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Wprowadzenie

Woda nie jest produktem handlowym takim jak kazdy inny,
ale raczej dziedziczonym dobrem,
ktére musi by¢ chronione, bronione i traktowane jako takie.

(Ramowa dyrektywa wodna 2000).

Czesto spotykana opinia, Zze wode mozna spotkac tylko na Ziemi, jest komplet-
nie bledna. Wystepuje ona w trzech postaciach: gazowej, cieklej i stalej, i we
wszystkich trzech znajdywana jest w kosmosie. Czasteczki pary wodnej wykryto
w atmosferach przynajmniej trzech planet Uktadu Stonecznego. Obloki pary
wodnej znajdujg takze w przestrzeni kosmicznej. Badania (Moneti i in. 2001)
pokazaty, ze wszech$wiat jest bardziej obfity w wode, niz oczekiwano — w rze-
czywistosci jest to trzecia najliczniejsza czasteczka w zimnych regionach Drogi
Mlecznej, ktdre sg kolebka takich gwiazd jak Stonce i ukltadéw stonecznych,
takich jak nasz. Srednia temperatura wody w tych regionach wynosi -263°C.
W zimnej chmurze o masie tysigckrotnie wigkszej od Stonica ilo$¢ wody (lodu
i pary) odpowiada okolto stu masom Jowisza, a szacuje si¢, ze w Drodze Mlecz-
nej sa miliony zimnych chmur. Badania (Moneti i in. 2001) pozwolily réwniez
na okreslenie, ile wody jest w postaci gazowej, a ile ,zamrozonej”: 99% wody
to 16d skondensowany na zimnych ziarnach pylu, podczas gdy tylko 1% ma
postac gazowa.

Woda w postaci cieklej nie istnieje w przestrzeni kosmicznej, poniewaz tem-
peratura i ci$nienie tam panujace na to nie pozwalaja. Woda w stanie cieklym
znajduje si¢ natomiast na co najmniej kilku obiektach Ukladu Stonecznego.
W tej postaci wystepuje na pewno na Ziemi, czasem réwniez na Marsie (Martin-
-Torres iin. 2015; Ojha 2015), najprawdopodobniej na ksiezycach Jowisza (Pa-
ganini i in. 2020), ale takze na ksi¢zycach Saturna (Iess i in. 2014; Platt, Bell
2014; Witze 2014), a na jednym z nich - Enceladusie - z calg pewnoscia.

Czasteczka wody, dwa atomy wodoru i jeden atom tlenu, jest stosunkowo
prosta. Poniewaz wystepuje we wszechswiecie powszechnie, bardzo czesto wigze
sie j3 z obecnoscig zycia. Zycie, jakie znamy, jest uzaleznione od wody. Na Ziemi
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Wprowadzenie

woda jest substancja warunkujaca jego istnienie, tworzy 60-80% masy zywych
organizmodw tutaj wystepujacych, w tym cztowieka. Woda catkowita w organi-
zmach ludzi, w zaleznosci od zawartosci tkanki thuszczowej w organizmie, pici
i wieku, stanowi ok. 45-65% ($rednio 60%) masy ciata (Badowska-Kozakiewicz
2013). Aby jednak Zycie zaistniato i zakwitlo, musi by¢ spetnionych wiele réz-
nych warunkéw. Jednym z nich jest jakos¢ wody, gdyz ona determinuje, kim
jeste$my i jaka jest otaczajaca nas przyroda. Poniewaz woda jest bardzo do-
brym rozpuszczalnikiem, wlasciwie jedynie laboratoryjnie mozna otrzymac ja
W czystej postaci — nie znajdziemy takiej w sSrodowisku. Naturalnie wystepujaca
woda zawiera duzo rozpuszczonych w sobie soli, gtéwnie chlorku sodu (okoto
97% wdd na Ziemi), ale réwniez rozpuszczone s w niej gazy atmosferyczne,
z ktérych w najwiekszym stezeniu znajduje si¢ dwutlenek wegla. W zalezno$ci
od rodzaju i ilo$ci rozpuszczonych w niej substancji woda moze wykazywa¢
wladciwosci zaréwno lecznicze, jak i toksyczne. Zawarte w niej mikro- i ma-
krozanieczyszczenia maja wplyw na rozwdj organizméw zywych, moga zmie-
nia¢ ich cechy, samopoczucie, bezwarunkowe reakcje. Niebagatelne znaczenie
maja réwniez zanieczyszczenia mikrobiologiczne, ktére moga by¢ szkodliwe
dla czlowieka, zwierzat i roslin. Woda naturalna w wielu przypadkach przed
zastosowaniem musi zosta¢ uzdatniona i dotyczy to zaréwno wody pitnej, jak
i przemyslowej. Zdajac sobie sprawe z konieczno$ci utrzymania dobrej jakosci
wody, nalezy rozwazy¢, czy ktéres ze wspomnianych wczesniej kosmicznych
jej zrédet bedzie w stanie uchroni¢ nas przed niedostatkiem dobrej jakosciowo
wody na Ziemi. Obecnie (2021) tego jeszcze nie wiadomo, a problem braku
podstawowej do zycia substancji wydaje si¢ coraz bardziej palacy.

Woda ma wigc podstawowe znaczenie dla wszystkich form zycia i jest tym
samym jednym z najwazniejszych zasobéw na Ziemi. Niezbedna jest dla roz-
woju ekosystemoéw, determinuje dziatania gospodarcze i rozwdj cywilizacyjny,
w znacznym stopniu decyduje o poziomie zycia spoteczenstwa. Sposob, w jaki
produkuje sie Zywno$¢, wytwarza energie, pozbywa odpadéw i konsumuje za-
soby, niszczy rownowage natury w zakresie czystego powietrza, wody i gleby, od
ktorej zalezy przetrwanie wszystkich gatunkéow, w tym ludzi. Dostgpnos¢ wody
odpowiedniej jakosci i w odpowiedniej ilosci jest konieczna do podtrzymania
zycia i do wszelkiej aktywno$ci cztowieka. Niska jako$¢ wody wplywa nieko-
rzystnie na mozliwos¢ jej zagospodarowania w przemysle, moze zmniejsza¢
atrakcyjnos¢ turystyczng regionu, obniza jej zdatnos¢ do spozycia przez ludzi,
a tym samym powoduje generowanie dodatkowych kosztow w caloksztalcie
dzialalnosci gospodarczej na terenie danego obszaru: przemystu, rolnictwa,
budownictwa, transportu, handlu itd.

Zanieczyszczenie wody jest globalnym problemem dotyczacym zaréwno
krajow rozwinietych, jak i rozwijajacych si¢. Szczegdlne znaczenie ma degrada-
cja wod stodkich, ktére stanowig niespetna 3% wszystkich wéd wystepujacych
na Ziemi. Podkreslenia wymaga jednak fakt, ze jedynie 1% to woda stodka
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uzyteczna dla ludzi, gdyz pozostate 2% jest uwigzione w lodowcach. W Polsce
z ogdlnej sumy wod wiekszos¢ stanowia zasoby wod powierzchniowych, nato-
miast pozostata cz¢s¢ to wody podziemne.

Wielko$¢ zasobow wody stodkiej na Ziemi w wyniku dziatalnosci czlowieka
i zanieczyszczenia naturalnego stala si¢ jednym z najczesciej dyskutowanych
zagadnien $rodowiskowych. Nieumiarkowany poboér wody, zaréwno w celu
nawadniania w rolnictwie, jak i do uzytku przemyslowego i na potrzeby roz-
woju obszaréw miejskich, stanowi jedno z podstawowych zagrozen dla §rodo-
wiska wodnego w calej Unii Europejskiej. Rowniez zmiany klimatu i zwigzany
z nimi wzrost czestotliwosci i intensywnosci susz powoduja szkody w §rodo-
wisku i gospodarce. Przyktadem obrazujacym zasigg tych strat jest stan rolni-
ctwa we Wtloszech bedacy wynikiem susz w lecie 2017 r. - straty szacuje si¢
na 2 mld euro. W przewidywaniach dotyczacych stanu wody podkreslana jest
utrzymujaca sie¢ tendencja do co raz wiekszych jej niedoboréw. Problem ten
bedzie dotyczyl wszystkich krajow cztonkowskich UE (COM/2018/337 final -
2018/0169 [COD])).

Sumarycznie wielko$¢ wod stodkich na ziemi oszacowana jest na 35 mln m?,
z czego 2/3 zretencjonowane jest w lodowcach i pokrywie $nieznej. Wody pod-
ziemne s3 drugim co do wielkosci jej Zrédtem i gromadzg ok. 29,6% zasobow, na-
tomiast rzeki, stodkie jeziora i ptytkie wody podziemne stanowig zaledwie 0,4%
objetosci wszystkich wod stodkich (Bajkiewicz-Grabowska, Mikulski 2013).
Catkowite zasoby wodne na $wiecie szacuje sie rowniez na 43 750 km?/rok.
Ameryka jako caly kontynent ma najwigkszy udzial w $§wiatowych zasobach
stodkiej wody wynoszacy 45,3%, nastepnie Azja — 28,5%, Europa - 15,2%, Af-
ryka - 9% i Oceania - 2,1% (Review of World Water Resources 2003). Srednio
w Europie na jednego cztowieka przypada 5100 m* wody rocznie. Do oceny
wielkosci zasobéw wod stosowany jest tzw. wskaznik dostepnosci wéd po-
wierzchniowych, ktory okresla wielko$¢ ich odptywu (z terytorium kraju facznie
z doptywami z zagranicy) w ciggu roku w przeliczeniu na jednego mieszkanca.
Zr6dtem prawie wszystkich zasobéw wody w Polsce sg opady atmosferyczne,
podczas gdy doptyw spoza granic kraju w bilansie wodnym wynosi kilka pro-
cent. W Polsce $redni wskaznik dostepnosci wod powierzchniowych w latach
2000-2019 wynidst nieznacznie powyzej 1500 m® (szara linia na rys. 1). Jest on
ponad trzy razy mniejszy od sredniej europejskiej (i 4,5 razy mniejszy od sred-
niej $wiatowej), co czyni nasz kraj jednym z najubozszych w wode w Europie.
Wskaznik dostepu do wody nizszy od 1500 m’ na osobe rocznie uwazany jest
za bardzo niski i wywoluje powazne trudnos$ci w gospodarowaniu jej zasobami.
Przykladem tego jest wystepowanie na czesci obszaru Polski trudnosci w zaopa-
trzeniu w wodeg z powodu wysychania mniejszych rzek nawet na kilka miesiecy.
Rysunek 1 przedstawia zmiany wskaznika dostepnosci wod powierzchniowych
w Polsce od roku 2000 do 2019. Linig czarng zaznaczono poziom krytyczny
dostepnosci wody (1500 m’ rocznie na osobe).
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Rysunek 1. Wskaznik dostepnosci wod powierzchniowych na 1 mieszkanca w Polsce
w latach 2000-2019

Zrédto: opracowanie wiasne na podstawie: GUS Biatystok, grudzien 2020.

W Raporcie o stanie srodowiska w Polsce z 2018 r. (GIOS, Raport 2018,
s. 112) Gtéwny Inspektorat Ochrony Srodowiska pisze: ,,Podstawowym prob-
lemem w zakresie zaopatrzenia w wode ludnosci jest w dalszym ciaggu mala
dostepnos¢ wody wysokiej jakosci, pomimo wyraznego spadku wielkosci pobo-
réw wody przez przemysl i gospodarstwa domowe w ostatnim dziesigcioleciu”
Doceniajac kluczowe znaczenie stodkiej wody powierzchniowej i zdajac sobie
sprawe z ograniczen wielkosci zasobéw wodnych, warto podja¢ stosowne dzia-
tania umozliwiajace redukcje zagrozen.

Zagadnienia jakos$ci oraz czystosci wody s3 przedmiotem zainteresowa-
nia nie tylko Polski, ale wszystkich sektoréw gospodarek krajow UE. Sytuacja
ta wynika z powaznego problemu bedacego udziatem wielu panstw czton-
kowskich, mianowicie destruktywnego wptywu niedoboru wody na $rodo-
wisko i gospodarke. Kwestia deficytu wody dotyczy jednej trzeciej terytorium
UE. Rosnace zapotrzebowanie na nig wraz ze zmianami klimatu przyczyniaja
sie do traktowania zagadnienia wystarczajacej ilosci i jakosci wody w sposéb
najbardziej priorytetowy (COM/2018/337 final - 2018/0169 [COD]). Poza
doskonaleniem procesow efektywnego wykorzystywania dostepnej wody bar-
dzo cenne staje si¢ powtdrne wykorzystanie oczyszczonych $ciekow w bez-
piecznych i optacalnych warunkach. Podjecie odpowiednich dzialan w tym
kierunku stworzy korzystne warunki odcigzenia nadmiernie eksploatowanych
zasobow wodnych. Ponowne wykorzystanie wod skutkuje rowniez wieloma
innymi zaletami, np. w rolnictwie pomaga w recyklingu skladnikéw odzyw-
czych, pokrywajgc zapotrzebowanie na nie roélin, i tym samym przyczynia sie
do redukcji uzycia nawozdéw statych (COM [2015] 614). Problemy zapewniania
jakosci i bezpieczenstwa zdrowotnego wod regulowane sg przepisami prawny-
mi zaréwno w skali krajowej, jak i europejskiej. Kontrola jakosci dotyczy nie
tylko wdd przeznaczonych do spozycia przez ludzi, ale réwniez obejmuje wody
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Wprowadzenie

powierzchniowe i podziemne, z ktérych korzysta bezposrednio lub posrednio
kazdy czlowiek.

Aby zmierzy¢ si¢ z palacym problemem zblizajacego sie niedostatku wod
stodkich, niezbedne jest efektywniejsze zarzadzanie zasobami wodnymi. W ko-
munikacie Komisji do Parlamentu Europejskiego i Rady w sprawie niedoboru
wody i susz (COM[2007] 414 final) stwierdzono, ze kwestig priorytetows staje
sie oszczgdzanie wody, natomiast wszelkie mozliwosci bardziej oszczednego
gospodarowania nig powinny zosta¢ zbadane. Przyktadowo w ramach zinte-
growanego podejscia w zakresie zarzadzania wodg oczyszczone $cieki z oczysz-
czalni §ciekow komunalnych stanowia alternatywne zrédlo zaopatrzenia w nia
do réznych celéw. Ponowne wykorzystanie oczyszczonych wéd ma pozytywny
wplyw na $rodowisko, oferujac wiele korzysci ekologicznych, gospodarczych
i spotecznych. Dodatkowo proces ten wydtuza cykl zycia wody i pozostajac
w zgodzie z zalozeniami gospodarki o obiegu zamknietym, przyczynia si¢ do
oszczedzania zasobéw wodnych.

Systemy oczyszczania wod i usuwania z nich substancji niepozadanych czy
toksycznych praktykowane w réznych krajach UE moga znacznie sie réznic.
W zwigzku z rosnacg liczbg zanieczyszczen antropogenicznych utrzymuja sie
jednak na poziomie znacznie ponizej swojego pelnego potencjatu. Stale rosnace
wymagania co do jakosci wody przeznaczonej do picia i na cele przemysto-
we wymuszaja stosowanie coraz bardziej rozbudowanych ukladéw technolo-
gicznych i poszukiwanie nowych, bardziej skutecznych metod oczyszczania.
Tradycyjne metody, np. mechaniczne, s3 niewystarczajace. Metody chemiczne
czy biologiczne generuja nowe zanieczyszczenia, ktdre tez musza by¢ usuwane.
Dlatego nowoczesne uklady technologiczne sg zlozone z wielu procesow jed-
nostkowych (Anielak 2021). Coraz czgéciej s3 stosowane metody katalityczne,
elektroliza, flotacja, sorpcja czy procesy membranowe. Produkuje si¢ nowe ad-
sorbenty, ztoza filtracyjne czy masy katalityczne.

Ksiazka ta wpisuje si¢ w nurt badan dotyczacych metod stuzacych poprawie
czystosci i ocenie jakosci wdd. Jej przedmiotem jest wykorzystanie systemow
hybrydowego oczyszczania wod powierzchniowych obejmujacych zaawanso-
wane procesy utleniania i bioremediacje za pomocg metod spektroskopii fluo-
rescencyjnej w celu kontroli jakos$ci proceséw oczyszczania. Przedstawiono
w niej takie zagadnienia, jak:

— stan prawny dotyczacy czystosci wod;

— znaczenie weglowodoréw ropopochodnych w odniesieniu do zdrowia czlo-
wieka;

— obecno$¢ substancji ropopochodnych w wodzie, ze szczegdlnym uwzgled-
nieniem weglowodoréw ropopochodnych;

— metody wysokoefektywnego usuwania zanieczyszczen, takze o niewielkich
stezeniach granicznych;
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— modelowy uktad technologiczny i metody stosowane w uktadach oczysz-
czania wody;

— wykorzystywane urzadzenia procesowe oraz wartosci ich parametréw tech-
niczno-technologicznych.

W cze$ci empirycznej przedstawiono wyniki wlasnych badan dotyczacych
usuwania wybranych zwigzkéw pochodzacych z przerébki ropy naftowej oraz
ogoélne zagadnienia zwigzane z metodami badan fluorescencyjnych i ich zasto-
sowaniami. Zaprezentowano réwniez modelowy uklad hybrydowy oczyszcza-
nia wody w kontekscie racjonalnosci pod wzgledem kosztow stosowania przy
jednoczesnym zapewnieniu wysokiego poziomu ochrony zdrowia publicznego
i srodowiska. Ustalono minimalne wymogi (parametry odniesienia czynnikéw
zanieczyszczajacych) dotyczace jakosci odzyskanej wody na kolejnych etapach
oczyszczania. Odzysk oczyszczonej wody w proponowanym wariancie usuwa-
nia zwiagzkéw ropopochodnych wynosi 98%. Podjecie badan i dzialan popra-
wiajacych jakos¢ wody przyczyni sie do zmniejszenia jej deficytu, ktory dzi$
jest faktem w UE, oraz pomoze w zwigkszeniu recyklingu wody i stosowaniu
bezpiecznych metod jej ponownego wykorzystania.

Badania do niniejszej publikacji zostaly wykonane w ramach rozprawy
doktorskiej ,,Skutecznoé¢ fizyko-chemicznych i hybrydowych metod usuwa-
nia zwigzkow ropopochodnych ze srodowiska wodnego”. Publiczna obrona
rozprawy odbyla si¢ w roku 2019, a jej pelny tekst dostepny jest w bibliotece
Uniwersytetu Ekonomicznego w Krakowie. W ksigzce uwzgledniono uwagi
recenzentéw rozprawy oraz dokonano niezbednych aktualizacji. Jest to wersja
skrécona, w ktorej ocena jakosci wod zostala ograniczona do wdd stojacych.

Pragne podzigkowa¢ promotorowi rozprawy doktorskiej Panu prof. dr. hab.
Andrzejowi Gajewskiemu za opieke naukows, dr. inz. Przemystawowi Szo-
pie, promotorowi pomocniczemu, za wsparcie i konsultacje podczas prac nad
dysertacja. Podzigkowania kieruje rowniez do pan recenzentek: prof. UEP
dr hab. Ewy Sikorskiej oraz prof. UMG dr hab. Marzenny Popek, ktérych cenne
uwagi merytoryczne stanowily pomoc podczas opracowywania tej publikacji.
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1. Akty prawne obowiazujace w Polsce
dotyczace zanieczyszczen wod
substancjami ropopochodnymi

Podczas milenijnego szczytu Narodéw Zjednoczonych w 2000 r. oraz w trakcie
Swiatowego Szczytu Zréwnowazonego Rozwoju w Johannesburgu w 2002 r.
$wiatowi przywoddcy z bogatych i biednych krajéw uznali kluczowe znacze-
nie stodkiej wody powierzchniowej i podziemnej dla rozwoju czlowieka. Zo-
bowigzali si¢ do zmniejszenia o polowe liczby ludzi, ktérzy nie maja dostepu
do czystej, pitnej wody lub nie maja $rodkéw, by si¢ w nig zaopatrzy¢, oraz
ludzi pozbawionych dostepu do odpowiednich urzadzen sanitarnych. Cele te
mialy zostac zrealizowane w precyzyjnie okreslonym czasie, do 2015 r. W Unii
Europejskiej Ramowa dyrektywa wodna WFD 2000/60/WE ustanawia mo-
nitorowanie duzej liczby tzw. substancji priorytetowych w celu przywrdcenia
dobrego stanu chemicznego i ekologicznego wszystkich czesci wod. Dyrektywa
ta zostata zaimplementowana w Polsce pod nazwa Ustawy wodnej. Kwestia ja-
koscii czystosci wod jest jednak obwarowana przepisami prawnymi w znacznie
szerszym stopniu, a najwazniejsze z nich zostaly podsumowane w tym rozdziale.
W 2020 r. Swiatowe Forum Ekonomiczne, organizujgce rokrocznie spotkania
prezesow najbogatszych swiatowych korporacji, przywodcow politycznych oraz
wybranych intelektualistow i dziennikarzy, opublikowalo Raport o globalnych
ryzykach (The Global Risks Raport 2020), w ktérym kryzys wodny zostat
uwzgledniony posrdd pieciu najwazniejszych zagrozen z uwagi na dotkliwos¢
ich skutkéw w ciggu kolejnych dziesieciu lat. Gléwnym problemem jest prze-
widywane znaczace obnizenie ilosci dostepnej Swiezej wody o odpowiedniej
jakosci, powodujgce szkodliwe skutki dla zdrowia ludzkiego i/lub dziatalnosci
gospodarczej. W raporcie The Global Assessment Report on Biodiversity and
Ecosystem Services (IPBES 2019) podkreslono, ze kazdego roku na calym $wie-
cie do wod wrzuca sie od 300 do 400 mln ton metali ciezkich, rozpuszczalnikow
i toksycznych szlaméw. Stwierdzono réwniez malejace tendencje w zdolnosci
przyrody do dostarczania czystego powietrza i wody, zapewniania dobrej gleby
i innych niezbednych sktadnikéw.
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Gléwnym podmiotem odpowiedzialnym za krajowa gospodarke wodna
jest od 1 stycznia 2018 r. Panstwowe Gospodarstwo Wodne Wody Polskie -
Krajowy Zarzad Gospodarki Wodnej. Wody Polskie prowadza dziatania
m.in. z zakresu ochrony przed powodzig i suszg oraz ochrony jakosci zaso-
béw wodnych, w tym monitoring jakosci wod koordynowany przez Giéwny
Inspektorat Ochrony Srodowiska. Pewnymi aspektami prawa wodnego
(np. wynikajacymi z realizacji Dyrektywy azotanowej [1991]) zajmuje si¢
Ministerstwo Rolnictwa. Na podstawie art. 349 ust. 2 ustawy z dnia 20 lipca
2017 r. Prawo wodne (Dz.U. z 2018 r. poz. 2268, z pdzn. zm.) oraz zgodnie
z ust. 3 tego artykutu badania i ocena jakosci wod powierzchniowych w ramach
Panstwowego Monitoringu Srodowiska w zakresie elementéw fizykochemicz-
nych, chemicznych i biologicznych naleza do kompetencji wlasciwego orga-
nu Inspekcji Ochrony Srodowiska. Zgodnie z art. 25b ustawy z dnia 20 lipca
1991 r. o Inspekcji Ochrony Srodowiska (Dz.U. z 2013 r. poz. 686, z pézn. zm.)
Gléwny Inspektor Ochrony Srodowiska opracowuje, nie rzadziej niz raz na
cztery lata, raport o stanie srodowiska w Polsce. W opracowaniach tych ujety
jest zawsze m.in. stan wod powierzchniowych i podziemnych w Polsce. Raporty
o stanie srodowiska w wojewodztwach opracowywane sa przez wojewddzkich
inspektoréw ochrony $rodowiska.

Problematyka ochrony wod przed zanieczyszczeniami nie dotyczy jednak
jedynie dzisiejszych czasow. Siggajac wstecz tylko do poczatku XX w., mozna
odnalez¢ zapisy majace moc prawna traktujace o czystosci wod. Aktem praw-
nym obejmujacym prawo wodne w II Rzeczypospolitej byla Ustawa wodna
z dnia 19 wrzesnia 1922 r. Na mocy Ustawy zachowano kilka aktéw prawnych
panstw zaborczych pochodzacych z konca XIX w., ktore dotyczyly gtéwnie re-
gulacji konkretnych rzek. Prawa te normowaly gospodarcze uzycie wod, przede
wszystkim w zakresie ochrony przeciwpowodziowej i Zeglugi. Problemy zanie-
czyszczenia wody byly ujete w ogélnym zakazie zanieczyszczania wod ze szkoda
dla innych. Bardziej szczegélowo zagadnienie czystosci wod poruszone zostalo
w pdzniejszych latach w prawie rybackim.

Oddzielnym aktem prawnym traktujacym bezposrednio o kwestii zanie-
czyszczen wod jest Ustawa z dnia 31 stycznia 1961 r. O ochronie wdd przed
zanieczyszczeniem. Rok pdzniej obowigzywac zaczeta Ustawa z dnia 30 maja
1962 r. — Prawo wodne, ktdra zastgpita kilkakrotnie znowelizowana w miedzy-
czasie Ustawe wodng z 1922 r. Ustawa Prawo wodne zostala zastgpiona ustawg
o tym samym tytule z dnia 24 pazdziernika 1974 r. i obowigzywata z pewnymi
zmianami do 2001 r. Od tego czasu, przez 16 lat, do roku 2017, obowiazywalo
Prawo wodne uchwalone 18 lipca 2001 r. Wprowadzalo ono na polski grunt
prawny Ramowg Dyrektywe Wodna (2000), cho¢ jego tres¢ do pewnego stopnia
byla zblizona do poprzednich wersji ustaw. 20 lipca 2017 r. uchwalona zostata
nowa ustawa o tym samym tytule — Prawo wodne, ktora weszla w zycie 1 stycz-
nia 2018 r. i obowigzuje do dzisiaj.
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Czlonkostwo Polski w Unii Europejskiej narzuca dostosowanie polskich
przepiséw do standardéw obowiazujacych w UE. Polskie prawodawstwo uwz-
glednia zasadnicze elementy zaostrzonego prawa ekologicznego UE. Najwaz-
niejszym dokumentem Unii Europejskiej dotyczacym zagadnienia czystosci
srodowiska wodnego jest Dyrektywa 2000/60/WE Parlamentu Europejskiego
i Rady z dnia 23 pazdziernika 2000 r. ustanawiajaca ramy wspolnotowego dzia-
tania w dziedzinie polityki wodnej, zwana Ramowa Dyrektywa Wodng (RDW).
Ma na celu uporzadkowanie i koordynacje istniejacego europejskiego ustawo-
dawstwa wodnego. Gléwnym jej zadaniem jest ustalenie znormalizowanego
dla wszystkich czlonkéw Unii zakresu ochrony wod, a przez to osiagniecie
dobrego ich stanu, zaréwno ekologicznego, jak i chemicznego. RDW swoim
zakresem obejmuje wody $rodladowe, tacznie z wodami podziemnymi, oraz
wody przejsciowe i wody przybrzezne. Dyrektywa ustala sposoby redukc;ji
oraz kontroli zanieczyszczen i rownowazenia wykorzystania wody z ochrong
srodowiska.

Zgodnie z RDW do szczegdtowego okreslania stanu ekologicznego wod
powierzchniowych stosowane sg wskazniki biologiczne, podczas gdy pozostale
wskazniki (fizyczno-chemiczne, hydromorfologiczne) maja warto$¢ pomoc-
niczg. Zalacznik VIII do RDW przedstawia Wskaznikowy Wykaz Najwazniej-
szych Zanieczyszczen, wérdd ktérych na pozycji 4. znajduja sie ,,substancje
i preparaty lub produkty ich rozktadu, wobec ktérych udowodniono, ze po-
siadaja wlasciwosci rakotworcze lub mutagenne”, a na pozycji 5. ,,trwale we-
glowodory oraz trwale i biokumulujgce si¢ toksyczne substancje organiczne”.
W Zalgczniku X do RDW wyszczegdlnione sg substancje priorytetowe w dzie-
dzinie polityki wodnej, wsréd ktérych znajduja sie poliaromatyczne weglo-
wodory, a takze m.in. antracen, benzen, fluoranten, naftalen, benzo(a)piren,
benzo(b)fluorantan, benzo(g,h,i)perylen, benzo(k)fluorantan, indeno(1,2,3-
-cd)piren. Szes¢ zwigzkow z grupy wielopierscieniowych weglowodoréw aro-
matycznych (WWA) zostato wyszczegélnionych takze posrod 44 substancji,
dla ktérych Dyrektywa Parlamentu Europejskiego i Rady 2008/105/WE z dnia
16 grudnia 2008 r. w sprawie srodowiskowych norm jakosci w dziedzinie po-
lityki wodnej podaje $rednie roczne oraz maksymalne dopuszczalne wartosci
w wodach powierzchniowych. Zwigzki te zostaly zakwalifikowane jako niebez-
pieczne oraz priorytetowe w dziedzinie polityki wodnej. Tej kwestii poswiecona
jest rowniez Dyrektywa Parlamentu Europejskiego i Rady 2013/39/UE zmienia-
jaca dyrektywy 2000/60/WE i 2008/105/WE w zakresie substancji prioryteto-
wych w dziedzinie polityki wodnej. Wymieniono w niej osiem sposréd WWA
(antracen, fluoranten, naftalen, benzo(a)piren, benzo(b)fluoranten, benzo(k)
fluoranten, benzo(ghi)perylen, indeno(1,2,3-cd)piren) w wykazie substancji
priorytetowych, a szes¢ sposrdd nich (wylaczono fluoranten i naftalen) uzna-
no za priorytetowe niebezpieczne. Wymienione zwigzki pojawily si¢ na liscie
substancji niebezpiecznych, ktére powinny by¢ analizowane w srodowisku,
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opublikowanej juz w 1976 r. przez Amerykanska Agencje Ochrony Srodowiska.
Osiem pozostalych WWA to dibenzo(a,h)antracen, benzo(a)antracen, chryzen,
acenaften, acenaftylen, fluoren, fenantren i piren (US EPA 1986).

W 2014 r. RDW zostata zaktualizowana przez Dyrektywe Komisji 2014/101/
UE z dnia 30 pazdziernika 2014 r. zmieniajacg Dyrektywe 2000/60/WE Parla-
mentu Europejskiego i Rady ustanawiajaca ramy wspolnotowego dziatania
w dziedzinie polityki wodnej. Zapisy obecne w Zalaczniku VIII oraz Zalacz-
niku X nie ulegly jednak zmianie.

Zalecenia opisanych dyrektyw znalazty odbicie w polskich przepisach praw-
nych. Rozporzadzenie Ministra Gospodarki Morskiej i Zeglugi Srodladowej
z dnia 1 marca 2019 r. w sprawie wykazu substancji priorytetowych (Dz.U.
z 2019 r. poz. 528) przedstawia liste zidentyfikowanych priorytetowych sub-
stancji niebezpiecznych, w tym WWA jako sume¢ benzo(a)pirenu, benzo(b)-
-fluorantenu, benzo(g,h,i)perylenu, benzo(k)fluorantenu, indeno(1,2,3-cd)-
-pirenu, z wylaczeniem antracenu, fluorantenu i naftalenu (réwniez substancji
priorytetowych niebezpiecznych), ktére wymieniono odrebnie.

Zalgcznik 14 Rozporzadzenia Ministra Gospodarki Morskiej i Zeglugi
Srédlgdowej z dnia 11 pazdziernika 2019 r. w sprawie klasyfikacji stanu ekolo-
gicznego, potencjalu ekologicznego i stanu chemicznego oraz sposobu klasyfi-
kacji stanu jednolitych cze¢$ci wéd powierzchniowych, a takze Srodowiskowych
norm jakosci dla substancji priorytetowych (Dz.U. z 2019 . poz. 2149) okresla
srodowiskowe normy jakosci rozumiane jako stezenie okreslonej substancji
zanieczyszczajacej lub grupy substancji zanieczyszczajacych w wodzie lub fau-
nie wodnej, lub florze wodnej, lub osadach dennych, ktére nie powinno by¢
przekroczone z uwagi na ochrone¢ zdrowia ludzkiego i srodowiska. W grupie
wskaznikéw chemicznych charakteryzujacych wystepowanie substancji szcze-
gblnie szkodliwych dla srodowiska wodnego wymienione zostaty benzen z gru-
py lotnych weglowodoréw aromatycznych oraz antracen, naftalen, fluoranten,
a takze jako grupa WWA: benzo(a)piren, benzo(b)fluoranten, benzo(k)fluo-
ranten, benzo(ghi)perylen oraz indeno(123,cd)piren (tabela 1).

Dla zwigzkéw WWA omawiane w ustawie normy jako$ci wody odnosza si¢
do stezenia benzo(a)pirenu i sg oparte na jego toksycznosci. Uznaje si¢ wyste-
powanie benzo(a)pirenu za wskaznik wystepowania innych WWA. Do celéw
poréwnawczych w wodzie wystarczy zatem monitorowa¢ benzo(a)piren.

Na podstawie ustawy Prawo wodne (Dz.U. z 2018 r. poz. 2268 oraz z 2019 r.
poz. 125, 534 i 1495) wydano réwniez Rozporzadzenie Ministra Gospodarki
Morskiej i Zeglugi Srodladowej w sprawie form i sposobu prowadzenia mo-
nitoringu jednolitych czesci wod powierzchniowych i jednolitych czesci wod
podziemnych (Dz.U. z 2019 r. poz. 2147), w ktérym okreslono formy i sposéb
prowadzenia monitoringu jednolitych czesci wéd powierzchniowych i jed-
nolitych czesci wod podziemnych. Wyszczegélniono tam wielopierscieniowe
weglowodory aromatyczne, okreslajac dotyczacy tych zwiazkéw zakres badan,
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ich czestotliwos¢, rodzaj punktéw pomiarowo-kontrolnych i kryteria doboru
jednolitych czgs$ci wod do monitorowania.

Tabela 1. Dopuszczalne stezenia wybranych substancji ropopochodnych w wodach
powierzchniowych, pg/l

Wybrane substancje Cieki naturalne i jeziora Wody przejsciowe
ropopochodne i wody przybrzezne
Stezenie Maksymalne Stezenie Maksymalne
srednioroczne dopuszczalne srednioroczne dopuszczalne
w wodzie stezenie w wodzie stezenie
w wodzie w wodzie
Antracen 0,1 0,1 0,1 0,1
Benzen 10 50 8 50
Fluoranten 0,0063 0,12 0,0063 0,12
Naftalen 2 130 2 130
Benzo(a)piren 0,00017 0,27 0,00017 0,027
Benzo(b)fluoranten K 0,017 K 0,017
Benzo(k)fluoranten ) 0,017 g 0,017
Benzo(ghi)perylen K 0,0082 K 0,00082

Indeno(1,2,3-cd)piren K - ") _

* Dla grupy substancji priorytetowych ,wielopierécieniowe weglowodory aromatyczne (WWA)” $rodo-
wiskowe normy jakosci dla flory wodnej lub fauny wodnej i odpowiadajgce im $rednioroczne $rodowiskowe
normy jakos$ci w wodzie odnoszg sie do stezenia benzo(a)pirenu i sg oparte na jego toksycznosci.
Do celéw poréwnan ze srodowiskowymi normami jakosci dla flory wodnej lub fauny wodnej w wodzie
monitorowany jest jedynie benzo(a)piren.

Zrédio: Dz.U. z 2019 r. poz. 2149, Zatgcznik 14.

Warto wspomnie¢ o osobnej dyrektywie UE dotyczacej jakosci wody prze-
znaczonej do spozycia przez ludzi (Dyrektywa Rady 98/83/WE z dnia 3 listopa-
da 1998 r.). Normy w Zalgczniku I tej dyrektywy sa ogolnie oparte na dokumen-
cie ,Wytyczne dotyczace jako$ci wody do picia” Swiatowej Organizacji Zdrowia
(WHO) oraz opinii Naukowego Komitetu Doradczego Komisji majacej na celu
zbadanie toksycznosci i ekotoksycznos$ci zwigzkéw chemicznych. W celu spel-
nienia minimalnych wymagan tej dyrektywy woda musi by¢ wolna od wszelkich
mikroorganizmoéw i pasozytéw (Zalacznik I Czes¢ A) oraz wszelkich substancji,
ktdére w ilosciach lub stezeniach stanowia potencjalne zagrozenie dla zdrowia
ludzkiego (Zalacznik I Czes¢ B). Ustalone w Czeéci B maksymalne stezenia
wynoszg dla benzo(a)pirenu - 0,010 pg/dm? oraz dla WWA (jako suma stezen:
benzo(b)fluorantenu, benzo(k)fluorantenu, benzo(ghi)perylenu i indeno(1,2,3-
-cd)pirenu) - 0,10 pug/dm”.

Réwniez Swiatowa Organizacja Zdrowia nawigzuje w swoich dokumen-
tach do kwestii jako$ci wody przeznaczonej do spozycia przez ludzi. W latach
1958 i 1963 pojawialy sie pierwsze ,Wytyczne dla jakosci wody pitnej”. Jednak
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dopiero w 1971 r. w dokumencie pod ta sama nazwa znalazla si¢ informacja, ze
niektdre sposrod substancji WWA sa rakotworcze i w zwigzku z tym stezenia
sze$ciu WWA (fluoranten, benzo(b)fluoranten, benzo(k)fluoranten, benzo(a)-
-piren, benzo(ghi)perylen i indeno(1,2,3-cd)piren) nie powinny przekraczaé
w wodzie pitnej 0,2 pg/dm?. W edycji ,Wytycznych dla jakoéci wody pitne;j”
z roku 1984 jedynym WWA, dla ktérego dostarczono wystarczajace dowody na
dziatanie toksyczne, aby ustali¢ graniczng dopuszczalng wartos¢ jego stezenia,
byt benzo(a)piren. Dla tego zwigzku ustalona zostata warto$¢ dopuszczalna
0,01 pg/dm?. Koncepcja kontroli WWA w wodzie pitnej opiera si¢ na badaniu
stezen tych zwigzkow w nieskazonej wodzie gruntowej i zaleceniu nieprzekra-
czania tych stezen. Obecnie najnowsze zalecenia z 2017 r. zawarte w dokumen-
cie ,Wytyczne dotyczace jakosci wody do picia” ustalaja maksymalny poziom
benzo(a)pirenu w wodzie pitnej na 0,7 ug/ dm?. Zwiazek ten bedacy przedsta-
wicielem WWA w niezanieczyszczonych wodach podziemnych wystepuje w za-
kresie stezen 0-5 ng/dm?®. Stezenia w zanieczyszczonych wodach podziemnych
moga przekracza¢ 10 pg/dm?. Typowy zakres stezenn sumy wybranych WWA
w wodzie pitnej to 1-11 ng/dm?* (WHO 2017).

Polski ustawodawca réwniez przygotowal wiele przepiséw odnoszacych
sie do wody pitnej. Ustawa z dnia 7 czerwca 2001 r. O zbiorowym zaopatrze-
niu w wodg i zbiorowym odprowadzeniu $ciekéw okresla zasady dzialalnosci
przedsigbiorstw wodociagowo-kanalizacyjnych, tworzenia warunkéw do za-
pewnienia ciaglosci dostaw i odpowiedniej jakosci wody oraz niezawodnego
odprowadzania i oczyszczania $ciekow, a takze zasady ochrony intereséw od-
biorcow ustug, z uwzglednieniem wymagan ochrony srodowiska i optymalizacji
kosztow. Zawiera ona réwniez wymagania dotyczace jakosci wody przezna-
czonej do spozycia przez ludzi. Wynika z niej, ze przedsiebiorstwo wodocia-
gowo-kanalizacyjne jest obowigzane do prowadzenia regularnej wewnetrznej
kontroli jako$ci wody i $ciekéw. W ustawie tej okreslone sa rowniez warunki ko-
rzystania z ciagéw wodno-kanalizacyjnych, w ktérych nie powinny znajdowa¢
sie substancje wymienione w art. 9. pkt. 1- 2, m.in. substancje ropopochodne,
takie jak benzyna czy olej napedowy, a takze inne chorobotworcze i toksyczne.

Rozporzadzenie Ministra Gospodarki Morskiej i Zeglugi Srédladowej
z dnia 29 sierpnia 2019 r. w sprawie wymagan, jakim powinny odpowiada¢
wody powierzchniowe wykorzystywane do zaopatrzenia ludno$ci w wodg prze-
znaczong do spozycia przez ludzi (Dz.U. z 2019 r. poz. 1747), podaje trzy ka-
tegorie wod: Al, A2, A3, oraz odpowiadajace im wskazniki jako$ci. Kategorie
te odpowiednio klasyfikuja wode jako wymagajaca: prostego uzdatniania fi-
zycznego (m.in. filtracji, dezynfekcji), typowego uzdatniania fizycznego i che-
micznego (m.in. utleniania wstepnego, dekantacji, filtracji, dezynfekcji) oraz
wysokosprawnego uzdatniania fizycznego i chemicznego. W Zataczniku I do
Rozporzadzenia podane sg wartosci dopuszczalne wskaznikéw jakosci wody,
wsrdd ktorych na pozycjach 26. i 27. znajduja si¢ rozpuszczone lub emulgowane
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weglowodory oraz WWA. Wybrane warto$ci wskaznikéw dla poszczegélnych
kategorii wod przedstawiono w tabeli 2.

Tabela 2. Wartosci graniczne wskaznikéw jakosci wody, mg/I

Kategoria wody A1 A2 A3
Rozpuszczone lub zemulgowane weglowodory 0,05 0,2 1
WWA 0,0002 0,0002 0,001

Zrédio: Dz.U. z 2019 r. poz. 1747.

Rozporzadzenie Ministra Zdrowia z dnia 7 grudnia 2017 r. W sprawie ja-
kosci wody przeznaczonej do spozycia przez ludzi okresla wymagania bakterio-
logiczne, fizykochemiczne oraz organoleptyczne. W wytycznych dotyczacych
parametréw chemicznych wod okreslono dopuszczalne stezenie WWA, mie-
rzone jako suma stezen zwigzkow: benzo(b)fluorantenu, benzo(k)fluorantenu,
benzo(ghi)perylenu, indeno(1,2,3-cd)pirenu, na 0,10 pg/dm?®. Oddzielnie wy-
rézniono benzo(a)piren jako substancje szczegdlnie niebezpieczna i ustalono
jej dopuszczalny poziom na 0,010 pg/dm?>.

W Zalgczniku I Rozporzadzenia Ministra Gospodarki Morskiej i Zeglugi
Srédladowej z dnia 12 lipca 2019 r. w sprawie substancji szczegélnie szkodli-
wych dla srodowiska wodnego oraz warunkoéw, jakie nalezy spetni¢ przy wpro-
wadzaniu do wod lub do ziemi $ciekdéw, a takze przy odprowadzaniu wod opa-
dowych lub roztopowych do wod lub do urzadzen wodnych, wymienione sa
substancje szczegélnie szkodliwe dla srodowiska wodnego powodujace zanie-
czyszczenie wod, ktére powinno by¢: eliminowane (wykaz I) oraz ograniczane
(wykaz IT). Do grupy z wykazu I zalicza si¢ m.in. trwale oleje mineralne i weglo-
wodory ropopochodne, ktdre pochodzg z ropy naftowej lub przerébki chemicz-
nej wegla, a takze sama ropa naftowa. Sg to ciekle substancje charakteryzujace sie
trudng rozpuszczalno$cia w wodzie, niska i bardzo niska preznoscia par, a przez
to pozostajace przez diugi okres w srodowisku wodnym przy praktycznym braku
emisji ich skfadnikéw do atmosfery. Do substancji szczegolnie szkodliwych dla
srodowiska wodnego, powodujacych zanieczyszczenie wod, ktére powinno by¢
ograniczane, zalicza si¢ m.in. nietrwale oleje mineralne i weglowodory ropopo-
chodne, ktére s substancjami gazowymi lub cieklymi o niskich temperaturach
wrzenia (charakteryzujace si¢ wysoka preznoscig par i trudno emulgujace si¢
w wodzie) i ktére w normalnych warunkach latwo odparowuja, przemieszcza-
jac sie tym samym ze srodowiska wodnego do powietrza atmosferycznego. Do
grupy tej zaliczone sg weglowodory ropopochodne. Dopuszczalna granica ich
stezenia dla rafinerii ropy naftowej to 5 mg/dm? oraz 15 mg/dm? dla pozostatych
rodzajow Sciekow. Rozporzadzenie nie podaje dopuszczalnych stezen WWA
w $ciekach oczyszczonych. Mozna jedynie zakwalifikowa¢ te zwigzki do sub-
stancji, ktore nalezy eliminowac ze wzgledu na przynalezno$¢ do wykazu I lub II.
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1. Akty prawne obowigzujace w Polsce dotyczace zanieczyszczen wod...

Przeglad obowigzujacych aktéw prawnych dotyczacych czystosci wod wska-
zuje na istniejacy problem wystepowania niebezpiecznych dla zdrowia czto-
wieka i calego $srodowiska zwigzkéw ropopochodnych w srodowisku wodnym.
W odniesieniu do wéd powierzchniowych wykazano na podstawie zawartych
w podsumowaniu statystycznym wskaznikdw jakosci wod analizowanych w la-
tach 2014-2019 (GIOS 2019), ze udzial przekroczen norm przez weglowodory
ropopochodne (badanych na podstawie indeksu olejowego) wynosi:

— dla jednolitych czesci wod rzecznych (JCWP) — 27 na 1845 ocenianych

jednolitych czesci wod powierzchniowych, co stanowi 1,5%;

— dla jednolitych czgsci wod jeziornych - 1 na 512 ocenianych jednolitych

czg$ci wod powierzchniowych, co stanowi 0,2%;

— dlajednolitych czesci wod przejsciowych i przybrzeznych - nie odnotowano
zadnych.

Podsumowanie statystyczne wskaznikéw chemicznych jakosci wod dla jed-
nolitych czgsci wod powierzchniowych dla wybranych najbardziej kancerogen-
nych WWA przedstawiono w tabeli 3.

Tabela 3. Podsumowanie statystyczne wskaznikéw chemicznych jako$ci wod analizo-
wanych na potrzeby oceny wykonanej za 2019 r. dla jednolitych czesci wéd rzecznych

Zwiazek Liczba ocenianych Liczba Udziat
JCWP przekroczen przekroczen (%)

Wody rzeczne

Antracen 1919 6 0,3
Benzo(a)piren 1795 1422 79,2
Benzo(b)fluoranten 1545 158 10,2
Benzo(k)fluoranten 1544 80 5,2
Benzo(g,h,i)perylen 1545 309 20

Fluoranten 1499 298 19,9
Naftalen 1756 0 0,0

Wody jeziorne

Antracen 498 0 0,0
Benzo(a)piren 464 152 32,8
Benzo(b)fluoranten 413 7 1,7
Benzo(k)fluoranten 413 3 0,7
Benzo(g,h,i)perylen 414 24 5,8
Fluoranten 384 1 2,9
Naftalen 495 0 0,0
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Tabela 3 — cd.
Zwiazek Liczba ocenianych Liczba Udziat
JCWP przekroczen przekroczen (%)
Wody przejsciowe i przybrzezne

Antracen 19 0 0,0
Benzo(a)piren 10 10 100,0
Benzo(b)fluoranten 9 1 11,1
Benzo(k)fluoranten 9 0 0,0
Benzo(g,h,i)perylen 9 4 444
Fluoranten 5 1 20,0
Naftalen 19 0 0,0

Zrédio: GIOS 2019.

W przypadku grupy wskaznikéw charakteryzujacych wystepowanie sub-
stancji szczegdlnie szkodliwych (priorytetowych) dla srodowiska wodnego naj-
wieksza liczbe przekroczen zaobserwowano w zakresie benzo(a)pirenu: w wo-
dach rzecznych 79,2%, w wodach jeziornych 32,8% oraz wodach przejsciowych
i przybrzeznych 100%. Raport Gléwnego Inspektoratu Ochrony Srodowiska
z roku 2020 (GIOS 2020) ukazatl, Ze w srodowisku wodnym najwigkszy wpltyw
na klasyfikacje mialy wskazniki chemiczne, dla ktérych wprowadzono bardziej
rygorystyczne normy srodowiskowe, m.in. benzo(a)piren z grupy WWA (ktére
w wigkszosci badanych JCWP nie osiggaly stanu dobrego).

Podsumowujac, analiza zawarto$ci weglowodoréw ropopochodnych jest
wymagana w wielu miejscach, poczawszy od zakladéw przemystu naftowego,
poprzez miejsca wyciekéw (katastrof) ropy, po monitoring $ciekdw przemysto-
wych, odcieki z wysypisk i wod gruntowych.
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2. Weglowodory ropopochodne
jako czynniki obnizajace jakos¢
srodowiska wodnego

Srodowisko wodne narazone jest na typowe problemy, wéréd ktérych mozna
wymieni¢ toksyczne substancje nieorganiczne, metale cigzkie, bakterie i inne
patogeny, podwyzszone stezenie azotu oraz inne sladowe chemikalia i mikro-
elementy. Zanieczyszczenia chemiczne s czgsto uwazane za mniej priorytetowe
niz zanieczyszczenia mikrobiologiczne, poniewaz niekorzystne skutki zdrowot-
ne wynikajace z zanieczyszczen chemicznych s zwykle zwigzane z dtugotrwa-
tym narazeniem, podczas gdy skutki zanieczyszczenia mikrobiologicznego s3
zazwyczaj natychmiastowe. Zanieczyszczenia chemiczne moga jednak powo-
dowa¢ bardzo powazne problemy zdrowotne, niezaleznie od tego, czy wyste-
puja naturalnie, czy pochodzg z antropogenicznego Zrédla zanieczyszczenia.
Wybrane do badan zanieczyszczenia wystepuja powszechnie w §rodowisku
wodnym. Ich degradacja, zaréwno poprzez procesy przebiegajace w przyrodzie,
jak réwniez przy zastosowaniu nowoczesnych technologii oczyszczania $ciekdw,
jest nie do konca poznana i nie w pelni skuteczna.

2.1. Charakterystyka produktéw ropopochodnych

Ropa naftowa stanowi ptynna mieszanine weglowodoréw, a takze zwigzkow
organicznych tlenu, siarki i azotu oraz §ladowych ilosci r6znych zwigzkéw nie-
organicznych i pierwiastkow (np. metali cigzkich). Wtasciwosci ropy zaleza
od miejsca pochodzenia. Zazwyczaj sg to ciecze o mniejszej od wody gestosci
w zakresie 700-1000 kg/m?, barwie od zoéttawej do brunatnoczarnej. Wsrod
nich warto wyrézni¢ nafte, ktéra zwana jest inaczej kerozyna, ze wzgledu na jej
powszechne zastosowanie jako paliwo, rozpuszczalnik czy do celow kosmetycz-
nych. Nafta jest ciekly frakcjg ropy naftowej o gestosci 780-810 kg/m?, wrzaca
w zakresie temperatur 170-250°C. W jej skfad wchodza weglowodory, ktorych
czasteczki zawierajg 12-15 atomow wegla.
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Weglowodor z definicji nalezy do grupy zwiazkéw chemicznych ztozonych
wylacznie z wodoru i wegla. Wedlug jedne;j z klasyfikacji weglowodoréw mozna
podzieli¢ je na trzy gtéwne klasy: alifatyczne, alicykliczne i aromatyczne. Mozna
réwniez zdefiniowa¢ dalsze podklasy. Oczywiscie chemia weglowodoréw moze
by¢ o wiele bardziej skomplikowana. W rzeczywistosci w jednej prébce kon-
wencjonalnej lub syntetycznej ropy naftowej moga znajdowac sie tysiace po-
jedynczych zwigzkéw organicznych. Mozna réwniez spotka¢ wiele mylacych
odniesienn do wody zanieczyszczonej weglowodorami. Terminologia taka jak:

— WWA (wielopierscieniowe weglowodory aromatyczne),

BTEX (benzen, etylobenzen, toluen, ksylen),

TPH (suma weglowodoréw ropopochodnych),

— TRPH (caltkowite odzyskiwalne weglowodory ropopochodne),

TOG (catkowity olej i smar),

organiczne/nieorganiczne,

przyczynia sie do tych niejasno$ci. Zasadniczo zanieczyszczenia wod weglowo-
dorami w literaturze sg omawiane w stezeniach ppm. Tak wiec np. poziom we-
glowodoréw 30 ppm w wodzie moze zawiera¢ dowolng liczbe zwigzkéw, ktdre
tacznie wynoszg 30 ppm: zwigzki wystepujace w paliwach odrzutowych, olejach
napedowych, olejach smarowych itp. Innymi stowy, badania nie sg szczegdlnie
ukierunkowane na ustalenie polaczenia zrédla weglowodoréw i okreslonego
zwigzku. Zwykle przedmiotem zainteresowania jest calkowita suma zwigzkéw
weglowodorowych. Weglowodér moze zatem odnosi¢ sie do szerokiej gamy
zwigzkéw. Odpowiednie dostepne techniki pomiarowe moga pozwoli¢ na zde-
finiowanie zanieczyszczajacego weglowodoru.

Gléwne klasy weglowodoréw zdefiniowano ponizej. Opis ten wykorzystuje
tizyczng strukture chemiczng do ustalenia grupowania. Zatem w sktad ropy
naftowej wchodza nastepujace grupy weglowodoréw (Solecki 2005):

— alifatyczne (parafinowe),

— cykloalkany (naftalenowe),

— areny (weglowodory aromatyczne),

— olefinowe.

Wedlug najprostszej chemicznej klasyfikacji weglowodoréw mozna po-
dzieli¢ je na:

— nasycone (alkany majace tylko pojedyncze wigzania miedzy atomami wegla
i/lub wodoru);

— nienasycone (alkeny lub olefiny, ktére zawieraja co najmniej jedno podwdj-
ne wigzanie wegiel-wegiel, oraz alkiny, ktére maja potrdjne wigzanie we-
giel-wegiel, np. acetylen);

— aromatyczne (monoaromatyczne, takie jak BTEX, oraz wielopierscieniowe
aromatyczne WWA, takie jak naftalen, benzo(a)piren czy fluoren).
Parafiny (alkany) to grupa weglowodoréw wystepujaca w ropie naftowej

i produktach ropopochodnych w duzych ilosciach. Zwiazki te sa nasyconymi
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2. Weglowodory ropopochodne jako czynniki obnizajace jako$¢ srodowiska wodnego

weglowodorami fancuchowymi o ogélnym wzorze C,H,,,,.. Moga one mie¢ tan-
cuch prosty (n-parafiny, n-alkany) lub rozgateziony (izo-parafiny, izo-alkany).
Zwigzki o prostym tancuchu to weglowodory alifatyczne. Jeden atom laczy si¢
z drugim w sposdb liniowy, a ostatni w fancuchu pozostaje ,,otwarty”. Zwiazki
te moga by¢ dos$¢ duze i rozciagac sie¢ w wielu fancuchach rozgalezionych z wie-
loma ,,otwartymi” konicami. Rozgatezienie tanncucha powoduje obnizenie tem-
peratury wrzenia, zatem izo-parafiny maja nizsze temperatury wrzenia niz ich
odpowiedniki n-parafinowe (Mastalerz 2000).

Nafteny (cykloalkany lub cykloparafiny) to grupa weglowodoréw wystepu-
jaca w najwigkszych ilosciach (§rednio 50%) w ropie naftowej i produktach po-
chodzacych z jej przerobu. Ich budowa chemiczna jest pierscieniowa, sg zwiaz-
kami nasyconymi, zawieraja najczesciej pigcio- lub szescioczlonowe pierscienie
zbocznym lancuchem o réznej dtugosci. Najwigkszy udzial masowy maja mety-
locyklopentan oraz metylocykloheksan, nawet do 2% ropy. Cykloparafiny maja
mniejsza lotno$¢ i wieksza gestos$¢ niz paratiny (Fafara i in. 2006).

Areny to weglowodory aromatyczne (WA), czyli weglowodory pierscienio-
we, w ktorych wystepuja obejmujace caly pierscien zdelokalizowane orbitale
molekularne. Areny dziela sie na jednopierscieniowe, tzw. BTEX, zawierajace
jeden pierscien benzenowy, oraz wielopierscieniowe (WWA), zawierajace mi-
nimum dwa skondensowane pierscienie benzenowe. W surowej ropie naftowe;
mozna znalez¢ do 15% arenéw, natomiast w olejach smarowych nawet powy-
zej 50%. Wsrod nich najwiekszy udzial majg toluen i m-ksylen. Weglowodory
aromatyczne sg niebezpieczne dla srodowiska ze wzgledu na toksycznos¢, kan-
cerogennos¢ i — w przypadku weglowodoréw jednopierscieniowych — dobra
rozpuszczalno$é w wodzie.

Olefiny (alkeny) s3 nienasyconymi weglowodorami majacymi jedno lub
wiecej podwdjnych wigzan pomiedzy atomami wegla. Moga mie¢ budowe tan-
cuchowg lub pierécieniows. Surowa ropa naftowa nie zawiera olefin, natomiast
s one obecne w produktach naftowych.

Mieszanine weglowodoréw tworzacych rope mozna rozdziela¢ na rézne
frakcje ze wzgledu na réznice temperatur wrzenia poszczegolnych jej sktadnikow.
Podczas destylacji ropy oddziela si¢ od siebie weglowodory o réznym sktadzie
chemicznym. W procesie tym wykorzystuje sie ci$nienie normalne dla frak-
cji wrzacych w temperaturach do 300+350°C. Dla frakeji, ktérych temperatura
wrzenia znajduje sie powyzej tego zakresu, wykorzystuje sie zmniejszone cisnie-
nie w celu przeciwdzialania rozkladowi sktadnikéw ropy (Surygala [red.] 2006).

Produkty ropopochodne sg zlozone z mieszanin zwigzkéw chemicznych
pochodzacych z destylacji i frakcjonowania ropy naftowej (tabela 4). Skladaja
sie gléwnie z szerokiej gamy weglowodoréw alifatycznych i aromatycznych,
ktdére maja bardzo rézng rozpuszczalno$¢ w wodzie. Pozornie jednorodna gru-
pa zwigzkéw ropopochodnych rézni si¢ wlasnie rozpuszczalnoscia w wodzie,
a takze temperaturami topnienia i wrzenia, co wigze si¢ z ich stanem skupienia.
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Tabela 4. Charakterystyka i zastosowanie poszczegélnych frakcji ropy naftowej

Liczba Temperatura Frakcje Zastosowanie
atomow wegla wrzenia (°C)
w czgsteczce

1-6 0-30 gaz gaz i gaz ptynny
5-7 10-60 eter naftowy rozpuszczalniki
7-8 60-120 benzyna lekka paliwa silnikowe lekkie
6-9 70-150 benzyna ciezka paliwa silnikowe
10-16 175-300 nafta paliwo lotnicze, dieslowskie
16-18 300 olej opatowy paliwo dieslowskie, surowiec
do krakingu
18-20 300 oleje woskowe oleje smarne, oleje mineralne,
surowiec do krakingu
21-40 300 woski parafinowe $wiecarstwo, papiernictwo
Powyzej 40 powyzej 300 pozostate smoty, asfalty, uszczelniacze

Zrédio: Rakowska i in. 2012.

Wazng kwestig zwigzang z czystoscig wod jest identyfikacja zanieczyszczen
weglowodorami ze wzgledu na ich bardzo negatywny wptyw na czlowieka oraz
caly ekosystem, co zostalo opisane w odrebnym rozdziale. Powszechnos¢ wyste-
powania ropy naftowej pozwalajaca na wszechstronny zakres jej wykorzystania
prowadzi do ciagglego zanieczyszczania srodowiska produktami ropopochodny-
mi. Weglowodory sg stosowane gléwnie jako paliwa (weglowodory ropopochod-
ne) lub przemystowe chemikalia (zaréwno na bazie ropy naftowej, jak i natural-
ne). Chemikalia przemystowe moga by¢ stosowane jako rozpuszczalniki i srodki
odtluszczajace (toluen, ksylen, rozpuszczalnik Stoddarda, spirytus naftowy/etery,
terpentyna mineralna, limonen) lub jako prekursory do syntezy szerokiej gamy
chemikaliéw, takich jak polimery (ze styrenu), i detergentéw (z alkilobenzenéw).
Weglowodory moga przedostac si¢ do srodowiska w sposéb naturalny, ale row-
niez z wyciekdéw. W szczegélnosci problem ten dotyczy srodowiska wodnego ze
wzgledu na fatwo$¢ przenikania ropy i jej pochodnych do hydrosfery. W srodo-
wisku wodnym substancje ropopochodne przedostaja si¢ z wyciekéw ropy (na
przyktad w wodzie z¢zowej) lub moga pochodzi¢ ze zrzutéw przemystowych na
skutek celowego stosowania (oleje rozprowadzane na niezamknietych drogach,
olej napedowy jako rozpuszczalnik do stosowania herbicydéw).

Glowne zrédla pochodzenia weglowodoréw mozna zatem podzieli¢ na dwa
rodzaje. Pierwsze z nich to zrédla naturalne: weglowodory takie jak terpeny
(np. guma, pinen, limonen, kamfora), fitan, pristan, skwalen. Drugie, antropoge-
niczne, to weglowodory na bazie ropy naftowej, takie jak gaz ziemny, LPG, ben-
zyna, nafta, paliwo lotnicze, olej napedowy, oleje opatowe, oleje bunkrowe, oleje
smarowe, oleje transformatorowe, smary, asfalt i bitum (Gacek, Gajewski 2015).
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W odniesieniu do wod powierzchniowych mozna wyréznié cztery gtéwne
zrédla pochodzenia zanieczyszczen: zanieczyszczenia naturalne (lub srodowi-
skowe), rolnicze, przemystowe i mieszkaniowe (lub domowe). Niektore zanie-
czyszczenia wod wystepuja naturalnie, niezaleznie od dziatan podejmowanych
przez cztowieka. Rodzaje i stezenia naturalnych zanieczyszczen zaleza od cha-
rakteru materiatu geologicznego, przez ktory porusza si¢ woda powierzchnio-
wa, oraz od jako$ci wody doptywajacej do zbiornika wodnego. Rolnictwo jest
zrodlem pestycydow, herbicydow oraz zwiazkéw chemicznych pochodzacych
z nawozow naturalnych i sztucznych. Przemyst produkcyjny i ustugowy maja
wysokie wymagania dotyczace wody chtodzacej, wody technologicznej i wody
do czyszczenia. Zanieczyszczenie wod powierzchniowych moze wystepowac,
gdy woda zuzyta wraca do obiegu hydrologicznego. Domowe $cieki moga by¢
zrodtem wielu kategorii zanieczyszczen, w tym bakterii, wiruséw, azotanow
i zwigzkow organicznych. Podobnie odpady zrzucone w poblizu zbiornikéw
wodnych lub zakopane w ziemi moga zanieczysci¢ glebe i wyptuka¢ do wod.
Produkty ropopochodne znaleziono w wodach plynacych w poblizu zakla-
déw przemystowych (Gacek, Szopa, Czerniak 2017). Pochodne ropy naftowej
moga z fatwoscig przedostawac sie rowniez do gleby wraz z wieloma rodzajami
$ciekow, a takze wraz z wodami opadowymi i roztopowymi, sptukujacymi po-
wierzchnie ulic i drég (Srogi 2007). Ma to swoje przetozenie na zanieczyszczenie
réwniez wod gruntowych. Zrédlem skazenia wéd gruntowych moze by¢ takze
surowa ropa naftowa pochodzaca z niekontrolowanej erupgji, jak i z katastrofy
podczas jej transportu badz przesylania. Podstawowym problemem dla wody
pitnej s potencjalne wycieki skazajace Zrédta wody, penetracja systemow dys-
trybucji wody i zanieczyszczenie wody juz uzdatnionej do spozycia. Incydenty
takie moga prowadzi¢ do wysokich stezen weglowodoréw ropopochodnych.

W zanieczyszczonej warstwie wodono$nej wystepowaé moga weglowo-
dory o gestosci wiekszej lub mniejszej od gestosci wody. W zaleznosci od
masy wlasciwej oraz podloza i jego wlasnosci fizycznych substancje te ptyna
po powierzchni lub przenikajg do warstwy wodonosnej. W rezultacie czes¢
zwigzkow ropopochodnych znajdujacych sie na powierzchni gleby osiaga zwier-
ciadto wody gruntowej, a czes¢ ulega sorpcji na jej czastkach. Weglowodory
o gestosci wiekszej od gestosci wody pod wplywem sit grawitacji migruja do
spagu warstwy wodonos$nej (warstwy nieprzepuszczalnej) i rozprzestrzenia-
ja sie¢ w kierunkach horyzontalnych w bardzo niewielkim zakresie (Solecki
2005). Natomiast drugi rodzaj weglowodoréw unosi si¢ na powierzchni wody
podziemnej i przemieszcza na znaczne odleglosci. Réwniez te weglowodory,
ktdre sg rozpuszczalne w wodzie, moga migrowac (wymywane przez deszcze)
w glebsze warstwy gruntu oraz do wéd podziemnych, co powoduje powazne
zagrozenie dla zrédet zaopatrzenia w wode pitng. Znane sg przypadki awarii
rurociaggdéw naftowych i awarii zbiornikéw na terenach roponosnych w wyni-
ku fali powodziowej (Gierak 1995), ktére spowodowaly zanieczyszczenia wod
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w studniach na obszarze oddalonym do kilku kilometréw od miejsca wypadku.
Zanieczyszczenia przesigkaly przez warstwe gleby i przedostawaty si¢ do wod
gruntowych, uniemozliwiajac eksploatacje studni.

Paliwowe produkty ropopochodne, mimo ze w wiekszosci sa substancjami
stabo rozpuszczalnymi w wodzie, dzialajg szkodliwie na organizmy wodne.
Z tego powodu przedostanie si¢ duzych ilosci tych zwigzkéw do srodowiska
wodnego stanowi dla niego powazne zagrozenie. Moze by¢ to przyczyna dlugo
utrzymujacych si¢ niekorzystnych zmian w §rodowisku wodnym. Olej napedo-
wy jest substancja o potencjalnym dzialaniu rakotwérczym. Natomiast benzyna
jest substancja rakotworczg, mutagennag, szkodliwg i drazniaca. Olej napedowy
jest 1zejszy od wody, w wyniku czego gromadzi si¢ na jej powierzchni, skad
cze$ciowo odparowuje. Benzyna rowniez jest 1zejsza od wody, ale charaktery-
zuje sie rownoczesnie duza lotnoscia, w wyniku czego szybko odparowuje i nie
kumuluje sie w $rodowisku.

Szybka identyfikacja wystepowania tych zwigzkéw chemicznych ma zasad-
nicze znaczenie dla zywych istot i dla utrzymania zdrowego srodowiska wod-
nego, gdyz weglowodory ropopochodne moga oddziatywac na srodowisko na
wiele sposobdw. Stanowig one zrédlo energii dla aktywnosci mikrobiologicznej,
a zatem moga zwieksza¢ obcigzenie zapotrzebowaniem na tlen (BZT). Moga
przyczynia¢ si¢ do powstawania nieprzyjemnego zapachu, niektére z nich sa
tatwopalne (wybuchowe w zamknietych przestrzeniach), przez co zwigkszaja
ryzyko pozaru. Bardzo duza cz¢$¢ weglowodoréw ropopochodnych jest tok-
syczna: neurotoksyczna (np. heksan) i rakotwdrcza (np. benzen, benzo(a)piren).
Grupa nierozpuszczalnych w wodzie weglowodoréw majaca mniejszg od niej
gesto$¢ moze unosic sie na powierzchni wody, tworzac na niej warstwe oleista,
moze takze pokrywac glebe, sier$¢ zwierzat, piora ptakéw itp.

Weglowodory ropopochodne wprowadzane do srodowiska przez cztowie-
ka mozna podzieli¢ na pewne grupy determinowane ich pochodzeniem, co
przedstawiono na rys. 2.

( weglowodory alifatyczne o zawartosci wegla C6-C12

* benzyna

weglowodory alifatyczne o zawartosci wegla C12-C372

+ olej mineralny

toluen, etylobenzen, ksyleny
* przemyst chemiczny — rozpuszczalniki i reagenty

weglowodory aromatyczne wielopierscieniowe (WWA)

* spaliny samochodowe, depozycja mokra i sucha, $cieranie samochodowych opon gumowych, asfalt
bogaty we frakcje WWA oraz zrédta niekontrolowane (nielegalne zrzuty $ciekéw gospodarczych,
przemystowych, odcieki ze sktadowisk odpaddw)

[weglowodory aromatyczne jednopierscieniowe, tzw BTEX, czyli benzen, j

Rysunek 2. Pochodzenie réznych grup weglowodorow

Zrédio: opracowanie wiasne na podstawie Synak i in. 2010.
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2. Weglowodory ropopochodne jako czynniki obnizajace jako$¢ srodowiska wodnego

Szczegdlng grupe sposrod zwigzkow ropopochodnych stanowig wielopiers-
cieniowe weglowodory aromatyczne. WWA sg obszerng grupg zwiazkéw che-
micznych o budowie pierscieniowej, charakteryzujacg si¢ podobnymi wias-
no$ciami fizykochemicznymi. Ich najbardziej ogélny podzial przedstawiony
zostal na rys. 3.

Weglowodory
wielopierscieniowe

Weglowodory
benzenoidowe

‘ Weglowodory
niebenzenoidowe

@ Weglowodory
Izolowane o skondensowanych

®/ pierscieniach

Skondensowane ‘ Skondensowane
liniowo g katowo

Rysunek 3. Ogdlny podziat weglowodorow wielopierscieniowych

Zrédto: opracowanie wiasne, obraz: https:/astrobiology.nasa.gov/news/excited-states-of-pahs/ (dostep:
1.04.2019)

WWA tworzg klase organicznych zwigzkow, ktére w swojej budowie za-
wieraja dwa lub wiecej aromatycznych pierscieni ztozonych z wegla i wodoru.
WWA s3 jednymi z najpowszechniej wystepujacych, trwatych zanieczyszczen
organicznych. W normalnych warunkach s3 bezbarwnymi, bialymi Iub blado-
z0ttymi cialami stalymi, malo reaktywnymi chemicznie, nierozpuszczalnymi
lub bardzo stabo rozpuszczalnymi w wodzie. Ulegaja dziataniu zaréwno tlenu,
jak i innych utleniaczy. Pod wptywem promieniowania ultrafioletowego wyka-
zujg wlasciwosci fluorescencyjne, co daje mozliwos¢ ilosciowego ich oznaczania
(Wu, Kim, Weyand 1994).

Wigkszos¢ z WWA dostaje si¢ do srodowiska poprzez atmosfere z rézno-
rodnych proceséw spalania i pirolizy. Naturalnymi zrodtami WWA sg wybuchy
wulkanéw, pozary laséw oraz reakcje biochemiczne bakterii, glonéw i roslin.
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2.1. Charakterystyka produktéw ropopochodnych

Te ostatnie skutkujg powstawaniem najbardziej niebezpiecznych dla zdrowia
czlowieka i calej biosfery zwigzkéw WWA. Obecne w powietrzu WWA wyste-
puja zawsze w formie ciala stalego zaadsorbowanego na powierzchni pytow,
mgty, dymow. Przyspiesza to ich depozycje zar6wno suchg, jak i mokra. W na-
turalnym $rodowisku wodnym wystepuja gléwnie w formie zaadsorbowanej
na czgstkach materii zawieszonej. Okoto 0,5% wszystkich WWA zanieczysz-
czajacych srodowisko utrzymuje sie w wodach powierzchniowych (Synak i in.
2010). Trzeba jednak podkresli¢, ze ilos¢ WWA pochodzenia naturalnego w ze-
stawieniu z ilo$cia WWA ze zZrédet antropogenicznych jest niewielka. Pierwsze
stanowig ,,naturalne tlo”, drugie traktowac trzeba jako skazenie. Przykladem
tego moga by¢ tereny, na ktérych przez wiele lat istniaty zaklady przerobu we-
gla — tam obserwowane jest znaczace skazenie gleby (Miller 2011).

Znanych jest ponad 100 réznych wielopierscieniowych weglowodoréw aro-
matycznych, jednak w srodowisku najczesciej monitorowane s3 te wymienione
na rys. 4. Zgodnie z zaleceniami Komitetu Naukowego UE ds. Zywnosci (SCF),
Unii Europejskiej (UE) i Agencji Ochrony Srodowiska USA (EPA) sg to zwigzki
objete najliczniejszg liczbg badan ze wzgledu na ich najwigkszg udowodniong
toksycznos¢ (Lerda 2009). Zwigzki te majg w swojej budowie (z wylaczeniem
naftalenu) od trzech do sze$ciu pierscieni.
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Rysunek 4. Nazwy i struktury WWA monitorowane zgodnie z zaleceniami Komitetu
Naukowego UE ds. Zywnosci (SCF), Unii Europejskiej (UE) i Agencji Ochrony Srodo-
wiska USA (EPA)

Zrédio: opracowanie wiasne.

W $rodowisku wodnym WWA wystepuja, jak wspomniano, gtéwnie w for-
mie zaadsorbowanej na czastkach cial statych, komdrkach mikroorganizmoéw
lub w formie mikrokrystalicznych agregatow. Ich hydrofobowy charakter powo-
duje, Ze s3 one bardzo stabo rozpuszczalne w wodzie. Lepsza rozpuszczalno$cia
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2. Weglowodory ropopochodne jako czynniki obnizajace jako$¢ srodowiska wodnego

w wodzie charakteryzuja si¢ zwigzki aromatyczne niz alifatyczne oraz te o niz-
szej masie czasteczkowej. Przykladowo, rozpuszczalno$¢ najlepiej rozpusz-
czalnego w wodzie weglowodoru o budowie pierscieniowej, benzenu, wynosi
0,7 g/dm?® w temperaturze 25°C, a rozpuszczalno$¢ w wodzie w tych samych
warunkach alifatycznego n-heksanu zawierajacego w czasteczce réwniez szes¢
atomow wegla wynosi 0,1 g/dm?. Zwiazki alifatyczne zawierajace powyzej osmiu
atomow wegla w czgsteczce uznawane sg za nierozpuszczalne w wodzie. Inaczej
jest ze zwigzkami aromatycznymi. Wybrane wilasciwos$ci weglowodoréw aro-
matycznych uznanych za najbardziej szkodliwe przedstawione zostaly w tabe-
li 5. Podano w niej réwniez wspolczynnik logK,,, ktory w skali logarytmicznej
przedstawia wspolczynnik podzialu oktanol/woda, czyli stosunek stezenia danej
substancji w fazie oktanolowej do jej stezenia w fazie wodnej w dwufazowym
ukladzie oktanol/woda. Stosunek stezenia substancji rozpuszczonej miedzy
woda a oktanolem jest dobrze znang wlasciwoscia, ktora jest powszechnie sto-
sowana jako miara hydrofobowosci. Zwiazki, dla ktorych logK,, > 3, charakte-
ryzujg sie wysoka lipofilowoscig i wysokim potencjatem bioakumulacji. Jest to
typowa warto$¢ wspolczynnika podziatu dla wiekszosci trwalych zanieczysz-
czen organicznych (chlorowane weglowodory, PCB, WWA, PCDD i PCDF).

Tabela 5. Wiasciwosci wybranych weglowodoréw aromatycznych

Zwigzek Masa Liczba logKow Rozpuszczalnos¢
czasteczkowa atomoéw wegla w wodzie w 25°C,
w czgsteczce mg/dm?
Naftalen 128,16 10 3,5 31,7
Acenaften 154,21 12 4,33 3,42
Fluoren 166 13 4,18 1,98
Fenantren 178,24 14 4,5 1,29
Antracen 178,24 14 4,5 0,045
Piren 202,26 16 4,9 0,135
Fluoranten 202,26 16 5,1 0,26
Benzo(a)antracen 228 18 5,6 0,0057
Benzo(a)piren 252,32 20 6,0 0,0038
Benzo(b)fluoranten 252,32 20 6,06 0,014
Benzo(k)fluoranten 252,32 20 6,06 0,0043
Indeno(1,2,3-cd)piren 276 22 6,4 0,00053

Zrédto: https://pubchem.ncbi.nim.nih.gov (dostep: 10.10.2018).

Jak wynika z tabeli 5, im wigcej atomdéw wegla w czasteczce, a co za tym
idzie, wigksza masa czgsteczkowa zwigzku, tym wieksza lipofilowos¢ (wigksza
hydrofobowos¢), a zarazem mniejsza rozpuszczalno$¢ w wodzie. Wida¢ wy-
razng zaleznos$¢ wykladnicza pomiedzy rozpuszczalnoscig wybranych WWA
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2.1. Charakterystyka produktéw ropopochodnych

w wodzie a liczbg atomoéw wegla w czasteczce (rys. 5). Dodatkowo konfirmacja
czgsteczki ma réwniez ogromny wplyw na rozpuszczalno$¢ zwigzkéw w wodzie.
Jednak wazny jest fakt, Ze zwiazki o niskiej rozpuszczalnosci nie wystepuja
w wodzie samodzielnie, lecz razem z innymi, tworzac ztozone mieszaniny. Jest
to istotne z punktu widzenia konsekwencji zdrowotnych, gdyz skutki dzialania
ztozonych mieszanin mogg rézni¢ sie od tych powodowanych przez pojedyncze
WWA (WHO/SDE/WSH/03.04/59), co zostalo blizej przedstawione w kolej-
nym podrozdziale.

Nalezy dodac, ze rozpuszczalno$¢ weglowodoréw ropopochodnych wzrasta
wraz ze stezeniem i obecnoscig rozpuszczalnikow oraz substancji powierzch-
niowo czynnych. Od skfadu wéd zalezy trwalo$¢ emulsji tworzonych przez te
zwigzki. Poniewaz weglowodory ropopochodne wystepuja w wodzie w postaci
cienkiej warstwy powierzchniowej, powoduja one ograniczenie lub catkowite
uniemozliwienie przenikania tlenu z atmosfery do wody.
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Rysunek 5. Zaleznos$¢ rozpuszczalnosci wybranych WWA w wodzie od liczby atomoéow
wegla w czgsteczce

Zrédio: opracowanie wiasne na podstawie: https://pubchem.ncbi.nim.nih.gov (dostep: 10.10.2018).

Dla wiekszosci populacji gtéwne drogi narazenia si¢ na dziatanie WWA to
zywnos¢ oraz powietrze. Podstawowym zrédiem zanieczyszczen wody pitnej
przez WWA s3a powtoki ze smoly weglowej w rurach dystrybuujacych wode
pitna, ktore sg uzywane w celu ochrony tych rur przed korozja. Fluoranten to
najbardziej znany WWA znajdowany w wodzie pitnej; jest to przede wszystkim
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zwigzane ze stosowaniem okladzin ze smoty weglowej w zeliwnych rurociagach
wodnych. WWA zostaty wykryte w réznych produktach spozywczych jako wy-
nik ich osadzania z powietrza oraz w rybach z zanieczyszczonych wéd. WWA
powstaja rowniez podczas niektérych metod przygotowywania zywnosci, takich
jak: pieczenie, grillowanie, prazenie czy smazenie. Korzystanie z otwartych ko-
minkéw grzewczych, co jest powszechne gléwnie w krajach rozwijajacych sie,
moze zwiekszy¢ ekspozycje na WWA. W przypadku, gdy istnieje podwyzszony
poziom skazenia wody w rurach przez powloki ze smoly weglowej, spozycie
WWA z wody pitnej moze by¢ réwne spozyciu zanieczyszczonej zywnosci lub
nawet przekracza¢ je (Guidelines for Drinking-water Quality 2011).
Antropogenicznym zrédtem emisji WWA do $rodowiska jest praktycznie
kazdy proces prowadzacy do niecatkowitego spalania zwigzkéw organicznych,
a wigc oddzialywanie przemystu (powazne zanieczyszczenie gleb na obszarach,
gdzie przez wiele lat istniaty zaklady przerobu wegla) oraz dziatania pozaprze-
mystowe (spaliny pojazdéw, spalanie odpadéw, palenie tytoniu, przygotowywa-
nie potraw). WWA bedace wynikiem dzialalnosci cztowieka zawsze wystepuja
w $rodowisku jako mieszaniny wielosktadnikowe. Skiad ilo§ciowy i jako$ciowy
tych mieszanin jest rozny w zaleznosci od zZrédet pochodzenia, ktérymi sa:
— produkty niepelnego spalania paliw kopalnych;
— lotne pyly i popioty powstajace ze spalania paliw lub utylizacji odpadéw;
— przemyst ciezki zwigzany z przetwarzaniem wegla i ropy naftowej (koksow-
nie, rafinerie, huty zelaza, aluminium i miedzi, produkcja i wykorzystanie
smoly i kreozotu),
w tym szczegdlnie istotne to:
— niska emisja pochodzaca z indywidualnych zZrédet ciepla (okres zimowy);
— transport samochodowy (tereny zurbanizowane) (Synak i in. 2010).
Naturalne i antropogeniczne substancje organiczne zawarte w wodach po-
wierzchniowych, w tym weglowodory aromatyczne, nie zawsze sg toksyczne, ale
w wyniku proceséw utleniania i dezynfekeji stajg si¢ substancjami niebezpiecz-
nymi, tzw. ubocznymi produktami procesu utleniania i dezynfekcji (Anielak,
Jaworska, Pitrus 2012). Zwiazki ropopochodne, a szczegolnie WWA, naleza do
tych istotnie negatywnie wplywajacych na organizmy zywe. Zanieczyszczenie
wod tymi sktadnikami jest niebezpieczne dla Zycia biologicznego na skutek
tworzenia powierzchniowych i zemulgowanych warstw odcinajacych doptyw
tlenu atmosferycznego, a takze sedymentacji cigzszych frakeji nierozpuszczal-
nych w wodzie oraz toksycznego oddziatywania zwigzkéw rozpuszczonych.
Substancje ropopochodne w $rodowisku wodnym moga ulega¢ powolnym
przemianom w wyniku réznorodnych proceséw fizycznych, chemicznych, bio-
logicznych czy tez fotochemicznych (Walton, Anderson 1988; Pehkonen, Zhang
2002; MeeKyung, O’Keefe 2000). Przemiany te obejmuja m.in. reakcje addycji,
redukcji, hydrolizy, oksydacji czy tez kompleksowania. Szybko$¢ procesow de-
gradacyjnych zlezy od zwigzkéw i medium, w jakim sie¢ one znajduja, a takze
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czynnikow srodowiskowych charakterystycznych dla danego osrodka. Powstajace
w wyniku tych reakcji zwiazki moga obcigzac¢ srodowisko w mniejszym lub wigk-
szym stopniu (Kot-Wasik, Dabrowska, Namiesnik 2003).

2.2. Znaczenie substancji ropopochodnych dla srodowiska
i zdrowia czlowieka

Ekspozycja na skladniki produktéw ropopochodnych poprzez spozywanie wody
przez cztowieka jest najczesciej krotkoterminowa i powodowana przypadko-
wym wyciekiem. Wiele najbardziej rozpuszczalnych weglowodoréw aroma-
tycznych jest wykrywalnych poprzez zmyst smaku lub zapachu w stezeniach
ponizej stezen stanowigcych zagrozenie dla zdrowia, szczegdlnie w przypadku
ekspozycji krotkoterminowej. Czlowiek ma prég wrazliwosci sensorycznej dla
substancji takich jak alkilobenzeny i alkilonaftaleny na poziomie kilku mg/dm?®.
Dzigki temu ryzyko zatrucia zagrazajacego zdrowiu poprzez jednorazowe spo-
zycie zanieczyszczonej wody jest bardzo niewielkie (WHO 2011).

W przypadku incydentalnego wycieku substancji ropopochodnych moze
by¢ konieczne przeprowadzenie specyficznej oceny ryzyka dla zdrowia. Fakt,
ze produkty ropopochodne sg ztozone z mieszaniny wielu weglowodoréw, jest
czynnikiem komplikujacym ocene potencjalnego ryzyka dla konsumentéw.
Tradycyjne podejscie w ocenie szkodliwosci poszczegdlnych zwigzkéw che-
micznych znajdujacych sie w wodzie pitnej zanieczyszczonej wyciekiem jest
w duzym stopniu niewtasciwe. W celu poprawy jakosci analiz zagrozenia bar-
dziej praktyczne jest oznaczenie wielu frakcji weglowodoréw oraz okreslenie
stezenia dopuszczalnego w wodzie dla tych frakcji. Metody badan stuzace oce-
nie zawartosci i analizie tych substancji w duzym stopniu zalezg od natury roz-
patrywanego problemu. Zawartos$¢ nasyconych i aromatycznych weglowodorow
w produktach ropopochodnych jest wiec czesto ustalana osobno. Najbardziej
powszechnie akceptowane podejscie zostalo opracowane przez Total Petroleum
Hydrocarbons Criteria Working Group w Stanach Zjednoczonych, ktéra po-
dzielita sume weglowodoréw ropopochodnych na frakcje alifatyczne i aroma-
tyczne na podstawie liczby atoméw wegla i temperatury wrzenia, aby otrzymac
réwnowazna liczbe atoméw wegla (WHO 2011). Mimo ze podejscie to opiera
sie na analizie frakcji weglowodoréw, ktore w wiekszosci sg stabo rozpuszczalne
w wodzie, a najbardziej rozpuszczalne frakcje (skladajace si¢ gléwnie z we-
glowodoréw aromatycznych o nizszej masie czasteczkowej) wystepuja w naj-
wiekszym stezeniu, taki pragmatyzm stanowi odpowiednia podstawe dla oceny
potencjalnych zagrozen dla zdrowia zwigzanych ze skazeniami wody pitnej
przez produkty ropopochodne na wigksza skale.

Badania wplywu na organizmy zywe ropy naftowej i substancji ropopo-
chodnych powodowane sg ich udowodnionym dzialaniem kancerogennym,
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mutagennym i teratogennym (Bakowski, Bodzek 1998; Billiard i in. 2008; Brette
iin.2014; Bretteiin. 2017; Brown iin. 2017; Cunha i in. 2020). Niektore zwigzki
pochodzace z przerébki ropy naftowej sa wyjatkowo rakotwdrcze i mutagenne,
co - z punktu widzenia zdrowotnego - jest najwazniejszym nastepstwem ich
oddzialywania na organizmy, zwlaszcza ludzi. Grupe szczegélnie niebezpiecz-
ng stanowig zwigzki pierscieniowe, zwlaszcza WWA. Do najbardziej niebez-
piecznych WWA nalezg te o liczbie pierscieni powyzej trzech, sposrod ktorych
mozna wymieni¢ m.in. benzo(a)piren, dibenzo(a,h)antracen, benzo(a)antracen,
benzo(b)fluoranten czy dibenzo(a,e)piren (IARC 1983; Nisbet, LaGoy 1992;
Burczynski, Lin, Penning 1999; Synak i in. 2010; Staal i in. 2007; Incardona i in.
2011; Bandowe i in. 2014; Jarvis i in. 2014; Perrichon i in. 2014; Goodale i in.
2015; Le Bihanic i in. 2015; Wincent i in. 2016; Chlebowski i in. 2017; Geier
iin. 2018; Clerge i in. 2019; Idowu i in. 2019; McCarrick i in. 2019; Shankar i in.
2019; Cunhai in. 2020). Amerykarska Agencja Ochrony Srodowiska (US EPA)
wymienia 126 zwigzkéw chemicznych i pierwiastkéw na liscie ,,Zanieczyszczen
priorytetowych” (Priority pollutants) w Ustawie o czystej wodzie (Clean Water
Act), ktére traktuje jako najbardziej szkodliwe. W grupie tych zwigzkow znaj-
duja si¢ wymienione w tabeli 5 weglowodory oraz m.in. skladniki benzyny
(np. benzen, toluen, etylobenzen) oraz inne weglowodory jednopierscieniowe
i WWA (Federal Water Pollution Control Act 2002).

WWA absorbowane sg przez roéliny z zanieczyszczonego powietrza, gleby
czy tez wod gruntowych, przez co moga gromadzi¢ sie w réznych ich orga-
nach: lisciach (Prajapati, Tripathi 2008; Murakami i in. 2012; Wang, Liu, Yang
2012), korzeniach (Wang, Liu, Yang 2012; Binet, Portal, Leyval 2000), korze,
w lyku, na poziomie miazgi oraz ksylemu w rocznych przyrostach pierscie-
niowych (Yin i in. 2011; Kuang i in. 2014). Badania wykazaly niekorzystny
wplyw tych pytéw na procesy syntezy biologicznej w rodlinach zimozielonych
(Gacek, Szopa, Czerniak 2014). Wykazano, ze WWA moga by¢ transportowane
z korzeni roélin do ich lisci (Oleszczuk, Baran 2005; Lin i in. 2006), prawdopo-
dobnie wraz z wiosennym sokiem drzewnym, co stanowi roéwniez potencjalne
zagrozenie dla konsumentéw. Chemiczne $rodki ochrony roslin (do ktérych
produkeji sg stosowane m.in. WWA) réwniez moga by¢ powodem pojawie-
nia sie zanieczyszczen w sokach drzewnych (Odukkathil, Vasudevan 2013).
Substancje te sg absorbowane przez roéliny, zaréwno przez liscie, jak i system
korzeniowy, wchianiane s3 z gleby i z wéd podziemnych (Tarcau i in. 2013).
Zostalo udowodnione, ze pestycydy przy wprowadzaniu do gleby wokoét syste-
mu korzeniowego, a takze na skutek splywu wraz z wodami powierzchniowymi
pobierane sg przez korzenie i transportowane do nadziemnych czedci rosliny
(Sammarie, Akela 2011). Moze to stanowi¢ niebezpieczenistwo dla konsumen-
tow spozywajacych rosliny i ich soki z obszaréw zanieczyszczonych. Do wnetrza
organizmu ludzkiego zwigzki z grupy WWA dostaja si¢ przez drogi oddechowe,
skore, ale przede wszystkim przez uktad pokarmowy.
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2.2. Znaczenie substancji ropopochodnych dla srodowiska i zdrowia cztowieka

W celu systematycznej oceny WWA zostaly ustalone ,wzgledne wspodtczyn-
niki kancerogennosci” (WWK), odnoszace sie do rakotwdrczosci benzo(a)-
-pirenu (B(a)P). Okreslono je przez poréwnanie danych z badan dotyczacych
stanu m.in. skory. Kolejno$¢ kancerogennej mocy WWA jest spdjna. W zwiazku
z tym stworzono uzyteczny schemat dla okreslania mocy rakotworczej tych
zwigzkéw w stosunku do B(a)P.

Zalozeniem tej koncepdcji jest przyjecie B(a)P jako zwiazku wskaznikowe-
go, dla ktdrego ustalono warto$¢ WWK réwna 1. Sila rakotworczego dzialania
innych zwigzkow obliczana jest w stosunku do B(a)P (Smolik 2001). Wartos¢
WWHK réwna 0 oznacza brak aktywnosci rakotwodrczej zwigzku. Odpowiedni
model matematyczny rozwijajacy te koncepcje zastosowali w 1992 r. Nisbet
i LaGoy (Nisbet, LaGoy 1992) i obliczyli na podstawie dostepnych wynikow
badan WWK dla 17 WWA.

IARC (International Agency for Research on Cancer) juz w 1983 r. podjeta
probe oceny kancerogennego dziatania 41 WWA. W wyniku tej analizy wyod-
rebniono siedem WWA wystepujacych w powietrzu i w zywnosci: benzo(a)an-
tracen, chryzen, benzo(b)fluoranten, benzo(j)fluoranten, benzo(k)fluoranten,
benzo(a)piren iindeno(1,2,3-c,d)piren, ktére uznano za substancje najbardziej
rakotworcze z badanej grupy.

Warto$¢ wzglednych wspoétczynnikéw kancerogennosci dla uznanych obec-
nie (2021 r.) dziewigciu najbardziej toksycznych WWA przedstawiono na rys. 6.
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Rysunek 6. Wartosci wzglednych wspétczynnikéw kancerogennosci dla najbardziej
rakotworczych WWA
Zrédio: opracowanie wiasne na podstawie: Nisbet, LaGoy 1992.
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2. Weglowodory ropopochodne jako czynniki obnizajace jako$¢ srodowiska wodnego

Jako miar¢ narazenia na wielopierscieniowe weglowodory aromatyczne przyj-
muje sie wskaznik bedacy sumg iloczynéw stezen tych dziewieciu WWA i ich
wzglednych wspotczynnikéw rakotwoérczosci.

Oproécz bezposredniego zagrozenia WWA stwarzaja dodatkowo niebezpie-
czenstwo posrednie. W $rodowisku pojawiajg sie produkty przejsciowe rozkla-
du tych substancji. W procesach oczyszczania - w wyniku utleniania i dezyn-
fekcji zwiazkow chemicznych, nawet nieszkodliwych - czesto sa generowane
nowe, niebezpieczne zwigzki kancerogenne i mutagenne. Czesto wykazuja one
znacznie wiekszg toksyczno$¢ dla mikroorganizmoéw, zwierzat i ludzi niz sub-
stancje wyjsciowe (Wang, Wang, Shao 2018). Przyktadem mogg by¢ przemiany
niektdérych zwiazkow aromatycznych (Carmona i in. 2009; Ghosal 2016). Maja
one dzialanie prokancerogenne i powoduja zapoczatkowanie proceséw two-
rzenia komorek zlodliwych oraz dzialanie promutagenne, czyli uruchamiajace
procesy zmian materiatu genetycznego, ktére nastepnie przekazywane s po-
tomstwu (Nwinyi, Ajayi, Amund 2016; Cao, Wang, Liu 2020). W organizmie
ludzkim przy narazeniu srodowiskowym gléwng drogg wchlaniania WWA jest
przewdd pokarmowy. Substancje te ulegaja enzymatycznemu utlenianiu w ko-
morkach ukladu watrobowego, a ich metabolitami s kolejno: epoksydy, diole,
fenole i chinony. Szczegélnie te pierwsze sa wyjatkowo grozne (Kot-Wasik,
Dabrowska, Namiesnik 2003).

Interakcja WWA i innych zwigzkéw moze powodowa¢ wyzsze lub nizsze
wskazniki rozwoju nowotwordw, niz mozna oczekiwac¢ na podstawie zawartos$ci
znanych rakotwdrczych WWA. Wyniki badan pokazuja, ze WWA i mieszaniny
WWA moga wywolywaé kardiotoksycznos¢ oraz ze zalezy ona od wielkosci
i struktury WWA (Incardona i in. 2004; Incardona i in. 2005; Incardona i in.
2011; Van Tiem, Di Giulio 2011; Brette i in. 2017).

36



3. Metody oznaczania
substancji ropopochodnych w wodzie

Zanieczyszczenie wody moze by¢ waznym czynnikiem ograniczajacym dostep-
ne jej zasoby. Brak lub niedobdr czystej wody stanowi powazny problem, ktdry
wplywa na $rodowisko i powoduje nieréwnowage spoleczno-ekonomiczng.
Z tego powodu nalezy opracowywac¢ nowe, coraz doskonalsze strategie proce-
séw oczyszczania srodowiska wodnego, a takze dazy¢ do lepszego zrozumienia
tych proceséw. Kluczowe jest monitorowanie stanu wod za pomocg odpowied-
nich i wygodnych technik analitycznych, a nastepnie podjecie dzialan w odpo-
wiednim czasie i przestrzeni (in situ, ex situ).

Istnieja trzy badania, ktore sg zwykle wymagane w odniesieniu do weglo-
wodoréw w srodowisku. Prowadzi si¢ monitoring: BTEX (benzen, toluen, ety-
lobenzen i ksyleny), TPH (suma weglowodoréw ropopochodnych) i WWA
(wielopierscieniowe weglowodory aromatyczne). Poniewaz wlasciwosci we-
glowodoréw zaleza od wielkosci czasteczek, czesto przydatne jest odniesienie
sie do liczby atomow wegla zawartych w weglowodorze. I tak stan skupienia
weglowodorow przedstawia si¢ nastepujaco: C,-C, to gazy, Cs—Ci, to ciecze,
powyzej C¢ to ciala stale. Weglowodory maja niska rozpuszczalnos$¢ w wodzie:
weglowodory nienasycone i aromatyczne sg stabo rozpuszczalne w wodzie, na-
tomiast weglowodory nasycone sg nierozpuszczalne w wodzie. Rozpuszczalnos¢
maleje wraz ze wzrostem wielkosci czasteczek. Podano w poprzednim rozdziale
przyblizong ide¢ wzglednej rozpuszczalnosci weglowodoréw w wodzie: mono-
aromatyczne (benzen > toluen > etylobenzen itp.) > olefiny > alkany (https://
pubchem.ncbi.nlm.nih.gov). Standardowo stezenie zwigzkéw ropopochodnych
w $rodowisku wodnym podaje si¢ w postaci ich sumy TPH. Suma weglowo-
doréw ropopochodnych (TPH) to termin powszechnie stosowany do opisania
ilosci weglowodoréw ropopochodnych wyekstrahowanych i oznaczonych ilos-
ciowo za pomocg okreslonej metody w matrycy srodowiskowej. Historycznie
TPH mierzono za pomocg metody US EPA 418.1, ktéra obejmowata ekstrakcje
do freonu i pomiar za pomoca spektroskopii w podczerwieni. Ze wzgledu na
szkodliwy wplyw freonéw na warstwe ozonowa nie mozna obecnie uzywac tej
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3. Metody oznaczania substancji ropopochodnych w wodzie

metody (Konwencja wiedenska o ochronie warstwy ozonowej, Dz.U. z 1992 r.
Nr 98, poz. 488). Dzisiejsza aparatura daje szerokie mozliwosci oznaczania
zwigzkéw ropopochodnych réznymi metodami analitycznymi, w zaleznosci od
celu badan. Szczegélowe opisywanie przeprowadzonej analizy oraz stosowanie
sprawdzonych, powtarzalnych metod jest — poza podawaniem wynikéw ana-
liz - czynnikiem strategicznym. Metody analityczne oznaczania TPH znacznie
sie od siebie rdznig; kazda zapewnia wyniki w okres§lonym zakresie, a niektére
s3 niespecyficzne. Metody o réznej wydajnosci ekstrakcji moga dawac roz-
ne stezenia TPH dla tej samej probki (Speight 2014). Wyniki uzyskane przy
uzyciu odmiennych procedur sg wiec zawsze trudne do poréwnania, ponie-
waz w gre wchodzg rézne standardy kalibracji i rozpuszczalniki ekstrakcyjne
(Wongnapapan, Wattayakorn, Snidvongs 1999). Stad zrozumienie, w jaki spo-
sOb przeprowadzono analize, jest bardzo istotne dla poprawnej interpretacji
uzyskanych wynikéw. Dodatkowy opis jakosciowy uzupelniajacy opis ilosciowy
jest niezwykle wazny ze wzgledu na mozliwo$¢ poréwnywania wynikéw z da-
nymi zaczerpnietymi z literatury, poréwnanie analiz wykonanych przez rézne
laboratoria, takze réznymi metodami. Postepowanie takie czyni ocene realnego
stanu $rodowiska poprawng.

Opisywane w literaturze metody badan obejmujace monitoring zanie-
czyszczen srodowiska substancjami ropopochodnymi sg bardzo réznorod-
ne. W zaleznosci od badanych frakcji ropy naftowej lub rodzajéw zwigzkow
ropopochodnych wybierane sg inne techniki analiz. Wiele z nich to techniki
o skomplikowanym przebiegu. W kolejnych akapitach pokrétce opisano naj-
czedciej wybierane metody analizy zanieczyszczen weglowodorowych wystepu-
jacych w srodowisku wodnym, jednak najwiecej miejsca poswiecono metodom
fluorymetrycznym ze wzgledu na wybdr tej wlasnie techniki do przeprowadze-
nia badan i pomiar6éw opisanych w dalszej czgsci ksigzki.

Mozna wyrézni¢ dwie grawimetryczne metody EPA. Opisane sg one w re-
komendacjach zawartych w Ustawie o czystej wodzie (Clean Water Act): EPA
413.1 dla olejow i smaréw w wodzie (EPA/600/4-79/020) oraz EPA 1664A (EPA-
-821-R-98-002) dla materiatu dajacego si¢ ekstrahowac n-heksanem z zelu krze-
mionkowego (uwazanego réwniez za catkowite weglowodory ropopochodne).
Obie obejmuja ekstrakcje rozpuszczalnikiem, odparowanie i wazenie do stalej
masy (Cortes i in. 2012), ale metoda olejowo-tluszczowa nie rozréznia polar-
nej materii organicznej od czesci weglowodoréw ropopochodnych (Matthew
2009). EPA 1664A zostala opracowana w celu zastgpienia EPA 413.1, ktora
wykorzystuje jako rozpuszczalnik ekstrakcyjny freon (substancje zubozajaca
warstwe ozonowa). Nowa metoda polega na ekstrakeji n-heksanem, ktéry jest
bardziej przyjazny dla srodowiska (ale fatwopalny) i moze oznacza¢ catkowite
stezenie weglowodoréw ropopochodnych w tej samej procedurze dla analizy
oleju i smaru (EPA-821-R-98-002). Grawimetryczne oznaczanie TPH w prob-
kach $rodowiskowych jest do$¢ proste i niedrogie, dzigki czemu zyskalo przez
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3. Metody oznaczania substancji ropopochodnych w wodzie

lata bardzo duzg popularnos¢, poniewaz nie wymaga zadnej specjalistyczne;j
aparatury. Jednak metoda ta jest bardziej odpowiednia dla prébek o wysokim
stezeniu analitow ze wzgledu na jej niska czulo$¢. Ponadto jest to technika cza-
sochtonna, zwlaszcza na etapie odparowania rozpuszczalnika, a takze wykazuje
duzg tendencje do utraty zwigzkow o niskiej masie czgsteczkowej, co powoduje
bledy w pomiarze (Okparanma, Mouazen 2013). Skutecznos¢ ekstrakcji roz-
puszczalnika jest stosunkowo niska w przypadku zwigzkéw o wyzszej masie
czasteczkowej, ale mozna ja zwiekszy¢ przez dodanie chlorku sodu. Koekstrakeji
czesci materii organicznej z wieloma polarnymi grupami funkcyjnymi sprzyja
niska polarno$¢ rozpuszczalnika (Martl, Ritter 2013).

Calkowitg zawarto$¢ weglowodoréw oznacza¢ mozna poprzez techniki
instrumentalne, stanowigce niezwykle obszerny zbiér metod i technik badaw-
czych, ktdre zyskuja coraz wigksze znaczenie we wspdlczesnej analityce. Wy-
rdzniajg si¢ one prostota stosowanych procedur, co utatwia automatyzacje badan
oraz oferuje znaczgce przyspieszenie oznaczen przy wykorzystaniu minimalnej
liczby probek. Jednoczes$nie dokonywac mozna oznaczen seryjnych z duza po-
wtarzalno$cig wynikow. Metody te wymagaja zwykle kalibracji i przygotowa-
nia wzorcoéw ze wzgledu na poréwnawczy charakter oznaczenia. W analityce
substancji ropopochodnych do charakterystyki ciezkich frakeji naftowych oraz
smoti ekstraktow weglowych wykorzystuje si¢ metody spektroskopowe, np. IR,
UV, NMR (Brown, Ladner 1960; Speight 1970; Sliwka, Surygata 1994; Wang,
Fingas, Sergy 1994; Sliwka 2000; Surygata [red.] 2006). Natomiast do oznacza-
nia substancji ropopochodnych w probkach srodowiskowych wykorzystuje sie
takze metode chromatografii gazowej (GC) oraz spektrometri¢ w podczerwieni
(IR). Metody spektroskopowe z powodzeniem wykorzystywane sg w analizie
jakosciowej i ilo$ciowej w roznych dziedzinach przemystu. Zaleta metod spek-
troskopowych jest ich nieniszczacy charakter i mozliwos¢ wykonania pomia-
réw bezposrednio na probce, a takze ewentualno$¢ zastosowania w badaniach
réznych aspektow jakosci produktéw, np. wody.

Metoda IR umozliwia oznaczenie réznych klas weglowodordw, takich jak
olej i smar, zwigzki organiczne z grupy benzyny lub suma weglowodoréw ropo-
pochodnych (TPH) (Strother, Lowry, Bravo 2013). W ilosciowym oznaczaniu
weglowodoréw wykorzystuje sie absorpcje w polaczeniu z pomiarem inten-
sywnosci pasm pochodzacych od drgan walencyjnych poszczegélnych grup
weglowodordw alifatycznych i aromatycznych. Sumaryczne oznaczanie stezenia
zwigzkéw ropopochodnych (TPH) polega na pomiarze absorpcji promienio-
wania IR. Analizujac widma w zakresie MIR, mozna przyporzadkowa¢ cha-
rakterystyczne pasma odpowiednim drganiom grup funkcyjnych. W uktadach
aromatycznych i w alkenach w zakresie 1000-635 cm™ wystepuja silne pasma
pochodzace od drgan deformacyjnych wigzan C-H poza plaszczyzng czastecz-
ki. Obszar 1500-1350 cm™ odpowiada drganiom deformacyjnym w plasz-
czyznie grupy metylenowej oraz metylowej. Dla zwigzkéw aromatycznych

39
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i heteroaromatycznych w zakresie 1600-1300 cm™ pojawiajg si¢ silne pasma
drgan szkieletowych. W dolnej czgéci rejonu 1800-1600 cm™' obserwowane sg
drgania odpowiadajgce m.in. alkenom (C=C). W rejonie 2000-1800 cm™! wyste-
puja stabe pasma przypisane nadtonom drgan deformacyjnych wigzan C-H poza
plaszczyzng pierécienia aromatycznego. Kolejny zakres 2700-2000 cm™ pokazu-
je ostre pasma wskazujgce na obecnos¢ wigzan potrdjnych (C=C lub C=N), na-
tomiast szerokie pasma absorpcyjne przypisuje si¢ grupie OH lub N-H. W ob-
szarze 2800-2700 cm™ pojawia sie stabe waskie pasmo pochodzace od drgan
rozciagajacych wigzan C-H w aldehydach, grupie metoksynowej i N-metylowe;.
Przy liczbie falowej 2850 cm™! wystepuja naktadajace sie pasma przypisane
drganiom rozciggajacym wigzan C-H. Szerokie pasma absorpcyjne o duzej
lub $redniej intensywnoéci wystepujace w obszarze 3650-3200 cm™ sugeruja
obecno$¢ grup O-H lub N-H,. W rejonie tym widoczne jest réwniez ostre
pasmo o $redniej intensywnosci przy liczbie falowej 3300 cm™ odpowiadajace
grupie etylenowej (Zielinski, Rajca, 2000; Burns, Ciurczak 2001; Stuart 2004;
Silverstein i in. 2007). Dla badan weglowodoréw ropopochodnych wykorzystuje
sie absorpcje $wiatla wigzania C-H, przy 2930 cm™, co jest charakterystyczne
dla oleju i smaru, lub pomiar absorbancji w zakresie od 3200 cm™ do 2700 cm™,
po ktérym nastepuje ostateczny odczyt nastgpnie poréwnywany z absorbancja
wzorca oleju odniesienia (ATSDR 1999; EPA-821-R-98-002).

Zaleta metody jest wyeliminowanie etapu odparowania rozpuszczalnika,
dzigki czemu jest ona bardziej odpowiednia dla lotnych skfadnikéw ropy nafto-
wej (Onianwa 1995). Pomiar jest bardzo powtarzalny i doktadniejszy od metod
grawimetrycznych, oszczedza czas i jest stosunkowo latwiejszy do przeprowa-
dzenia (Martl, Ritter 2013). Jednak odczyty IR czasami mogg btednie sugerowa¢
obecnos¢ zanieczyszczen ropopochodnych w wodzie, poniewaz niektére zwigz-
ki pochodzenia innego niz ropne (np. kwas humusowy lub fulwowy) moga ge-
nerowac silng absorbancje w zakresie podczerwieni wykorzystywanej w pomia-
rach, dajac falszywie dodatni wynik, zwlaszcza gdy pominieto etap oczyszczania
(Cortes i in. 2012). Dodatkowo metoda ta nie daje informacji na temat rodzaju
wykrytego weglowodoru. Metody IR uzywane do pomiaréw weglowodoréw
ropopochodnych zarekomendowane byly w Ustawie o czystej wodzie i obej-
mowatly EPA 413.2 dla catkowitego odzyskiwalnego oleju i smaru (TOG) oraz
EPA 418.1 dla wszystkich odzyskiwalnych weglowodoréw ropopochodnych
(TRPHC) (ATSDR 1999). Obie metody wykorzystywaty fluoroweglowodor
CFC-113, ktory zostal wycofany z uzycia. Réwniez rozpuszczalniki chlorowco-
wane (freon, CCly) stosowane do ekstrakcji w tej metodzie, chociaz stosunkowo
nietoksyczne i niepalne, sg gtéwnym Zrédtem substancji zubozajacych warstwe
ozonowa, ktore zostaly wycofane w nowelizacji ustawy o czystym powietrzu
z 1990 r. (Strother, Lowry, Bravo 2013). Dlatego tez EPA 418.1 jest stopnio-
wo zastegpowana metoda grawimetryczng EPA (EPA 1664) wymagajaca uzycia
n-heksanu jako rozpuszczalnika ekstrakcyjnego i/lub metoda chromatografii
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gazowej (np. ISO 9377-2 lub 8015D) (Cortes i in. 2012; Martl, Ritter 2013;
EPA-821-R-98-002).

Zgodnie z obowigzujacym Rozporzadzeniem Ministra Gospodarki Morskiej
i Zeglugi Srédladowej z dnia 12 lipca 2019 r. w sprawie substancji szczegélnie
szkodliwych dla srodowiska wodnego oraz warunkoéw, jakie nalezy spelni¢ przy
wprowadzaniu do wod lub do ziemi $ciekow, a takze przy odprowadzaniu wod
opadowych lub roztopowych do wéd lub do urzadzen wodnych (Dz.U. 22019 r.
poz. 1311) metoda stuzacg do oznaczenia weglowodoréw ropopochodnych jest
chromatografia gazowa. Norma PN-EN ISO 9377-2 jest opisem metody GC
stosowanej do oznaczenia indeksu oleju mineralnego w wodach powierzch-
niowych, $ciekach i §ciekach oczyszczonych. Poza najczesciej stosowang tech-
nika chromatografii gazowej GC-FID wykorzystuje si¢ technike GC sprzezona
ze spektrometrig mas (GC-MS) oraz dwuwymiarowg chromatografi¢ gazowa
(GCxGC) (Sliwka 2000; Wang, Fingas, Sergy 1994; Gros i in. 2014).

Wodne prébki poétlotne sa najczesciej przygotowywane metoda ekstrakeji
ciecz-ciecz, chociaz mozna réwniez stosowac ekstrakcje do fazy stalej. Probki
stale s zwykle ekstrahowane za pomoca urzadzenia Soxhleta. Ekstrakty pod-
daje si¢ oczyszczaniu kolumnowemu na bazie tlenku glinu lub Zzelu krzemion-
kowego, za pomoca ktorego usuwa si¢ substancje tluszczowe na podstawie
polarnosci, a weglowodory ropopochodne s3 frakcjonowane na frakcje ali-
fatyczne i aromatyczne. Kazda frakcja jest nastepnie bezposrednio wstrzyki-
wana do chromatografu gazowego wyposazonego w niepolarng kolumne ka-
pilarng w celu oznaczenia analitycznego (EPA 8015C; Weisman [red.] 1998).
Identyfikacje analitéw przeprowadza si¢ przez poréwnanie czasu retencji poje-
dynczego zwiazku z czasem retencji wzorca odniesienia. Wzorce kalibracyjne
stuzg do sporzadzania krzywych kalibracyjnych, za pomoca ktdérych okresla sie
ilosciowo interesujace zwiazki (Weisman [red.] 1998).

Frakgje alifatyczne i aromatyczne sa oddzielnie analizowane na chromato-
grafie gazowym przy uzyciu detektora ptomieniowo-jonizacyjnego (GC-FID),
ktory ze wzgledu na wzgledna czuloé¢ i selektywnos¢ w odniesieniu do weglo-
wodor6w jest wybierany najczesciej. Te dwie frakcje zazwyczaj dzieli sie na za-
kresy liczby atoméw wegla na podstawie markeréw WWA i n-alkanéw (Cortes
iin.2012; BCME 2001). W celu okreslenia catkowitego poziomu weglowodoréw
ropopochodnych w prébce najczesciej sg szacowane obszary objete skltadnikami
rozdzielonymi i nierozdzielonymi (Wang, Fingas 2003).

Calkowite weglowodory sg czasami mierzone za pomocg FID, podczas
gdy frakcja aromatyczna jest okreslana za pomocg detektora fotojonizacyjnego
(PID). Dlatego frakcje alifatyczna szacuje si¢, odejmujac zawartos¢ aromatycz-
ng od catkowitego wyniku dla weglowodoréw. Jednak PID nie jest catkowicie
selektywny dla zwigzkéw aromatycznych i dlatego moze by¢ przeszacowany.
Alternatywnie GC w polaczeniu z detektorem spektrometrii mas (MSD), szcze-
gblnie w trybie monitorowania jonéw (SIM), moze da¢ lepsze wyniki w analizie
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zwigzkéw aromatycznych. Dzieje sie tak, poniewaz SIM pozwala na wykrywa-
nie zwigzku obecnego w wyjatkowo niskim stezeniu w zlozonej matrycy, jed-
nak pod warunkiem, Ze pozadany zwiagzek ma znaczacy jon fragmentaryczny
o masie, ktéra odrdznia go od innych zwigzkow weglowodorowych, a takze
moze dostarczy¢ bardziej kompleksowych informacji na temat zwigzku (Cortes
iin. 2012).

Wadami metod chromatografii sa czasochlonno$¢ oraz bardzo droga apara-
tura analityczna (chromatograf gazowy wyposazony w detektor plomieniowo-
-jonizacyjny lub foto-jonizacyjny). Ponadto wyzej czasteczkowe zanieczysz-
czenia ropopochodne stanowig mieszaniny o bardzo zlozonym charakterze,
ktorych poszczegolne skladniki sg trudne do rozdzielenia i analizy ilosciowe;j
(Sliwka, Kotwzan, Kotodziej 2015). Weglowodory ropopochodne skladajg sie
gléwnie z trzech grup zwigzkéw: alkanéw, alkenéw i zwigzkéw aromatycznych
(Wigger, Torkelson 1997), z ktorych alkany sg kluczowymi skfadnikami wielu
rafinowanych produktéw ropopochodnych (np. benzyny, oleju napedowego,
nafty, paliwa do silnikéw odrzutowych i oleju opalowego) i sa podzielone na
kilka klas, ktore obejmuja: alkany liniowe (n-alkany), alkany rozgalezione, izo-
prenoidy, cykloalkany (np. sterany i triterpany) oraz nierozpuszczalne ztozone
mieszaniny, ktore sg trudne do rozdzielenia metoda chromatografii gazowej
na kolumnach kapilarnych (Wongnapapan, Wattayakorn, Snidvongs 1999;
de Abreu-Mota i in. 2014). Obecnos¢ nierozpuszczalnych ztozonych miesza-
nin na chromatogramach zwykle wskazuje na degradacje ropy naftowej. Sq one
powszechnie spotykane w zakresie n-alkanéw o duzej masie czasteczkowej, ale
czasami wystepuja réwniez w przedziale niskoczasteczkowym (Revill, Carr,
Rowland 1992; Sakari i in. 2014).

Zawsze wystepuje kompromis w wyborze kolumny GC i warunkoéw, ktore
zapewnig dobre oddzielenie substancji lotnych i takich, ktére beda oddziela¢
weglowodory o wigkszej zawartosci wegla w czasteczkach. Ze wzgledu na utrate
substancji lotnych podczas ekstrakcji US EPA i inne organizacje nie akceptuja
wazno$ci wynikow dla benzenu (C6) uzyskanych metodami ekstrakeji roz-
puszczalnikiem. Bardziej lotne weglowodory nalezy analizowaé przy uzyciu
dodatkowych technik (np. Prug&Trap lub Headspace), najlepiej za pomoca
chromatografii gazowej-spektrometrii mas (GC-MS). WWA pochodza gtéw-
nie z oleju napedowego, ciezkich frakcji ropy naftowej i ze Zrédel weglowych.
Wszystkie metody chromatograficzne oddzielajg poszczegolne WWA, a zatem
kazda warto$¢ ,WWA ogétem” odzwierciedla stezenia pojedynczych zwigzkow,
ktére dodano, aby uzyskac sume. Rézne metody badania ,WWA ogétem” moga
dawa¢ wiec rozne sumy. Analiza WWA moze by¢ przeprowadzona za pomo-
c3 GC-MS lub wysokopreznej chromatografii cieczowej HPLC z detektorem
fluorescencyjnym.

Do szerokiego zakresu rozwigzywania problemoéw dotyczacych zanieczysz-
czenia $rodowiska wodnego mozna zastosowaé spektroskopie absorpcyjna
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fluorescencyjna. Najstarsza z technik stosowanych w badaniach fizyko-che-
micznych jest spektroskopia UV/VIS, lecz mimo tego nadal pozostaje w uzy-
ciu ze wzgledu na wiele zalet. Ogélnie w analizie produktéw ropopochodnych
wykorzystuje sie m.in. spektroskopie absorpcyjna w zakresie: nadfioletu (UV),
widzialnym (Vis) w podczerwieni bliskiej (NIR) i podstawowej (MIR), spektro-
skopie magnetycznego rezonansu jadrowego (NMR) oraz spektroskopie emisyj-
ng (Scotter 1997; Christensen i in. 2006; Sadecka, Tothova 2007). Spektroskopia
absorpcyjna UV wykorzystuje wlasciwosci niektdrych zwiazkow organicznych,
m.in. ropopochodnych zwigzkéw aromatycznych, do silnego pochfaniania pro-
mieniowania UV. Oznaczajac absorbancje promieniowania UV probki wody
lub $ciekow, mozna okresli¢ sume zwiazkow organicznych wystepujaca w bada-
nej probce. Wysoka korelacja zachodzi pomigdzy promieniowaniem UV, barwa
oraz zawarto$cig zwigzkow organicznych. Metoda ta jest stosowana do monito-
ringu $ciekdw przemystowych i oceny usuwania zwigzkéw organicznych w pro-
cesie koagulacji. Analizuje si¢ zawarto$¢ rozpuszczonych w wodzie zwigzkéw
organicznych, gléwnie aromatycznych (benzenu, toluenu, fenoli). Analiza ta nie
obejmuje jednak wszystkich zwigzkéw organicznych wystepujacych w wodzie,
zwlaszcza niektérych weglowodoréw alifatycznych. W analityce ciezkich frakeji
naftowych oraz smot i ekstraktow weglowych réwniez wykorzystuje si¢ metody
spektroskopowe, tj. IR, UV, NMR (Surygala [red.] 2006; Brown, Ladner 1960;
Speight 1970; Sliwka, Surygata 1994). Za pomoca techniki spektroskopii w pod-
czerwieni (IR) (Sliwka 2000; Wang, Fingas, Sergy 1994) oznacza sie sumaryczng
liczbe zwigzkéw ropopochodnych. Oznaczenie to moze by¢ wykonywane tylko
w przypadku substancji rozpuszczalnych w ekstrahencie.

Metodami znacznie przewyzszajacymi absorpcjometryczne pod wzgledem
czuto$ci s3 metody fluorymetryczne. Spektroskopia fluorescencyjna jest jedna
z najszerzej stosowanych metod spektroskopii optycznej w badaniach analitycz-
nych. Postepy w technologii fluorescencyjnej przyczyniaja si¢ do zmniejszenia
kosztow i upraszczania wczesniej niejednokrotnie ztozonych instrumentdw.
Widrozenie aparatury, ktéra moze by¢ stosowana bezposrednio w terenie (mate
rozmiary, zmniejszona waga, autonomiczno$¢) oraz ktéra moze zapewnic szyb-
ka analize¢ badanej probki, jest interesujaca kwestig zaréwno dla laboratoriow
badawczych, podmiotéw naukowych, jak i prawnych. W publikacjach nauko-
wych mozna znalez¢ dziesiatki tysiecy badan, w ktorych zostala wykorzystana
wlasnie ta metoda. Ma ona szeroki zakres stosowalnosci, poczawszy od analiz
sladowych ilo$ci metali w $Srodowisku po pomiary pH komoérek w warunkach
tizjologicznych. Spektroskopie fluorescencyjng stosuje si¢ do badania zaréwno
typowych zwigzkéw organicznych, jak i zwigzkéw o duzej masie czasteczkowej,
w tym biomolekut oraz zwigzkéw nieorganicznych. W laboratoriach naukowo-
-badawczych jest stosowana do analizowania fundamentalnych proceséw mo-
lekularnych. W zastosowaniu analitycznym zjawisko fluorescencji uzywane
jest przede wszystkim w laboratoriach klinicznych, gdzie fluorescencyjne testy
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immunologiczne w duzej mierze zastapily techniki radioaktywne (Szabo 2000).
Istnieje kilka powoddw tak szerokiego wykorzystania spektroskopii fluorescen-
cyjnej. Przede wszystkim jest to wysoki poziom czulo$ci i szeroki zakres pomia-
rowy, jaki mozna osiggna¢. Mozna za ich pomocg oznacza¢ substancje zardwno
organiczne, jak i nieorganiczne o stezeniach od dziesi¢tnych czeéci ppb do kilku
ppm. Metody te charakteryzuja sie dobra precyzja i dokladnoscia, sa bardziej
selektywne niz metody absorpcjometryczne, poniewaz daja wieksza mozliwo$¢
doboru warunkéw oznaczenia w postaci odpowiedniej dlugosci fali promienio-
wania wzbudzajacego i mierzonego wtérnego promieniowania fluorescencji
oraz pH roztworu. Pomiary wymagaja niewielkich ilosci substancji, ktére po
wykonaniu analizy mozna odzyskaé. Poprzez wstepne okreslenie zakresu ste-
zen badanych substancji w prébkach mozna dodatkowo obnizy¢ koszty analiz,
ktore daja jedna z najlepszych doktadnosci pomiarowych. Oprzyrzadowanie do
pomiardéw fluorescencji jest wygodne i osiggneto wysoki poziom dojrzatosci,
jednak jego doskonalenie trwa nadal. Ogélnie aparaty UV/Vis nalezg do najtan-
szych w poréwnaniu z innymi technikami spektroskopowymi. Automatyczna
rejestracja widm jest technikg szybka, wigc na rezultaty badan nie trzeba czekac.

Fluorescencje zwigzkéw wykorzystuje sie zardwno w oznaczeniach jakos-
ciowych, jak i ilo§ciowych. Zastosowanie spektroskopii fluorescencyjnej w ba-
daniach jakosci wody ujawnia charakterystyczne dtugosci fal zwigzane z okre-
slonymi zanieczyszczeniami. Techniki te mozna wykorzysta¢ do mapowania
wladciwosci i zanieczyszczen pochodzacych z probek wody (wody powierzch-
niowej, gruntowej i morskiej) zebranych podczas rutynowego pobierania pro-
bek, bez koniecznosci wykonywania dodatkowych prac w terenie. Technike
te stosuje si¢ rowniez do badan zywnosci, gdzie rozpuszczalnikiem jest woda
(Czerniak, Gacek, Szopa 2011; Gacek i in. 2012; Sikorska 2008). W rzeczywi-
sto$ci wraz z postepem technologicznym spektroskopia fluorescencyjna stata
sie elastycznym, szybkim i przeno$nym narzedziem diagnostycznym.

Wspomnie¢ jednak trzeba takze o ograniczeniach tej techniki. To, ze doty-
czy ona rejestracji widm elektronowych, narzuca jedynie wybrane obszary za-
stosowan. Z drugiej strony wada ta jest takze zaleta, gdyz selektywno$¢ metody
determinowana jest tym, Ze nie wszystkie zwigzki fluoryzuja, a te, ktére maja
taka wlasnos¢, fluoryzuja pod wpltywem okreslonego promieniowania w $cisle
okreslonej dlugosci fali.

3.1. Fluorescencja w wodach naturalnych

Fluorescencja w naturalnych wodach jest generowana gléwnie przez kwasy
humusowe (huminowe i fulwowe) i grupy aminokwasowe w biatkach, kté-
rych obecnos$¢ wynika gltéwnie z rozktadu materialu roslinnego (Senesi i in.
1991). Kwasy huminowe (HA) majg wiekszg dlugos¢ fali wzbudzenia i emisji
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fluorescencji niz kwasy fulwowe (FA) (Miano i in. 1988) ze wzgledu na wzrost
stopnia aromatyczno$ci, zawartosci grup karboksylowych oraz polikondenso-
wanych i sprzezonych struktur aromatycznych. Ponadto do najczesciej bada-
nych fluorescencyjnych skladnikéw organicznych wéd naturalnych nalezg ami-
nokwasy w bialkach i peptydach. Trzy fluorescencyjne aminokwasy (tryptofan,
tyrozyna i fenyloalanina) wskazujg na obecno$¢ bialek i peptydéw. Fluorescencja
tych charakterystycznych aminokwaséw wynika z obecnosci grupy indolowej
(heterocyklu skondensowanego pierscienia zawierajacego zaréwno pierscien
benzenowy, jak i heterocykliczny pierscien aromatyczny, w ktérym atom azotu
wystepuje jako czes$¢ pierscienia) lub innej aromatycznej struktury pierscienia,
w ktorej elektrony sg ,wspotdzielone’, a nie wystepuja jako pary z przeciwnymi
spinami, a zatem sg ,,Jluzno zwigzane” i dostepne w celu przeniesienia na wyzszy
poziom energetyczny.

Ze wzgledu na trudnosci zwigzane z identyfikacjg poszczegdlnych zwigz-
kow fluorescencyjnych w wodach te grupy fluoroforéw sa nazywane humuso-
podobnymi, fulwowopodobnymi i biatkopodobnymi (szczegélnie tryptofano-
podobnymi lub tyrozynopodobnymi), poniewaz ich fluorescencja wystepuje
w tym samym obszarze diugosci fal (Pittalis i in. 2012).

Antropogeniczne zrédla rozpuszczonej materii organicznej (DOM, ang.
dissolved organic matter), takie jak odpady z gospodarstw czy odcieki z oczysz-
czalni $ciekow, charakteryzujg si¢ wysokim poziomem fluorescencji biatkowej
(tryptofanowej i/lub tyrozynowej) (Baker 2001). Fluorescencje mozna wyko-
rzysta¢ do $ledzenia DOM w obrebie ,,naturalnych” zlewni (Baker, Inverarity
2004), poniewaz w ksztaltowaniu sie wlasciwosci wod w tym obszarze biorg
udzial nie tylko jego naturalne elementy sktadowe (podioze i szata roslinna),
lecz réwniez zewnetrzne czynniki - klimat i dziatalno$¢ cztowieka. Takze stosu-
nek tryptofanu do kwasu fulwowego mozna wykorzysta¢ do identyfikacji réz-
nych potencjalnych zZrédet DOM (Baker 2002). Spektroskopia fluorescencyjna
zostala réwniez zastosowana w celu oszacowania zawartosci fluorescencyjnych
srodkow wybielajacych jako czes$¢ wigkszosci detergentowych preparatéw do
prania (Boving i in. 2004).

Metody fluorymetryczne znajduja zastosowanie w szacowaniu ilosci za-
nieczyszczen aromatycznymi weglowodorami w ujsciach rzek i wod morskich
(Maher 1983). Zaréwno ropa naftowa, jak i paliwa zawieraja rézne fluorofory,
ktére pod wplywem promieniowania ultrafioletowego wykazuja silng fluo-
rescencje, roznigcy si¢ intensywnoscia i odcieniem. Fluorescencja ta wynika
gléwnie z emisji weglowodoréw aromatycznych.

Technika fluorescencji okazuje sie réwniez dobrym narzedziem do uzy-
skania informacji o skladzie fitoplanktonu. Fitoplankton jest pierwszym og-
niwem wodnego fancucha pokarmowego i mozna go uznac za bardzo czuly
wskaznik stanu ekologicznego systemu wodnego. Liczne badania wykazaly, ze
zanieczyszczenia organiczne, a w nastepstwie tego zwiekszona ilos¢ skladnikéw
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odzywczych, moga powodowa¢ zmiany w skladzie taksonomicznym fitoplank-
tonu (Kaas, Henriksen 2000; Sivonen, Jones 1999).

Pigmenty fotosyntetyczne fitoplanktonu majg za zadanie wychwytywac
$wiatlo stoneczne o okreslonych dtugosciach fal w celu fotosyntezy. Chlorofil
to zielone pigmenty, ktore zawierajg stabilng czasteczke porfiryny w ksztalcie
pierscienia, wokot ktdrej elektrony moga swobodnie migrowac. Pierscienn moze
tatwo zyska¢ lub straci¢ wzbudzone elektrony, dostarczajac pobudzone elek-
trony do pobliskich czasteczek. W tym procesie chlorofil przechwytuje energie
fotonéw ze $wiatla stonecznego i przenosi ja do innych czasteczek, ktore sa
odpowiedzialne za kolejne etapy fancucha procesu fotochemicznego.

Chlorofil a (chl a) jest gléownym zwigzkiem z grupy chlorofili. Wszystkie
taksony fitoplanktonu zawierajg chlorofil a, z tego powodu jego stezenie uwa-
za sie za wskaznik biomasy fitoplanktonu (Morel, Berthon 1989). Oznaczanie
chlorofilu a (chl a) wykonuje si¢ rutynowo w badaniach wéd morskich. Stezenie
chlorofilu jest skorelowane ze stezeniem fitoplanktonu i dlatego jest wykorzy-
stywane do oszacowania wielkosci produkcji pierwotnej i biomasy w oceanach.
Oproécz chl a w probkach morskich wystepuje rowniez chlorofil b (chl b) i chlo-
rofil ¢ (chl ¢), wraz z ich odpowiednimi produktami degradacji; fenofityna
a, feofityna b i fenoporfiryng c. Znajomo$¢ pigmentéw pomocniczych (chl b
i chl ¢) i ich produktéw degradacji dostarcza uzytecznych informacji dotycza-
cych skfadu taksonomicznego i stanu populacji glonéw (Moberg i in. 2001).

Udoskonalenia technologii spektroskopii fluorescencyjnej, w szczegolnosci
zakres i stabilnos¢ dlugosci fali Zrédla $wiatla, szybkos¢ skanowania i mozliwo-
$ci przetwarzania danych, pozwolily jej sta¢ sie bardziej elastycznym, szybkim
i przenosnym narzedziem diagnostycznym. Przy uzyciu prostego sprzetu moz-
liwe jest ukierunkowanie na pojedyncza pare dlugosci fali wzbudzenia i emisji,
diagnostyka konkretnej czasteczki (Nagao i in. 2003; Del Vecchio, Blough 2004),
ktora jest przydatna w okreslaniu obecno$ci lub braku i charakteru docelowego
zwigzku.

Inne dostepne techniki obejmuja fluorescencyjng spektrometrie emisyjna,
w ktorej pomiar promieniowania emitowanego przez probke jest podstawa
ustalenia dlugosci fali wzbudzenia (Ferrari i in. 1996; Hautala i in. 2000), oraz
synchroniczne skanowanie fluorescencyjne (SFS). Obecnie spektroskopia fluo-
rescencji z macierza widm wzbudzeniowo-emisyjnych (EEMS) jest najnowo-
cze$niejsza stosowang technika (Hudson i in. 2007).

3.2. Spektroskopia fluorescencyjna
w badaniach weglowodoréw ropopochodnych

Spektrofotometria fluorescencji ultrafioletowej (UVF) jest szybka i war-
tosciowa metoda przesiewowyq do analizy TPH w préobkach srodowiskowych.
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Badane zwigzki ekstrahuje si¢ w rozpuszczalniku, a nast¢gpnie dokonuje sie
optycznego pomiaru czasteczek weglowodoru za pomocg spektrometru fluo-
rescencji ultrafioletowej. W probkach wodnych w terenie spektrofotometria
fluorescencji UV jest podstawowg uzywang metodg (Matthew 2009; ITOPFL
2012). Weglowodory aromatyczne fluoryzuja, gdy ich wigzania m s3 wzbu-
dzane przez $wiatlo ultrafioletowe, a stezenie weglowodoréw w ekstraktach
probki jest mierzone za pomocg fluorometru (Matthew 2009). Technika ta
ma wigkszy potencjal w zakresie odrézniania weglowodoréw aromatycznych
o niskiej masie czasteczkowej z dwoma-trzema pierscieniami od zwigzkow
o duzej masie czasteczkowej (Weisman [red.] 1998). Jednak alifatyczne alkany
nie reaguja na promieniowanie ultrafioletowe, poniewaz nie maja wigzan m.
Dlatego tez probki zawierajace olej parafinowy nie moga by¢ wykrywane tg
metodg (Matthew 2009).

Aby uzyska¢ wiarygodne wyniki analityczne, nalezy sporzadzi¢ krzywa ka-
libracyjng przy uzyciu okreslonych zanieczyszczen weglowodorowych. Procent
odzysku przy zastosowaniu metody UVF w przypadku n-heksanu uzytego jako
rozpuszczalnik ekstrakcyjny wynosilt 132% i zostal opisany w pracy Miriam
Matthew (2009). W innych badaniach (Martl, Ritter 2013) metoda okazatla sie
wrazliwa na niewielkie zmiany w przygotowaniu lub skfadzie prébki, mogac tym
samym przyczyniac si¢ do obnizenia doktadnosci i powtarzalno$ci wynikow.

Kazdy zwiazek chemiczny ma charakterystyczny dla siebie uklad pozio-
mow energetycznych (elektronowych, oscylacyjnych i rotacyjnych), tzn. odle-
glosci miedzy tymi poziomami sg rézne dla réznych zwigzkéw chemicznych.
Absorpcja promieniowania o dtugosci fali w zakresie 100-800 nm powoduje
w czasteczce przejscia elektronowe. Energia tych przejs¢ jest najwyzsza. Energie
zmian oscylacyjnych i rotacyjnych sa nizsze, a zwigzany z nimi zakres dtugosci
fal miesci sie¢ w pasmie podczerwieni. Podczas absorpcji promieniowania z za-
kresu UV-Vis nastepuja zmiany zaréwno energii elektronowej, jak i oscylacyj-
nej oraz rotacyjnej. Stan elektronowego wzbudzenia moze ulega¢ dezaktywacji
poprzez liczne fizyczne procesy badz skutkowac¢ emisja promieniowania (lumi-
nescencja) lub konwersja nadmiarowej energii w cieplo, przez co powraca do
stanu podstawowego. Stany elektronowego wzbudzenia moga réwniez oddzialy-
wac z czasteczkami w stanie podstawowym, co skutkuje przeniesieniem energii
lub reakcjami przeniesienia elektronéw, pod warunkiem spelnienia pewnych
kryteriow.

Energie potrzebne do zmiany rozktadu elektronéw w czasteczce wynosza
kilka elektronowoltéw (energia 1 eV odpowiada liczbie falowej 8065,54 cm™).
Odpowiednio fotony emitowane lub absorbowane w tych przejsciach leza w ob-
szarze $wiatla widzialnego lub promieniowania nadfioletowego. Obszary te roz-
ciggaja sie od ok. 13000 cm™! dla $wiatla czerwonego do 22000 cm™ dla $wiatta
niebieskiego i do 50000 cm™ dla nadfioletu (tabela 6).
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Tabela 6. Podstawowe wiasciwosci swiatta w zakresie od podczerwieni do nadfioletu

Swiatto Dtugosé fali, Czestosé, Liczba falowa, Energia, eV
nm 10" Hz -10* cm"!
Podczerwien 1000 3,00 1,00 1,24
Czerwone 630-760 3,94-4,76 1,59-1,32 1,63-1,97
Pomaranczowe 600-630 4,76-5,00 1,67-1,59 1,97-2,07
Zétte 560-600 5,00-5,35 1,79-1,67 2,07-2,21
Zielone 450-560 5,35-6,66 2,22-1,79 2,21-2,76
Niebieskie 420-450 6,66-7,14 2,38-2,22 2,76-2,95
Fioletowe 380420 7,14-7,89 2,63-2,38 2,95-3,26
Bliski nadfiolet 300 9,99 3,33 4,13
Daleki nadfiolet 200 15,00 5,00 6,20

Zrédto: opracowanie wiasne na podstawie: Atkins 2002.

Z kazdym stanem elektronowym zwigzane sa pasma stanéw oscylacyj-
nych, ktére odpowiadajg réznym energiom oscylacyjnym czasteczek. Z ko-
lei z kazdym stanem oscylacyjnym zwigzane s3 pasma stanéw rotacyjnych.
Réznica energii pomigdzy stanami oscylacyjnymi odpowiada czestotliwosci
podczerwieni, a réznice poziomdéw energii rotacyjnych odpowiadaja czesto-
tliwosci mikrofal. W 20°C wigkszo$¢ czasteczek znajduje si¢ na najnizszym
poziomie oscylacyjnym stanu podstawowego. Calkowita energia wewnetrzna
czasteczki E, okreslonego stanu czasteczki, moze by¢ przedstawiona jako suma
jej energii elektronowej E,;, oscylacyjnej E, i rotacyjnej E,,:

E=Eg g+ Ey + Ery (16)

Ogdlna zmiang energii bedaca wynikiem absorpcji fotonu $wiatta mozna
przedstawic¢ nastepujaco:

AE = AE,; + AE,. + AE,,; (1.7)

Absorpcja fotonu przez czasteczke zazwyczaj odbywa sie do poziomu oscy-
lacyjnego powyzej zerowego poziomu oscylacyjnego wzbudzonego stanu sin-
gletowego. Widmo absorpcji czasteczkowej nakresla réznice energii pomiedzy
stanem podstawowym i kilkoma poziomami oscylacyjnymi wzbudzonego stanu
singletowego.

Pozycje, jakie zajmuja jadra atomowe w podstawowym elektronowym sta-
nie czgsteczki, determinowane sg sitami kulombowskimi wywieranymi na nie
przez inne jadra i przez elektrony. W wyniku przejscia elektronowego zmie-
niaja si¢ sity kulombowskie wywierane na jadro przez otaczajace je elektrony.
Reakcjg czasteczki na te zmiane jest oscylacja. Wynika z tego, ze cz¢s¢ energii
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wykorzystanej na zmiane rozkladu elektronéw powoduje w rzeczywistosci
wzbudzenie oscylacji w absorbujacej foton czasteczce. Wynikiem tego jest zmia-
na obrazu widma spektralnego - zamiast jednej, ostrej, odpowiadajacej temu
czystemu wzbudzeniu elektronowemu linii pojawia si¢ wiele linii. Przejscie
elektronowe jest bardzo szybkie, trwa ok. 10> s, okres oscylacji jest natomiast
rzedu 1073 s. Na tej podstawie zostata sformutowana zasada Francka-Condona:
»Poniewaz masy jader atomowych znacznie przewyzszaja mase elektronu, przej-
$cia elektronowe zachodzg szybciej, niz zdazy na nie zareagowac uklad jader”.
Wyjasnia ona pojawienie si¢ oscylacyjnej struktury pasma. Na skutek przejscia
elektronowego w jednych obszarach czasteczki nastepuje szybkie zwiekszenie
gestosci elektronowej, a zmniejszenie sie jej w innych. Powoduje to, ze po-
czatkowo nieruchome jadra atomowe zaczynaja oscylowa¢, drgajac w przod
i w tyl wokot swych pierwotnych potozen, ktére zachowaly podczas szybkiego
wzbudzenia elektronowego. Odleglos¢ jader w poczatkowym (réwnowagowym)
stanie elektronowym staje si¢ punktem zwrotnym w nowym stanie elektrono-
wym, tzn. tym punktem oscylacji, w ktérym jadra osiggnely swe maksymalne
wychylenie. W rzeczywistosci elektronowo wzbudzona molekuta moze znalez¢
sie w jednym z wielu oscylacyjnych stanéw wzbudzonych, w wyniku czego
absorpcja zachodzi dla réznych wartosci liczb falowych v. W stanach statym
i cieklym indywidualne przejscia moga by¢ tak szerokie, ze zlewaja si¢ razem,
co skutkuje szerokim pasmem absorpcji (Atkins 2002). Przejscie elektronowe
z podstawowego stanu oscylacyjnego do lezacego nad nim stanu oscylacyjnego
czasteczki wzbudzonej elektronowo przedstawione jest na rys. 7. Wedlug zasady
Francka-Condona to przejscie jest najbardziej intensywne. Przejscia do innych
stanoéw oscylacyjnych réwniez wystepuja, ale ich intensywno$¢ jest mniejsza.

punkt zwrotny

stan
wzbudzony

stan
podstawowy

[ — jadra nieruchome

Rysunek 7. Przejscie elektronowe z podstawowego stanu oscylacyjnego do lezgcego
nad nim stanu oscylacyjnego czgsteczki wzbudzonej elektronowo

Zrédio: opracowanie wiasne na podstawie: Atkins 2002.
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Atomy moga wykonywac¢ ruchy oscylacyjne we wszystkich czasteczkach,
a w czasteczkach zlozonych liczba drgan jest bardzo duza. W czasteczce ben-
zenu o 12 atomach wegla atomy wykonuja az 30 r6znych ruchéw oscylacyjnych.
Jedne z nich polegaja na okresowym powiekszaniu i kurczeniu si¢ pierscienia,
inne na jego wyginaniu w rézne odksztalcone postacie. Zgodnie z zasadami
mechaniki kwantowej kazda z tych oscylacji moze zosta¢ wzbudzona jedy-
nie poprzez dostarczenie czasteczce pewnej minimalnej energii. Oscylacje
mozna wzbudzi¢ absorpcja promieniowania elektromagnetycznego, a jego
czgsto$¢ moze dostarczy¢ cennych informacji na temat czasteczki. Czasteczki
dwuatomowe zdolne sg tylko do drgan rozciagajacych i $ciskajacych wiaza-
nie. Czasteczka wieloatomowa nieliniowa moze wykonywac¢ ich znacznie wig-
cej, poniewaz dodatkowo deformacji ulega¢ moga katy miedzy wigzaniami.
Przykladowo, czasteczka naftalenu zdolna jest do wykonania 48 drgan.

Czasteczki absorbuja promieniowanie elektromagnetyczne poprzez proce-
sy kwantowe, w ktorych przechodza ze stanu podstawowego do stanu wzbu-
dzonego. Energia zaabsorbowanego fotonu $wiatla odpowiada réznicy energii
miedzy tymi dwoma stanami. W przypadku $wiatla z zakresu ultrafioletu i wi-
dzialnego (200 nm-800 nm) jest to energia na poziomie 1,55 eV do 6,20 eV.
Oddziatywanie fotondéw z czasteczkami powoduje wzbudzenie elektronéw wa-
lencyjnych z podpowloki o nizszej energii do podpowtoki o wyzszej energii.

Spektrofluorymetryczna metoda oznaczania substancji wykorzystuje elek-
tronowe przejscia energetyczne zachodzace w atomach lub czasteczkach spowo-
dowane absorpcja, a nastepnie emisjg promieniowania elektromagnetycznego.
Taka emisje okresla si¢ jako fotoluminescencje. Mechanizm przejs¢ elektrono-
wych decyduje o tym, czy jest to fluorescencja, fluorescencja opdzniona czy
fosforescencja.

Istnieja cztery gtéwne procesy dezaktywacji wewnatrzczasteczkowej naj-
nizszego stanu singletowego S;: fluorescencja (F), konwersja wewnetrzna (IC),
przejscie interkombinacyjne (ISC), reakcja fotochemiczna (R) oraz wygasza-
nie (+Q). Najwazniejsze dla spektroskopii wzbudzenie elektronowe spowodo-
wane absorpcja promieniowania elektromagnetycznego jest przyczyng emisji
zwanej fluorescencja.

Jesli uktad elementarny (atom lub czasteczka) pochlania energie w postaci
promieniowania elektromagnetycznego, wowczas przechodzi ze stanu elektro-
nowego podstawowego (o najnizszej energii) w jeden z mozliwych elektrono-
wych stanéw wzbudzonych. Elektrony walencyjne przechodza z orbitali stanu
podstawowego do orbitali stanu wzbudzonego. W czasteczkach elektron jest
przenoszony z najwyzszego zapelnionego orbitalu molekularnego (HOMO -
z ang. Highest Occupied Molecular Orbital) do najnizszego niezapelnionego or-
bitalu molekularnego (LUMO - z ang. Lowest Unoccupied Molecular Orbital).
Proces ten regulowany jest przez szereg tzw. regul wyboru, a prawdopodo-
bienstwo przejscia dla absorpcji fotonu znajduje odzwierciedlenie w molowym
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4 ' . m’ o '
wspotczynniku absorpcji £ ———— |, ktdry jest determinowany przez prawo
Lamberta—Beera: mol cm

I=1,- 107, (1.8)
gdzie:
ebe = A, (1.9)

oraz:
I
A - absorbancja; A = -logT = ZOgTO;
T - transmitancja; T-2;
1

I - nat¢Zenie promieniowania przechodzacego;
Iy - natezenie promieniowania padajacego;
b - droga optyczna probki, cm;

. .. mol
¢ — stezenie substanq1 W roztworze, —
dm

mol
m3

Jezeli stezenie podawane jest w jednostkach , a grubo$¢ warstwy w cm,

to wspolczynnik absorpcji nazywamy molowym wspoétczynnikiem absorpcji €
lub wspoétczynnikiem ekstynkeji (ekstynkeja) €.

Przejscie z HOMO do LUMO ma charakter przejécia pionowego na dia-
gramie Francka-Condona, a wiec odbywa si¢ bez zmiany geometrii czasteczki.
Wzbudzone elektrony nie pozostajg w takim stanie zbyt dtugo, lecz spontanicz-
nie powracaja do bardziej stabilnego stanu podstawowego. Nastepnie taki uklad
moze nadmiar energii wydzieli¢ w wyniku reakcji chemicznej lub powréci¢ do
stanu podstawowego, oddajac energie na skutek zderzen z innymi atomami lub
czasteczkami (tzw. przejscia bezpromieniste) albo poprzez emisje promienio-
wania elektromagnetycznego (tzw. przejscia promieniste).

W wigkszo$ci przypadkéw energia wzbudzenia czgsteczki absorbujacej fo-
ton zamienia si¢ w nieuporzadkowany ruch cieplny w otoczeniu czasteczki
(konwersja wewnetrzna, przejscia interkombinacyjne). Jednak utrata przez
czasteczke energii wzbudzenia jest mozliwa réwniez w procesie zaniku pro-
mienistego, na drodze ktdrego elektron powraca do swego stanu podstawowego,
emitujac foton. W zakresie niewysokich temperatur energia wzbudzenia elek-
tronowego jest zbyt duza, aby czasteczka mogla sie jej w tak tatwy bezpromie-
nisty sposob pozby¢. Dominuje wigc drugi mechanizm - promienisty.

W zjawisku fluorescencji emisja promieniowania wystepujaca samorzutnie
ustaje niemal natychmiast po wyeliminowaniu promieniowania wzbudzajacego
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(t < 107%s). Emisja promieniowania zwigzana jest z przejsciem czasteczki miedzy
stanami elektronowymi o tej samej multipletowosci (np. $;>Sy). W zjawisku
fosforescencji nastepuje zmiana multipletowosci (Lakowicz 2010), a trwanie
samorzutnej emisji mozliwe jest jeszcze przez dluzszy czas (ulamki sekund do
kilku godzin). Zanim wzbudzony atom lub czasteczka przejda do stanu podsta-
wowego, osiagna stan metatrwaly o czasie zycia dluzszym niz 10-® s. Opdzniona
fluorescencja, ktdra trwa znacznie diuzej niz fluorescencja, wystepuje na skutek
wielu mechanizmoéw, sposrdéd ktérych mozna przywolaé anihilacje tryplet—
tryplet czy termicznie aktywowang fluorescencje op6zniong. Czas wygaszania
fluorescencji jest krotszy od fosforescencji i zazwyczaj stuzy, cho¢ nie jest to
podzial zbyt $cisly, za postawe do odréznienia obu tych zjawisk. Roznica ta
daje do zrozumienia, ze fluorescencja polega na bezzwlocznej konwersji pro-
mieniowania zaabsorbowanego w energi¢ ponownie wyemitowang, podczas
gdy fosforescencja powoduje magazynowanie energii i powolne jej wydzielanie.
Zjawisko fosforescencji praktycznie nie jest wykorzystywane w analizie struk-
turalnej zwiazkéw organicznych (Zielinski, Rajca 2000), natomiast czesto do
badan jakosci, takich jak np. pomiary farb specjalnych czy znakéw ewakuacyj-
nych (Szopa, Czerniak, Gacek 2013).

Na rys. 8 przedstawiono uproszczony diagram Jablonskiego, ktdry sche-
matycznie obrazuje elektronowe i oscylacyjne poziomy czasteczki, pokazujac
nastepujace po sobie etapy procesu fluorescencji. Absorpcja fotonu powoduje
przeniesienie czasteczki do stanu elektronowo wzbudzonego, co jest zobra-
zowane za pomocg strzalek skierowanych ku gorze. Nastepnie czasteczka ta,
zderzajac si¢ z otaczajacymi ja molekutami, przekazuje im czes¢ swojej energii
i przechodzi na nizsze poziomy oscylacyjne. Ten bardzo szybki proces powo-
duje przejscie czasteczki na nizszy poziom oscylacyjny (konwersja wewnetrzna)
w stanie elektronowo wzbudzonym. Czasteczki znajdujace si¢ obok moga jed-
nak nie by¢ zdolne do pochloniecia wigkszej energii, dzigki czemu wzbudzona
czasteczka moglaby powréci¢ do podstawowego stanu elektronowego w spo-
sob bezpromienisty. Jezeli czasteczka ta przetrwa w stanie wzbudzonym odpo-
wiednio dlugo, by wyemitowa¢ foton, oddaje reszte energii w postaci promie-
niowania i powraca do stanu podstawowego (obrazujg to strzalki skierowane
w dol). Czyli po poczatkowej absorpcji stany oscylacyjne wzbudzonego stanu
elektronowego ulegaja bezpromienistemu zanikowi — relaksacji oscylacyjnej —
oddajac energie do otoczenia. Nastepujace potem przejscie promieniste za-
chodzi z podstawowego stanu oscylacyjnego do gérnego stanu elektronowego.
Z reguly odstep energetyczny miedzy stanami elektronowymi (grube czarne
linie) jest od 10 do 100 razy wiekszy od odstepu miedzy stanami oscylacyjny-
mi. Przejscie elektronowe do stanu podstawowego zachodzi zgodnie z zasada
Francka—-Condona (,,pionowo”). Widmo procesu fluorescencji wykazuje struk-
ture oscylacyjng dolnego stanu elektronowego.
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Rysunek 8. Uproszczony diagram Jabtonskiego ukazujacy kolejne etapy prowadzace
do fluorescencji

A — absorpcja, F — fluorescencja, E — energia, IC — konwersja wewnetrzna, ISC — przejscia interkom-
binacyjne, P— fosforescencja

Zrédto: Pigon, Ruziewicz 2007.

W zwigzkach organicznych w stanie podstawowym elektrony moga znajdo-
wac sie na wigzacych orbitalach o i moraz na orbitalach niewigzacych n (wolne
pary elektronowe). Elektrony te moga ulega¢ wzbudzeniu pod wptywem kwantu
energii i przechodzi¢ na orbitale o wyzszej energii antywigzace o i n* (Zielinski,
Rajca 2000). Na rys. 9 przedstawiono schematycznie mozliwe przejscia elektro-
nowe o energii rosnacej od lewej strony: n>m* < T>m* < n>0* < 1>0* < 0>0™:

A Orbitale antywigzace

Energia

n Orbital niewigzacy

m

Orbitale wigzgce

g

Rysunek 9. Przejscia elektronowe w czgsteczkach zwigzkow organicznych

Zrédio: opracowanie wiasne.
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Zgodnie z rownaniem Plancka energia wzbudzenia jest odwrotnie pro-
porcjonalna do dlugosci absorbowanej fali, przez co przejscia o duzej energii
powoduja absorpcje w obszarze krotkofalowym, a przejscia o malej energii -
w obszarze dlugofalowym. Na rys. 10a przedstawiono proces absorpcji na
przykladzie podwojnego wigzania wegiel-wegiel. Chromoforowe (wykazujace
charakterystyczne obszary absorpcji) wlasciwosci podwdjnego wigzania C=C
polegaja na wzbudzeniu przez absorbowany foton elektronu z orbitalu wig-
zacego 1 do orbitalu antywigzacego n*. Dzialanie chromoforowe jest zatem
zwigzane z przejsciem n->m*. Proces wzbudzania jest okreslany jako przejscie
n->1*, a stan wzbudzenia jako stan m-m*. Energia tego przejscia dla nieskoniu-
gowanego wigzania podwojnego wynosi ok. 7 eV, co odzwierciedla absorpcje
w zakresie dalekiego nadfioletu, przy dlugosci fali 180 nm. W przypadku, gdy
wigzanie podwdjne tworzy czes¢ fancucha wigzan skoniugowanych, energie
orbitali molekularnych znajduja sie blizej siebie i przejscie zostaje przesuniete
w obszar widma z zakresu widzialnego.

C
QDo
e®

P
Qe .
e®

Energia *

—| ame | | a®me

c—=cC

Sl @0

a) b)

a) stan nizszej energii 1 z dwoma elektronami z antyréwnolegtymi spinami i niewypetnionymi anty-
wigzacymi orbitalami 11 (zacienione) oraz stanem wyzszej energii m* z jednym elektronem na orbitalu
wigzgcym TT i jednym na orbitalu antywigzgcym 11, oba ze spinami elektronowymi antyréwnolegtymi;

b) przejscie m—o* podwojnego wigzania C—C z takg sama konfiguracjg elektronowa w stanie o nizszej
energii, jak na rysunku a, oraz stan o wyzszej energii 0* z jednym elektronem znajdujgcym sie w orbitalu
wigzacym 1 i jednym elektronem znajdujgcym sie w orbitalu antywigzacym o (zacienione).

Rysunek 10. Przejscie m—1* podwdjnego wigzania C=C
Zrédio: Szabo 2000.
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Istnieja tez inne orbitale antywigzace o wigkszej energii, jak np. orbital
anywiazacy o*. Wzbudzenie elektronu z orbitalu wigzacego n do orbitalu any-
wigzacego 0* moze nastapic, jezeli energia fotonu odpowiada réznicy energii
pomiedzy stanem podstawowym i stanem wzbudzenia n—-c* (rys. 10b).

Miarg intensywnosci pasma absorpcji jest warto$¢ molowego wspotczynni-
ka absorpcji €max, przy dlugosci fali w maksimum absorpcji Aa.x. Wartos$é €y

jest miarg prawdopodobienstwa przejécia i dla przejs¢ wzbronionych e przyj-
3

muje male wartosci (rzedu kilku dL), a dla przejs¢ dozwolonych warto-
dn? mol-cm
m

$ci duze (do 1,5-10° l—). W tabeli 7 podano przykladowe wartosci Apay
mol-cm

i €max dla przejé¢ elektronowych w wybranych zwigzkach niesprzezonych. Jak
wynika z tych danych, alkany s3 przezroczyste w zakresie bliskiego nadfioletu
z powodu mozliwosci wystapienia jedynie wysokoenergetycznego przejscia
0->0*. Obecno$¢ w czasteczce grup majacych podwdjne wigzanie (chromo-
forow) powoduje z kolei silne przesuniecie maksimum absorpcji w kierunku
dlugofalowego obszaru widma. Wynika to z malej energii wzbudzenia elek-
tronéw 1. Chromofory dzieli si¢ na dwie grupy z powodu innego charakteru
przejs¢ elektronowych. Pierwsza z nich to ugrupowania zawierajace wielokrotne
wigzania C-C, natomiast druga - zawierajace wigzania wielokrotne C-hetero-
atom (auksochromy) posiadajacy wolng pare elektronowa. W pierwszej grupie
zwigzkow wystepuja jedynie przejscia m->m*, w drugiej — n->m* oraz pojawiaja
sie rowniez mniej intensywne przejscia typu n->m*.

Tabela 7. Dane absorpcyjne izolowanych grup chromoforowych (przejscia o najnizszej
energii)

Grupa Uktad Przejscie Przyktad Amax, NM oy, A’
mol xcm
Zwiazki zawierajace orbitale o
C—H g—o* metan* 125 duzy
c—C g—o* etan* 135 duzy
Zwiazki zawierajace orbitale o i moraz o, win
Alkenowa —CH=CH— 1w - eten* 165 16 000
Alkenowa —CH=CH— m—-Tm" 2-metylo-2-buten* 185 7 940
Acetylenowa —C=C— m— T etyn* 173 6 000
Acetylenowa —C=C— m— T Heks-2-yn* 172 2500

* w fazie gazowej lub w stanie pary; Anax | €max Zalezy od rodzaju rozpuszczalnika

Zrédio: opracowanie wiasne na podstawie: Zielinski, Rajca 2000; Dunmur, Murray 2008.

Pojedyncze wigzanie podwdjne nie wystarcza, aby wystapilo silne pasmo
absorpcyjne nadajace si¢ do celéw analitycznych. Dopiero oddzialywania, czyli
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3. Metody oznaczania substancji ropopochodnych w wodzie

sprze¢zenia pomig¢dzy grupami chromoforowymi (n-m*) oraz migdzy chromo-
forami i auksochromami prowadzg do powstania silnych pasm absorpcji w za-
kresie 200-400 nm lub 400-800 nm.

Wiekszos¢ zwiazkow organicznych ma budowe bardziej skomplikowang niz
omoéwione polaczenia. Jezeli w czgsteczce znajduje si¢ kilka chromoforow, to
widmo elektronowe zwiazku zalezy od wzajemnej ich konfiguracji. Sprze¢zenie
chromoforéw powoduje powstanie nowego ukladu chromoforowego majacego
zupelnie inny uklad orbitali, ktdry tworzy nowe mozliwosci przej$¢ elektrono-
wych n>m* i n>m* (Zielinski, Rajca 2000). W tabeli 8 podano przykladowe dane
absorpcyjne przejs¢ n>m* w polienach.

Tabela 8. Pasma absorpcji przejscia m—1* w polienach

3
Uktad Amax, NM Emax'10-3s dm x
mol xcm =
R
n=1 n=2 n=3 n=4 n=6 9
(]
3
a
N
]
4
H—(CH=CH),—H 167 10 217 21 263 52 304 77 364 138 heksan

CeHs—(CH=CH),—C¢Hs 306 24 334 40 358 75 384 86 420 114 benzen

Zrédto: opracowanie wiasne na podstawie: Zielinski, Rajca 2000; Dunmur, Murray 2008.

Jedna z regul wyboru, ktéra determinuje prawdopodobienstwo przejscia
czasteczki do stanu wzbudzonego, méwi, ze dozwolone sg tylko te przejscia,
przy ktérych zachowane sg spiny elektronéw. Spiny elektronéw w stanie podsta-
wowym orbitalu wigzacego m w wiazaniu C-C s sparowane i antyréwnolegte.
Zachowujg taki stan po przejsciu do stanu wzbudzonego n-m*. Stany owych
spinéw elektronowych opisuje mulitipletowo$¢ M. Elektrony posiadajg wyzna-
czong kwantows liczbe spinows S, jedng z dwu mozliwych: +1/2 lub -1/2, na
postawie czego mozna obliczy¢ mulitipletowo$¢ stanu zgodnie z réwnaniem:

M=2|Z8|+1 (1.10)

W stanie podstawowym XS=0, wiec M=1 i ten stan jest wyznaczony jako
podstawowy stan singletowy Sy. W stanie wzbudzonym n-mt* oryginalne spiny
s3 antyrownolegle zorientowane, a M=1. Ten stan wzbudzenia jest wigc wy-
znaczony jako stan singletowy. Na rysunku 9 stan n-7* jest pierwszym stanem
wzbudzonym S, a stan m-0* jest drugim stanem wzbudzonym S..

W zwigzkach organicznych mamy do czynienia z przej$ciami elektronéw
wigzacych (mi0) i niewiazacych (n). Przejscia n>m* i n>m* wystepuja w Srednim
nadfiolecie oraz $wietle widzialnym, gléwnie w czasteczkach aromatycznych
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3.2. Spektroskopia fluorescencyjna w badaniach weglowodoréw ropopochodnych

i innych zawierajacych wigzania . Wiekszo$¢ pomiaréw metoda spektroskopii
absorpcyjnej UV-Vis dotyczy tego rodzaju przejs¢. Potrzebna energia odpowia-
da promieniowaniu z zakresu (200-700) nm (Szabo 2000).

Przyktadowo, benzen wykazuje szerokie pasmo absorpcji pomiedzy 230 nm
a270 nm (rys. 11). W rozpuszczalnikach niepolarnych, takich jak n-heksan, pas-
mo to posiada strukture subtelng. Jezeli do pierscienia benzenu przytaczona jest
grupa auksochromowa, pasmo bezenoidowe przesuwa si¢ w kierunku dtuzszych
fal. Podstawniki z wolng para elektronowa ulatwiaja przejscia m>m* na skutek
oddzialywania z uktadem aromatycznym i powodujg batochromowe przesu-
niecie pasma (przesuniecie pasma absorpcyjnego w kierunku fal dluzszych).
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< 0,500
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0,300

0,200 '

0,100 \ V4 \‘\\

0,000
210,0 220,0 230,0 240,0 250,0 260,0 270,0 280,0 290,0 300,0

[nm]

Rysunek 11. Absorpcyjne widmo UV benzenu w n-heksanie

Zrédio: opracowanie wiasne.

Emitowane promieniowanie charakteryzuje si¢ nizszg energia (tym samym
wieksza dlugoscig fali) od promieniowania wzbudzajacego. Przyczyna réznicy
energii jest utrata jej czesci na rzecz otaczajacych czasteczek. Promieniowanie
emitowane sklada si¢ z fal o roznej energii, co wynika z faktu, ze kazda z fluo-
ryzujacych czasteczek moze wejs¢ na inny poziom energii wibracyjnej stanu
podstawowego. Dla kazdej substancji majacej zdolno$¢ do fluorescencji ob-
serwuje sie charakterystyczne maksimum emisji promieniowania, dla ktoérego
intensywno$¢ fluorescencji jest najwigksza.
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3. Metody oznaczania substancji ropopochodnych w wodzie

Wszystkie fale $wiatla wokot tego maksimum posiadaja diugos¢ fali wigk-
sza niz dlugosé¢ fali promieniowania wzbudzajacego. Rdznica miedzy energia
promieniowania wzbudzajacego a emitowanego (w jego maksimum) zwana jest
przesunieciem stokesowskim i opisana jest rOwnaniem:

AE=hv, -hv,, =hc(i—ij, (1.11)

Yee  em
gdzie:
Vex — czestotliwos¢ fali absorbowanej,
Vem — czgstotliwo$¢ fali emitowanej,
Aex — dlugos$c¢ fali absorbowanej,
Aem — dlugos¢ fali emitowane;j,
h - stala Plancka.

Odstepstwem od tej reguly jest sytuacja, gdy czasteczka pochlaniajaca kwant
swiatla juz znajduje si¢ w stanie wzbudzenia. W widmie fluorescencji moga
pojawic sie wowczas tzw. linie antystokesowskie, czyli fale o energii wigkszej
od energii promieniowania wzbudzenia.

Wielko$¢ przesuniecia stokesowskiego manifestuje polarno$¢ $rodowiska
otaczajacego molekute fluoryzujaca. Przejscie czasteczki do stanu wzbudzo-
nego zazwyczaj zwigzane jest ze wzrostem jej momentu dipolowego. Proces
ten powoduje polaryzacje powtok elektronowych czasteczek rozpuszczalni-
ka, przesunigcie indukcyjne ich atomdw oraz polaryzacje orientacyjng. Utrata
energii w tych procesach skutkuje przesunigciem si¢ maksimum fluorescencji
w kierunku fal dfuzszych. Przesuniecie to bedzie tym wigksze, im wieksza jest
réznica momentdw dipolowych czasteczki w jej stanie wzbudzonym i pod-
stawowym, a takze im rozpuszczalnik jest bardziej polarny oraz im wieksza
jest mozliwos¢ zmiany orientacji czasteczek rozpuszczalnika w czasie trwania
stanu wzbudzonego czgsteczki (okoto 107'° s). Wynika z tego, Ze przesuniecie
stokesowskie bedzie najwicksze dla czasteczek o diugim czasie zycia w stanie
wzbudzonym, znajdujacych si¢ w rozpuszczalniku o duzej przenikalnosci elek-
trycznej i matej lepkosci.

Intensywnos¢ fluorescencji zalezy od zdolnosci czasteczek rozpuszczalnika
do absorbowania kwantéw wzbudzen elektronowych i oscylacyjnych. Zaob-
serwowano, ze rozpuszczalniki, ktérych czasteczki cechujg si¢ duzym odstepem
miedzy poziomami oscylacyjnymi (np. woda) i zdolne sg do absorbowania
znacznych ilosci energii elektronowej, wygaszaja fluorescencj¢ rozpuszczonych
w nich substancji.

Zjawisko fluorescencji dotyczy zazwyczaj zwigzkéw aromatycznych o bu-
dowie polarnej, ktore zawieraja sprzezone uklady wigzan podwoéjnych oraz
niektore ich kompleksy z metalami. Sprzezony uktad wigzan podwojnych
w WWA rozciagajacych si¢ na calg czasteczke powoduje, ze absorbujg one dos¢
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intensywnie §wiatlo z obszaru bliskiego ultrafioletu, a te o duzej masie czastecz-
kowej nawet $wiatlo widzialne.

Rdzne weglowodory aromatyczne wymagaja innych warunkéw wzbudze-
nia, a takze daja inne zakresy dlugosci fal promieniowania fluorescencyjnego.
Istnieje zalezno$¢ zmian widmowych fluorescencji od dlugosci fali, jakg ma
swiatto wzbudzajace. Jezeli wzbudzenie wystepuje w bliskiej czesci spektrum
ultrafioletowego, a jeszcze bardziej w jego czesci widzialnej, wowczas fluore-
scencja pochodzi tylko od wielopierscieniowych weglowodoréw. Poniewaz ich
udziatl jest raczej niewielki i zalezy bezpo$rednio od rodzaju badanego produk-
tu, pojawia sie wysoki stopien zaleznosci uzyskanego sygnatu analitycznego od
okreslonego zwigzku ropopochodnego. Przedstawiono to w tabeli 9.

Tabela 9. Zakresy rodzaju przejs¢ elektronowych i przykltadowe dtugosci fal w zalez-
nosci od rodzaju zwigzku

Rodzaj przejscia A absorpcji, nm Rodzaj zwigzku

n—o* 167 H,O (-0-)

183 CH3OH (C-0)

258 CH3l (C-1)

inne, np. aminy, halogenoalkany, H,O,

n—m* 240-1000 aldehydy, ketony
m— 165-1000 alkeny, zwigzki aromatyczne
g—o* 120-190 alkany

Zrédio: opracowanie witasne na podstawie: Pigon, Ruziewicz 2007; Kecki 1998.

Pod wplywem promieniowania ultrafioletowego tylko niektére weglowo-
dory s3 wzbudzane i oddajg energie na sposob luminescencyjny, gléwnie wyso-
koczgsteczkowe z grupy policyklicznej. Intensywnos¢ rejestrowanego promie-
niowania jest bardzo rézna. Aby uzyska¢ wiarygodne wyniki, konieczne jest
posiadanie dostepnego roztworu wzorcowego, ktory zawiera te same skladniki
luminescencyjne (w tych samych wzglednych proporcjach), ktére s3 obecne
w analizowanej probce.

Charakterystyczne pasmo wzbudzenia fluorescencji (rys. 12) w zakresie
240-310 nm jest zwigzane ze strukturami aromatycznymi szeregu benzenu
i naftalenu. Zakresy spektralne w 310-380 nm sg specyficzne dla weglowodoréw
troj- i czteropierscieniowych, zakres 380-460 nm jest charakterystyczny dla
wielopierscieniowych weglowodoréw aromatycznych (piec i wigcej). Sktadniki
zywiczne wykazuja zdolnos¢ fluorescencji okofo 490 nm oraz w zakresie diuz-
szych fal (Sierra i in. 2001; Tedesco 1995).

Widmo emisji jest unikatowe dla kazdego weglowodoru aromatycznego.
Widma UV/Vis przyktadowych zwiazkéw aromatycznych przedstawiono na
rys. 13. Funkcje przedstawiaja zaleznos¢ logarytmu molowego wspoélczynnika
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absorpcji (dm*mol!-cm™) od dlugosci fali (nm). Wzrost liczby pierscieni
w szeregu zwiazkéw aromatycznych powoduje przesuniecie batochromowe
(w kierunku fal dtuzszych) wszystkich pasm absorpcyjnych, az do zakresu
widzialnego. Przyktadowo, benzen posiada maksimum absorbcji w 256 nm.
Podstawienie grupy metylowej (toluen) do pierscienia benzenu przesuwa to
maksimum do 261 nm. Maksima absorpcji wybranych zwigzkéw aromatycz-
nych przedstawiono w tabeli 10.

© 0o | @O
o0 | o
0 | o0 | WO

mono-, bi- tri-, tetra- penta- i wigcej
zwigzki aromatyczne

Intensywnos¢ fluorescencji

240 260 280 300 320 340 360 380 400 420 440 460 480
Dtugosc¢ fali nm

Rysunek 12. Charakterystyczne zakresy diugosci fali wzbudzenia dla weglowodorow
aromatycznych

Zrédto: Kursheva i in. 2009.
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Rysunek 13. Widma UV/VIS przyktadowych weglowodoréw aromatycznych

Zrédto: opracowanie na podstawie: Dunmur, Murray 2008; Spectroscopic Methods in Organic Chemistry,
DOI: 10.1055/b-0035-108186.
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3.2. Spektroskopia fluorescencyjna w badaniach weglowodoréw ropopochodnych

Tabela 10. Maksima absorpcji dla wybranych weglowodoréw aromatycznych

Weglowodér pierscieniowy Maksimum absorpcji, nm

naftalen

C@ 312

antracen

naftacen

(2 ®

pentacen

(D 0

Zrodto: Dunmur, Murray 2008.

DR

Na rys. 14 przedstawiono zaleznos¢ intensywnosci fluorescencji od dtugosci
fali emisji dla réznych frakgji i produktéw z ropy naftowej przy fali wzbudzenia
o dtugosci 308 nm.

Bardzo lekkie produkty ropopochodne

Olej napedowy
Olej roslinny

Olej z ryb

Bardzo lekkie frakcje ropy naftowej
Lekkie frakcje ropy naftowej
Srednie frakcje ropy naftowej

Ciezkie frakcje ropy naftowej

Intensywno$¢ fluorescenc;ji

500 550 600 650
Dtugosc¢ fali, nm

300 350 400 450 700

Rysunek 14. Widmo emisji dla réznych frakcji ropy naftowej przy fali wzbudzenia
308 nm

Zrédto: opracowanie wiasne na podstawie Martin, Germain 2008.
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Benzyna sklada si¢ zazwyczaj w 32% ze zwigzkéw aromatycznych, lecz
w wiekszos$ci monoaromatycznyh (BTEX). Mimo to zawiera wystarczajaca
ilos¢ WWA, aby zareagowa¢ na wzbudzenie $wiatlem UV. Olej mineralny ma
zwykle 38% zwiazkéw aromatycznych, przewaznie WWA, dzigki czemu pod
wplywem promieniowania UV wykazuje wysoka intensywnos¢ fluorescencji.
Kerozyna (nafta lotnicza, sktadnik paliwa do silnikéw odrzutowych) zawiera
23% zwigzkow aromatycznych, prawie wszystkie naftaleny, dzigki czemu fluo-
ryzuje dostatecznie dobrze w promieniowaniu UV (Martin, Germain 2008).
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Zagadnienie oczyszczania Srodowiska z zanieczyszczen ropa naftowa od
dziesiecioleci pozostaje bardzo aktualnym tematem. Degradacja TPH w $ro-
dowisku obejmuje: biodegradacje (Abdel-Shafy, Al-Sulaiman, Mansour 2014;
Perera i in. 2011), fotoutlenianie i utlenianie chemiczne, adsorpcj¢ na czast-
kach gleby, wymywanie, bioakumulacj¢ (Nadarajah i in. 2002). Kazdy z tych
proceséw w inny sposob wplywa na poszczegdlne zwigzki. Wynika to gléwnie
z faktu, ze kazdy z nich ma unikatowq strukture i zestaw wlasciwosci fizycznych,
chemicznych i biologicznych. W tym rozdziale na potrzeby przeprowadzonych
badan przeanalizowano procesy biodegradacji tlenowej i beztlenowej przez
mikroorganizmy, ze szczegélnym uwzglednieniem bakterii Pseudomonas aeru-
ginosa. Przeanalizowano rowniez literature dotyczacg badan degradacji weglo-
wodoréw ropopochodnych innymi metodami, takimi jak fotoliza i utlenianie.

4.1. Bioremediacja w Srodowisku wodnym

Mocno zanieczyszczone wody powierzchniowe moga by¢ bardzo dobrym
zrodlem wegla, azotu, fosforu i innych sktadnikéw odzywczych dla wielu ro-
dzajéw mikroorganizmow, ktére wykorzystujac je, moga spowodowac rozktad
toksycznych zwigzkéw. Wykorzystanie zanieczyszczen jako zrédla wegla dla
bakterii wydaje si¢ dobrym sposobem na usuniecie ze srodowiska szczegélnie
niebezpiecznych i trudno usuwalnych zwiazkéw chemicznych. Przeksztalcenie
wielopierscieniowych weglowodoréw aromatycznych w wegiel i wode w proce-
sie metabolizmu bakterii wydaje si¢ dobra proekologiczna metoda oczyszczania
wod.

Przemiany zwigzkéw organicznych odbywajace sie z udzialem mikroor-
ganizméw i enzymoéw moga zachodzi¢ zaréwno w warunkach tlenowych, jak
i beztlenowych. Ten rodzaj reakcji rozkladu okreslany jest jako biodegradacja,
ktora prowadzi do przemian grup funkcyjnych, a nawet do catkowitego rozpadu
zwiazku do ditlenku wegla, wody i soli nieorganicznych (Jeannot 1994). Reakcje
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biochemiczne, czyli takie, w ktorych biorg udzial mikroorganizmy, opieraja si¢
czesto na reakcjach utleniania zwigzkéw organicznych:

dn+
CH,+ nem

0, —>nCOZ+%HZO (1)
lub zwigzkéw nieorganicznych:
20,+NH,; -> H,0+2H" +NO, (2)

W obu tych przypadkach w procesach degradacji bierze udzial tlen roz-
puszczony w wodzie. Ilo$¢ tlenu niezbedna do Zycia zwierzat wodnych wynosi
ok. 5 mg O,/dm”. Jesli w $rodowisku wodnym beda przebiegaly reakcje che-
miczne zuzywajace tlen, a tak sie czgsto dzieje podczas przedostania si¢ tam
zanieczyszczen, to w niesprzyjajacych warunkach moze dojs¢ do wyginiecia
fauny. W srodowisku wodnym mogg zachodzi¢ nastgpujace procesy chemiczne:
redukcja azotandw, hydroliza estrow (pestycydow, organicznych estréw kwasu
fosforowego), dehalogenizacja zwigzkéw chlorowcowych, hydroksylacja zwigz-
kéw aromatycznych.

Znaczna liczba zbiornikéw wodnych, w szczegolnosci plytkich jezior i sta-
wow polozonych w miastach i miejscowos$ciach turystycznych, byla i jest in-
tensywnie wykorzystywana gospodarczo. W wyniku tego nastgpila silna eu-
trofizacja wod (zarastanie). Kapiel w takich akwenach jest niebezpieczna dla
czlowieka, gdyz w wyniku zakwitu sinic (skutek degradacji jezior) uwalniaja
sie toksyny uszkadzajace uktad nerwowy i watrobe. Zbiorniki, gdzie na duza
skale pojawiaja si¢ sinice, s3 rowniez nieprzydatne ze wzgledéw gospodarczych.
Hodowla ryb czy pobdr wody w celach spozywczych sa tam niemozliwe.

Dotychczas naturalne zbiorniki wodne, takie jak jeziora czy stawy, oczysz-
czane byly w sposéb mechaniczny. Usuwano z nich osady denne, a wraz z nimi
zgromadzone tam zanieczyszczenia. Metody te sg bardzo inwazyjne i bardzo
nieekologiczne. Czesto jedne zanieczyszczenia zastepowane sg innymi, ktore
réwniez musza zosta¢ usunigte. Efekty tych prac sa widoczne dopiero po trzech—
pieciu latach, gdyz dopiero wowczas ekosystem zbiornikéw wodnych ponownie
zaczyna funkcjonowac. Problemem wynikajacym z takiej metody oczyszczania
akwenow jest sktadowanie i utylizacja osadéw dennych. Generuje to dodatkowe
koszty, poza tym jest ucigzliwe.

Jedna z najbardziej perspektywicznych metod rozwigzania tego problemu
jest bioremediacja oparta na procesach rozkladu produktéw ropopochodnych
za pomocg mikroorganizmoéw zdolnych do utleniania weglowodoréw. Polega
ona na wykorzystaniu zdolnosci mikroorganizméw do rozkladu zwigzkéw tok-
sycznych, takich jak weglowodory ropopochodne, i ich utlenieniu do ditlenku
wegla i wody. W sklad mikroorganizméw uczestniczacych w procesie bioreme-
diacji wchodza: bakterie, archeony oraz grzyby. Bioremediacja przeprowadzana

64



4.1. Bioremediacja w srodowisku wodnym

jest glownie w celu oczyszczenia gleb i wod podziemnych z substancji toksycz-
nych, szczegdlnie ropopochodnych. Mikroorganizmy zdolne do asymilowania
weglowodoréw ropopochodnych, zaréwno bakterie, jak i grzyby, wyizolowane
ze skazonych miejsc, sag badane pod katem ich potencjatu degradacji. Podczas
gdy bakterie maja te zalete, ze szybko si¢ zmieniajg, dostosowujac do warunkdow
srodowiskowych, sg one ograniczone tym, ze wigkszo$¢ gatunkow jest w stanie
wykorzystywa¢ tylko ograniczony i czgsto waski zakres weglowodoréw. Z dru-
giej strony grzyby sa bardziej wszechstronne w wykorzystywaniu weglowodo-
réw ropopochodnych (Jayasena, Perera 2021). Gléwne wyzwania zwigzane ze
stosowaniem biodegradacji mikrobiologicznej do zwalczania zanieczyszczen
to calkowite usuniecie wszystkich sktadnikow weglowodorowych i uzyskanie
odpowiedniej wydajnosci procesu. Potrzeba zwiekszenia potencjatu degradacji
przez drobnoustroje nadal napedza poszukiwania nowych izolatéw, a takze za-
interesowanie badaniami konsorcjéw drobnoustrojéw (Ambrosoli i in. 2005).
Korzystanie z nich wymaga zrozumienia indywidualnych wymagan mikroor-
ganizmow, a takze interakcji miedzy nimi.

Biodegradacja WWA byta najczesciej badanym procesem degradacji opisa-
nym w literaturze. Pierwsze badania biodegradacji WWA dotyczyty degradacji
tlenowej. Niemniej jednak wykazano réwniez, ze degradacja zachodzi beztleno-
wo w warunkach denitryfikacji (Haritash, Kaushik 2009; Peng i in. 2008). Aby
bakterie zdegradowaly dany WWA, musi on sta¢ si¢ biodostepny (Cerniglia
2003; Dandie i in. 2004; Fredslund i in. 2008). WWA staja si¢ biodostepne, gdy
s3 w stanie rozpuszczonym lub w fazie gazowej. Jednak biodostepnos¢ danego
WWA jest skomplikowana. Istotnym czynnikiem biodostepnosci WWA jest ich
rozpuszczalno$é, ktora jest silnie zalezna od ich mas czasteczkowych (Thorsen,
Gregory, Damian 2004; Chen, Aiken 1999). WWA majg strukture niepolarna,
ktéra uniemozliwia ich rozpuszczanie si¢ w wodzie. Niemniej jednak nie sg
catkowicie nierozpuszczalne, zwlaszcza WWA o nizszej masie czasteczkowe;j.
Na przyklad katowe uklady pierscieni benzenowych sa termodynamicznie
najbardziej stabilng konfiguracja, ale otwarte obszary (nazywane obszarami
zatokowymi, ang. bay region) utworzone miedzy ustawionymi pod katem pier-
$cieniami benzenowymi sg narazone na atak enzymoéw. To sprawia, ze te katowe
struktury sa bardziej biodegradowalne niz struktury liniowe lub klastrowe. Na
degradacje WWA moze réwniez wptywac inhibicja kompetycyjna (hamowanie
konkurencyjne). Z drugiej strony tempo degradacji moze si¢ zmniejszy¢, jesli
bakterie biorgce udziat w rozktadzie WWA znajda substancje chemiczng, ktéra
jest fatwiej dla nich przyswajalna. Konkurencyjne hamowanie wystepuje, gdy
miejsca aktywne enzyméw wykorzystywanych przez bakterie do rozktadania
WWA jako zrédla wegla sa niespecyficzne. Te niespecyficzne enzymy moga
przylaczac sie do wielu réznych zwigzkoéw. Jesli obecne sg inne substancje, ktdre
tatwiej si¢ rozktadaja, enzym degraduje je jako Zrédlo wegla, a WWA pozostang
w $rodowisku (Wang i in. 2009).
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Istnieja raporty z badan dotyczace oczyszczania gleb i osadéw zanieczysz-
czonych WWA metodami bioremediacji in situ lub ex situ. Straube i in. (2003)
udokumentowali, Ze oczyszczanie gleby zanieczyszczonej WWA z zakladu ob-
rébki drewna osiggnieto poprzez biostymulacje jej woda oraz dodatkami stu-
zacymi m.in. jako Zrédlo azotu oraz poprzez bioaugmentacje drobnoustrojow
szczepu Pseudomonas aeruginosa. Zaobserwowano, ze w ciaggu roku zostalo
usuniete z gleby okoto 86% wszystkich WWA, w tym takich jak piren i B(a)P.
W innym badaniu dotyczacym oczyszczania starej gazowni zanieczyszczonej
zwigzkami pier$cieniowymi, w tym WWA, zaobserwowano, ze niskoczgstecz-
kowe WWA i zwigzki heterocykliczne ulegaly degradacji szybciej niz ich odpo-
wiedniki wysokoczasteczkowe (Lundstedt i in. 2003). Ponadto niepodstawione
WWA ulegaly degradacji szybciej niz pokrewne alkilo-WWA, a takze zwigzki
heterocykliczne zawierajace azot. Badania laboratoryjne nad usuwaniem WWA
obecnych w zanieczyszczonej glebie przy uzyciu konsorcjéw bakteryjnych
w dwdch tlenowych bioreaktorach w fazie zawiesinowej, ktére pracowaly pot-
ciggle i byly zasilane co tydzien lub co miesiac, wykazaty, ze wigkszos¢ WWA,
w tym wysokoczasteczkowe WWA, ulegaly biodegradacji w wigkszym stopniu
(do 76%) w bioreaktorze zasilanym co tydzien (Singleton i in. 2011).

Wody podziemne zanieczyszczone policyklicznymi weglowodorami aro-
matycznymi mozna réwniez poddac¢ bioremediacji za pomocg procedur bio-
remediacji in situ i ex situ. Jednak ze wzgledu na wysokie koszty zwigzane
z wydobyciem i transportem na ogét nie przeprowadza si¢ oczyszczania ex
situ zanieczyszczonych wdd podziemnych. Udokumentowano kilka prac do-
tyczacych uzdatniania wody zanieczyszczonej WWA. Bewley i Webb (2001)
opisali bioremediacje in situ warstwy wodonos$nej zanieczyszczonej rozny-
mi zanieczyszczeniami, w tym fenolami, zwigzkami BTEX i WWA. Miejsce
poddano bioremediacji przy uzyciu procedury obejmujacej polaczenie bioau-
gmentacji i biostymulacji. Skladniki odzywcze (handlowa mieszanina mocz-
nika i fosforanu diamonu), komercyjna mieszanina bakterii rozkladajgcych
fenol (PHENOBAC, Microbac Ltd, Durham) i azotan sodu (zrédto tlenu) byty
wprowadzone poprzez wiele iniekcji do warstwy wodonos$nej i studni stuza-
cych do poboru wéd gruntowych. Po ponad dwodch i pot roku srednie stezenie
WWA zmniejszylo sie z 11 pg/l do 0,9 pg/l. Nastgpilta réwniez redukcja innych
zanieczyszczen (tamze).

Niektore fizyczne i chemiczne metody oczyszczania gleb z substancji ro-
popochodnych majace prowadzi¢ do rekultywacji skazonych gruntéw, chociaz
skuteczne, s3 na 0gdt pomyslane jako rozwigzania dorazne i czgsto zanieczysz-
czenia te s3 przenoszone do srodowiska wodnego. W chwili obecnej (2021) bio-
remediacja stanowi jedyna metode rekultywacji gleby, ktéra odznacza si¢ sku-
tecznym przeksztalceniem zanieczyszczen w nieszkodliwe substancje. Ponadto
jest to metoda bardzo efektywna i ekonomiczna (Hernandez, Plaza, Polo 2002).
Technika ta doskonale sprawdza si¢ rowniez na obszarach skazonych metalami

66



4.1. Bioremediacja w srodowisku wodnym

cigzkimi, skladowiskach odpadéw, terenach oczyszczalni $ciekdw, fabryk, hut,
a takze tam, gdzie testowano bron atomowa. Zanieczyszczenia tego typu, prze-
ksztalcane przez mikroorganizmy na drodze ich metabolizmu do innych zwigz-
kow, staja sie mniej lub w ogdle nieszkodliwe.

Bioremediacja moze by¢ procesem inicjowanym i sterowanym przez czlo-
wieka. Wowczas precyzuje sie ja jako bioremediacje inzynieryjng. Wedlug
Christophera Kaplana i Christophera Kittsa (2004) w jej sktad wchodza:

— biostymulacja (bioremediacja inzynieryjna in situ) — polegajaca na stymu-
lowaniu wzrostu i aktywno$ci mikroorganizméw zyjacych w oczyszczanym
gruncie poprzez ich wlasciwe odzywianie i dostarczanie tlenu;

— bioaugmentacja (bioremediacja inzynieryjna ex situ) — polegajaca na dostar-
czaniu mikroorganizméw do obszardéw zanieczyszczonych, gdzie kondycja
i liczebno$¢ rodzimych drobnoustrojéw jest zbyt niska do prowadzenia
procesow oczyszczania. Mogg to by¢ wyizolowane rodzime kultury mikro-
organizmdw, namnazane w bioreaktorach, lub specjalnie wyselekcjonowane
konsorcjum.

W opozyciji stoi bioremediacja naturalna, czyli ta, ktéra zachodzi samoist-
nie. Komorka bakteryjna znajdujaca si¢ w naturalnym $rodowisku zmuszona
jest do ciaglej adaptacji do nowych, zmieniajacych si¢ warunkéw bytowania.
Wykorzystywane sg tu zatem procesy naturalnej biodegradacji przeprowadza-
nej przez mikroorganizmy. W procesie tym wymagany jest jedynie regularny
monitoring stezenia zanieczyszczen. Wyr6zni¢ mozna jeszcze wazng z punktu
widzenia ochrony i oczyszczania srodowiska fitoremediacje. Wykorzystuje ona
zdolnoé¢ roélin do akumulowania zwigzkéw metali ciezkich.

Jedna z form bioremediacji inzynieryjnej ex situ jest hodowla mikroorgani-
zmow w bioreaktorach. Stosuje sie ja, gdy skazenie znajduje si¢ w fazie wodnej
pierwotnie lub gdy zostanie tam celowo wprowadzone. Bioreaktory to urzadze-
nia, w ktorych hoduje si¢ drobnoustroje zdolne do degradacji skazen, mogace
by¢ dodatkowo wspomagane réznymi czynnikami przyspieszajacymi proce-
sy mineralizacji, np. biosurfaktantami, ligandami, pierwiastkami biogennymi
czy substratami stymulujacymi rozwdj specyficznej grupy mikroorganizmow.
Procesy prowadzone w bioreaktorach moga by¢ kontrolowane i stymulowane.
Przykladem takiego zarzadzania procesowego jest regulacja i optymalizacja
mieszania, mieszania z powietrzem czy mieszania z powietrzem wzbogaconym
w dodatkowy tlen (Blaszczyk 2009, s. 169). W procesie bioremediacji kluczowy
jest jednak dobér odpowiednich mikroorganizmadw.

Mikroorganizmy wystepuja powszechnie, odnalez¢ je mozna w kazdym $ro-
dowisku, a ze wzgledu na swoje male rozmiary oraz wlasciwosci chemotaktycz-
ne s3 zdolne dotrze¢ do kazdego zanieczyszczenia pojawiajacego si¢ w stezeniu
odpowiednim dla ich wzrostu. Substancje skazajace Srodowisko mogg stac sie
dla nich pokarmem, zrodtem wegla i energii lub tez akceptorem elektronéw.
Dzigki ogromnej bioréznorodnosci posiadanych enzymoéw katabolicznych sg
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w stanie efektywnie zaatakowac i — w wigkszosci przypadkéw - zmineralizowa¢
wiele skazen. Moga one réwniez wytycza¢ nowe szlaki metaboliczne pod wply-
wem obecnosci okreslonego zanieczyszczenia. Adaptacja do okreslonego zanie-
czyszczenia moze dotyczy¢ calej mikroflory lub jej czesci, a takze na poziomie
danej populacji. Ta zdolnos¢ jest fundamentalng zasadg procesu bioremediacji,
z ktérego cztowiek moze korzysta¢ przy usuwaniu wprowadzonych przez siebie
do srodowiska substancji toksycznych. Mikroorganizmy moga réwniez inicjo-
wa¢ przemiany, ktorych organizmy wyzsze nie potrafia, np. rozklad pierscienia
aromatycznego (Kot-Wasik, Dabrowska, Namiesnik 2003). Biomasa mikro-
organizmow jest porownywalna z biomasg wszystkich organizméw wyzszych
wystepujacych w biosferze, a gromadzi dziesieciokrotnie wiecej azotu i fosforu.
Wynikiem tego jest udzial mikroorganizméw w procesach biodegradacji kaz-
dego ze zwigzkoéw, zaréwno naturalnych, jak i sztucznych (ksenobiotykéw),
nawet bez ingerencji z zewnatrz. Oprécz wbudowywania w swoja biomase za-
nieczyszczen mikroorganizmy prowadzg procesy mineralizacji, biotransforma-
¢ji i immobilizacji (Blaszczyk 2009).

Przebieg mikrobiologicznej degradacji jest zalezny od struktury chemicznej
zwigzkow oraz ich stezenia, a takze czynnikow srodowiskowych. Bioremediacjg
moga by¢ objete wszystkie zanieczyszczenia, jednak literatura przedstawia
gltéwnie nastepujace rodzaje zwigzkow (tamze):

— weglowodory ropopochodne i ich pochodne (benzyna, olej napedowy,
wielonasycone weglowodory aromatyczne WWA, kreozot, etery, estry, al-
kohole, ketony);

— weglowodory chlorowcopochodne (gdzie wbudowany w miejsce wodoru
jest chlor, brom, fluor), ktére s3 znacznie bardziej toksyczne i nierozpusz-
czalne lub stabo rozpuszczalne w wodzie;

— nitroaromatyczne (ktdre posiadaja grupe -NO, dolaczong do pierscienia
aromatycznego w miejsce wodoru);

— metale ciezkie (cynk, chrom, kadm, kobalt, miedz, nikiel, olow, rtec).

Za poczatek badan nad mikrobiologicznym rozktadem substancji ropopo-
chodnych mozna uzna¢ okres po wynalezieniu silnika spalinowego. Pierwsze za-
pisy dotyczace rozwoju mikroorganizméw w produktach ropopochodnych po-
jawily sie juz pod koniec XIX w. (Miyoshi 1895). Po tych odkryciach, w potowie
ubiegtego wieku, podejmowano prace dotyczace mikrobiologicznego rozkladu
weglowodordéw, chociaz poczatkowo dokonywano ich w celu wykorzystania
weglowodoréw jako substratow do produkeji biomasy (Champagnat, Llewelyn
1962; Champagnat 1964; Ballerini 1978; Cooney i in. 1980; Shennan 1984).
Badania te koncentrowaly si¢ na optymalizacji wzrostu mikroorganizméw na
nisko- (C,-C;;) i $redniomolekularnych (C,4-C,y) weglowodorach (Hatch 1975;
Prokop, Sobotka 1975). Badania podstawowe pozwolily na poznawanie drogi
przemian metabolicznych alkandw, cykloalkanéw oraz weglowodoréw aroma-
tycznych (Rogoff 1961; Van der Linden, Thijsse 1965; McKenna, Kallio 1964;

68



4.1. Bioremediacja w srodowisku wodnym

Markovetz, Kallio 1971; Pirnik, Atlas, Bartha 1974; Gudin, Syratt 1975; National
Academy of Sciences 1975; Perry 1977, 1979; Stirling, Watkinson, Higgins 1977;
Higgins, Gilbert 1978; Hopper 1978; Trudgill 1978).

Badania przeprowadzone na poczatku XXI w. wykazaly, ze warunkiem
wzrostu i rozwoju mikroorganizmdéw w paliwach jest obecnos¢, oprdocz orga-
nicznych zwigzkéw wegla, ktérych zrodlo stanowi samo paliwo, takze wody
oraz pierwiastkéw biogennych (Kwiatkowska, Wichary 2000, 2001; Hill 2003;
Janda 2005; Klofutar, Golob 2007). Inne badania sugeruja, ze hydrofobowos¢
bakterii jest krytycznym parametrem w biodegradacji n-alkanéw (Elumalaiiin.
2017). W skfad mikroflory stanowiacej zanieczyszczenie paliw wchodza zaréw-
no drobnoustroje zdolne jedynie do przezycia przez pewien czas w paliwie, jak
i szczepy aktywnie wykorzystujace jego sktadniki jako gtéwne zrédlo wegla
i energii. Intensywnos¢ wzrostu i rozwoju drobnoustrojow zalezy od warunkow
panujacych w zbiornikach paliw i systemach zasilania pojazdoéw, takich jak
sktad paliwa, temperatura otoczenia, wilgotnos¢, oraz od skladu gatunkowego
populacji mikroorganizmoéw zasiedlajacych instalacje.

Do biodegradacji substancji ropopochodnych zdolnych jest ponad 1% wszyst-
kich mikroorganizméw. Wiele z nich ma odpowiednie plazmidy metaboliczne,
dzieki ktérym weglowodory moga by¢ stosunkowo szybko atakowane. Liczba
komorek bakterii degradujgcych weglowodory przypadajaca na 1 cm? plamy
olejowej wynosi 10° (dla samych WWA - 10%). Po kilku tygodniach ich procen-
towa zawarto$¢ rosnie do 10%, a degradacja osigga tempo 0,5-50 g/m’ na dobe.
W pierwszych dwoch-trzech tygodniach obserwuje si¢ najwyzsza predkos¢ de-
gradacji lekkiej frakcji olejowej (C;,—Cys3), nastepnie po namnozeniu organizméw
nastepuje atak na trudniej degradowalne frakcje weglowodordéw alifatycznych
(Cy3—-Cy) i aromatycznych. Po wyczerpaniu frakcji drobnoczasteczkowej degra-
dacja frakcji ciezszych i pierscieniowych nastepuje znacznie wolniej (Blaszczyk
2009).

Badania nad biodegradacja ropy naftowej w wodnych emulsjach przy uzyciu
bakterii potwierdzajg sekwencyjnos¢ rozktadu jej sktadnikéw (Czechowski,
Kotwzan 2008). Wzgledne tempo degradacji weglowodoréw zostalo przedsta-
wione narys. 15.

Weglowodory ropy naftowej mozna uszeregowac pod wzgledem podatnosci
na biodegradacje w nastepujacej kolejnosci (od najtatwiej do najtrudniej de-
gradowanych): liniowe alkany C,o-C,s > weglowodory gazowe C,—C, > alkany
Cs-C, > alkany rozgalezione do C,, > alkeny C,-C;; > rozgalezione alkeny >
cykloalkany oraz weglowodory aromatyczne jedno- i wielopierscieniowe (Guzik
iin. 2010). Blaszczyk (2009) podaje nastepujaca kolejnos¢ predkosci degrada-
cji poszczegolnych frakeji weglowodoréw i ich pochodnych: alkany > alkany
o fancuchach nierozgalezionych > alkeny o tancuchach rozgatezionych > drob-
noczasteczkowe weglowodory n-alkiloaromatyczne > monopierscieniowe we-
glowodory aromatyczne > cykliczne alkany > wielopier$cieniowe weglowodory
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aromatyczne (WWA) > asfalteny. Czechowski i Kotwzan (2008), a przed nimi
Fedorak i Westlake (1981); Atlas i Bartha (1992); Oudot, Merlin i Pinvidic
(1998) podaja natomiast: n-alkany > n-alkilocykloheksany + n-alkilobenze-
ny > izoalkany + izoalkilobenzeny > rdzeniowe weglowodory aromatyczne
+ rdzeniowe weglowodory aromatyczne zawierajace siarke > rdzeniowe we-
glowodory aromatyczne podstawione grupami metylowymi (alkilowymi) >
wielopiers§cieniowe weglowodory alicykliczne (dwucykliczne seskwiterpeny
i pieciocykliczne triterpeny). W tym samym porzadku maleje ilos¢ wyizolo-
wanych drobnoustrojow, wykazujacych zdolno$¢ do wzrostu w obecnosci wy-
mienionych grup substratow. Wynikiem tego jest stwierdzenie, Ze najwyzsza
podatnos¢ na biodegradacje wykazuja weglowodory prostotanicuchowe oraz
jednopierscieniowe alicykliczne i aromatyczne zawierajace podstawnik pro-
stotanncuchowy. W obrebie danej grupy zwiazkow biodegradacja jest bardziej
efektywna dla sktadnikéw o nizszej masie czasteczkowej. Wzrost liczby atomow
wegla w fanicuchu weglowodorowym prostym oraz wystapienie w nim rozgate-
zien fancucha zmniejsza podatno$¢ skfadnika molekularnego na biodegradacje.
Wiréd policyklicznych weglowodoréw aromatycznych oraz polimetyloaroma-
tycznych wzrost podatnosci na biodegradacje wiaze si¢ ze zmniejszaniem liczby
podstawnikéw metylowych (alkilowych) oraz liczby pierscieni aromatycznych.
Wielopierscieniowe weglowodory alicykliczne (terpeny) wykazuja najmniejsza
podatnos¢ na biodegradacje (Czechowski, Kotwzan 2008). Czynnikami §rodo-
wiskowymi, ktore wplywaja na szybkos¢ rozktadu weglowodordw, sa: zawartos¢
tlenu, temperatura, odczyn oraz obecno$¢ substancji pokarmowych i kseno-
biotykéw (Guzik i in. 2010). Wedtug Raportu U.S. EPA 600/9-89/073 (1989)
dodatkowo mozna wyszczegélni¢: dostepnos¢ wody, pH w zakresie 5,5-8,5,
obecnos¢ azotu, fosforu i innych pierwiastkéw nielimitujacych wzrost mikro-
organizmow, temperature z zakresu 4-45°C.

( weglowodory tatwo degradowalne J

+ weglowodory C+—Css i fenole

( weglowodory wzglednie tatwo degradowalne J

« olej mineralny
» monochloropochodne weglowodory
» weglowodory o pojedynczych pierécieniach

( weglowodory wzglednie trudno degradowalne J

» weglowodory > Czo
« polichlorowane weglowodory

( weglowodory trudno degradowalne J
« WWA

Rysunek 15. Wzgledne tempo degradacji weglowodorow
Zrédio: Btaszczyk 2009.
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Obecnos¢ innych niz weglowodory zZrédet wegla, a takze substancji toksycz-
nych moze op6znia¢ proces biodegradacji. Mikroorganizmy najpierw rozklada-
ja substancje tatwiej biodegradowalne, a w nastepnej kolejnosci weglowodory
bedace sktadnikami produktow ropopochodnych. Postep procesu biodegradaciji
determinowany jest sktadem ilo§ciowym i jakosciowym mikroorganizmoéw oraz
ich wyposazeniem enzymatycznym.

Projektowanie proceséw bioremediacji wymaga znajomosci fizjologii drob-
noustrojow, szlakow biodegradacji, zasad funkcjonowania systeméw enzyma-
tycznych z pogranicza metabolizmu peryferyjnego i centralnego, dzieki ktérym
moze doj$¢ do utlenienia ksenobiotykow. Ze wzgledu na obszernos¢ zagadnie-
nia oraz zakres tematyczny tej ksigzki omowione zostaly jedynie najwazniejsze
drogi metaboliczne funkcjonujace u bakterii, wedlug ktérych moga by¢ roz-
kfadane weglowodory ropy naftowej, w warunkach tlenowych i beztlenowych.

Z chemicznego punktu widzenia reakcje zachodzace podczas asymilacji
weglowodorow ropy naftowej przez drobnoustroje to gtéwnie: acylowanie, al-
kilowanie, dealkilowanie, dehalogenacja, hydroliza estréw lub amidow, utlenia-
nie, redukgja, hydroksylacja pier§cienia aromatycznego, rozerwanie pierscienia,
kondensacja i tworzenie koniugatéw. Dzialanie drobnoustrojéw ujawnia sie
przede wszystkim: utlenieniem czasteczki weglowodoru, rozerwaniem wigzan
C-C, atakiem na grupy funkcyjne zawierajace np. metal lub siarke oraz biokra-
kingiem weglowodoréw ciezszych (Kwapisz 2006).

Zaden z drobnoustrojéw nie jest zdolny do biodegradacji weglowodoréw
wszystkich grup, moga one jedynie przyswajaé wybrane rodzaje zwigzkéw
o okreslonych strukturach chemicznych. Do grupy mikroorganizméw wykazu-
jacych zdolno$¢ do degradacji sktadnikéw ropy naftowej lub wybranych jej frak-
cji naleza przede wszystkim grzyby i bakterie. Do zespoléw drobnoustrojéw naj-
powszechniej wystepujacych w paliwach silnikoéw wysokopreznych, takich jak
diesel i biodiesel, zalicza si¢ grzyby plesniowe z rodzaju Cladosporium sp. oraz
bakterie: redukujace siarczany, np. Desulfovibrio sp. (Hill 2003) i Pseudomonas
aeruginosa (Pseudomonas aeruginosa) (Klofutar, Golob 2007). Skutkiem aktyw-
nosci zyciowej mikroorganizmow jest rozklad weglowodoréw oraz wydzielanie
do $rodowiska metabolitéw: wody, zwigzkow siarki i substancji powierzchnio-
wo czynnych (Lasocki, Karwowska 2010). Bakterie metabolizujace weglowodo-
ry wystepuja licznie zaréwno w wodach stodkich, morskich, jak i gruntowych.

Alkany sg bardzo stabo rozpuszczalne w wodzie, a ich rozpuszczalno$é
maleje wraz ze wzrostem masy czgsteczkowej (Eastcott i in. 1988). Z wyjat-
kiem alkanéw o bardzo malej masie czasteczkowej wartosci rozpuszczalnosci sg
znacznie ponizej zakresu mikromolarnego (1,4-10* M dla heksanu i 2-10"'° M
dla heksadekanu). Utrudnia to wchtanianie alkanéw przez mikroorganizmy
(Rojo 2009). Nie jest jasne, w jaki sposob alkany dostaja si¢ do komoérki mi-
kroorganizmu. Mechanizm moze si¢ rézni¢ w zaleznosci od rozpatrywanego
gatunku bakterii, masy czasteczkowej alkanu i wlasciwosci fizykochemicznych
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srodowiska (Wentzel i in. 2007). Alkany o niskiej masie czasteczkowej sg wy-
starczajaco rozpuszczalne, tak zZe bezposrednie pobieranie alkanu z wody moze
zapewni¢ wystarczajacy transfer masy do komoérki. W przypadku n-alkanéw
o $redniej masie czasteczkowej i dlugich tancuchach mikroorganizmy moga
uzyska¢ do nich dostep poprzez przyleganie do kropelek weglowodoréw lub
w procesie wspomaganym przez srodek powierzchniowo czynny. Wiekszos¢
bakterii rozkladajacych alkany wydziela rézne $rodki powierzchniowo czynne,
ktdre utatwiajg emulgowanie weglowodoréw (Hommel 1990; Ron, Rosenberg
2002). Doniesiono, ze $rodki powierzchniowo czynne zwigkszaja wchlanianie
i asymilacje alkandw, takich jak heksadekan, w cieklych kulturach (Beal, Betts
2000; Noordman, Janssen 2002). Srodki powierzchniowo czynne wytwarzane
przez mikroorganizmy prawdopodobnie pelnig réwniez inne role, takie jak
ulatwianie ruchliwosci komorek na powierzchniach statych (Kohler i in. 20005
Caiazza i in. 2005) lub adhezja czy odrywanie od powierzchni lub biofilméw
(Neu 1996; Boles, Thoendel, Singh 2005).

Mikrobiologiczny rozklad n-alkanéw zwykle rozpoczyna si¢ tzw. monoter-
minalnym atakiem - w reakcji powstaje alkohol pierwszorzedowy, a nastepnie
aldehyd i kwas monokarboksylowy (ZoBell 1950; Foster 1962a, 1962b; Van der
Linden, Thijsse 1964; McKenna, Kallio 1965; Miller, Johnson 1966; Van Eyk,
Bartels 1968; Ratledge 1978). Dalsza degradacja kwasu monokarboksylowego
zachodzi na drodze -oksydacji. Kwasy ttuszczowe po zwigzaniu si¢ z koenzy-
mem A s3 degradowane do kwaséw krétszych o dwa atomy wegla i acetylokoen-
zymu A. Kwasy tluszczowe powstajace podczas biodegradacji alkandéw czasem
mogga si¢ kumulowac¢ (Atlas, Bartha 1973; King, Perry 1975), ale poniewaz po-
czatkowa addycja tlenu do weglowodoru jest procesem stopniowym, zazwyczaj
kazda powstata czasteczka kwasu karboksylowego jest szybko metabolizowana.
Niekiedy wystepuje oksydacja subterminalna prowadzaca do powstania alkoho-
lu drugorzedowego, a nastepnie ketonu. Nie jest to jednak podstawowa $ciez-
ka metabolizmu n-alkanéw dla mikroorganizméw (Markovetz, Kallio 1971).
Zauwazono, ze mocno rozgalezione weglowodory izoprenoidowe, takie jak
pristan, poddajg si¢ omega-oksydacji - jako gtéwne produkty tej drogi meta-
bolicznej powstaja kwasy dikarboksylowe (McKenna, Kallio 1971; Pirnik i in.
1974; Pirnik 1977). Rozgalezienia z podstawnikami metylowymi powoduja
wzrost odpornosci weglowodoréw na atak mikrobiologiczny (McKenna, Kallio
1964; Fall, Brown, Schaeffer 1979; Schaeffer i in. 1979).

Tlenowe degradatory alkandw wykorzystuja O, do aktywacji czasteczki
alkanu. Enzymy aktywujace alkan, ktére s3 monooksygenazami, pokonuja ni-
ska reaktywno$¢ chemiczng weglowodoru poprzez wytwarzanie reaktywnych
form tlenu. W przypadku n-alkanéw zawierajacych dwa lub wiecej atomow
wegla degradacja tlenowa zwykle rozpoczyna si¢ od utlenienia konicowej grupy
metylowej w celu wytworzenia alkoholu pierwszorzedowego, ktory jest da-
lej utleniany do odpowiedniego aldehydu, a na koniec przeksztalcany w kwas
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ttuszczowy (rys. 16). Kwasy tluszczowe sg sprzezone z koenzymem A (CoA)
i dalej przetwarzane przez f-utlenianie w celu wytworzenia acylokoenzymem
A - acetylo-CoA (van Hamme i in. 2003; Wentzel i in. 2007). W niektorych
przypadkach oba konce czasteczki alkanu sa utleniane przez w-hydroksylacje
kwasow tluszczowych na koficowej grupie metylowej, tworzac w-hydroksykwas
tluszczowy, ktory jest dalej przeksztalcany w kwas dikarboksylowy i przetwa-
rzany przez f3-utlenianie (Watkinson, Morgan 1990; Coon 2005).
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AH — hydroksylaza alkanowa; AD — dehydrogenaza alkoholowa; ALD — dehydrogenaza aldehydo-
wa; ACS - syntetaza acylo-CoA; w-H — w-hydroksylaza; BVM — monooksygenaza Baeyera—Villigera;
E — esteraza; TCA — cykl kwaséw trikarboksylowych.

Rysunek 16. Drogi tlenowej degradacji n-alkanéw poprzez utlenianie terminalne (po
lewej) i subterminalne (po prawej)
Zrédto: Rojo 2009.

Alkany o rozgalezionych fancuchach sg trudniejsze do degradacji niz li-
niowe n-alkany. Jednak kilka szczepéw bakteryjnych moze degradowac alkany
o rozgalezionych tancuchach, takie jak izooktan (Solano-Serena i in. 2004)
lub pristan (Watkinson, Morgan 1990). Alcanivorax sp. moze réwniez degra-
dowac rozgalezione alkany, takie jak wspomniany pristan, a takze fitan (Hara,
Syutsubo, Harayama 2003). Szlaki metaboliczne odpowiedzialne za asymi-
lacje¢ rozgatezionych alkanéw sa gorzej scharakteryzowane niz w przypadku
n-alkanéw i moga obejmowaé w- lub B-utlenianie czasteczki weglowodoru
(Watkinson, Morgan 1990).

Weglowodory sg bardzo cennymi zasobami naturalnymi dla energetyki
i przemystu chemicznego, poniewaz stanowig gléwne sktadniki naturalnej
ropy, wegla i gazu. Weglowodory alifatyczne i aromatyczne oraz inne zwigzki
aromatyczne stanowia najobficiej wystepujace male czasteczki organiczne na
Ziemi i s3 obecne gltéwnie w beztlenowych (pozbawionych O,) glebach lado-
wych, osadach morskich lub w glebokich $rodowiskach podpowierzchniowych.
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Weglowodory powstaja réwniez biologicznie wytwarzane przez bakterie, zwie-
rzeta i rodliny lub w wyniku abiotycznych proceséw termogenicznych w osadach
glebinowych (Wilkes, Schwarzbauer 2010). Tak wiec takie zwigzki s potencjal-
nymi i wszechobecnymi substratami dla metabolizmu drobnoustrojow, chociaz
czesto uwaza si¢ je za oporne w warunkach beztlenowych.

Stwierdzono, ze w procesach degradacji weglowodoréw w warunkach
tlenowych uczestnicza gatunki bakterii nalezacych do ponad 20 rodzajéw,
zaklasyfikowanych do kilku typéw: Proteobacteria (a-, -, y-Proteobacteria),
do ktérego nalezg bakterie rzedu Pseudomonadales, w tym Pseudomonas
aeruginosa, bakterie Gram-dodatnie, Flexibacter-Cytophaga-Bacteroides
(Bacteroidetes) (Blaszczyk 2009). Zdolno$¢ do asymilacji weglowodoréw
ropopochodnych wykazuja jednak gtéwnie bakterie Gram-ujemne. Wsréd
bakterii o stosunkowo szerokim spektrum substratowym wymieni¢ nalezy
szczepy z grupy Pseudomonas (Kwapisz 2006). Pseudomonas aeruginosa wy-
kazujg szybki wzrost w obecnosci ropy naftowej oraz wysoka tolerancje na
rosngce stezenie substratu. Niektore szczepy paleczek ropy biekitnej sa zdolne
do rozkladu wielu weglowodorowych sktadnikow ropy naftowej (United States
Patent 6110372). Nalezy jednak pamigta¢, ze aktywnos¢ biodegradacyjna jest
cecha szczepowa.

W warunkach beztlenowych alkany muszg by¢ aktywowane poprzez me-
chanizm, ktéry nie jest oparty na O,. Opisano kilka szczepéw bakteryjnych zdol-
nych do wykorzystywania alkanéw jako zrodta wegla przy braku O, (Widdel,
Rabus 2001). Te mikroorganizmy wykorzystujg azotany lub siarczany jako ak-
ceptory elektronéw. Ich wzrost jest znacznie wolniejszy niz w przypadku tleno-
wych produktéw degradacji alkanéw. Jednak beztlenowa degradacja alkanéw
odgrywa wazng role w usuwaniu weglowodoréw w srodowisku. Analizowane
szczepy zwykle wykorzystuja waski zakres alkandw jako substratu. Przyktadowo
szczep BuS5, bakteria redukujaca siarczany nalezaca do rodziny Desulfosarcina/
Desulfococcus, asymiluje tylko propan i butan (Kniemeyer i in. 2007); Azoarcus
sp. HxN1, bakteria denitryfikacyjna, wykorzystuje alkany C6-C8, podczas gdy
Desulfobacterium Hdx3 metabolizuje alkany C12-C20 (Widdel, Rabus 2001).
W przypadku niektérych szczepow zostaly zbadane szlaki metaboliczne pro-
wadzace do degradacji weglowodoréw. Wyniki badan wskazuja, ze stosowane
sa dwie ogolne strategie przedstawione na rys. 17. Pierwsza obejmuje aktywacje
alkanu w pozycji subterminalnej przez dodanie czgsteczki fumaranu do alkanu,
z wytworzeniem pochodnej alkilobursztynianu. Uwaza sie, ze reakcja ta zacho-
dzi poprzez wytworzenie organicznego rodnika posredniego, najprawdopo-
dobniej rodnika glicylowego (Rabus i in. 2001). Produkt reakgji jest nastepnie
aczony z CoA i przeksztalcany w acylo-CoA, ktéry moze by¢ dalej metabolizo-
wany przez -oksydacje. W drugim mechanizmie reakgji, ktory zostal opisany
dla propanu, czgsteczke fumaranu dodaje si¢ do jednego z koncowych atoméw
wegla alkanu (Kniemeyer i in. 2007).
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Poczatkowa aktywacja alkanu nastepuje poprzez dodanie czgsteczki fumaranu, ktéra jest pozniej
regenerowana. Przylgczanie zwykle wystepuje w pozycji subterminalnej, ale w jednym przypadku
zaproponowano réwniez dodawanie terminalne. Dalsza degradacja wymaga przegrupowania szkieletu C;
produkty sg najprawdopodobniej przetwarzane przez B-utlenianie.

Rysunek 17. Beztlenowa degradacja alkanow
Zrédto: Rojo 2009.

Poniewaz weglowodory aromatyczne charakteryzuja si¢ stosunkowo wiek-
szg rozpuszczalnoscig w wodzie i toksycznoscig niz alkany, wazne jest pozna-
nie drég ich biodegradacji oraz czynnikéw sterujacych procesami eliminacji
w $rodowisku. Bioremediacj¢ z zanieczyszczen WWA obserwuje si¢ w zanie-
czyszczonych osadach i glebach, gdzie mikrobiocenozy istniejg w warunkach
beztlenowych (Rabus, Widdel 1995; Coates, Anderson, Lovley 1996; Coates
iin. 1996; Harms, Rabus, Widdel 1999; Meckenstock i in. 2016; Musat, Vogt,
Richnow 2016; Von Netzer i in. 2016). Proces ten jest jednak powolny, a bio-
chemiczny mechanizm biodegradacji nie zostal jeszcze dokladnie wyjasniony
(Haritash, Kaushik 2009). Wiadomo, Ze biodegradacja WWA inicjowana jest
poprzez wprowadzenie obu atomdw tlenu czasteczkowego w pierscien aroma-
tyczny. Reakcja ta jest katalizowana przez wielosktadnikowg dioksygenaze, ktdra
sklada si¢ z reduktazy, ferredoksyny i bialka zawierajacego w swojej strukturze
klastry zelazowo-siarkowe (Harayama, Kok, Neidle 1992). Przeprowadzono kil-
ka badan degradacji naftalenu w poréwnaniu z innymi WWA w warunkach bez-
tlenowych. Stopien i zakres degradacji WWA jest skorelowany z liczba pierscieni
benzenowych oraz obecnoscia lub brakiem bocznych tancuchéw w strukturze
zwigzku (Coates i in. 1997). Wykazano, ze w warunkach beztlenowych moga by¢
degradowane jedynie WWA majace dwa do czterech pierscieni (Wlodarczyk-
-Makuta, Wierzbicka 2013). Brak jest dowodéw na to, by WWA z wieksza
liczbg pierscieni byly w takich warunkach degradowane (Bregnard i in. 1996;
Coates i in. 1996; Lagenhoff, Zehnder, Schraa 1996; Haritash, Kaushik 2009).
Badania przeprowadzone przez Roberta Ambrosolego i in. (2005) daly podsta-
wy do twierdzenia, Ze jest mozliwa beztlenowa degradacja fluorenu, fenantrenu
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i pirenu przez mieszane konsorcja bakteryjne w pewnych okreslonych warun-
kach na drodze metabolizmu fermentacyjnego i oddechowego. Ze wszystkich
badan przeprowadzonych do tej pory dotyczacych réznych zwigzkéw aroma-
tycznych, takich jak fenole, krezole, aniliny, benzoesany, toluen, benzen, ksyleny,
zwigzki nitroaromatyczne i chlorowane zwigzki aromatyczne i wiele innych,
mozna zalozy¢, ze bakterie beztlenowe metabolizuja weglowodory $ciezka
podobng do bakterii tlenowych (Fuchs i in. 1994; Haritash, Kaushik 2009).
Najpierw zwigzki aromatyczne s przeksztalcane w kilka gtéwnych potproduk-
tow. Nastepnie pier§cien aromatyczny jest aktywowany i rozerwany, a powstale
zwigzki niearomatyczne sg przeksztalcane w metabolity gtéwne. W warunkach
beztlenowych gléwnymi pétproduktami sg benzoesan (lub benzoil-S-CoA)
i - w mniejszym stopniu - rezorcyny i floroglucyny (Fuchs i in. 1994; McNally,
Mihelcic, Lueking 1998). Reakcje biorace udzial w procesach, ktére prowadza
do potproduktéw glownych, obejmuja: karboksylacje, dekarboksylacje, hydrok-
sylacje, redukcje, dehydroksylacje, dezaminacje, dechloracje, rozklad eterow
arylowych, reakcje z liazami. Aromatyczne pétprodukty gléwne sa atakowane
redukcyjnie (Evans 1977) i rozerwane w procesie hydrolizy. W rezultacie te
niearomatyczne produkty sa przeksztalcane do metabolitow gtéwnych.
Zidentytikowano czyste kultury kilku bakterii beztlenowych denitryfikacyj-
nych (McNally, Mihelcic, Lueking 1998) i redukujacych siarczany (Galushko i in.
1999), zdolnych do degradacji WWA. Wigkszo$¢ z nich jest z rodzaju Pseudo-
monas. Grupa Pseudomonas zawiera wiele bakterii tlenowych rozktadajacych
naftalen (Fuentes i in. 2016). W badaniach (Ridgeway i in. 1990) obliczono, ze
86,9% sposréd mikroorganizméw degradujacych weglowodory w zanieczysz-
czonej benzyng warstwie wodonosénej to bakterie z grupy Pseudomonas. Aitken
i in. (1998) wyizolowali z wielu miejsc zanieczyszczonych pochodnymi ropy
naftowej co najmniej trzy gatunki Pseudomonas zdolnych do degradacji B(a)P.
Chociaz takson Pseudomonas jest znany z wielu szczepéw zdolnych do de-
gradacji réznych zwigzkéw organicznych, w tym weglowodoroéw alifatycznych
i aromatycznych, cechy te zostaly réwniez rozpoznane w innych rodzajach
Gammaproteobacteria. Niemniej jednak aktywnos$¢ metaboliczna Pseudo-
monas zostala zbadana znacznie dokladniej niz w przypadku innych grup
drobnoustrojéw. Bogactwo publikacji dotyczacych przemian weglowodoréw
potwierdza kluczowg role tego rodzaju wsrdd innych degradatoréw ropy naf-
towej. Whyte i in. (1997) po raz pierwszy opisali degradujace weglowodory
psychrotroficzne (zimnoodporne) szczepy Pseudomonas, ktore metabolizowaly
nCs—nCy,, toluen i naftalen zar6wno w temperaturze 5°C, jak i 25°C. Szerszy
zakres degradowanych zwigzkéw wykazal halofilny (preferujacy stone wody
lub gleby) organizm Pseudomonas sp. BZ-3. Przeksztalcil nCq, ksylen, benzen,
naftalen, fenantren, antracen i piren (Lin i in. 2014). Autorzy podali, ze przy
poczatkowym stezeniu 50 mg/1 az 75% fenantrenu uleglo degradacji w obec-
nosci NaCl w stezeniu 20 g/l. Pseudomonas aeruginosa DQ8, wyizolowany
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z gleby zanieczyszczonej ropa naftowa na chinskim polu naftowym Dagqing,
wykorzystywal n-alkany, a takze niektére WWA (np. fluoren, fenantren, piren,
fluoranten). Nie byta metabolizowana jednak zadna z grup BTEX (Zhang i in.
2011). Badania Gai i in. (2012) ukazaly szczep wykazujacy dwie zréznicowane
strategie enzymatyczne w kierunku fluorenu. Szczep ten zdolny jest utleniaé
zwigzek zaréwno poprzez monooksydacje C9, jak i utlenianie C3, C4 (tam-
ze). Pseudomonas aeruginosa szczep W10 réwniez preferencyjnie wykorzysty-
wal n-Cy4, a takze naftalen, fenantren, fluoranten i piren (Chebbi i in. 2017).
Jednak jego wzrostowi nie sprzyjat zaden ze zwigzkéw BTEX ani n-Cq. Z kolei
Pseudomonas spp. szczepy DN34 i D36 metabolizowaly n-alkany oraz WWA
o niskiej masie czasteczkowej: naftalen, fluoren i fenantren (Fuentes i in. 2016).
Nastepnie dalsze badania ujawnily podobne zdolnosci metaboliczne innych
szczepOw Pseudomonas aeruginosa RM1 i SK1, ktére zamieszkiwaly zanieczysz-
czong glebe tropikalng. Organizmy te usuwaly zaréwno weglowodory alifatycz-
ne, jak i aromatyczne ze zuzytego oleju silnikowego (Salam 2016). Stwierdzono
istotne obnizenie stezent nC,3-nCys, nCy3-nCyg, pristanu, antracenu i pirenu
w badanym podtozu. Chaerun i in. (2004) zbadali aktywno$¢ drobnoustrojéw
na wybrzezach Atake po wycieku ropy w porcie Nachodka na Morzu Japoniskim
i wyizolowali Pseudomonas aeruginosa spp. A5 i A6, ktore rowniez wykazywaly
zdolnosci do multidegradacji weglowodoréw. Oprdcz nasyconych zwigzkéw
alifatycznych A5 wykorzystywat kilka WWA, podczas gdy A6 rost réwniez na
toluenie. Badanie nad Pseudomonas sp. WJ6 (Xia i in. 2014) wykazalo, ze szczep
byt zdolny do transformacji kilku n-alkanéw (nC,, nCy,, nCs,, nCy) i réznych
WWA (naftalen, fluoren, fenantren i piren). Rést zauwazalnie i szybko na $red-
nio- i dlugotaricuchowych n-alkanach do nCs,, podczas gdy nieco wolniej przy
wykorzystaniu nCyy i WWA. Degradacja fluorenu przebiegata wydajniej niz
naftalenu i fenantrenu. WJ6 wykorzystywal szerszg game skladnikow ropy naf-
towej jako zrodla wegla niz inne szczepy Pseudomonas. Pseudomonas sp. LGM2,
izolowany z gleby zanieczyszczonej olejem, metabolizowany fenantren, pi-
ren, B(a)P oraz zwigzki alifatyczne: nCyg i pristan (Guermouche M’rassi i in.
2015). Szczepy bakteryjne PS-I, PS-II i PS-III, réwniez zidentyfikowane jako
Pseudomonas, usuwaly nie tylko alifatyczne, ale takze aromatyczne frakcje ropy
naftowej (Mittal, Singh 2009). Spektrum metaboliczne Pseudomonas spp. G2,
H10, B3 obejmowato m.in. nCis i toluen (Kotwzan 2005). Badania przeprowa-
dzone przez Aislabie i in. (2000) ujawnily obecnos¢ szczepéw Pseudomonas
w glebach zanieczyszczonych olejem Antarktyki. Bakterie te, szczepy Ant30
i 8/48, moga przeksztalca¢ weglowodory nC;, nC,;, monoaromatyczne (to-
luen, m-, p-ksylen) i diaromatyczne. Z kolei Auffret i in. (2015) wyodrebnili
Pseudomonas sp. z konsorcjum bakteryjnego Mix3. Bakteria ta wykorzystywa-
ta n-alkany (nCs, nCis), wszystkie zwigzki z grupy BTEX oraz naftalen. Inne
badanie wykazalo obecnos¢ szerokiego profilu metabolicznego u psychotole-
rancyjnych (tolerujacych zimng temperature) Pseudomonas spp. 7/167 i 8/46

77



4. Oczyszczanie wod ze zwigzkéw ropopochodnych

(Farrell i in. 2003). Oba organizmy byly zdolne do wzrostu na szerokiej gamie
zwigzkow, w tym na $redniotancuchowych n-alkanach i niektérych weglowodo-
rach aromatycznych. Stwierdzono dodatkowo, iz izolat 8/46 mogt degradowac
benzen, a 7/167 nie, podczas gdy izolat 7/167, w przeciwienstwie do 8/46, byt
w stanie rosng¢ na 2-metylonaftalenie. Sposrdéd izolatéw pozyskanych z po-
wierzchniowej wody morskiej pobranej z obszaréw przybrzeznych Antarktyki
psychrotolerancyjny Pseudomonas sp. HY 7a wyrést na wybranych n-alkanach,
benzenie i toluenie (Lo Giudice i in. 2010).

Wykazano, ze B(a)P degradowany jest réwniez przez konsorcja Pseudomo-
nas i innych bakterii (Trzesicka-Mlynarz, Ward 1995). W badaniach tych wy-
kazano, ze konsorcja bakteryjne wykazuja sie wiekszg skutecznoscig usuwania
stabo rozpuszczalnych w wodzie WWA niz pojedyncze szczepy czystej kultury.
Réwniez w publikacji Elumalai i in. (2017) zbadano skutecznos¢ czystych izo-
latéw Geobacillus thermoparaffinivorans IR2, Geobacillus stearothermophillus
IR4 i Bacillus licheniformis MNG6 oraz ich mieszanego konsorcjum na degra-
dacje dlugotancuchowych n-alkanéw C32 i C40. Stwierdzono, ze wydajnos¢
biodegradacji jest znacznie wyzsza dla C32 przez konsorcjum mieszane (90%)
w poréwnaniu ze szczepami czystymi, podczas gdy szczepy czyste byly lepsze
w degradacji C40 niz konsorcjum mieszane (87%).

Szczepy Pseudomonas aeruginosa aktywnie namnazaja sie przy duzym steze-
niu fenantrenu, co zostato wykazane przez Romero (Romeroiin. 1998). W ba-
daniach tych stwierdzono przewage liczby szczepéw Pseudomonas aeruginosa
nad innymi szczepami wyizolowanych z probek srodowiskowych wykorzystu-
jacych fenantren jako zrédto pokarmowe. Komorki tych mikroorganizméw
zostaly zaszczepione w plynnej pozywce prostej. Zaobserwowano catkowite
usuniecie fenantrenu w ciagu 30 dni. Pseudomonas aeruginosa wykazaly sie
najlepsza aktywnoscig wzrostu na fenantrenie.

Pseudomonas aeruginosa jest gatunkiem z rodzaju Pseudomonas, rodziny
Pseudomonadaceae, rzgdu Pseudomonadales. Bakteria ta jest Gram-ujemna,
niezarodnikujaca, ruchliwg (jedna rzeska umieszczona biegunowo) pateczka
o cylindrycznym, wydluzonym ksztalcie, osiagajaca wielkos¢ 0,5-0,8 pm x
1,5-3,0 um. Nie wytwarza otoczki i przetrwalnikéw, jest oksydazo- i katalazo-
-dodatnia. Wykazuje metabolizm oksydacyjny w probie na podtozu Hugh-
Leifsona (sposéb rozkladu cukréw przez drobnoustroje odbywa sie na drodze
utleniania), jest bakterig denitryfikacyjna, produkujaca amoniak z rozkladu
acetamidu. Wigkszo$¢ szczepow (98%) produkuje rozpuszczalny w wodzie pig-
ment. Pigment piocyjanina (niebieskozielona) jest produkowana przez ponad
90% szczepdw Pseudomonas aeruginosa, dzigki czemu mozna ja oznacza¢ me-
todami fluorescencyjnymi. Wigkszo$¢ szczepdw jest zdolna do wzrostu w 42°C,
ale nie w 4°C, co odréznia Pseudomonas aeruginosa od Pseudomonas fluore-
scens, ktore rosng w 4°C, ale nie rosng w 42°C.
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Pseudomonas aeruginosa mozna znalez¢ w wodach powierzchniowych,
moga bytowac w chlorowanej wodzie, gdyz odznaczajq si¢ znaczng odpornoscia
na zabiegi dezynfekcyjne, wchodza w sktad biofilméw tworzonych wewnatrz
urzadzen rozprowadzajacych wode (Khan 2000). Pseudomonas aeruginosa wy-
stepuje takze w $ciekach, wodach zanieczyszczonych $ciekami oraz w glebie,
przewodzie pokarmowym ludzi zdrowych (2-3% populacji ludzkiej), w szpi-
talach i w otoczeniu czlowieka.

Verrhiest i in. (2002) prowadzil badania nad interakcja pomiedzy miesza-
ning WWA i mikrobiocenoz w naturalnych osadach stodkowodnych. Wykazat
on m.in., ze mikroorganizmy macierzyste maja duza zdolnos¢ degradacji WWA
w zaleznosci od wlasciwosci fizyko-chemicznych i dostepnosci obecnych w osa-
dach substancji. W technologii bioremediacji czgsto wykorzystuje sie konsorcja
drobnoustrojéw wykazujacych szczegélne predyspozycje do degradacji po-
szczegdlnych grup weglowodoréw. Konsorcja takie musza charakteryzowac
sie zdolnoscia do szybkiej adaptacji w skazonym $rodowisku oraz rozkladem
zanieczyszczen prowadzacym do detoksykacji sSrodowiska ze skladnikéw ro-
popochodnych. Nalezy tutaj zaznaczy¢, ze poza szybkim obnizaniem sig ste-
zen weglowodoréw oczekuje si¢ rowniez braku gromadzenia sie szkodliwych
metabolitow.

W celu oczyszczania wod z bakterii Pseudomonas aeruginosa stosuje sie
gléwnie filtracje, koagulacje powierzchniows, naswietlanie wody promienia-
mi UV i chlorowanie konicowe za pomocg NaOCIl. Do czynnikéw fizycznych
dzialajacych letalnie na paleczki ropy blekitnej zalicza si¢ rowniez niskie pH
i wysuszenie. W laboratoriach sterylizacji takiej dokonuje si¢ najczesciej w au-
toklawie lub w aparacie Kocha, a czasem przez przesgczenie przez filtr o odpo-
wiednio matych porach. Promieniowanie UV ma silne dzialanie bakteriobdjcze,
dotyczy to w szczegdlnosci promieniowania o dlugosci fali 254-265 nm (w za-
kresie UV-C) (Bolton 1999). Podstawa skutecznej dezynfekcji promieniami
ultrafioletowymi jest prawidlowy dobor urzadzenia UV, ktérego dokonuje sie
na podstawie wielkosci maksymalnego chwilowego przeptywu (m’/h), jakosci
wody (transmisja UV) oraz zgdanej dawki UV (J/cm?). Gwarantuje ono wow-
czas usunigcie 99,9% wszelkich mikroorganizméw. W przypadku Pseudomonas
aeruginosa najbardziej istotna jest dawka promieniowania, ktdra zalezy od na-
tezenia promieniowania. Przy dlugosci fali 254 nm dawka promieniowania
eliminujaca bakterie wynosi 10,5 (Kashi 2015). Do zalet wynikajacych ze sto-
sowania lamp UV nalezg: duza skuteczno$¢ niszczenia bakterii, krotki czas
kontaktu, znikoma ilo$¢ niepozadanych ubocznych produktéw dezynfekeji,
stosunkowo mate gabaryty lamp UV i tatwy ich montaz. Wada metody jest to,
iz w przypadku wysokiej metnosci i duzego zabarwienia wody skutecznos¢
dezynfekcji lampami UV obniza sie.
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4. Oczyszczanie wod ze zwigzkéw ropopochodnych

4.2. Biodegradacja w obecnosci
wybranych surfaktantow - saponin

Zwiazki powierzchniowo czynne umozliwiaja rozproszenie w roztworach
wodnych substancji, ktore sg stabo lub wcale niemieszajace si¢ z faza wodna
(Noordman i in. 2002). Podstawowy proces, ktdry wowczas zachodzi, to emul-
syfikacja, czyli tworzenie si¢ emulsji. Wielokrotnie zwigksza si¢ migdzyfazowa
powierzchnia wymiany masy, co powoduje zwiekszenie przenikania czasteczek
zwigzku organicznego do roztworu, co z kolei przeklada si¢ na zwiekszenie
dostepnosci biodegradowanych zwigzkéw dla komérek (Schippers i in. 2000).

Saponiny sa surfaktantami pochodzenia naturalnego o wzglednie niskiej
toksycznosci 1 wysokiej biodegradowalno$ci. Wiasciwosci te stanowia istotna
zalete z perspektywy wykorzystania ich w biodegradacji optymalizowanej sur-
faktantami. Liczba prac opisujacych zastosowanie surfaktantéw wytwarzanych
przez mikroorganizmy w procesach biodegradacji weglowodordw jest obszerna,
natomiast liczba publikacji dotyczacych biodegradacji zanieczyszczen w obec-
nosci saponin - stosunkowo niewielka.

Wszystkie weglowodory aromatyczne sa stabo rozpuszczalne w wodzie.
W warunkach tlenowych pierwszy bakteryjny atak zwigzany z ich degrada-
cja to dzialanie oksygenaz, ktdre w bezposrednim kontakcie wlaczaja tlen do
struktury fancucha weglowodoru. Emulsyfikacja nierozpuszczalnych w wodzie
weglowodorow jest jedna ze strategii umozliwiajaca bakteriom skuteczny atak
enzymatyczny. Bakterie zdolne do degradacji weglowodoréw produkuja silnie
oddzialujgce $rodki powierzchniowo czynne, biosurfaktanty, wykorzystujac
jako zrdédlo wegla rozne, niemieszajace si¢ wzajemnie substraty weglowe (hy-
drofilowe i hydrofobowe). Powodujg one dyspersje czasteczek oleju w sposéb
podobny do soli kwaséw zoélciowych dyspergujacych ttuszcze w przewodzie
pokarmowym czltowieka. Dopiero rozproszone czasteczki sg atakowane przez
system enzymatyczny bakterii. Na wytwarzanie biosurfaktantéw ma wplyw
wiele czynnikdw, takich jak: Zrédlo wegla, pH, temperatura czy biodostepnos¢
substratow (Rosenberg, Ron 1999). Mikroorganizmy syntetyzujg réznorodne
biosurfaktanty. Zwigzki te efektywnie zwiekszaja powierzchnig biofilmu i na-
piecie powierzchniowe. Bakterie z rodzaju Pseudomonas powszechnie syntezujg
ramnolipidy (Ron, Rosenberg 2001).

Uruchomienie mechanizméw ulatwiajacych wykorzystywanie zwigzkow
hydrofobowych w charakterze substratu pokarmowego i wytwarzanie sub-
stancji obnizajacych napiecie powierzchniowe moze przebiegac z inng szyb-
kos$cig u poszczegdlnych szczepow bakterii. Wprowadzenie biosurfaktan-
tu ,,z zewnatrz” bedzie stymulowalo proces biodegradacji, zwlaszcza u tych
szczepow, ktdre nie majg takich mechanizméw lub na ich uruchomienie po-
trzebujg wigcej czasu. Badania wykazaly, ze zaréwno szczepy adaptowane, jak
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i nieadaptowane skuteczniej rozktadaly ciezka frakcje destylacyjna ropy nafto-
wej w obecnosci surfaktantu — ramnolipidu (Witek 2011).

Dodatkowe surfaktanty s3 stosowane w procesach bioremediacji, jezeli
temperatura procesu odbiega od optymalnej lub degradacja obejmuje cigzkie
frakcje destylacyjne ropy naftowej, zawierajace weglowodory ciezko bioprzy-
swajalne. W literaturze znajduja si¢ zaréwno informacje o pozytywnym, jak
i negatywnym dziataniu biosurfaktantéw na proces biodegradacji produktéw
naftowych (Cubitto i in. 2004; Wang, Mulligan 2004; Zhou, Zhu 2007a, 2007b).
Srodki powierzchniowo czynne (syntetyczne lub naturalne) dodawane w czasie
bioremediacji przyspieszaja tempo degradacji niektérych weglowodoréw przez
pewne gatunki bakterii, dla innych gatunkéw stajg si¢ inhibitorami (Smutek,
Kaczorek 2015). Determinowane jest to strukturg zwigzku powierzchniowo
czynnego, stanem fizycznym substratu, stopniem dyspersji i emulgowania we-
glowodoréw oraz rodzajem bakterii prowadzacej biodegradacje. Wiekszo$¢
badan opisanych w literaturze dotyczacych wplywu biosurfaktantow na
biodegradacje weglowodorow koncentruje si¢ na pojedynczych zwigzkach
(Witek 2011). Natomiast problem zanieczyszczenia srodowiska produktami
ropopochodnymi dotyczy bardzo skomplikowanych mieszanin weglowodo-
réw. Produkty naftowe réznig si¢ zawartoscig skladnikéw tatwo- i trudno
biodegradowalnych.

Remediacja w obecnosci srodkéw powierzchniowo czynnych jest tech-
nologia majaca ogromny potencjal, ale i wplyw na $rodowisko. Pozostalosci
syntetycznych substancji powierzchniowo czynnych w srodowisku poddanym
dziataniu takiej rekultywacji stanowia wyzwanie dla projektowania metodolo-
gii proceséw remediacji. Doprowadzito to do badania zdolnosci naturalnych
substancji powierzchniowo czynnych w rekultywacji.

W3réd prac dotyczacych badan biodegradacji weglowodoréw ropopochod-
nych z wykorzystaniem saponin pochodzenia ro$linnego odnalez¢ mozna wyni-
ki swiadczace o pozytywnym ich wplywie na caty proces. Stwierdzono dwukrot-
ne zwigkszenie degradacji pirenu przez szczep Sphingomonas sp. w obecnosci
saponin w poréwnaniu z degradacja bez udzialu saponin (Kobayashiiin. 2012).
Szczepy z rodzajow Pseudomonas i Mycobacterium w obecnoéci saponin z Q. sa-
ponaria zwigkszaly efektywnos$¢ biodegradacji WWA (Soeder i in. 1996). Po-
twierdzony zostal wzrost wydajnosci biodegradacji fenantrenu z uzyciem sa-
ponin w warunkach ograniczonej obecnosci tlenu (Choi i in. 2009). Dodatek
saponin z Sapindus mukorossi i ich mieszaning z syntetycznymi surfaktantami
powodowal wzrost biodegradowalnosci naftalenu (Rao i in. 2014; Diddi, Maitra
2017). Odnotowano réwniez pozytywny efekt saponin z Q. saponaria na bak-
teryjna degradacje oleju napedowego (Kaczorek i in. 2008).

Badania nad ro$linnymi zwiagzkami powierzchniowo czynnymi koncentru-
ja sie na ich chemicznym wyodrebnieniu i ocenie ich zdolnosci do zwigksza-
nia rozpuszczalnosci pojedynczych zanieczyszczen. Badania przeprowadzone
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i opisane w tej ksigzce objely sprawdzenie zdolnosci wodnego ekstraktu Sapindus
Mukorossi do zwigkszania rozpuszczalnoséci mieszaniny weglowodordéw.

4.3. Fotoliza i utlenianie chemiczne

Fotolize definiuje si¢ jako rozktad zwigzku w wyniku reakcji zapoczatkowa-
nych przez absorpcje $wiatta (Manahan 1994). Reakgcje te zachodza, gdy $wiatlo
pochloniete przez zwigzki wzbudza elektrony w czasteczkach. Wzbudzenie to
tworzy niestabilny uktad strukturalny, co w konsekwencji pozwala na oddzia-
lywanie na zwigzek kilku proceséw fizycznych i chemicznych (Schwarzenbach,
Gschwend, Imboden 1993). Promieniowanie stoneczne docierajace do Ziemi
ma dlugos¢ fali powyzej 286,3 nm. Krotsze fale praktycznie nie docieraja do
powierzchni Ziemi wskutek silnej absorpcji przez ozon w stratosferze oraz
przez tlen w wyzszych warstwach atmosfery. Zakresy absorpcji O, i O; unie-
mozliwiajg przenikanie do powierzchni Ziemi promieniowania ultrafioleto-
wego o duzej czestotliwosci. Intensywnos¢ promieniowania UV docierajacego
do powierzchni Ziemi zalezy od wielu czynnikéw: szerokosci geograficznej,
gesto$ci powietrza, zachmurzenia, pory roku czy wielkoéci dziury ozonowe;j.
W $rodowisku wodnym promieniowanie to jest absorbowane w powierzch-
niowej warstwie siegajacej Srednio do okoto 2 m (Kot-Wasik, Dabrowska,
Namies$nik 2003).

Degradacja fotochemiczna zwigzkéw ma prowadzi¢ do zrywania wigzan
w czasteczkach w celu otrzymania prostszych zwigzkéw lub zniszczenia bio-
logicznych struktur mikroorganizméw, doprowadzajac do dezynfekcji. De-
gradacja zwigzkéw moze by¢ prowadzona do pelnej mineralizacji, z wydzie-
leniem ditlenku wegla, wody i kwaséw mineralnych. Fotochemiczny rozkiad
zwigzkow organicznych moze zachodzi¢ zaréwno w atmosferze, jak i na po-
wierzchni gleb i wod. Skutkiem proceséw degradacji fotochemicznej dla zanie-
czyszczonych wod jest oczyszczanie lub zapobieganie negatywnym skutkom,
jakie toksyczne zwigzki moga powodowac. Czesto reakcje te wspomagane sg
obecnoscia dodatkowych utleniaczy lub katalizatorow.

Rozszczepienie wigzania w zwiagzku chemicznym wywotane absorpcja pro-
mieniowania elektromagnetycznego nazywane jest fotolizg. Réznorodne pro-
cesy fotolizy i odpowiadajace im zakresy dlugosci fal przedstawiono na rys. 18.

Rozerwanie wigzan chemicznych powoduje powstanie dwoch zwigzkow
posiadajacych po jednym niesparowanym elektronie, co stymuluje powstawanie
bardzo reaktywnych wolnych rodnikéw. Reaguja one z innymi zwigzkami, po-
wodujac wytworzenie nowego zwiazku i kolejnego wolnego rodnika. W wyniku
takich reakcji tancuchowych ostatecznie zachodzi reakcja utleniania, tzn. przy-
laczenia tlenu do atomu jakiegos pierwiastka. Reakcje rodnikowe prowadza do
wielu réznych zmian w budowie chemicznej materiatow, np. pekania wigzan
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tannicuchowych, tworzenia fancuchéw bocznych, powstawania nowych grup
funkcyjnych.

Wyréznia si¢ dwa rodzaje fotolizy: bezposrednia i posrednia (Xue, Xu,
Jin 2005). Fotoliza bezpos$rednia polega na zainicjowaniu reakcji chemicznej
poprzez wzbudzenie czgsteczki absorbujacej foton. Zwykle tymi reakcjami sg
procesy utleniania. Potencjal fotolizy zalezy od stopnia pokrycia si¢ widma
absorpcyjnego UV/VIS danego zwigzku z widmem emisyjnym promienio-
wania o dlugosci fali 290-750 nm. Efektami bezposredniego dziatania pro-
mieniowania UV moga by¢: transformacje zwigzkéw organicznych w inne,
zerwanie wigzan chemicznych, catkowita degradacja substancji organicznych.
Promieniowanie UV moze powodowaé rowniez dysocjacje zwigzkow utle-
niajacych i tworzenie si¢ bardzo reaktywnych rodnikéw zdolnych do degra-
dacji organicznych zanieczyszczen (Mill 1989). Przyktadem zwigzku o budo-
wie pierscieniowej, ulegajacemu degradacji na drodze fotolizy bezposredniej,
termicznej dysocjacji oraz reakcji z rodnikami hydroksylowymi OH", jest fenol.
Szybkos¢ degradacji fenolu ro$nie wraz z obnizaniem wartosci pH, a wzrostem
stezenia rozpuszczonego w wodzie tlenu. Posrednie produkty reakeji (hydrochi-
non, p-benzochinon, katechol) dowodzg, ze rodniki *OH biorg udziat w mecha-
nizmie degradacji fenolu (Wu i in. 2001). Proces ten przedstawiono na rys. 19.
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Rysunek 18. Zakresy dtugosci fal i odpowiadajgce im procesy fotolizy

Zrédto: opracowanie wiasne na podstawie: Miller 2011.
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Rysunek 19. Fazy procesu degradacji fenolu w roztworach wodnych

Zrédio: opracowanie wiasne na podstawie: Naffrechoux i in. 2000.
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W reakcjach fotolizy posredniej przemiany czasteczek zachodza w wyni-
ku oddzialywan z innymi czasteczkami, ktore zaabsorbowaly fotony (reakcje
fotosensybilizowane) lub pod wplywem dzialania nietrwatych produktéow
(rodnikéw) generowanych w reakcjach bezposrednich innych substancji (re-
akcje fotokatalityczne). Fotodegradacja posrednia jest powodowana reakcjami
z rodnikami, np. OH*, O; czy NO;. Dla przykladu, w wyniku reakcji z rodni-
kami OH* ponad 90% zwiazkéw organicznych wystepujacych w fazie gazowej
w troposferze ulega przemianom chemicznym. Illo$¢ rodnikéw OH" i szybkos¢
reakcji ze zwigzkiem jest zalezna od intensywnosci §wiatla stonecznego oraz ich
stezenia zaréwno w Os, jak i H,O (Kot-Wasik, Dabrowska, Namiesnik 2003).

Powstawanie rodnikéw fotochemicznych mozna podzieli¢ na nastepujace
po sobie etapy: absorpcja fotonu przez czasteczke > zerwanie wigzania chemicz-
nego czasteczki przez promieniowanie o dostatecznej energii > tworzenie si¢
wysoce reaktywnych form przejsciowych - rodnikéw (OH*, OOH").

W zwigzku z dwoma rodzajami fotolizy mozna réwniez wyrdzni¢ dwa typy
reakcji: pierwotne i wtérne. Pierwotnymi reakcjami fotochemicznymi sg reak-
cje bezposrednie. Produkty pierwotne reakcji fotochemicznych zachowujg na
ogol duza czes¢ energii wzbudzenia (uznaje si¢ je za procesy adiabatyczne),
w zwigzku z czym sg nietrwate i fatwo reaguja z innymi sktadnikami otoczenia.
W reakcjach wtérnych produkt pierwotny lub produkty dalszych reakcji ulegaja
kolejnej reakcji fotochemicznej. Procesy fotochemiczne prowadzace do uzyska-
nia trwatych produktow sa zazwyczaj suma reakeji pierwotnych i wtérnych.

Utleniacze, np. nadtlenek wodoru, stosowane indywidualnie cz¢sto okazuja
sie zbyt stabe do skutecznej eliminacji trudno degradowalnych lub toksycz-
nych zanieczyszczen chemicznych. Z tego powodu bardzo duza uwage skupiaja
tzw. metody poglebionego utleniania nazywane tez metodami zaawansowanego
utleniania AOP (Plant, Jeff 1994; Scott, Ollis 1995; Kowal 1996; Bini 1998, 2011;
Nawrocki 1999; Barbusinski 2001; Kos, Perkowski, Ledakowicz 2001; Prousek
1996a, 1996b). Zainteresowanie zastosowaniem AOP do degradacji toksycz-
nych zanieczyszczen z wody i §ciekéw mozna zaobserwowac od momentu, gdy
okazalo sig, ze proste ozonowanie wody wykazuje ograniczong skuteczno$¢ de-
gradacji bardziej zlozonych zwigzkdw, takich jak pestycydy, WWA, detergenty,
barwniki, farmaceutyki itp.

Wspolng cechg AOP jest umozliwianie generowania rodnikéw hydroksy-
lowych OH?, ktére cechuje wysoka reaktywnos¢, gdyz w srodowisku wodnym
wyrdzniaja si¢ najwyzszym potencjalem redoks (2,8 V) sposréd typowych
utleniaczy. Oddzialuja one na niemal wszystkie skazenia organiczne, gdyz s
nieselektywne i fatwo wchodza z nimi w reakcje. Metody te sa bardzo efektyw-
ne i wykorzystywane jako alternatywne sposoby oczyszczania w stosunku do
metod konwencjonalnych (Legrini, Oliveros, Braun 1993; Nogueira, Guimaraes
2000). Skala i zakres praktycznych zastosowan proceséw zaawansowanego utle-
niania w oczyszczaniu wod sg uzaleznione od koniecznosci ochrony srodowiska
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(eliminacja toksycznych zanieczyszczen) oraz w znacznym stopniu — od wzgle-
doéw ekonomicznych. Zawarte w wodach zanieczyszczenia moga by¢ toksyczne
oraz niebiodegradowalne w naturalnych warunkach. Wymagaja wigc oczysz-
czenia, tzn. obnizenia do poziomu zgodnego z wymaganiami norm $rodowi-
skowych, wielko$ci kluczowych parametréw. Utlenianie chemiczne (szczegolnie
AOP) powinno stuzy¢ do degradacji niebiodegradowalnych i toksycznych za-
nieczyszczen. Przy odpowiednim doborze metody utleniania mozliwe jest uzy-
skanie zmian charakterystyki zwigzkéw chemicznych zawartych poczatkowo
w wodach - rozpad na prostsze zwigzki i zmniejszenie pierwotnej toksycznosci.

Wigkszos¢ fotochemicznych metod degradaciji zalicza si¢ do zaawansowa-
nych proceséw utleniania, ktére przebiegaja pod ci$nieniem atmosferycznym
i w temperaturze otoczenia oraz bazujg na wysokiej reaktywnosci i wysokim po-
tencjale utleniajacym rodnikéw hydroksylowych. AOP stosowane s3 w ochronie
srodowiska od ponad 30 lat (Glaze, Kang, Chapin 1987). Poczatkowo wykorzy-
stywaly one ozon, nadtlenek wodoru i promieniowanie UV oraz rézne kom-
binacje tych trzech. Dzisiaj (2021) liczba metod klasyfikowanych jako AOP
jest znacznie wigksza i obejmuje procesy fotokatalityczne, elektrochemiczne,
wspomaganie ultradzwigkami (sonoliza), techniki plazmy niskotemperaturo-
wej, napromieniowanie prézniowym ultrafioletem (VUV) i strumieniem elek-
tronéw oraz ich kombinacje (Oppenlander 2003). Proceséw fotochemicznego
utleniania przebiegajacych w natlenionych roztworach wodnych na drodze
bezposredniego dzialania promieniowania UV (VIS) na degradowany zwia-
zek lub na drodze posredniej z udzialem sensybilizatora nie zalicza si¢ do AOP.
Grupa AOP nie obejmuje tych proceséw pomimo toku reakcji z udziatem or-
ganicznych rodnikéw nadtlenkowych, rodnikoanionu ponadtlenkowego czy
molekularnego tlenu singletowego, uwazanych za reaktywne czasteczki tlenowe
(Blough, Zepp 1995).

Najwazniejsze metody AOP stosowane w degradacji zanieczyszczen $rodo-
wiska wodnego to procesy z zastosowaniem: H,0,/UV, H,O/VUYV, TiO,/UV,
05/UV, Felll(Fel")/H,0,/UV, H,0,/sonoliza, Os/H,0,, Fe''/H,0,, H,0,/y, p.
Pierwszych pig¢ wymienionych proceséw to procesy fotochemiczne. Szczegdl-
nie s3 one wykorzystywane do usuwania substancji szkodliwych ze srodowiska
wodnego (Esplugas i in. 2007; Gaya, Abdullah 2008; Liu, Kanjo, Mizutani 2009).
Na rys. 20 przedstawiono podzial i rodzaje proceséw AOP.

Jednym z najpopularniejszych utleniaczy w AOP poza ozonem jest nadtle-
nek wodoru. W warunkach normalnych jest diamagnetyczna, lekko kwasna
ciecza o bardzo jasnoniebieskim zabarwieniu oraz gestosci i lepkosci zblizo-
nej do wody (w zaleznoéci od stezenia H,0,). Roztwory nadtlenku wodoru,
réwniez te o sporym stezeniu, z wygladu przypominajg czysta wode. Czysty
H,0, ma mase¢ czasteczkowa rowna 34,015. Najpowszechniej znany jest pod
nazwg ,woda utleniona’, czyli trzyprocentowy roztwdr H,0O,, uzywany m.in. do
dezynfekcji ran czy przy rozjasnianiu wloséw. Czesto stosowane sg roztwory
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o jeszcze wigkszym stezeniu, gtéwnie w przemysle, zwane perhydrolem (nazwa
zastrzezona handlowo), czyli trzydziestoprocentowy roztwér H,O,. Nazwa sy-
stematyczna nadtlenku wodoru wediug IUPAC to dioksydan. Nalezy on do sub-
stancji czgsto spotykanych w przyrodzie, jednak zazwyczaj wystepuje w niskich
stezeniach. Mozna go odnalez¢ m.in. w komoérkach zywych, takze czlowieka,

utleniaczem grup tiolowych, fenolowych, indolowych i innych. Bardzo niskie
stezania H,O, (rzedu ulamka mg/dm?) wykrywane sg rowniez w powietrzu,
zwlaszcza po burzy z wytadowaniami atmosferycznymi. Substancja ta pojawia

wplywem promieniowania stonecznego oraz tlenu atmosferycznego), gdzie
by¢ moze odpowiada za ich lepszg jako$¢ poprzez powstrzymywanie rozwoju
bakterii beztlenowych (Rarata, Surmacz 2009).

Zaawansowane procesy
utleniania AOP
A 4 A4

Procesy Procesy
homogeniczne homogeniczne

A 4

y y
Fotochemiczne <Chemiczn9 Gotochemiczn9 ( Chemiczne )
; h 4 h 4 ; v

0a/H202 | | UV/Os/TiO2 |OZ°”F’W"="1ie Fotoelektrokataliza
katalityczne
f Ultradzwieki !
Foto-Fenton O';:Iecr?t{)r:]r:k anodowe UV/H202/TiO2 H.04/

katalizator

.
y

Fotoliza UV Ultradzwigki

UV/Os Ultradzwigki/H202 UV/Hz02/

Os (medium katalizator Nadsiarczan/
alkaliczne) katalizator
Itradzwieki
UV/H:0: UV/nadsiarczan/
Nadsiarczan/ katalizator
katalizator Nadkrytyczne
UV/TiO: utlenianie wody

Mokre utlenianie
UV/O3/Hz202 powietrzem

UV/ultradzwigki Elektro-Fenton

Elektrochemiczne
UV/nadsiarczan utlenianie

[

Rysunek 20. Klasyfikacja metod oczyszczania srodowiska wodnego na podstawie
zaawansowanych procesow utleniania (AOP)

Zrédio: opracowanie wtasne na podstawie: Amor i in. 2019.
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4.3. Fotoliza i utlenianie chemiczne

Nadtlenek wodoru miesza si¢ z woda w kazdym stosunku, rozpuszcza si¢
réwniez w wielu rozpuszczalnikach organicznych. Praktycznie nie rozpuszcza
sie w rozpuszczalnikach niepolarnych (weglowodorowych), takich jak benzen
czy eter naftowy. Czysty H,0, jest lepszym utleniaczem od anionorodnika po-
nadtlenkowego (O,'", anion rodnika wodoronadtlenkowego), jednak posiada
on stosunkowo niska reaktywnos¢ oraz jest obojetny elektrycznie.

Nadtlenek wodoru jako zwiazek chemiczny jest wyjatkowy, gdyz zawiera
atomy tlenu, ktdrych formalny stopien utlenienia wynosi -1 (O!). Tlen za$
powszechnie wystepuje na skrajnych stopniach utlenienia, tj. 0 (O°) lub -2
(O7%). W takiej postaci H,O, powstaje w wyniku dwuelektronowej redukeji
czasteczki tlenu:

OZ +2e +2H" > Hzo (4)

Tlen w czasteczce H,O, zajmuje posredni stopien utlenienia (-1), zatem
zwigzek ten mozna rozwaza¢ dwojako: jako czg$ciowo utleniony, jak i zreduko-
wany. Dlatego tez H,O, do$¢ tatwo ulega reakeji dysproporcjonowania.

Uwalniany w reakcji rozkladu tlen atomowy jest tym ,wlasciwym” utle-
niaczem:

H2029 Hzo + O (5)

Powstajacy w powyzszej reakeji tlen atomowy nazywany jest tez rodnikiem
tlenowym. Jest to atom, ktéry ma jeden niesparowany elektron (O*). 30% H,O,,
zawiera 14,12% aktywnego tlenu uwalnianego podczas jego rozktadu. Metoda
H,0,/UV jest w gléwnej mierze zrédlem rodnikéw hydroksylowych, ktére sg
zdolne do wytworzenia innych reaktywnych czasteczek tlenu na drodze reakcji
ze zwigzkami zanieczyszczajacymi.

Zbadano, ze w wypadku degradacji fotochemicznej jednego ze zwigzkow
ropopochodnych, fenolu, przy uzyciu H,O,/UV pojawiaja si¢ zwigzki posred-
nie, takie jak benzokwinon, hydrokwinon, katechol i rezorcyna (Wasowski,
Piotrowska 2002). Gléwng rdéznica pomiedzy degradacjg fotochemiczng i fo-
tokatalityczna jest liczba produktéw posrednich. W przypadku rozkiadu foto-
katalitycznego z uzyciem TiO, liczba ta jest pomijalnie mala.

Fotokataliza jest reakcjg katalityczna, ktorej towarzyszy absorpcja promie-
niowania przez katalizator lub substrat. Fotokatalizatorami nazywane sg sub-
stancje, ktore promuja reakcje w obecnosci $wiatla i nie sg przy tym zuzywane.
Procesy fotochemiczne wykorzystuja promieniowanie UV lub §wiatlo z zakresu
widzialnego jako selektywny reagent zdolny do zainicjowania reakcji chemicz-
nych. Zgodnie z definicja Miedzynarodowej Unii Chemii Czystej i Stosowanej
(IUPAC) fotokataliza jest procesem, w ktérym zmiana szybkosci reakcji lub
jej inicjacja zachodza pod wplywem promieniowania UV, widzialnego lub
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podczerwonego w obecnosci fotokatalizatora, ktdry absorbuje $wiatlo i bierze
udzial w przemianie chemicznej substratéw reakcji (IUPAC 2007).

Istnieja dwa rodzaje proceséw fotokatalizy. Pierwszy z nich, nazywany fo-
toreakcja sensybilizowang, wystepuje, gdy fotokatalizator zostaje wzbudzony
przez promieniowanie o odpowiedniej energii, a nastepnie oddzialuje z reagen-
tem znajdujacym si¢ w stanie podstawowym. Drugi typ reakc;ji to fotoreakcja
katalizowana, ktéra wystepuje, gdy promieniowanie wzbudza substraty, ktore
nastepnie reaguja z katalizatorem znajdujacym si¢ w stanie podstawowym.

Fotoreakcje katalizowane dzieli si¢ na reakcje jednorodne (homogeniczne),
ktére zachodzy catkowicie w jednej fazie (cieklej, gazowej), oraz na niejed-
norodne, heterogeniczne, ktére przebiegaja zawsze na granicy rozdzialu faz.
W heterogenicznym ukladzie fotokatalitycznym fotoindukowane przemiany
czasteczkowe lub reakcje zachodzg na powierzchni katalizatora. Fotokataliza
heterogeniczna znajduje zastosowanie w wielu procesach. Pozwalajg one na
usuwanie zanieczyszczen organicznych i nieorganicznych zaréwno z fazy cie-
kiej, jak i gazowej. Degradacja fotokatalityczna znajduje coraz wieksza popular-
no$¢ w procesach oczyszczania ciekdw i wod, ktore zawierajg niewielkie ilosci
substancji trudno usuwalnych. Podstawowa zaleta tego procesu s3: mozliwos¢
utlenienia do ditlenku wegla, wody i jonéw nieorganicznych nieszkodliwych
dla srodowiska niepozadanych szkodliwych zwigzkéw chemicznych (catkowita
mineralizacja), w wiekszosci przypadkow niskie koszty, warunki reakcji w za-
kresach temperatur i ci$nienn niewymagajacych duzych modyfikacji. Stosujac
swiatlo sloneczne, mozna obnizy¢ koszty fotokatalizy, jednak stale trwajg ba-
dania nad katalizatorem wydajnym w tym zakresie promieniowania (Liu i in.
2014).

Swiatto UV dostarcza fotony wymagane do przeskoku elektronu z pasma
walencyjnego do pasma przewodzenia fotokatalizatora. Wplyw zaréwno dtu-
gosci fali, jak i natezenia $wiatla jest znamienny w procesie fotokatalitycznym.
Przy niewielkich nate¢zeniach $wiatla wraz z jego wzrostem szybkos¢ fotokata-
litycznej degradacji ro$nie liniowo. Przy duzych natezeniach promieniowania
padajacego jego dalsze zwigkszanie nie powoduje juz istotnej zmiany szybkosci
fotodegradacji.

Fotokatalizatorami mogg by¢ substancje, ktére sg zdolne do inicjowania
reakcji w obecnosci $wiatla i nie sg przy tym zuzywane. Dobry fotokatalizator
jest fotoaktywny i zdolny do wykorzystania $wiatta widzialnego i/lub bliskiego
UV, obojetny biologicznie i chemicznie, fotostabilny (nieulegajacy fotokorozji),
niedrogi, nietoksyczny. Do najbardziej popularnych zwigzkéw stosowanych
w procesach fotokatalitycznych nalezg TiO,, ZnO oraz ZnS.

Ditlenek tytanu jest powszechnie stosowanym zwigzkiem w wielu galeziach
przemystu: kosmetycznym, malarskim, motoryzacyjnym, medycznym, lotni-
czym itd. (Carp, Huisman, Reller 2004). Wykorzystuje si¢ go do oczyszczania
wody, powietrza oraz sterylizacji (inaktywacji bakterii i mikroorganizméw).
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Bardzo dobrze sprawdza si¢ m.in. w procesach usuwania barwnikéw oraz po-
chodnych fenoli ze sciekéw przemystowych, ktore stanowia szczegdlne zagroze-
nie dla srodowiska i organizméw wodnych (Tayade i in. 2007; Yang i in. 2014).
W $rodowisku wodnym jako fotokatalizator proceséw degradacji zanieczysz-
czen najpowszechniej stosowany jest wlasnie ten zwigzek.

Gléwnymi zaletami tlenku tytanu (IV) s takie cechy, jak stabilnos¢ fo-
tochemiczna i chemiczna, bierno$¢ biologiczna, a przede wszystkim nietok-
syczno$¢ dla srodowiska i czlowieka. Istotny jest fakt, ze produkcja TiO, jest
prosta i nie generuje wysokich kosztéw (Robertson 1996). Pétprzewodnik ten
jest substancja stalg o barwie bialej, nierozpuszczalng w wodzie. TiO, wyka-
zuje niska absorpcje $wiatla z zakresu widzialnego, natomiast aktywowany
jest promieniowaniem z zakresu bliskiego UV o dlugosci fali wzbudzajacej do
388 nm (Oppenldnder 2003). Wynika to z faktu, ze zwigzek ten ma wysoka
warto$¢ przerwy energetycznej. TiO, wystepuje naturalnie w trzech formach
polimorficznych: anatazowej, rutylowej i brukitowej, z przerwami energetycz-
nymi odpowiednio: 3,2 eV, 3,0 eV i ~3,2 eV. Rutyl jest forma najbardziej znang
i stabilng termodynamicznie. Atanaz wykazuje wyzsza aktywnos¢ fotokata-
lityczng w poréwnaniu z pozostalymi formami ditlenku tytanu (Pelaez i in.
2012; Banerjee i in. 2014). Ladunki, ktére wytwarzane sg na powierzchni TiO,,
wykazuja silne wlasciwosci utleniajace oraz redukujace (Van Gerven i in. 2007).
Warto$ci potencjaléw krawedzi pasm s3 odpowiednie do generowania reaktyw-
nych form tlenu: utleniania wody do rodnika hydroksylowego lub redukc;ji tlenu
do anionorodnika ponadtlenkowego. Udokumentowano, ze ditlenek tytanu ma
wysoka stabilnos¢ chemiczng i moze by¢ ponownie uzyty po oddzieleniu go od
mieszaniny reakcyjnej. Badania wskazuja, ze istnieje mozliwo$¢ pigciokrotnego
wykorzystania TiO, w procesie fotokatalitycznego utleniania bez obnizenia
efektywnosci procesu (Suryaman i in. 2009).

Podczas naswietlania fotokatalizatora pétprzewodnikowego, takiego jak
Ti0,, generowane sg tadunki, ktére na powierzchni mogg reagowac z zaadsor-
bowanymi zanieczyszczeniami, tlenem lub wodg. Reakcje redoks O, i H,O daja
poczatek reaktywnym formom tlenu (np. anionorodnika ponadtlenkowego,
rodnika hydroksylowego), ktore nastepnie utleniaja zanieczyszczenia organicz-
ne. Tworzenie rodnikéw hydroksylowych odbywa si¢ na drodze silnego pochta-
niania promieniowania UV (Jones, Egerton 2000). Ditlenek tytanu odznacza
sie wysokim potencjatem utleniajacym fotogenerowanych dziur wynoszacym
+2,53 V w stosunku do standardowej elektrody wodorowej (SHE) w roztworze
o pH=7. W reakgji fotogenerowanych dziur z czasteczkami wody moga powsta-
wac rodniki hydroksylowe (OH"), ktérych potencjal utleniajacy jest tylko nie-
znacznie nizszy. Dzieje sie tak, gdy na powierzchni TiO, fotowzbudzona dziura
pasma walencyjnego (h*,;,) zostaje uwieziona, co prowadzi do powstania uwie-
zionych dziur (h*,), ktére nie utleniajg wody. Potencjal redoks elektronéw pas-
ma przewodnictwa wynosi -0,52 V, co jest wartoscig wystarczajaca do redukcji
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czasteczki tlenu do O lub do H,O,. W zaleznosci od panujacych warunkéw
zasadnicza role w mechanizmie reakcji fotokatalitycznej odgrywaja dziury h*,
rodniki OH", O%, H,0, lub O, (Fujishima, Zhang 2006). W uproszczony spo-
séb schemat powstawania wolnych rodnikéw mozna przedstawi¢ nastepujaco:

Ti0, —=2 5 TiO, (h',e” )—22%OH" +0O; (6)

Reakgje fotokatalizy potprzewodnikowej z wykorzystaniem ditlenku tytanu
zostaly szerzej opisane w literaturze (Chen 2016; Kohtani, Kawashima, Miyabe,
2017). Obejmujg one zmiatanie wolnych rodnikéw (ang. trapping), adsorpcje
zanieczyszczenia organicznego i fotogenerowanych produktéw posrednich, atak
rodnika hydroksylowego na wyjsciowy zwiazek organiczny z wytworzeniem
produktéw posrednich, atak rodnika hydroksylowego na produkty posrednie
z wytworzeniem innych produktéw posrednich oraz inne reakcje.

Fotodegradacja kazdej substancji organicznej zachodzi z wytworzeniem
zwigzkéw posrednich powstajacych w wyniku ataku OH*. Na rys. 21 przed-
stawiono fotodegradacje benzenu, zwigzku o najprostszej budowie z grupy
weglowodoréw pierscieniowych.

OH OH OH
OH OH
—> —> —>
OH
OH OH
OH
—> ( otwieranie pierécienia Ce >
OH OH i

Cs + COz

OH OH l
OH
—» Ca + CO2
o} 0]

catkowita mineralizacja

Rysunek 21. Sciezka fotodegradacji benzenu
Zrédio: Suegara i in. 2005.

Reakcje fotolizy z udzialem WWA s3 podobne do reakcji w procesach
biodegradacji (tj. WWA rozkladaja si¢ skuteczniej, gdy sa w fazie gazowej lub
w fazie cieklej) (Finlayson-Pitts Jr, Pitts 1997). Fotodegradacja w mniejszym
stopniu wystepuje rowniez wtedy, gdy WWA sa zaadsorbowane na czastkach
w atmosferze lub w glebie. Reakcje te przebiegaja skuteczniej wraz ze wzrostem
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powierzchni czgstek. Reakcje fotolizy s rowniez silniejsze na jasnych czastkach,
takich jak zel krzemionkowy lub tlenek glinu, niz na ciemniejszych, takich jak
sadza. Na przyklad antracen ma okres poéltrwania 30 min. na tlenku glinu,
natomiast na sadzy ponad 12 dni (Thomas, Ronald 1985).

Podobnie jak w przypadku degradacji mikrobiologicznej reakcje fotode-
gradacji w duzym stopniu zalezg od struktury degradowanych weglowodoréw
ropopochodnych. Ogdlnie liniowe, 2-pierscieniowe i niektére WWA zawiera-
jace polaczenia benzenowe w ulozeniu klastrowym ulegaja szybkiej degradacji
w bezposrednim $wietle. Najwolniej rozkladajg si¢ zwiazki z ulozeniem kato-
wym pierscieni (np. fenantren i dibenz(a,h)antracen). Dzieje si¢ tak gtéwnie
dlatego, ze s3 to najbardziej stabilne strukturalnie czasteczki (Korfmacher i in.
1980). Ponadto fotoliza wydaje si¢ bardziej skuteczna w przypadku zwigzkow
o niskiej masie czasteczkowej, takich jak naftalen, poniewaz zwiazki te s bar-
dziej biodostepne i beda mialy dluzszy czas ekspozycji na $wiatlo stoneczne
(tamze). Czasteczki WWA zaadsorbowane na czastkach popiotu lotnego moga
osadza¢ si¢ wewnatrz struktury poréw popiotu. Czes¢ WWA zostaje przez to
ostonieta przed $wiatlem, co zapobiega zachodzeniu reakc;ji fotolitycznych (Niu,
Sun, Schramm 2007).

Zwiazki aromatyczne ulegajace procesom fotodegradacji wytwarzaja pro-
dukty posrednie zawierajace dwie-trzy grupy hydroksylowe. Przylaczenie tych
grup nie wywoluje jednak rozerwania pierscienia aromatycznego. Badania
wskazujg na brak obecnosci weglowodordw alifatycznych, z czego mozna wnio-
skowac, ze otwarty pierscien podlega bardzo szybko mineralizacji (Xie i in.
2011). Grupy podstawnikowe, jak np. NO, i COOH, nie sg podstawiane przez
grupy OH az do momentu rozerwania pierscienia.

Na powierzchni fotokatalizatora zachodzi reakcja redoks. Utlenianie zwigz-
ku przebiega na skutek ataku rodnika hydroksylowego, réwnocze$nie redu-
kowany jest tlen. Atak rodnikéw OH* w przypadku zwigzkéw aromatycznych
zachodzi w polozeniach meta, orto i para. Determinowane jest to istniejacymi
grupami funkcyjnymi przytaczonymi do pierscienia.

Weglowodory aromatyczne pod wplywem $wiatla oraz tlenu stosunkowo
tatwo ulegaja reakcjom fotochemicznym, tworzac zwiazki epoksydowe, chino-
ny, diole, fenole i aldehydy oraz pochodne zawierajace azot w pierscieniu, np.:
1,5-dihydroksynaftalen, karbazol, akrydyne, 9-fluorenon, 9-hydroksyfenantren,
4-hydroksyakrydyne, ksanton, antrachinon, 1,8-dihydroksyantrachinon, 1-ni-
tropiren. Im wigksza liczba skondensowanych pierscieni w czasteczce WWA,
tym latwiej si¢ ona utlenia (Nakamiya i in. 2004).

W badaniach (Miller 2011) wyznaczano szybkos¢ degradacji zwigzkow
benzo(a)pirenu, chryzenu oraz fluorantenu, stosujac rozne dawki nadtlenku
wodoru. Szybkos¢ ta byta jednakowa dla wszystkich trzech zwigzkow, a naj-
korzystniejsza wystepowala dla stezenn H,0O, w przedziale 0,001 mol/dm? do
0,05 mol/dm’. Podobne warto$ci predkosci reakcji w zaleznoéci od stezen

91



4. Oczyszczanie wod ze zwigzkéw ropopochodnych

H,0, zostaly uzyskane takze wczesniej, w pracy Binia i Zielinskiego (2000).
W pracy Dgbek i Oziminy (2009) stezenie H,0O, na poziomie 500 mg/dm? réw-
niez dalo bardzo dobre rezultaty. Udziat bezposredniej fotolizy w procesie
rozkladu weglowodoréw ropopochodnych zalezy od poczatkowego stezenia
nadtlenku i wraz ze wzrostem tego stezenia zmniejsza si¢ do kilku procent.
Wplyw odczynu roztworu reakcyjnego na szybkos¢ procesu zbadano réwniez
dla trzech warto$ci pH: kwasnego, obojetnego i zasadowego. Degradacja tok-
sycznych zwigzkow nastepowata najszybciej w odczynie kwasnym i poréwny-
walnie szybko w obojetnym.

WWA ulegaja degradacji pod wplywem promieniowania UV z zakresu
10-400 nm i promieniowania gamma o dlugosci fali mniejszej od 124 pm
(Cataldo, Keheyan 2006). Z tego powodu utrzymuje sie, ze fotodegradacja oraz
utlenianie, a takze ich polaczenie sa najefektywniejszymi metodami rozktadu
WWA (Dugay i in. 2002; Wlodarczyk-Makuta, Obstdj 2013). Fotodegradacja
wybranych WWA w wodach zostala zbadana pod wplywem $wiatla z lampy
ksenonowej (Xia i in. 2009). Mozna uszeregowac zbadane weglowodory ze
wzgledu na stopien usuniecia ze srodowiska wodnego nastepujaco:

acenaften piren fenantren fluoren fluoranten
C12H10 C16H1D C14H10 C13H1O C16H1D

O & o oo oM

Okreslono, ze rozklad acenaftenu przebiega najszybciej, nastepnie fluorenu,
fenantrenu, fluorantenu i najdtuzej pirenu. Reakcje fotodegradacji zalezg zatem
w duzym stopniu od struktury WWA. Ogdlnie rzecz biorac, liniowe, dwupier-
$cieniowe i niektore grupy WWA ulegaja szybkiej degradacji przy dzialaniu
bezposredniego $wiatta. Skosne WWA (np. fenantren i dibenz(a,h)antracen)
ulegaja najwolniej degradacji. Spowodowane jest to gtéwnie faktem, ze maja
one najbardziej strukturalnie stabilne czgsteczki. Ponadto fotoliza wydaje sie
bardziej skuteczna dla zwigzkéw o niskiej masie czasteczkowej, takich jak naf-
talen, poniewaz zwigzki te sg bardziej biodostepne i beda mialy dtuzsze czasy
ekspozycji na $wiatto stoneczne (Korfmacher i in. 1980).

Naswietlanie promieniami UV wykorzystywano w badaniach nad rozkla-
dem WWA zaadsorbowanych na czastkach popiotéw lotnych. Skutecznosé
fotodegradacji obnizala si¢ wraz ze wzrostem masy czasteczkowej WWA.
Naswietlanie UV-B intensyfikowato proces fotodegradacji (Niu, Sun, Schramm
2007).

Badania utleniania wybranych WWA z wykorzystaniem ditlenku wodo-
ru, ozonu oraz promieniowania ultrafioletowego przeprowadzono w kontek-
$cie toksycznosci wielopierscieniowych weglowodoréw aromatycznych i pro-
duktéw ich rozktadu (Jamroz i in. 2002). Stwierdzono, Ze podczas procesdéw
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4.3. Fotoliza i utlenianie chemiczne

fotochemicznych powstawaty produkty posrednie wykazujace toksycznoé¢ na
wybrane bioindykatory. Najwieksza toksycznoscia wykazaty si¢ substancje, kto-
re powstawaly w trakcie proceséw degradacji weglowodoréw z uzyciem H,O,.
Utlenianie chemiczne wydaje si¢ marginalnym mechanizmem degradacji TPH
w wiekszosci warunkéw srodowiskowych. W przypadku utleniania chemiczne-
go, naturalnie lub w ramach technologii oczyszczania (Abdel-Shafy, Mansour
2013), szybkos¢ utleniania weglowodoréw zalezy od wielu wlasciwosci ukta-
du: masy czasteczkowej i struktury zwigzku, obecnosci pierscieni, jego stanu
skupienia, temperatury, sity utleniacza. Stwierdzono, ze obrébka chemiczna
i/lub obrdbka fizyczna moga skutecznie usuna¢ WWA z wod powierzchnio-
wych (Moursy, Abdel-Shaty 1983). Wykazano, ze fluoranten byl najbardziej
stabilnym z WWA badanych pod katem utleniania przez ozon (Alebic-Juretic,
Cvitas, Klasinc 1990). Zhang i in. (2008) przedstawili synergiczny efekt napro-
mieniowania UV i katalizy TiO, lub ZnO jako skuteczny w degradacji WWA
w zanieczyszczonej glebie (Hassan i in. 2015). W celu zwigkszenia fotodegra-
dacji pirenu pod wpltywem promieniowania UV uzyto tlenkow zelaza i kwasu
szczawiowego, ktore moga tworzy¢ uktady podobne do tych, w ktérych wyste-
puja procesy Fentona, jednak bez udziatu dodatkowego H,O,, (Wang i in. 2009).
Badano réwniez sonochemiczng degradacje WWA przy uzyciu ultradzwigkdw
o wysokiej czestotliwosci (Wang, Chen, Yao 2003; Manariotis, Karapanagioti,
Chrysikopoulo 2011).

Procesy degradacji z udzialem wystepujacych w warstwach powierzchnio-
wych zbiornikéw wodnych naturalnych substancji o charakterze sensybiliza-
toréw przyczyniaja sie do rozkltadu materialu organicznego. Jednoczesnie one
same jako cze$¢ tej materii ulegaja przemianom. Zanieczyszczenia wprowa-
dzone do srodowiska réwniez ulegaja procesom degradacji. Fotosensybilizacja
w napowietrzonych roztworach wodnych umozliwia wytwarzanie reaktywnych
form tlenu, takich jak molekularny tlen singletowy, rodniko-anion ponadtlen-
kowy, a takze rodniki hydroksylowe czy rodniki organiczne, majacych znaczenie
w procesach degradacji. Reagenty te moga powstawa¢ w trakcie napromie-
niowania UV roztworéw zawierajacych zwiazki organiczne. Przykladem s3
tu niektére WWA zdolne do generowania molekularnego tlenu singletowego.

W naturalnych wodach powierzchniowych pod wptywem promieniowania
slonecznego wytwarzane s reaktywne czasteczki tlenu na drodze reakcji ze
zwigzkami zanieczyszczajacymi. Dzieje sie to gtéwnie dzieki obecnosci rozpusz-
czonej materii organicznej o wlasciwosciach sensybilizujacych. Molekularnemu
tlenowi singletowemu w wodach powierzchniowych towarzysza réwniez pro-
dukty fotochemicznego przeniesienia elektronu: rodniko-anion ponadtlenkowy
i nadtlenek wodoru. Wystepowanie tych reaktywnych form tlenu zaobserwowa-
no takze w wodach morskich (Blough, Zepp 1995; Clark, De Bruyn, Jones 2009).

W srodowisku wodnym procesy fotolizy bezposredniej i posredniej wyste-
puja obok siebie w tym samym czasie. Reakcje fotochemiczne s przyspieszane
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4. Oczyszczanie wod ze zwigzkéw ropopochodnych

obecnoscig mikroorganizmoéw, alg czy substancji humusowych na skutek ich
zdolnosci do pochtaniania promieniowania stonecznego. Wiekszos¢ zwigz-
kéw z grupy WWA ulega fotolizie znacznie szybciej w obecnosci alg (Zepp,
Schlotzhauer 1983). Rowniez niejonowe zwiazki organiczne, zwlaszcza pe-
stycydy, ulegaja fotodegradacji duzo szybciej w obecnosci mikroorganizméw
(Sinkkonen, Paasivirta 2000). Procesy fotochemicznej degradacji zachodza
w naturalnych wodach powierzchniowych razem z procesami biologicznymi,
wzajemnie si¢ uzupelniajac, prowadza do skutecznej eliminacji zanieczyszczen
ze $rodowiska wodnego. Dzieje si¢ tak jednak do pewnego poziomu st¢zen,
powyzej ktérego rownowaga proceséw biologiczno-fotochemicznych ulega
zalamaniu.

Wykorzystanie obecnych w przyrodzie sensybilizatoréw w badaniach nad
degradacjg naturalnego materialu organicznego oraz antropogenicznych za-
nieczyszczen jest zagadnieniem poruszanym w wielu interesujacych pracach
(Zhan i in. 2006; Pajares i in. 2010; Shen, Ji 2010). Bez watpienia sg one zréd-
tem lepszego poznania proceséw samooczyszczania wod, a takze inspiracjg do
praktycznego wykorzystania tych procesow.
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5. Ocena zmian jako$ci wody
podczas procesu oczyszczania

Oceng jakosci wod w kwestii zanieczyszczenia substancjami ropopochod-
nymi odniesiono do Rozporzadzenia Ministra Gospodarki Morskiej i Zeglugi
Srédlgdowej (Dz.U. z 2019 1. poz. 1747), a jako wskaznik jakosci wody przyjeto
wskaznik calkowitej zawartosci weglowodoréw ropopochodnych (wskaznik
TPH). Jako maksymalng dopuszczalng wartos¢ wybranego wskaznika okreslo-
no na 0,05 mg/l, zgodnie z ustaleniami powyzszego rozporzadzenia dla kategorii
wody Al (najlepszej).

W procesie oczyszczania wdd z substancji ropopochodnych zastosowano
hybrydowy uklad sktadajacy sie z mechanicznego etapu oczyszczania za po-
mocg odwirowania oraz mikrobiologicznej remediacji w srodowisku wodnym
i procesow fotolitycznych. Jako$¢ wdd oceniano po kazdym etapie oraz podczas
réznych warunkow prowadzenia proceséw jednostkowych. W procesach biore-
mediacji postugiwano si¢ mikroorganizmami obecnymi naturalnie w $rodowi-
sku, gdzie wykazano zanieczyszczenie substancjami ropopochodnymi - badano
skuteczno$¢ bakterii Pseudomonas aeruginosa.

Rys. 22 schematycznie przedstawia procedure badawcza od pobrania pré-
bek ze srodowiska, poprzez ich przygotowanie do poszczegolnych badan, na-
stepnie wykorzystane metody usuwania substancji ropopochodnych, ocene
skutecznos$ci oczyszczania na poszczegdlnych etapach, az po zaprojektowanie
ukladu hybrydowego.
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Pobieranie prébek

l

Przygotowanie
do badan

Ocena jakosci -
oczyszczania ( - >

l

Projekt uktadu
hybrydowego

Wirowanie Fotokataliza

Rysunek 22. Schemat postepowania badawczego

Zrédio: opracowanie wiasne.

5.1. Metodyka badan i wykorzystane materialy

Material badawczy w badaniach empirycznych stanowity:

— wody zanieczyszczone substancjami ropopochodnymi pochodzacymi z ben-
zyny, oleju mineralnego, weglowodorami ze spalania paliw cieklych;

— stojace wody srodladowe na terenie miasta Krakowa wykorzystywane w ce-
lach rekreacyjnych, zanieczyszczone substancjami ropopochodnymi.
Wykonane badania byly ukierunkowane na okreslenie wplywu warunkéw

reakcyjnych na szybkos¢, efektywnos¢ i ekologicznos¢ procesu oczyszczenia.
Dotyczyly zaréwno probek srodowiskowych, jak i modelowych. Obejmowaty
one okreslenie wplywu odczynu srodowiska reakcyjnego, stezenia zanieczysz-
czen, mocy i zakresu spektralnego stosowanego promieniowania, a takze -
w odpowiednich procesach - stezenia nadtlenku wodoru i wybranego fotoka-
talizatora (dwutlenku tytanu) oraz oceny przydatnosci bakterii Pseudomonas
aeruginosa wyodrebnionej z probek srodowiskowych do bioremediacji sub-
stancji ropopochodnych.
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5.1. Metodyka badan i wykorzystane materiaty

Badania laboratoryjne obejmowaty wykonanie testow analizujacych:

— efektywno$¢ separacji badanych weglowodoréw ropopochodnych w proce-
sach odwirowania w funkeji czasu wirowania, predkosci obrotowej wiréwki,
temperatury probki, wyjsciowego stezenia TPH w wodzie;

— szybko$¢ rozkladu i/lub efektywnos¢ usuwania wybranych weglowodoréw
ropopochodnych przez mikroorganizmy Pseudomonas aeruginosa;

— szybko$¢ rozkladu i efektywnos¢ usuwania wybranych weglowodoréw ro-
popochodnych w procesach utleniania wykorzystujacych nadtlenek wodoru

i ditlenek tytanu oraz promieniowanie UV.
Testy laboratoryjne objety réwniez test dynamiczny obrazujacy szybkos¢

i zdolno$¢ rozkladu tych weglowodoréw przy zmiennych parametrach fizyko-
chemicznych panujacych w ukladzie z katalizatorem reakcji utleniania w postaci

TiO,.

Badania podzielono na trzy etapy, w ktoérych wykorzystane zostaty narze-
dzia i metody badawcze przedstawione w tabeli 11.

Tabela 11. Metody i narzedzia badawcze na poszczegdlnych etapach badan

Etap badan Metody i techniki Narzedzia badawcze
badawcze
Badanie spektroskopia spektrofluorymetr modutowy MSF 101,
skutecznosci fluorescencyjna, fluorymetr FLUORAT®-02,

odwirowania

Badanie
skutecznosci
procesow
fotokatalitycznych
na degradacje
zwigzkéw
ropopochodnych

Badanie
skutecznosci
bioremediacji

na degradacje
zwigzkéw
ropopochodnych

odwirowanie.

zaawansowane procesy
utleniania (AOP),
spektroskopia
fluorescencyjna,
spektroskopia
absorpcyjna.

spektroskopia
fluorescencyjna,
spektroskopia
absorpcyjna,
hodowla bakterii
Pseudomonas
aeruginosa.

ukfad stabilizacji temperatury
z wykorzystaniem termostatu Haake,
wiréwka laboratoryjna.

lampa ksenonowa o mocy 200 W,
spektrofluorymetr modutowy MSF 101,
fluorymetr FLUORAT®-02,
spektrofotometr UV/Vis Perkin Elmer
Lambda BIO,

akty prawne, normy przedmiotowe.

spektrofluorymetr modutowy MSF 101,
spektrofotometr UV/Vis Perkin Elmer
Lambda BIO,

ukfad stabilizacji temperatury

z wykorzystaniem termostatu Haake,
akty prawne, normy przedmiotowe.

Zrédio: opracowanie wiasne.

Szczegdtowo metodyke badan kazdego z etapdw opisano w kolejnych pod-

rozdziatach.
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5. Ocena zmian jakosci wody podczas procesu oczyszczania

5.1.1. Gromadzenie sSrodowiskowych prébek wody

Pobér probek stanowi wazny element w calym procesie badania jakosci
wody. Od momentu pobrania do wykonania badan probki wod moga zmienia¢
swoje wlasciwosci. Naturalne procesy degradacji moga wptywa¢ na sktad po-
bieranych probek srodowiskowych. Przed etapem oznaczen konicowych reakeje
zwigzane z remediacja moga w istotny sposob utrudni¢ interpretacje uzyski-
wanych wynikéw. Znajomos¢ tych proceséw moze istotnie wplynac na efek-
tywnos¢ technologii remediacyjnych oraz ostabia¢ lub zupelnie eliminowac ich
wplyw na wyniki badan. W przypadku zwiazkéw organicznych z grupy WWA
nalezy wzia¢ pod uwage, ze moga one adsorbowac sie na $ciankach naczynia
lub na czastkach fazy stalej w zawiesinie. Adsorpcja substancji zwigzana jest
zich rozpuszczalno$ciag w wodzie oraz wartoscig wspodtczynnika podziatu okta-
nol-woda. Im wigksza jest zdolno$¢ zwigzku do sorpcji na czastkach fazy stalej,
tym warto$¢ wspolczynnika podzialu ma wigkszg warto$¢ (Manoli, Samara
1999; Kot, Morawska, Namie$nik 2001). Na skutek kontaktu pobranej probki
analitycznej z powietrzem lub jej oddzialywania z fazg gazowa moze réwniez
dochodzi¢ do niepozadanych proceséw odparowywania lotnych substancji,
takich jak fenole.

Prébki wody zostaly pobrane ze zbiornika wodnego Bagry wykorzystywa-
nego sezonowo w celach rekreacyjnych jako kapielisko, a takze jako miejsce
do zeglugi i rekreacji motorowodnej. Pobdr probek do analiz zawartosci TPH
w poszczeg6lnych punktach zbiornika odbywat si¢ w oddaleniu o kilka metréw
od linii brzegowej, gdzie glebokos¢ stupa wody wynosita okoto jednego metra,
z glebokosci pieciu do dziesigciu centymetréw ponizej powierzchni wody. Do
tego celu wykorzystano zakrecane butelki ze szkla bursztynowego o pojem-
nosci jednego litra kazdy. Kazda z butelek przeptukiwano kilkakrotnie przed
pobraniem probki wlasciwej. Na kazdej zostaly zawarte informacje dotyczace
miejsca/punktu poboru, dnia, godziny poboru oraz objetosci probki. Czas prze-
chowywania wody do momentu rozpoczecia badan w zadnym z przypadkéw
nie przekraczal o$miu godzin (Hounslow 1995). Bezposrednio po przewie-
zieniu do laboratorium probki wody zostaly podzielone na objeto$ci 100 cm’
i przeniesione do rozdzielacza o pojemnosci 250 ml. Szkto, w ktérym przecho-
wywane byly probki wody, przeptukano 10 cm® n-heksanu. Heksan przelano do
rozdzielacza i energicznie wstrzgsano nim przez co najmniej minute. Nastepnie
warstwy zostaly rozdzielone. Konicowe ekstrakty substancji ropopochodnych
w n-heksanie analizowane byly metoda spektroskopii fluorescencyjnej w UV
w celu okreslenia stezenia rozpuszczonych TPH.

Wode z wybranych punktéw poboru prébek przebadano réwnoczesnie
pod katem obecnosci bakterii Pseudomonas aeruginosa. Probki wody do ana-
liz zawarto$ci bakterii Pseudomonas aeruginosa pobrano zgodnie z norma
ISO 19458:2007. Wode zebrano do sterylnych butelek o pojemnosci 100 ml
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5.1. Metodyka badan i wykorzystane materiaty

zawierajacych specjalne podtoze do wzrostu bakterii chronione w Europie ta-
jemnica handlowa (Pseudalert®) oraz do sterylnych butelek z bursztynowego
szkla. W celu pobrania probki zakrecong butelke wprowadzano pod wodeg na
glebokos¢ okolo 10 cm. Nastepnie napelniano butelke, odkrecajac ja i odwra-
cajac bokiem, nastepnie zakrecano i wyciggano na wierzch. Prébki transpor-
towano w ciemnych pojemnikach wypelnionych lodem, w ktérych panowala
temperatura okofo 3°C. Prébki dostarczano do laboratorium w jak najkrétszym
czasie, nieprzekraczajacym trzech godzin.

5.1.2. Stosowane odczynniki chemiczne

W badaniach laboratoryjnych wykorzystane zostaly przedstawione ponizej
zwigzki chemiczne. Ich wybér podyktowany byl koniecznoscig prowadzenia
badan w zgodzie z normami wymienionymi w tej ksigzce oraz informacjami
plynacymi z literatury naukowej dotyczacymi pozadanych wlasciwosci bada-
nych zwigzkow.

— zwigzki chemiczne do preparatyki koloidow i warstw fotokatalizatorow: ko-
mercyjny tlenek tytanu (IV) TiO, cz.d.a. - PP.H. Stanlab Sp. J.; Propanol-2
(alkohol izopropylowy) cz. - Eurochem BGD Sp. z 0.0.; woda destylowana;

— zanieczyszczanie modelowe poddane degradacji: olej potsyntetyczny do
silnikéw dwusuwowych Sil-Oil (klasa jakos$ci: API-TC, JASO-FC, ISO-L-
-EGC); benzyna Pb95 ze stacji LukOil;

— zwiazki chemiczne do oznaczen analitycznych: n-heksan 99% cz.d.a -
POCH Basic; wzorzec TPH w n-heksanie; woda destylowana; odczynnik
Pseudalert® - IDEXX Laboratories, Westbrook, ME, USA;

— ekstrakt z Sapindus Mukorossi w stezeniu 0,05g/dm?.

5.1.3. Charakterystyka fluorymetrycznej metody oznaczania
substancji ropopochodnych w wodzie

Metoda fluorymetryczna wykorzystana do badan opisanych w tej ksigz-
ce jest regulowana w Federacji Rosyjskiej przez dokument o numerze ITH]]
® 14.1: 2: 4.128-98 dotyczacy ochrony srodowiska. Do pomiaru intensywnosci
fluorescencji zastosowano fluorymetryczny analizator cieczcy FLUORAT*-02.
Za pomocg spektrofotometrii fluorescencyjnej w UV analizowane byly eks-
trakty TPH w n-heksanie.

Omawiang metode fluorymetryczng mozna stosowa¢ dla stezen produktow
ropopochodnych w wodzie w zakresie od 0,005 do 50,0 mg/dm®. Blad wzgledny
w otrzymanych wynikach (przy P réwnym 0,95 [8, %]) wynosi od 25 do 50% dla
réznych stezen. Zakresy bledow przedstawione zostaly w tabeli 12. Dotyczg one
analizy probek bez ich rozcienczenia lub zat¢zenia. Na bledy powstajace przy
oznaczeniach spektroskopii fluorescencyjnej wptyw maja obecne w roztwo-
rze substancje towarzyszace, ktére majg zdolnos¢ absorbcji promieniowania

99
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i fluorescencji lub wygaszania fluorescencji. Istotny wplyw na nat¢zenie pro-
mieniowania fluorescencyjnego ma réwniez temperatura (fluorescencja maleje
wraz z jej wzrostem), rodzaj rozpuszczalnika i pH roztworu.

Tabela 12. Btgd metody fluorymetrycznej przy prawdopodobienstwie P = 95%

Mierzona wartos¢ Masowe stezenie produktow
ropopochodnych TPH

Granice pomiaru, mg/dm?3 0,005-50,0
Charakterystyka btedu wzglednego (8, %) dla 0,005-0,010 mg/dm® — & = 50%,

dla 0,010-0,50 mg/dm®  — & =35%,
dla 0,50-50 mg/dm?® —0=25%

Zrédio: certyfikat urzadzenia FLUORAT®-02.

Istotg techniki fluorymetrycznej opisanej w tej ksigzce byta dehydratacja
produktéw ropopochodnych, a nastgpnie ich ekstrakcja z wody za pomoca
n-heksanu, nastepnie oczyszczanie uzyskanego ekstraktu (w przypadku ta-
kiej koniecznosci) i ostatecznie pomiar natezenia fluorescencji ekstraktu.
Procedura ekstrakeji zostala przeprowadzona zgodnie z metodyka opracowa-
ng przez Lumex Ltd. M 01-5-2007, na podstawie GOST R 51797-2001 (TOCT
P 51797-2001, 2001).

Metoda opisana powyzej wykorzystywana byla we wszystkich oznacze-
niach TPH, chyba ze zostalo zaznaczone inaczej. Badania przeprowadzono
w Katedrze Metrologii i Analizy Instrumentalnej na Wydziale Towaroznawstwa
i Zarzadzania Produktem Uniwersytetu Ekonomicznego w Krakowie.

Do badan zawarto$ci TPH w wodzie zastosowano wzorzec I'CO 7950-
2001 (JTrom-HIIT). Dokument Federalny Federacji Rosyjskiej o numerze ITH]]
D 14.1: 2: 4.128-98 dotyczacy ochrony srodowiska przyjmuje ten wzorzec jako
wiasciwy dla ilo§ciowej analizy chemicznej wod i przeprowadzania pomiar6w ste-
zenia masowego produktéw ropopochodnych w prébkach wod naturalnych i pit-
nych metoda fluorymetryczng na analizatorze cieczy FLUORAT"-02. Wzorzec
jest zgodny z wymaganiami GOST 8.315-97 i ma certyfikat Federalnej Agencji
ds. Regulacji Technicznych i Metrologii. Przeznaczony jest do prowadzenia ba-
dan roztworéw produktéw ropopochodnych ekstrahowanych w n-heksanie lub
cyklo-heksanie w celu kalibracji chromatograféw i innych przyrzadéw pomiaro-
wych, certyfikacji technik pomiarowych i kontroli bledu technik pomiarowych.
Uzyty wzorzec jest roztworem oleju turbinowego T-22 zgodnie z normg GOST
32-74 lub oleju przemystowego I-40A zgodnie z normg GOST 20799-88 w n-
-heksanie. Stezenie oleju w n-heksanie to 1 mg/cm’.

Olej i jego pochodne sg nietrwatymi mieszaninami weglowodoréw nasyco-
nych i nienasyconych, a takze ich pochodnymi réznego rodzaju. Hydrochemia
umownie traktuje pojecie ,,produktéw ropopochodnych’, ograniczajac je je-
dynie do weglowodordéw alifatycznych, aromatycznych i acyklicznych, ktére
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stanowig gléwna i najbardziej powszechng czes¢ oleju i jego skladnikéw uwal-
nianych w procesie rafinacji. W praktyce miedzynarodowej, jak tez i w Polsce,
wystepuje termin ,,indeks oleju mineralnego” odnoszacy si¢ do zawartosci pro-
duktéw ropopochodnych w wodzie. Zgodnie z normg PN-EN ISO 9377-2 in-
deks oleju mineralnego obejmuje swoim zakresem sume stezen zwigzkow, ktdre
mozna oddzieli¢ rozpuszczalnikiem weglowodorowym o temperaturze wrzenia
miedzy 36°C a 69°C, nieadsorbujacych sie na tzw. florisilu, czyli spreparowane;
ziemi okrzemkowej, o czasie retencji zawartym miedzy wymyciem n-dekanu
(CioHa,) a n-tetrakontanu (CyoHsg,). Substancjami, ktdre spetniaja wymienione
wymagania, s3 weglowodory alifatyczne o dtugim lub rozgatezionym tancuchu,
alicykliczne, aromatyczne oraz aromatyczne z podstawnikami alkilowymi.

Olej turbinowy T-22 jest olejem mineralnym, ktéry otrzymuje si¢ z ropy
naftowej o niskiej zawartosci siarki przez oczyszczanie kwasem. W skladzie tego
oleju nie ma specjalnych dodatkéw. Mineralny olej przemystowy I-40A réw-
niez wchodzi w sktad grupy olejow bez dodatkdow. Jest to olej destylacyjny lub
mieszanina resztkowych i destylowanych olejéw ropy naftowej otrzymywanych
z siarki i ropy naftowej o niskiej zawartosci siarki, o selektywnym oczyszczaniu.

Mineralne oleje bazowe zgodnie z klasyfikacja API zaliczane sa w zaleznosci
od zawarto$ci weglowodoréw nasyconych, zawartosci siarki i wskaznika lepko-
$ci do Grupy L, II lub III. Bez wzgledu na podzial o olejach tych mozna powie-
dzie¢, ze s3 mieszaning wysokowrzacych weglowodoréw, ktore moga zawiera¢
20-45 atoméw wegla w czasteczkach o réznych strukturach i réznym stopniu
nasycenia. Oleje mineralne T-22 oraz I-40A s3 mieszaninami sktadajacymi
sie z 70-80% weglowodoréw nasyconych, tj. izoparafinowych i naftenowych -
jedno-, dwu- i tréjpierscieniowych z dtugimi podstawnikami alkilowymi oraz
20-30% weglowodoréw dwu- i tréjpierscieniowych naftenowo-aromatycznych
i aromatycznych z duzym udzialem w tej grupie weglowodoréw alkilobenze-
nowych z dtugimi tancuchami. Dlugo$¢ tanicuchoéw alkilowych maleje podczas
przejscia od weglowodoréw jednopierscieniowych do weglowodoréw wielo-
pier$cieniowych, naftenowych, naftenowo-aromatycznych i aromatycznych
(Beran 2008).

Weglowodory parafinowe, bedace gtéwnym sktadnikiem rafinowanych ole-
jow mineralnych, nie ulegajg Zadnym charakterystycznym reakcjom chemicz-
nym. Wszystkie stosowane metody oznaczania olejow sg niespecyficzne; stosuje
sie metody grawimetryczne i spektrofotometryczne (fluorescencja, refrakto-
metria, spektrofotometria w podczerwieni i nadfiolecie). Jezeli oleje zawierajg
w swoim skladzie wigzania wielokrotne lub pierscienie aromatyczne, istnie-
je mozliwo$¢ oznaczenia ich metoda spektrofotometrii w nadfiolecie. Przed
oznaczaniem olejow mineralnych w nadfiolecie nalezy w pierwszej kolejnosci
zbada¢ widmo roztworu badanego oleju w zakresie 200-300 nm i sprawdzi¢, czy
w tym zakresie ma ono wyrazne pasma adsorpcji. Jako rozpuszczalnik mozna
stosowac cykloheksan lub n-heksan, ktére w zakresie odpowiednio 205-380 nm
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i 195-380 nm nie maja wlasnych pasm absorpcji i jednoczesnie s3 doskonalymi
rozpuszczalnikami olejow.

5.1.4. Analiza spektralna filtrow zastosowanych
do pomiarow fluorymetrycznych

W celu uzyskania doktadnej informacji dotyczacej zakresu promieniowa-
nia elektromagnetycznego stosowanego do wzbudzenia fluorescencji weglo-
wodordéw ropopochodnych znajdujacych sie w ekstraktach w n-heksanie oraz
zakresu promieniowania elektromagnetycznego pochodzacego z fluorescencji
probek za pomocg metody absorpcjometrycznej przebadano optyczne, ogra-
niczajace zakres widma promieniowania elektromagnetycznego, przeznaczo-
ne do pomiaréw weglowodoréw ropopochodnych (TPH), filtry wzbudzenia
oraz emisji. Do tego celu wykorzystano spektrofotometr UV/Vis Perkin Elmer
Lambda BIO oraz spektrofluorymetr modutowy MSF 101. Przeanalizowane
filtry wykorzystano w badaniach za pomocg fluorymetru FLUORAT*-02. Do
pomiaréw TPH w urzadzeniu FLUORAT®-02 wykorzystano lampe ksenonowg
o mocy 150 W oraz odpowiednie filtry optyczne ograniczajgce zakres widma
promieniowania elektromagnetycznego przeznaczone do pomiaréw weglo-
wodoréw ropopochodnych (TPH). Przepuszczalnos¢ filtréw zostala podana
w tabeli 13.

Tabela 13. Zakresy przepuszczalnosci filirow dla urzadzenia FLUORAT®-02

Rodzaj filtru Zakres dlugosci fal, nm
Filtr na torze wzbudzenia 230-300
Filtr na torze emisji 280-350

Zrédio: opracowanie wiasne.

5.1.5. Separacja mechaniczna zanieczyszczen ropopochodnych

Sposroéd technologii separacji mechanicznej najwyzsza efektywno$¢ osiag-
nefa metoda rozdzielania faz z uzyciem wiréwek. Wirowanie pozwala na roz-
bicie nawet bardzo trwalych emulsji. Zasada dziatania wiréwek oparta jest na
wytworzeniu poprzez obroty bebna sily od$rodkowej, w ktérej wyniku frakcja
o wiekszej gestosci przemieszcza si¢ ku zewnetrznej czesci urzadzenia, nato-
miast frakcja lzejsza, bogata w olej, pozostaje blizej osi. Proces rozdzielania faz
oparty jest wigc na sedymentacji lub filtracji majacej miejsce pod wptywem rdz-
nicy ci$nien w polu od$rodkowym. Sita odsrodkowa generowana w wiréwkach
jest znacznie wieksza niz sila powodowana przyspieszeniem ziemskim, wiec
czas potrzebny na rozdzielenie frakeji jest znacznie krétszy niz w przypadku
separatorow statycznych. Przy prawidlowo dobranych parametrach ($rednica
bebna, predkos¢ odsrodkowa) rozdzial faz ciecz—ciato stale, ciecz-ciecz, ciato
stale—ciecz—ciecz moze trwa¢ kilka sekund, w przeciwienstwie do sedymentacji
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lub separacji grawitacyjnej, gdzie odbywa sie to przez wiele godzin, a nawet dni.
Dodatkowo wirédwki zazwyczaj zajmuja mniej miejsca w poréwnaniu z innymi
separatorami.

Mozliwosci separacyjne wirowek okresla si¢ tzw. wspotczynnikiem rozdzia-
tu O zdefiniowanym jako stosunek sily od$rodkowej N, do sily ciezkosci Nj.
Stanowi on wielko$¢ charakterystyczna dla danej wiréwki:

Q=" (3)

gdzie:

w = 27n — predko$¢ katowa bebna, 1/s,

n - liczba obrotéw begbna w jednostce czasu, 1/s,
r — odleglos¢ czastki od osi obrotu bebna, m,

m — masa czastki, kg,

g - przyspieszenie ziemskie, m/s?.

Z réwnania (3) wynika, ze skuteczno$¢ wirowania mozna podnies¢ po-
przez zastosowanie wigkszej predkosci obrotowej bebna oraz przez zwigkszenie
jego promienia. Jednak modyfikacja predkosci daje w sposdb oczywisty lepsze
rezultaty.

Do usuwania substancji ropopochodnych z zanieczyszczonych probek wod
wykorzystano metode rozdzielania faz z uzyciem wirdwki. Przeprowadzono ba-
dania wody, w ktorej zrodla zanieczyszczen substancjami ropopochodnymi byly
modelowo spreparowane w laboratorium, oraz wody pobranej ze srodowiska
o0 zanieczyszczeniu antropogenicznym wynikajacym z dzialalnosci czlowieka
uzytkujacego zbiornik wodny.

Badania skuteczno$ci odwirowania zanieczyszczen ropopochodnych z pro-
bek modelowych zostaly zaprojektowane pod wzgledem czterech parametrow
(Hamacher i in. 2000; Biloo, Ngassoum 2013). Wybrano zakresy nastepujacych
parametrow:

— predkos¢ obrotowa wiréwki: 700-3700 obr./min.;
— czas wirowania: 10-30 min.;
— temperatury odwirowywanych prébek: 20°C i 55°C (+ 2°C) (Pawlak, Rau-

ckyte, Oloyede 2008; Huang i in. 2011);

— poczatkowe stezenie substancji ropopochodnych w wodzie.

Wirowanie realizowano czterokrotnie dla kazdej z probek wody. W celu
sprawdzenia wplywu kazdego z parametréw wirowania pozostate wartosci
parametrow byly stale (wybrano najskuteczniejsze). Badania zapoczatkowane
zostaly sprawdzeniem skuteczno$ci roznych predkosci wirowania.

Badania skutecznosci odwirowania zanieczyszczen ropopochodnych z pré-
bek srodowiskowych zostaly zaprojektowane pod wzgledem pigciu ponizszych
parametréw:

103



5. Ocena zmian jakosci wody podczas procesu oczyszczania

— predkos¢ obrotowa: 1700-3700 obr./min.;
— czas wirowania: 30 min,;
— temperatura wirowania: 20° C (= 2 ° C).

Zrezygnowano z badan predkosci obrotowej ponizej 1700 obr./min. ze
wzgledu na ich znaczgco nizszg skuteczno$¢ w poréwnaniu z wyzszymi pred-
kosciami. Wybrano réwniez jeden czas wirowania, dla ktérego osiagnieto
w badaniach prébek laboratoryjnych najlepsza efektywno$¢ odwirowania TPH
(30 min.). Wirowanie realizowano czterokrotnie dla kazdej z probek wody.
W celu sprawdzenia wptywu kazdego z parametréw wirowania, podobnie jak
w przypadku prébek modelowych, pozostate wartosci parametréw byly stale.

[ ([0

N T

woda woda

osad

Rysunek 23. Proboéwki z wodg po odwirowaniu

Zrédio: opracowanie wiasne.

Probki wody wirowane byly w probéwkach o pojemnosci 10 ml. Woda po
etapie wirowania pobierana byla z gérnej warstwy probdwki, co zostalo poka-
zane na rys. 23. Do dalszych badan zbierano okoto 80% wody z gérnej czesci
kazdej probowki. Oznaczen zawarto$ci TPH dokonano technikg fluorymetrycz-
ng za pomocy analizatora FLUORATU®-02.

5.1.6. Procedura fotochemicznego
rozkladu zanieczyszczen ropopochodnych

Fotochemiczne badania przeprowadzono w celu oceny czystosci wdd na
podstawie zawartosci substancji ropopochodnych mierzonej st¢zeniem TPH.
Sposrod proceséw poglebionego utleniania, ktére mozna prowadzi¢ w tem-
peraturze otoczenia, do degradacji zwigzkéw ropopochodnych wykorzystano
bezposrednie dzialanie promieniowaniem UV oraz reakcje rodnikéw hydrok-
sylowych generowanych poprzez fotolize nadtlenku wodoru (uktad H,O,/UV),
a takze reakcje fotokatalityczne z uzyciem jako fotokatalizatora tlenku tytanu (IV).
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Reakgje fotokatalityczne zostaly przebadane w uktadzie z czastkami TiO, w za-
wiesinie. Wyniki badan pozwolity na okreslenie skutecznosci degradacji TPH
wybranych proceséw, ktore bardzo czesto stosowane sg w przebiegu uzdatniania
wody majacego na celu rozklad zanieczyszczen. Badania obejmowaly réwniez
ocene skutecznosci degradacji TPH na drodze reakcji z rodnikami OH", a na-
stepnie poréwnanie ich z takimi procesami, jak: degradacja w uktadzie TiO,/UV
oraz dzialanie wylacznie promieniowania UV.

Na podstawie badan wlasnych wyznaczono dawke katalizatora wynoszaca
10 mgTiO,/dm? oraz ustalono czas kontaktu katalizatora z mieszaning w czasie
procesu naswietlania promieniami UV na okresy: 1 min.; 1,5 min.; 3 min., 5 min.
oraz 7 min., co odpowiadato wartosciom powierzchniowej gestosci energii: 2,7;
5,4; 9,0 oraz 12,6 J/cm?. Przygotowujac zawiesine proszku, nawazke proszku
umieszczono w roztworze rozcienczalnika — wodzie. Nastepnie rozbijano aglo-
meraty proszku za pomocga mieszalnika ultradzwigkowego przez 20 minut.

Srodowisko wodne, w ktérym przebiega fotoliza, ma niejednokrotnie wptyw
na jej efektywnos$¢. Nawet gdy molowe wspolczynniki absorpcji nie zmieniaja
sie w zaleznosci od pH, jak ma to miejsce przy tak niepolarnych zwigzkach
jak WWA, to powstajace czasteczki wzbudzone moga podlega¢ oddziatywaniu
srodowiska, determinujac zajécie reakcji chemicznej. Zatem pH roztworu jest
waznym parametrem decydujacym o reakcjach utleniania zachodzacych na
powierzchni fotokatalizatoréw. Wstepne badania wlasne nie wykazywaly jednak
zaleznosci pomiedzy pH roztworu w zakresie 5,0 do 6,0 a skutecznoscig rozkla-
du TPH w wodzie. Badania innych autoréw réwniez wskazujg, ze w przypadku
czastek ditlenku tytanu wartos¢ pH mieszczaca sie w zakresie od 4,0 do 6,0 nie
wykazywala istotnych réznic (Zawadzki i in. 2017). Wobec powyzszego badania
degradacji TPH przeprowadzono w srodowisku lekko kwasnym o pH réwnym
6,0. Wybrano takie warunki réwniez ze wzgledu na fatwos¢ utrzymania pH na
tym poziomie podczas procesow fotokatalizy.

Separacje czasteczek katalizatora w prébkach poprocesowych wykonano
w procesie filtracji. Nalezy zaznaczy¢, ze nie pozwala on na zatrzymanie za-
nieczyszczen TPH, co zwiazane jest z charakterystyka zastosowanych filtrow,
a w szczegdlnosci ze $rednicg ich poréw, ktora przekracza srednice czastek
substancji ropopochodnych. Separacje katalizatora z mieszaniny poreakcyjnej
przeprowadzono w procesie filtracji przy uzyciu uktadu filtracyjnego wyposa-
zonego w filtry o porowatosci 0,45 pm.

Procesy prowadzono w laboratoryjnym reaktorze zbudowanym na potrzeby
pracy, ktorego schemat przedstawiony jest na rys. 24.

Badania wplywu promieniowania UV na substancje ropopochodne znajdu-
jace si¢ w mieszaninie reakcyjnej odbywaly sie¢ przy uzyciu wysokocisnieniowej
lampy ksenonowej charakteryzujacej sie emisja ciagglego widma promieniowa-
nia w zakresie 250-2450 nm o mocy 150 W. W trakcie trwania procesu roz-
twory reakcyjne byly mieszane, co zapewnialo réwnomierne rozprowadzenie
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katalizatora w trakcie procesu, a takze rGwnomierne odprowadzanie ciepta
z uktadu.

OBUDOWA

[ REAKTOR h

LAMPA UV
PROBKA
> )/
MIESZADLO Q
MAGNETYCZNE
L J

Rysunek 24. Reaktor do badan fotochemicznych

Zrédto: opracowanie wiasne.

Przedmiot badan stanowily roztwory wody pochodzacej ze srodowiska
(zbiornik Bagry, miasto Krakéw) z dodatkiem substancji ropopochodnych
o stezeniu podanym w tabeli 14.

Tabela 14. Stezenia TPH w probkach wody poddanych procesom AOP

Rodzaj probki Stezenie TPH, mg/l
Woda srodowiskowa — 1. punkt poboru 1,72
Woda srodowiskowa — 2. punkt poboru 3,43
Woda z dodatkiem roztworu olej:benzyna 5,53
Woda z dodatkiem roztworu olej:benzyna 7,58

Zrédio: badania wiasne.

Uktad modelowy roztworéw wodnych

Uktad modelowy sporzadzony byl z uzyciem roztworu olej pélsynte-
tyczny:benzyna. Do wody pobranej ze zbiornika wodnego dodawano zwigz-
ki ropopochodne z roztworu olej pdlsyntetyczny:benzyna znajdujgcych sie
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wzgledem siebie w stosunku 1:25. Do sporzadzenia roztworu wykorzystano
benzyne Pb95 pobrang z jednej ze stacji LukOil oraz olej polsyntetyczny do
silnikéw dwusuwowych Sil-Oil (klasa jakosci: API-TC, JASO-FC, ISO-L-EGC)
zawierajacy hydrorafinowane weglowodory C20-C50, niezawierajacy zwigz-
kéw chlorowcoorganicznych. Zawartosci substancji ropopochodnych znaj-
dujacych si¢ w badanych prébkach wyznaczone zostaly na podstawie anali-
zy TPH. Sumaryczne stezenia TPH w przygotowanych podlozach wyniosly:
2,50 mg/1, 5,00 mg/l, 7,50 mg/l. Do polowy z nich dodano takze ekstrakt sa-
ponin z Sapindus mukorossi o stezeniu 0,05 g/dm?. Dodatki zastosowane do
podloza obnizyty pH prébek do 6.

Warunki reakcyjne

W zakresie badan nad skuteczno$cig uktadu H,0,/UV ustalono warunki
reakcyjne na podstawie danych literaturowych i doswiadczen z wlasnej praktyki
laboratoryjnej. Utlenianie TPH przeprowadzono z wykorzystaniem 30% roz-
tworu nadtlenku wodoru w stezeniu 0,05 mol/dm? oraz przy uzyciu H,0O, oraz
$wiatla UV. Reakcje prowadzono w temperaturze pokojowej, w statym pH wy-
noszacym 6,0 oraz w réznych czasach trwania procesu (do 60 min.). Celem
tych badan byt dobér optymalnego czasu prowadzenia procesu fotoutleniania
zwigzkéw TPH oraz poréwnanie efektow degradacji zanieczyszczen przy za-
stosowaniu samego H,O, oraz ukladu H,0,/UV.

W pierwszej kolejnosci przeprowadzono utlenianie poprzez dodanie do
przygotowanych prébek 30% roztworu H,O, w stezeniu 0,05 mol/dm?. Cato$¢
intensywnie wymieszano. Badania nad degradacja TPH w ukladzie H,O,/UV
z uzyciem lampy wysokoci$nieniowej rozpoczeto od sprawdzenia efektywnosci
podstawowej sktadowej procesu, tzn. przebiegu zaniku substratow w tzw. reakcji
ciemnej, gdy z TPH reaguje sam nadtlenek wodoru.

Nastepnie przygotowane probki wystawiono na dzialanie $wiatfa stonecz-
nego. Przeprowadzono pomiary zawartosci TPH po czasie: 1 min., 10 min.,
20 min., 30 min., 40 min., 50 min. i 60 min. W czasie trwania procesu pr(’)bki
byty przechowywane z dostepem $wiatla stfonecznego.

Na kolejnym etapie przeprowadzono utlenianie za pomoca 30% roztworu
H,0, w takim samym stezeniu jak poprzednio. Cato$¢ réwniez intensywnie
wymieszano, a nastgpnie probki przetozono do ciemni. Przeprowadzono pro-
ces na$wietlania promieniowaniem UV w czasie: 0,25 min., 0,5 min., 1 min,,
1,5 min., 3 min., 5 min., 10 min., 15 min., i dokonano natychmiast analizy
zawarto$ci TPH w prébkach.

5.1.7. Procedura procesu bioremediacji

Analiza proceséw bioremediacji obejmowata wykazanie potencjatu rodzi-
mych szczepéw mikroorganizméw odnalezionych w wodach zbiornika Bagry
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Wielkie (Krakow, matopolskie) do biodegradacji zwigzkéw pochodzacych
z ropy naftowej. Badania bioremediacji zanieczyszczen wod przeprowadzo-
ne zostaly na podstawie wzrostu bakterii tlenowych z rodzaju Pseudomonas,
gatunku aeruginosa, wykorzystujacych zwigzki ropopochodne jako sktadnik
pozywienia. Do badan wybrano Pseudomonas aeruginosa ze wzgledu na wy-
soka efektywnos¢ biodegradacji substancji ropopochodnych w poréwnaniu
z innymi bakteriami (Pijanowska i in. 2007). Bakterie Pseudomonas aerugi-
nosa rdwnoczesnie bardzo czesto obecne s3 w wodach powierzchniowych.
Wstepne badania wskazaly na wykorzystywanie weglowodoréw do wzrostu
bakterii w probkach laboratoryjnych. Przeprowadzono badanie biodegradacji
ex situ w prébkach modelowych przygotowanych na bazie probek pobranych
ze $rodowiska.

Hodowle mikroorganizmoéw

Do prawidtowego wzrostu i rozwoju bakterii konieczne jest takie Srodowi-
sko, ktore bedzie zaspokaja¢ ich wymagania pokarmowe. Pobrane przez bakte-
rie sktadniki sg Zrédlem substancji budulcowych komorki, a takze energii, ktéra
jest potrzebna dla rozmnazania i wzrostu. W hodowlach bakterii Pseudomonas
aeruginosa bardzo czesto stosuje sie pozywki typu LB (ang. lysogeny broth),
lecz mozna rowniez wykorzysta¢ inne zwigzki do utworzenia odpowiedniego
podloza. Pseudomonas aeruginosa potrzebuje 24 godzin do wzrostu na podto-
zu bogatym. Wzrost na podfozu minimalnym moze odbywac¢ si¢ w znacznie
dluzszym czasie, w zaleznosci od sktadnikéw odzywczych oraz stezenia zrédla
wegla.

Pseudomonas aeruginosa ro$nie najlepiej w warunkach tlenowych, niezalez-
nie od podloza, ale jest zdolna do wzrostu réwniez w warunkach beztlenowych
na niektérych zrédtach wegla. Hodowla bakterii odbywata sie w zamknigtych
pojemnikach, na podlozu pltynnym o objetosci 100 ml, nad ktérym zgroma-
dzone byto powietrze o objetosci okoto 10 ml.

Opisane badania przeprowadzono na przygotowanych czterech rodzajach
hodowli mikroorganizméw. Pierwsza z nich prowadzono w préobkach zawie-
rajacych wode srodowiskows z dodatkiem substancji ropopochodnych o wy-
znaczonych stezeniach TPH: 2,50 mg/l, 5,00 mg/l, 7,50 mg/l. Prébki z drugiej
hodowli zawieraly dodatkowo saponiny z Sapindus mukorossi o stezeniu 0,05
g/dm’. Trzecia i czwarta hodowla byly hodowlami kontrolnymi, nie zawieraly
one dodatku zwigzkéw ropopochodnych. Prébki trzeciej hodowli zawieraty
jedynie wode¢ pobrang ze zbiornika wodnego wraz z bakteriami Pseudomonas
aeruginosa, do probek czwartej hodowli dodano ekstrakt saponin z Sapindus
mukorossi o stezeniu 0,05 g/dm°.
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Warunki procesu bioremediacji

Przeanalizowano wody pod katem obecnosci bakterii rodzaju Pseudomonas
aeruginosa, a takze réwnocze$nie zbadano zawarto$¢ weglowodoréw ropopo-
chodnych, ktorego wskaznikiem bylo stezenie TPH w wybranych punktach
pomiarowo-kontrolnych zbiornika wodnego Bagry Wielkie. Nastepnie przepro-
wadzono analize wzrostu Pseudomonas aeruginosa w obecnosci modelowych
stezen substancji ropopochodnych w warunkach laboratoryjnych. Za pomoca
testow statycznych okreslono szybkos¢ biodegradacji zwiazkéw ropopochod-
nych z wody w funkcji czasu oraz efektywnos¢ ich usuwania przy zmiennych
warto$ciach temperatury, ustalonych wartosciach poczatkowego stezenia TPH
w préobkach oraz pH w zakresie 5-6. Przeprowadzono réwniez analiz¢ zmian
skutecznosci degradacji TPH prowadzonej przez wybrane mikroorganizmy
w obecnosci surfaktantu roslinnego. W tabeli 15 podsumowano warunki pro-
wadzonego procesu bioremediacji, ktore okreslone zostaly nastepujacymi
zmiennymi:

1) Poczatkowe stezenie substancji ropopochodnych

Zawarto$ci substancji ropopochodnych znajdujacych sie w badanych prob-
kach, wyznaczone na podstawie analizy TPH, wynosily: 2,50 mg/1, 5,00 mg/l,
7,50 mg/l. Proces bioremediacji prowadzono réowniez dla prébek odniesienia,
bez zawartosci substancji ropopochodnych.

2) pH srodowiska wodnego

Odczyn srodowiska wodnego byt utrzymywany w obrebie pH 5 do 6. Wy-
brano ten zakres wartosci na podstawie danych literaturowych jako optymalne
pH dla wzrostu Pseudomonas aeruginosa.

3) Temperatura inkubacji bakterii

Przy wyborze temperatury dla wzrostu tej bakterii kierowano si¢ predkoscia
wzrostu kolonii bakterii dla réznych temperatur oraz aktywnoscia kilku czyn-
nikéw zjadliwosci aktywnych dopiero powyzej 30°C. Eksperyment zostat prze-
prowadzony w temperaturze pokojowej 25°C oraz temperaturze 38°C. Wybrane
temperatury s3 odpowiednie dla Pseudomonas aeruginosa, gdyz potrafiag one
przetrwaé w bardzo szerokim zakresie temperatur, od bardzo niskich (4°C) do
bardzo wysokich (42°C).Temperatury procesu bioremediacji ustalono na 38°C
ze wzgledu na bardzo szybkie tempo wzrostu kolonii Pseudomonas aeruginosa
w tej temperaturze oraz na 25°C zpowodu proby stworzenia warunkow tem-
peraturowych zblizonych do naturalnych w okresie letnim.

4. Wplywu czasu inkubacji

Hodowle bakterii prowadzono przez okres trzech tygodni. Probki zawiera-
jace kolonie bakterii Pseudomonas aeruginosa byly inkubowane w warunkach
dynamicznych (wytrzasanie) w temperaturze 25°C i 38°C w okresach 7, 14
i 21 dni. Po kazdym z tych czaséw probki wody pobierane byty do badan za-
wartos$ci TPH oraz iloéci jtk.
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5) Badanie wplywu napiecia powierzchniowego

Zbadano wplyw wprowadzenia do probek surfaktantu, saponin z S. mu-
korossi, w celu okreslenia jego przydatnosci do stymulacji procesu biodegra-
dacji. Ekstrakt saponin dodano w stezeniu 0,05 g/dm?, dzieki czemu napiecie
powierzchniowe zostalo obnizone do 0,04 N/m. W prébkach bez dodatku
saponin napiecie powierzchniowe wynosito 0,07 N/m. Eksperyment zostat
przeprowadzony w temperaturze inkubacji 38°C. Probki byly pobierane w od-
stepach czasu jak powyzej i analizowane pod katem wzrostu kolonii bakterii
Pseudomonas aeruginosa oraz zawartosci TPH.

Tabela 15. Warunki prowadzenia procesu bioremediacji

Stezenie substancji Napiecie powierzchniowe, Czas Temperatura,

ropopochodnych (TPH), N/m inkubacji, °C
mg/l dni

2,50 40-10° 7 25

38

14 25

38

21 25

38

70-103 7 25

38

14 25

38

21 25

38

5,00 4010 7 25

38

14 25

38

21 25

38

70-10° 7 25

38

14 25

38

21 25

38
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Tabela 15 — cd.
Stezenie substancji Napiecie powierzchniowe, Czas Temperatura,
ropopochodnych (TPH), N/m inkubacji, °C
mg/l dni
7,50 40-10° 7 25
38
14 25
38
21 25
38
70-10°3 7 25
38
14 25
38
21 25
38

Zrédto: opracowanie wiasne.

Badania obecnosci Pseudomonas aeruginosa

Liczbe bakterii wystepujacych w danym $rodowisku mozna okresli¢ rézny-
mi metodami. Powszechnie stosowane dzielg si¢ na bezposrednie i posrednie.
Metody bezposrednie stuza do oznaczania sumy zywych i martwych komoérek.
Metody posrednie (hodowlane) opieraja si¢ na obserwacji wzrostu zywych ko-
morek. Dzieki zdolnosci drobnoustrojéw do rozmnazania oznacza si¢ tylko
zywe komorki zdolne do wzrostu w pozywkach ptynnych lub stalych. Wyréznia
sie metody: plytkows, rozcienczen oraz modyfikacje metod hodowlanych: pe-
trifilmy, test fopatkowy, metoda filtracji membranowej, a takze metoda najbar-
dziej prawdopodobnej liczby drobnoustrojow.

Hodowanie bakterii pozostaje najczgsciej stosowanym sposobem detekeji
Pseudomonas aeruginosa, jednak sposob ten jest czasochlonny i podatny na
niezgodnosci wynikéw ze wzgledu na zanieczyszczenia probek. Ponadto ta
metoda ma niskg czutos¢. Aby rozwigzac te problemy, opracowano rdzne testy,
z ktérych kazdy ma swoje zalety i wady. Metody te moga by¢ ograniczone przez
niska stabilno$¢ i matg powtarzalnos¢ (Tang i in. 2017).

Badania przesiewowe na obecno$¢ bakterii Pseudomonas aeruginosa zostaty
przeprowadzone przy uzyciu pozywki Pseudalert’. Wykonano testy ilo$ciowe
wedlug procedury IDEXX Laboratories, Inc. Technika znormalizowanej zgod-
nie z norma ISO 16266-2:2018. Wielko$¢ kolonii bakterii wykorzystanych do
bioremediacji oceniona zostala za pomoca metod spektrofluorymetrycznych
w zakresie §wiatla ultrafioletowego oraz widzialnego.
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Metodyka IDEXX pozwala na bezposrednie wykrycie Pseudomonas aeru-
ginosa w czasie 24 godzin zaréwno jako$ciowo, jak i ilosciowo, a co najwaz-
niejsze — jest odporna na zanieczyszczenia probki innymi bakteriami. Ponadto
detekcja bakterii w petni zamknietych rezerwuarach minimalizuje ryzyko roz-
przestrzenienia si¢ ich w sposob niekontrolowany. Metodyka ta zostala zwali-
dowana i wpisana jako obowiazujaca do normy ISO 16266-2:2018 Water qua-
lity — Detection and enumeration of Pseudomonas aeruginosa — Part 2: Most
probable number method. Do gléwnych zalet metod naleza: specyficzne wykry-
wanie Pseudomonas aeruginosa, minimalizowanie ryzyka wynikéw falszywie
dodatnich oraz brak czynnika subiektywnego przy odczycie.

Norma ISO 16266-2:2018 odwoluje sie¢ do dokumentéw ISO/IEC Direc-
tives, Part 1 oraz ISO/IEC Directives, Part 2. W tekécie normy ISO 16226-2:
2018 s3 przywolywane nastepujace dokumenty:

— ISO 8199:2010, Jakos$¢ wody — Ogdlne wytyczne oznaczania liczby bakterii
metodg hodowli;

— ISO 11133:2014-07, Mikrobiologia Zywnosci, pasz i wody. Przygotowanie,
produkcja, przechowywanie i przeprowadzanie badan pozywek;

— ISO 19458:2007, Jakos¢ wody — Pobieranie probek do analiz mikrobiolo-
gicznych;

— ISO/IEC Guide 2 - Standardization and related activities — General voca-
bulary.

Calos¢ lub czgs¢ ich tresci stanowia wymagania dla dokumentu ISO 16226-
2:2018. Niektore elementy Normy sg objete prawami autorskimi. Dokument
ten zostal przygotowany przez Komitet Techniczny ISO/TC 147, Jako$¢ wody,
Subkomitet SC 4, Metody mikrobiologiczne.

Norma ISO 16266-2:2018 precyzuje metode oznaczania Pseudomonas ae-
ruginosa w wodzie. Opiera si¢ ona na wzroscie wykrywanych bakterii w ptyn-
nym podtozu i kalkulacji najbardziej prawdopodobnej liczby mikroorganizméw
(MPN) poprzez odniesienie do tabeli MPN (zalacznik 1). Dokument stosowa-
ny moze by¢ do wielu typéw wod. Moga to by¢ wody szpitalne, wody pitne,
niegazowane wody butelkowane przeznaczone do spozycia przez ludzi, wody
podziemne, wody w ptywalniach, basenach spa, w tym zawierajace duzg liczbe
bakterii heterotroficznych. Normy tej nie stosuje si¢ do wod butelkowanych
gazowanych, wod smakowych, wéd do wiez chlodniczych lub morskich, dla
ktoérych ta metoda nie zostala zwalidowana. Metody opisane w normie moga
jednak by¢ uzyte dla wymienionych srodowisk przez laboratoria, jednak musza
one zosta¢ poprzedzone stosowng walidacja przed ich zastosowaniem.

Metoda IDEXX oparta jest na technologii wykrywania enzymow bakte-
ryjnych, ktéra sygnalizuje obecno$¢ Pseudomonas aeruginosa poprzez hydro-
lizg substratu w odczynniku. Badany gatunek drobnoustrojéw zdolny jest do
wzrostu w wyseparowanym bulionie oraz do hydrolizowania diagnostyczne-
go substratu obecnego w odczynniku: 7-amino-4-metylokumaryny. Komoérki
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Pseudomonas aeruginosa szybko rosng i rozmnazaja si¢ dzigki bogatej podazy
aminokwas6w, witamin i innych skladnikéw odzywczych obecnych w odczyn-
niku. Aktywnie rosnace szczepy Pseudomonas aeruginosa maja enzym, ktory
rozszczepia substrat w odczynniku w celu wytworzenia niebieskiej fluorescencji
w $wietle ultrafioletowym (rys. 25.). Uzyty w badaniach odczynnik Pseudalert®
wykrywa Pseudomonas aeruginosa przy 1 jtk na 100 ml prébki wody w ciagu
24 godzin.

Pseudomonas aeruginosa

enzym

substrat

kompleks enzym/substrat

Rysunek 25. Hydroliza substratu w odczynniku Pseudalert®: enzym rozszczepia pod-
toze w odczynniku w celu generowania fluorescencji w swietle ultrafioletowym

Zrédio: http://idexx.com (dostep: 8.06.2020).

Oznaczenie jakosciowe Pseudomonas aeruginosa wykonano zgodnie z Nor-
ma ISO 16266-2:2018. Do kazdej 100 ml probki wody znajdujacej si¢ w ste-
rylnych pojemnikach zawierajacych $rodek przeciwpienigcy (IDEXX) dodano
pozywke Pseudalert® i po zamknieciu wytrzasano w celu catkowitego rozpusz-
czenia pozywki. Nastepnie tak przygotowane probki inkubowano w 38°C w cig-
gu 24-25 godzin. Po inkubacji dokonano analizy obecnosci kolonii bakterii pod
wplywem promieniowania UV (365 nm). Niebieska fluorescencja wskazywata
na obecnos¢ bakterii Pseudomonas aeruginosa. Badania przeprowadzano w se-
zonie letnim i zimowym.

Przy wyznaczaniu ilo§ciowym kolonii bakterii Pseudomonas aeruginosa do
kazdej 100 ml probki wody znajdujacej si¢ w sterylnych pojemnikach zawie-
rajacych $rodek przeciwpienigcy (IDEXX) dodano pozywke Pseudalert® i po
zamknigciu wytrzasano w celu calkowitego rozpuszczenia pozywki. Nastepnie
tak przygotowane probki po kilkuminutowym odstaniu w celu opadniecia pia-
ny zostaly przeniesione do 51 dotkéw, uszczelnione i inkubowane w procesie
wymuszonego wytrzasania w 38,0°C w ciagu 24-25 godzin. Temperatura byta
stabilizowana z doktadnoscig +0,2°C. Po inkubacji dokonano analizy obecno-
$ci kolonii bakterii w kazdym z dotkéw pod wplywem promieniowania UV
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(365 nm). Kazdy z dotkéw wykazujacy niebieska fluorescencj¢ byl zliczany
jako probka pozytywna (bakteria Pseudomonas aeruginosa obecna). Kolonie
bakterii liczone byly przy wykorzystaniu tabeli MPN i wyrazone w jednostkach
tworzacych kolonie na 100 ml (jtk/100 ml).

5.2. Badania separacji mechanicznej
substancji ropopochodnych

Oceniono efektywno$¢ odwirowania substancji ropopochodnych z wody
w funkcji stezenia poczatkowego TPH w wodzie przy predkosci obrotowej
1700 obr./min. Separacje prowadzono dla temperatury prébek 20°C przez
10 min. Zalozono dla celéw badawczych stezenia w zakresie 2,00-16,00 mg/1.
Na rys. 26 przedstawiono poczatkowe stezenia TPH w probkach, otrzymane
stezenia TPH w wodzie po odwirowaniu wraz z bledem metody fluoryme-
trycznej przy prawdopodobienstwie P = 95% oraz podano réwniez obliczona
skuteczno$¢ odwirowania TPH z prébek.
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Rysunek 26. Stezenia TPH przed wirowaniem i po wirowaniu (T = 20°C,
n = 1700 obr./min., t = 10 min) oraz skuteczno$¢ odwirowania

Zrédio: badania wiasne.

Na podstawie przeprowadzonych badan stwierdzono, ze dla probek mo-
delowych wody zanieczyszczonej substancjami ropopochodnymi w steze-
niach 2,00-16,00 mg/l istnieje korelacja pomiedzy skuteczno$ciag odwirowania
a poczatkowym stezeniem TPH. Mozna wnioskowa¢, ze przy stalym czasie
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i predkosci obrotowej wirowania procentowa skuteczno$¢ odwirowania jest
wieksza dla nizszych poczatkowych stezenn TPH i maleje wraz ze wzrostem
stezenia TPH.

Nastepnie zbadano skutecznos¢ separacji probek o stezeniu TPH w wo-
dzie 2,07 mg/I dla predkosci obrotowych w zakresie 300-3700 obr./min. przy
zachowaniu statych pozostalych parametréw (temperatura, czas wirowania).
Skutecznos¢ odwirowania substancji ropopochodnych z wody zostata przed-
stawiona na rys. 27.
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Rysunek 27. Skutecznos$¢ odwirowania substancji ropopochodnych z wody przy roz-
nych predkosciach obrotowych (t = 10 min., T = 20°C)

Zrédio: badania wiasne.

Stopien oczyszczania probek ze zwigzkéw ropopochodnych ro$nie logaryt-
micznie wraz ze wzrostem predkoséci obrotowej. Skutecznos¢ oczyszczenia wody
dla predkosci 2700 obr./min. wynosi 77,6% i byta ona maksymalna w zaprojek-
towanych warunkach wirowania. Dalsze zwigkszanie predkosci obrotowej nie
przynosilo wyraznych korzysci w oczyszczaniu wody.

Nastepnie dla kolejnych probek modelowych o zakresie stezen 1,035-
2,070 mg/1 poréwnano skuteczno$¢ odwirowania w dwoéch temperaturach: 20°C
i 55°C, ze stalg predkoscig wirowania 2700 obr./min. w czasie 10 min. Wyniki
tych pomiaréw wraz z bledem metody fluorymetrycznej przy prawdopodo-
bienstwie P = 95% przedstawiono na rys. 28.

Wyniki pomiaréw wskazuja na niewielkg poprawe efektywnosci odwiro-
wania TPH w wyzszej temperaturze, jednak blad wzgledny w otrzymanych
wynikach przy P = 95% wskazuje, ze réznice te nie sg istotne. Efektywnos¢
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odwirowania TPH z wody w badanych zakresach stezen w temperaturze 20°C
miescila si¢ w granicach 83,5-94,6%, natomiast dla temperatury 55°C: 85,9—
94,4% (tabela 16). Procentowa skuteczno$¢ oczyszczania wody dla probek
z modelowymi zanieczyszczeniami olejowymi w czasie wirowania 10 min. byla
podobna dla tych samych stezenn w badanych temperaturach.

0,35

[] stezenie TPH w wodzie po wirowaniu w 20°C, mg/|

0,3 - [ stezenie TPH w wodzie po wirowaniu w 55°C, mg/l
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Rysunek 28. Stezenie TPH w wodzie przed wirowaniem i po wirowaniu (n = 2700 obr./
min., t=10 min., T=20°Ci T = 55°C)

Zrédto: badania wtasne.

Tabela 16. Efektywnos$¢ wirowania w dwoch temperaturach (predkos¢ wirowania
2700 obr./min., czas 10 min.)

Stezenie TPH w wodzie Efektywnos¢ odwirowania  Efektywnos$¢ odwirowania
przed wirowaniem, mg/l w 20°C (%) w 55°C (%)

1,035 91,8 93,1

1,180 83,5 85,9

1,583 94,6 94,4

2,070 87,6 90,6

Zrédto: badania wtasne.

Efektywnos¢ odwirowania dla kazdych z badanych czaséw nie wykazywata
zalezno$ci dla dwoch badanych temperatur: 20°C i 55°C. W dalszej kolejnosci
zbadano skutecznos¢ odwirowania zwigzkéw ropopochodnych z prébek dla
réznych czaséw wirowania. Ustalono trzy czasy: 10 min., 20 min. i 30 min.,
pozostale warunki obejmowaly: temperature prébek wynoszaca 20°C, predkos¢
obrotowa wirowania 1700 obr./min. oraz stezenie poczatkowe probki wynoszace
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2,47 mg/1. Przy tej predkosci obrotowej uzyskano bardzo powtarzalng procen-
towg skuteczno$¢ odwirowania dla kazdej z przebadanych prébek. Wraz ze
zwiekszeniem czasu wirowania znacznie zwieksza sie skutecznos¢ odwirowania:
2 21% poprzez 34% do 65% w badanym okresie. Wyniki te zostaly skonfronto-
wane z predkoscig obrotowg 2700 obr./min. Skuteczno$¢ separacji zwigzkoéw
ropopochodnych z wody dla tej predkosci obrotowej wynosita 87% dla prébki
o wyjsciowym stezeniu zanieczyszczen 2,070 mg/l, a 94% dla prébki o wyjscio-
wym stezeniu 1,583 mg/l w czasie wirowania 10 min. (rys. 29). Wida¢ zatem,
ze zwigkszenie predkosci obrotowej wirowania pozwala na skrdcenie czasu
procesu odwirowania i uzyskanie w wyniku tego znaczaco lepszej skutecznosci
separacji substancji ropopochodnych z wody.
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Rysunek 29. Poréwnanie przyktadowych efektywnosci odwirowania substancji ropo-
pochodnych w zalezno$ci od predkos$ci i czasu wirowania

Zrédio: badania wiasne.

Dla probek srodowiskowych zbadano wptyw predkosci obrotowej na sku-
tecznos¢ separacji zwigzkéw TPH w czasie wirowania 30 min. w temperaturze
20°C. Mozna zauwazy¢ obnizenie zawarto$ci TPH w wodzie wraz ze wzrostem
predkosci wirowania od 1700 obr./min. do 2700 obr./min. (rys. 30). Dla pred-
kosci 2700 obr./min. i 3300 obr./min. bledy wzgledne wyznaczone dla stezen
TPH pozostajacych w wodzie po procesie separacji, wynikajace z zastosowanego
przyrzadu pomiarowego, nakladaja sie. Mozna uzna¢ obie predkosci obroto-
we za tak samo efektywnie separujace TPH z wody. Dla predkosci obrotowej
wynoszacej 2700 obr./min. stezenie TPH w wodzie bylo najnizsze i wynosito
0,063+0,016 mg/1.
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Zrédio: badania wiasne.
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Odnoszac omoéwione wyniki pomiarowe do procentowej skutecznosci
oczyszczania probek srodowiskowych z substancji ropopochodnych, mozna
zobrazowaé efektywnos$¢ odwirowania w postaci wykresu przedstawionego
narys. 31.
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5.2. Badania separacji mechanicznej substancji ropopochodnych

Efektywnos¢ oczyszczenia przy predkosci obrotowej 1700 obr./min. wy-
niosta 97%. Zwiekszenie predkosci obrotowej do 2300 obr./min. spowodowa-
to niewielkg zmianeg skuteczno$ci odwirowania probek; wyniosta ona 97,5%.
Najwyzsza skuteczno$¢ oczyszczania osiaggnieto dla predkosci 2700 obr./min.,
bo az 99,3%. Dalsze zwickszenie predkosci obrotowej nie wptywato korzystnie
na oczyszczanie wody z substancji ropopochodnych. Dla predkosci obroto-
wych 3300 obr./min. i 3700 obr./min. mozna bylo zauwazy¢ obnizanie efek-
tywnosci odwirowania, odpowiednio: 99,0% i 97,7%. Uwzgledniajac przedzia-
ty niepewnosci standardowych, odwirowanie przy predkosci 2700 obr./min.
i 3300 obr./min. osiggnelo skutecznos¢ na tym podobnym poziomie, a stezenie
TPH w wodzie jest poréwnywalne (wynosito odpowiednio: 0,063+0,016 mg/1
10,087+0,022 mg/1). Efektywnos¢ odwirowania obliczona zostala na podstawie
$rednich warto$ci otrzymanych stezen TPH.

Na podstawie wynikéw z przeprowadzonych badan stwierdzono, ze dla
probek modelowych wody zanieczyszczonej substancjami ropopochodnymi
w stezeniach 1,00-2,10 mg/l najwigksze znaczenie dla skutecznosci odwi-
rowania tych substancji miala predkos$¢ obrotowa. Wykazano, ze najlepsza
efektywno$¢ odwirowania substancji ropopochodnych z wody pojawia sie dla
predkosci obrotowej wiréwki wynoszacej 2700 obr./min. (96%). Dla wigk-
szych predkosci obrotowych potrzebne jest dostarczenie wigkszej ilosci ener-
gii, co jest réwnoznaczne z podniesieniem kosztéw procesu. Réwnoczesnie
wieksze predkosci obrotowe nie przynosza oczekiwanej poprawy skutecznosci
oczyszczania wody z substancji ropopochodnych. Nie stwierdzono wigc po-
trzeby stosowania wyzszych predkosci obrotowych wiréwki, gdyz nie byloby to
uzasadnione ekonomicznie. Stwierdzono réwniez, ze dtuzszy czas wirowania
poprawia skuteczno$¢ separacji zwigzkdw ropopochodnych z prébek, jednak
nie daje tak korzystnych efektow, jak odpowiedni dobor predkosci obrotowe;.
Rezultaty badan laboratoryjnych wskazujg na najlepsza efektywnos¢ odwi-
rowania substancji ropopochodnych z prébek modelowych w czasie 30 min.
wirowania.

Analiza wplywu temperatury prébek modelowych podczas odwirowywania
nie wykazala jej istotnego wplywu na skutecznos¢ separacji substancji ropopo-
chodnych ze srodowiska wodnego. Podniesienie temperatury z 20°C do 55°C
przyniosto nieznaczne korzysci, jesli chodzi o stopien odwirowania zwigzkow
ropopochodnych, jednak réznice te znajduja si¢ w zakresie niepewnosci po-
miarowej dla wybranej metody oznaczania substancji ropopochodnych. Tak
niewielkie zmiany w skuteczno$ci odwirowania zwigzkéw ropopochodnych
z wody prowadza do wniosku, ze nie jest ekonomicznie optacalne zwigkszanie
temperatury probek podczas prowadzenia procesu separacji z uzyciem wirdwki.

Oszacowano eksperymentalnie, ze w zakresie separacji TPH te same wa-
runki procesu odwirowania zastosowane dla probek o stezeniach TPH wy-
sokich (maksymalne stezenie TPH wynosito 16 mg/l) oznaczaja si¢ nizsza
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5. Ocena zmian jakosci wody podczas procesu oczyszczania

efektywnoscia, natomiast dla probek o stezeniach nizszych (minimalne stezenie
TPH wynosito 2,47 mg/1) efektywnos$cia wyzsza.

Separacja mechaniczna z uzyciem wiréwki srodowiskowych probek wody
zanieczyszczonej substancjami ropopochodnymi doprowadzita do zmniejsze-
nia stezenia zwigzkéw TPH w wodzie do poziomu ponizej Rozporzadzenia
Ministra Srodowiska (2014). Na podstawie wynikéw badan dotyczacych pred-
kosci wirowania w zakresie 1700-3700 obr./min., w czasie 30 min. ze stalg tem-
peraturg probek 20°C, wyznaczono najbardziej efektywng predkos¢ obrotowa
stuzacy separacji zwigzkéw ropopochodnych z wody. Wynosita ona, podobnie
jak dla prébek modelowych, 2700 obr./min. W czasie 30 min. odwirowywania
probek znajdujacych sie¢ w statej temperaturze 20°C kazda z predkosci wiro-
wania spowodowala co najmniej 97-procentowe oczyszczenie skazonych wéd.
Predkos¢ 2700 obr./min. spowodowata jednak oczyszczenie wody z substancji
ropopochodnych na najwiekszym poziomie wynoszacym 99%.

Wplyw wzrostu temperatury na oczyszczanie wody z probki silnie zanie-
czyszczonej substancjami ropopochodnymi byl niewielki przy predkosci obro-
towej 2700 obr./min. i czasie wirowania 10 min. Skuteczno$¢ oczyszczania wody
z TPH dla obu badanych temperatur (20°C i 55°C) jest bardzo podobna. W cza-
sie wirowania 10 min., przy predkosci obrotowej 2700 obr./min. i przy kazdej
z zadanych temperatur stopien oczyszczania byl mniejszy od 95% dla kaz-
dej z badanych prébek.

Stwierdzono zalezno$¢ miedzy poczatkowym stezeniem substancji ropo-
pochodnych w wodzie i efektywnosciag odwirowania. Odwirowywanie pré-
bek wody o poczatkowych niskich stezeniach TPH dawalo wigkszg efektyw-
no$¢. W badanych przedzialach stezen réznica ta znajdowala si¢ na poziomie
10% (dla skrajnych stezen).

Odwirowanie jest szybka metoda stuzaca odseparowaniu substancji ropo-
pochodnych z wody, cho¢ jej efektywnos¢ jest niska przy matych predkosciach
obrotowych i krotkim czasie pracy. Wzgledy ekonomiczne nie zawsze pozwola
na maksymalizacj¢ efektywno$ci wiréwki w celu osiggniecia najlepszego oczysz-
czenia wody. Z tego powodu rozwaza sie laczenie réznych metod, aby stopien
oczyszczenia wod znajdowal si¢ na wysokim poziomie, ale jednoczesnie koszty
zwigzane z usuwaniem substancji ropopochodnych byty minimalizowane.

5.3. Badania fotochemiczne substancji ropopochodnych

Analizowano kinetyke rozktadu substancji ropopochodnych obecnych
w wodzie pod wptywem czynnikéw utleniajacych z wykorzystaniem UV, TiO,,
TiO,/UV, H,0,, H,0,/UV. Przeprowadzono badania majace poréwnac wy-
mienione metody i okregli¢ ich skuteczno$¢. We wszystkich metodach badano
degradacje weglowodoréw ropopochodnych za pomocg analizy TPH. Wyniki
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5.3. Badania fotochemiczne substancji ropopochodnych

badan wskazuja, ze w zaleznosci od zastosowanych warunkéw utlenienia ste-
zenia zwigzkéw ropopochodnych ulegaja obnizeniu. Wielkos¢ i szybkos¢ tych
zmian zalezy od rodzaju zastosowanego $wiatla, obecnosci katalizatora oraz
od uzytego utleniacza. Na skutecznos$¢ oczyszczania wod w tym samym czasie
réwniez ma wplyw poczatkowe stezenie zwigzkow znajdujacych sie¢ w wodzie.

Wodne roztwory zwigzkéw ropopochodnych poddano dzialaniu promie-
niowania UV w réznym czasie naswietlania (rys. 32). Z otrzymanych wynikéw
wynika, Ze dla zastosowanych warunkéw utlenienia stezenia badanych sub-
stancji ulegaja obnizeniu $rednio o 0,04 mg/1 przy odchyleniu standardowym
0,03 mg/l. Mozna wnioskowa¢, ze badane substancje w niewielkim stopniu
ulegaly degradacji pod wplywem dzialania wykorzystanego promieniowania
w badanym zakresie czasu. Wyniki badan wskazuja, ze degradacja TPH w za-
danych warunkach nie prowadzi do ich mineralizacji ani do efektywnego ob-
nizania ich st¢zenia w wodzie.
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Rysunek 32. Stezenie TPH w préobkach pod wptywem zmian czasu ekspozycji na
dziatanie promieniowania UV

Zrédio: badania wiasne.

Badania fotokatalizy z udziatem TiO, przeprowadzono dla wodnego roz-
tworu substancji ropopochodnych oraz ekspozycji na $wiatto naturalne oraz
swiatlo UV pochodzace z lampy ksenonowej w réznym czasie. Na pierwszym
etapie badan oceniono stopien zmienno$ci TPH w probkach po czasie ekspo-
zycji 5 min., 10 min., 20 min. i 30 min. na naturalne $wiatlo stoneczne. Wyniki
tych badan przedstawiono na rys. 33. Zanotowano pewng zmiennos$¢ w stezeniu
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5. Ocena zmian jakosci wody podczas procesu oczyszczania

TPH dla kazdej z probek. W poréwnaniu z wynikami otrzymanymi dla na-
$wietlania promieniowaniem UV mozna zauwazy¢, Ze drugi proces, w ktérym
polaczono dzialanie §wiatla naturalnego i TiO,, pozwolil na niewielkie obni-
zenie zawarto$ci TPH w wodzie. Pomiary stezenia TPH wykazaly wartosci nie
wigksze od 4,41 mg/l, podczas gdy w poprzednim badaniu najnizsza zanoto-
wang wartos$cig byto stezenie 4,61 mg/1.
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Rysunek 33. Stezenie TPH w probkach, w ktérych obecny byt TiO,, naswietlanych
Swiattem naturalnym

Zrédio: badania wiasne.

Na kolejnym etapie badan zastosowano proces fotokatalizy z udzialem
TiO, oraz promieniowanie UV. Oceniono stopien usuniecia zwigzkéw ropo-
pochodnych w nastepujacych okresach naswietlania: 1 min., 1,5 min., 3 min.,
5 min., 7 min. Najwigksze obnizenie stezenn TPH zaobserwowano na pierwszym
etapie prowadzenia procesu naswietlania promieniowaniem UV (rys. 34).
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Rysunek 34. Zaleznos$¢ czasu naswietlania promieniami UV i stezenia zwigzkéw TPH
obecnych w roztworze z TiO,

Zrédio: badania wiasne.
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5.3. Badania fotochemiczne substancji ropopochodnych

Efektywnos$¢ reakeji utleniania i redukcji zwigzkéw w procesie fotokatalizy
wzrastata w naswietlanych roztworach wodnych z rozproszonym w uktadzie
TiO, wraz z wydluzaniem czasu naswietlania. Po 3 min. prowadzenia procesu
uzyskano niemal 93,8% rozklad zwigzkéw TPH (rys. 35). Dalsze naswietlanie
probek promieniami UV skutkowalo dalszym obnizeniem stezenia badanych
substangcji, ale juz nie tak efektywnym. Po 7 min. zanotowano 96,5% rozktad
zwigzkow.
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Rysunek 35. Zestawienie efektywnosci rozktadu zwigzkéw ropopochodnych i stezenia
TPH po procesie fotokatalizy pod wptywem promieniowania UV z udziatem TiO,

Zrédio: badania wiasne.

W dalszej czgsci badan prowadzono analize dziatania ditlenku wodoru na
wodne roztwory substancji ropopochodnych. Oznaczono poczatkowe stezenie
TPH w wodzie, ktére wynosito 5,53 mg/l. Prowadzono 60-minutowy proces
fotochemiczny z udzialem nadtlenku wodoru o stezeniu 0,05 mol/dm? w wietle
naturalnym.

Roztwory poddane dzialaniu naturalnego $wiatla stonecznego wykazywaty
zmienno$¢ zawartosci TPH przedstawiong na rys. 36. Po pierwszej minucie za-
notowano obnizenie stezenia TPH do wartos$ci 4,91 mg/1. Nastepnie po 10 min.
stezenie TPH wzrosto do 5,49 mg/l, po 20 min. znéw obnizyto si¢ do 4,96 mg/1
i ponownie wzrosto po 30 min. do 5,57 mg/l. W kolejnych interwatach cza-
sowych: 40 min., 50 min. i 60 min. nastgpilo obnizenie st¢zenia TPH, ktore
utrzymywalo si¢ na wyréwnanym poziomie, odpowiednio: 5,04 mg/1, 4,94 mg/1
i 4,95 mg/l. Ostateczne zmniejszenie zawartos$ci TPH w prébkach po 60 min.
oszacowano na 10,5%. 60-minutowe dzialanie nadtlenku wodoru o stezeniu
0,05 mol/dm? nie powoduje znaczacej redukeji TPH w badanych prébkach.
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Rysunek 36. Zmiany stezenia TPH w roztworach z H,O, poddanych dziataniu $wiatta
naturalnego

Zrédio: badania wiasne.

W kolejnej czgsci eksperymentu zostaly uzyte probki o wyzszym steze-
niu poczatkowym TPH, oszacowanym metodg fluorymetryczna na 7,53 mg/1.
Woda z drugiego punktu poboru prébek zawierala wiecej TPH, zostala ona
wiec przeznaczona do badan z uzyciem UV ze wzgledu na spodziewany lepszy
rezultat usuwania zwigzkow ropopochodnych z uzyciem H,0, oraz $wiatta UV.

Roztwory poddane dziataniu $wiatlta UV wykazywaly znaczaca zmiennoé¢
zawarto$ci TPH w czasie przedstawiong na rys. 37. Po 15 s naswietlania pro-
bek zanotowano obnizenie stezenia TPH do wartosci 5,93 mg/l. Nastepnie po
30 s nastgpil wzrost TPH do 6,01 mg/], po 1 min. dalszy wzrost do 6,94 mg/l,
a po 1,5 min. nastgpilo ponowne obnizenie do 6,65 mg/l. W kolejnych ba-
danych czasach naswietlania nastepowal intensywny wzrost zawartosci TPH:
dla 3 min. - 7,58 mg/l i dla 5 min. - 8,30 mg/l. Po 10 min. zanotowano duze
zmniejszenie zawartosci TPH do wartosci 6,54 mg/l, a po 15 min. niewielkie
do 6,30 mg/l. Ostateczne obnizenie zawartosci TPH w prébkach po 15 min.
oszacowano na 16,3%.

W trakcie pomiaréw zanotowano zwiekszajaca si¢ zawarto§¢ TPH w ba-
danych probkach, az do przekroczenia stezenia poczatkowego. Wzrost ten
mogl wynika¢ z dzialania H,O, oraz promieniowania ultrafioletowego na
ciezsze frakcje badanych probek, ktére pod wpltywem czynnikéw fotoche-
micznych zostawaly rozbijane na inne czasteczki, mniejsze i 1zejsze, wyka-
zujace fluorescencje w badanym zakresie fal. Szlaki rozpadu weglowodoréw
aromatycznych w procesach poglebionego utleniania sa nadal nie do konca
poznane i jest niewiele prac wskazujacych konkretnie powstajace zwiazki

124



5.3. Badania fotochemiczne substancji ropopochodnych

podczas trwania proceséw (Thominette, Verdu 1984; Ehrhardt, Petrick 1985;
Calvert i in. 2002; Cordeiro, Corio 2009). Badania takie wykonywane s3 na
pojedynczych zwigzkach i konkretnie celowane sg na poznanie drég degra-
dacji tych zwigzkow.
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Rysunek 37. Stezenie TPH w roztworach z H,O, poddanych dziataniu promieniowania
uv

Zrédio: badania wiasne.

W celu potwierdzenia powyzszych wnioskow lub ich zaprzeczenia doko-
nano pomiaréw fluorescencji na spektrofluorymetrze modutowym MSF 101:
probek wyjsciowych oraz prébek po procesie fotoutleniania w obecnosci H,O,.
Przebadano je, wykorzystujac fale wzbudzenia o dtugosci 310 nm. Dlugos¢ fali
wybrano na podstawie danych literaturowych (Martin, Germain 2008) oraz
badan wlasnych. Diugos¢ fali 310 nm daje bardzo dobra charakterystyke wid-
ma - duzy skok intensywnosci fluorescencji umozliwia lepsze rozpoznanie jej
zaniku. Intensywno$¢ fluorescencji przy roéznych dlugosciach fali wzbudzenia
dla probek przed procesem utleniania przedstawiono na rys. 38.

Dla wybranej dlugosci fali wzbudzenia zaobserwowano zmniejszenie inten-
sywnosci fluorescencji pochodzacej z badanych préobek pojawiajacej sie przy
dlugosci fali emisji 550 nm (rys. 39). Fluorescencja pochodzi od zwigzkow
wystepujacych w $redniej i ciezkiej frakeji ropy naftowej. Zostalo to pokazane
narys. 13, gdzie przedstawione s3 widma wzbudzenia wybranych weglowodo-
réw aromatycznych, oraz na rys. 14, gdzie ukazano widma emisji dla réznych
frakcji ropy naftowej. Jako kryterium usuwania TPH z badanych prébek przy-
jeto wyrazne obnizenie badz zanikanie sygnalow pochodzacych z fluorescencji
wystepujacej dla dlugosci fali 550 nm, co uwidocznione jest w widmie zmniej-
szeniem maksimum funkcji.
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Rysunek 39. Intensywnos¢ fluorescencji przy dtugosci fali wzbudzenia 310 nm dla
probek przed procesem utleniania (linia ciggta) i po nim (linia przerywana)

Zrédio: badania wiasne.

Analiza procesu fotochemicznego (H,O,/$wiatto widzialne) i fotokatali-
tycznego (TiO,/$wiatlo widzialne) oraz dzialania wylacznie §wiatlem UV na
probki wykazala, ze te trzy procesy sg malo skuteczne w usuwaniu zwigzkow
TPH z wody w czasie do 60 min.

Udzial bezposredniej fotolizy w procesie rozktadu TPH zalezy od poczat-
kowego stezenia nadtlenku wodoru. Przedstawione wyniki badan wskazuja, ze
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5.3. Badania fotochemiczne substancji ropopochodnych

nadtlenek wodoru jest zbyt stabym czynnikiem utleniajacym, aby samodziel-
nie spowodowac rozktad TPH w zadanym ukladzie modelowym i tym samym
doprowadzi¢ do ich usunigcia z roztworu. Degradacja TPH nie poprawia sie
w wyniku stosowania H,0, jako wylacznego dodatku do wody zanieczyszczone;j
badanymi zwigzkami. Zwigkszenie szybkosci degradacji TPH uzyskano poprzez
zastosowanie ukladu H,O, i §wiatla UV. Ten korzystny efekt obserwowany byt
dzieki jednoczesnej obecnosci rodnikéw hydroksylowych OH:, ktére genero-
wane s3 z nadtlenku wodoru w wyniku promieniowania UV.

W przypadku degradacji fotochemicznej przy uzyciu H,O,/UV zaobser-
wowano zwiekszajace si¢ poczatkowo stezenia TPH i dopiero pdzniejsze ich
zmniejszenie. Mozna na podstawie dodatkowych badan fluorescencyjnych
wnioskowac, ze nastepowal rozktad zwigzkéw o wiekszej masie czasteczko-
wej, ktore wykazywaly fluorescencje przy dlugosci fali 550 nm. Sugeruje to
powstawanie zwigzkoéw posrednich dajacych obraz w widmie fluorescencyjnym
w zakresie badanych zwigzkéw TPH. Ze wzgledu na zlozonos$¢ mieszaniny
reakcyjnej w trakcie procesu fotoutleniania generowane byly uboczne pro-
dukty utleniania i redukeji badanych substancji. W zakresie badan proceséw
fotochemicznych w literaturze spotyka si¢ gtéwnie opisy proceséw utleniania
pojedynczych wielopierscieniowych weglowodoréw aromatycznych, uznajac
je za wskaznik calej grupy (Jorfi i in. 2013; La Nafie 2014). Podaje si¢, ze pro-
duktami utleniania WWA sa m.in. diole, chinony, aldehydy, zwiazki metylowe
i karboksylowe (Wlodarczyk-Makula 2011).

Rozktad zanieczyszczen w ukladzie H,O,/UV jest procesem stosunkowo
szybkim oraz — w odpowiednich warunkach - efektywnym, co jest rezulta-
tem wysokiej reaktywnosci generowanych w ukladzie rodnikéw hydroksylo-
wych. Nalezy pamigta, ze skuteczno$¢ oczyszczania zapewniana jest gtéwnie
ze wzgledu na dostarczanie odpowiedniej ilo$ci energii do uktadu, ale réwniez
z powodu ilosci generowanych rodnikéw OH* wynikajacych ze stezenia H,O,.
Efektywnos¢ procesu H,O,/UV w wodach naturalnych jest zazwyczaj zmniej-
szona w stosunku do prébek modelowych ze wzgledu na znaczng absorpcje
promieniowania przez rozpuszczong materi¢ organiczna. Jednak z powodu
preparatyki niniejszych probek modelowych mozna przyjaé, ze s3 one mozliwie
najwierniejszym odwzorowaniem $rodowiska.

Gléwna roznicg pomigdzy degradacja fotochemiczng i fotokatalityczng oka-
zala sie skuteczno$¢ degradacji TPH w czasie potrzebnym do obnizenia zawar-
tosci TPH w badanych roztworach. W przypadku fotokatalitycznego rozkladu
skuteczno$¢ rozkladu TPH byla znacznie wyzsza w krétszym czasie, podczas
gdy w przypadku fotoutleniania proces degradacji byt znacznie dluzszy i mniej
skuteczny, a takze w znacznych ilosciach pojawily sie produkty posrednie. Proces
fotokatalityczny juz po 1,5 min. wykazywal skuteczno$¢ degradacji TPH 80%,
a po 7 min. wynosila ona juz 96,5%. Biorac pod uwage zaréwno wyniki prze-
prowadzonych badan, jak i poréwnujac ekonomike procesu fotokatalitycznego
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5. Ocena zmian jakosci wody podczas procesu oczyszczania

(TiO,/UV) i fotochemicznego (H,0,/UV), mozna wnioskowac, ze przy uzyciu
tego samego zrodta UV proces pierwszy jest bardziej ekonomiczny. Istniejg uza-
sadnione przestanki wskazujace, ze fotokataliza jest procesem skuteczniejszym
w redukcji TPH ze srodowiska wodnego, prowadzacym do niemal calkowitej
mineralizacji TPH z mniejszymi ilosciami produktéw posrednich.

Spos$rdéd badanych uktadéw degradacji TPH (H,O,, TiO,, UV oraz ich kom-
binacji) najkorzystniejszy okazat si¢ uktad TiO,/UV przy stezeniu poczatko-
wym 10 mgTiO,/dm’ w zawiesinie reakcyjnej. W ukladzie H,0,/UV réwniez
osiggnieto obnizenie zawartosci toksycznego zanieczyszczenia, ale nie tak wy-
datne, jak w przypadku tego pierwszego. Na rys. 40 przedstawiono skutecznos¢
badanych ukladéw w oczyszczaniu roztworéw wodnych z TPH na koniec kaz-
dego z procesow.
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60 —

40 —

Efektywnos$¢ AOP, %

20 —

Ditlenek Ditlenek Ditlenek Ditlenek Swiatto UV,
tytanu+ wodoru+ wodoru + tytanu + 60 min.
Swiatto UV, Swiatto UV, Swiatto Swiatto
7 min. 15 min. naturalne, naturalne,
60 min. 30 min.

Rodziaj procesu AOP
Rysunek 40. Skutecznos$¢ badanych fotochemicznych metod degradacji TPH z roz-
tworéw wodnych

Zrédio: badania wiasne.

Przeprowadzone badania i analiza otrzymanych wynikéw pozwolily na sfor-
mulowanie nastepujacych wnioskéw: W wyniku dzialania nadtlenku wodoru
lub promieniowania UV na substancje TPH praktycznie nie zaobserwowano
ich rozktadu. Z kolei polaczenie nadtlenku wodoru w stezeniu 0,05 mol/dm?
i promieniowania UV skutkuje obnizeniem stezenia badanych zanieczysz-
czen organicznych w roztworze wodnym. Skuteczno$¢ degradacji zwiazkoéw
TPH z wody w tym ukladzie wynosi 16,3% po 15 min. Zmniejszanie stezenia
TPH jest jednak najszybsze dla uktadu TiO,/UV w stezeniu 10 mgTiO,/dm?
w roztworze koloidalnym. Po 7 min. zanotowano 96% rozklad zwigzkéw TPH,
przy czym nie osiagnieto calkowitej mineralizacji tej substancji. Stwierdzono,
ze najskuteczniejszym utleniaczem w stosunku do badanych substancji jest
TiO, dzialajacy synergicznie z promieniowaniem UV. Poréwnanie ekonomiki
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5.4. Badania bioremediacji substancji ropopochodnych

procesu fotochemicznego z udziatem H,O, i fotokatalitycznego z udzialem
TiO, wykazalo, ze ten drugi jest bardziej ekonomiczny; mozna wnioskowac,
ze fotokataliza jest, sposrdd badanych, najlepszym procesem z mniejszg ilo$cia
produktéw posrednich (Wasowski, Piotrowska 2002).

5.4. Badania bioremediacji substancji ropopochodnych

Badania (Gacek, Szopa, Czerniak 2013; Gacek, Czerniak 2019) wykazaty
obecnos¢ bakterii Pseudomonas aeruginosa w okresie letnim, a takze sezono-
wa zmienno$¢ wystepowania tych mikroorganizméw w zbiorniku wodnym
Bagry. Podczas sezonu letniego przeprowadzono analize ilosciowg zawartosci
bakterii w probkach pobranych z tego zbiornika. Wykazano obecnos¢ bakterii
Pseudomonas aeruginosa we wszystkich punktach poboru prébek. Do kolej-
nych badan wybrano jeden z tych punktéw. Obliczona metoda Najbardziej
Prawdopodobnej Liczby Drobnoustrojéw (MPN) liczba jednostek tworza-
cych koloni¢ wynosifa 146 jtk/100 ml. Przy poziomie ufnosci 95% zakres jed-
nostek tworzacych kolonie znajduje si¢ w przedziale 73,1-101,3 jtk/100 ml.
Przyktadowy wykres intensywnosci fluorescencji pochodzacej od badanych
bakterii przedstawiono na rys. 41. Maksimum fluorescencji przypada na dfu-
gos¢ fali 45543 nm.

W tym samym okresie przeprowadzono réwnolegle analiz¢ jakosciowa za-
warto$ci TPH w tym samym zbiorniku wodnym. W kazdym z punktéw poboru
probek wykazano obecno$¢ TPH o stezeniu ponizej 2 mg/l. Probki wody $ro-
dowiskowej przeznaczone do badan zmodyfikowano wedlug przedstawionej
w oddzielnym rozdziale metodyki.
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Rysunek 41. Intensywnos¢ fluorescencji pochodzacej od Pseudomonas aeruginosa

Zrédio: badania wiasne.
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5. Ocena zmian jakosci wody podczas procesu oczyszczania

5.4.1. Skutecznos¢ biodegradacji substancji ropopochodnych
w tescie statycznym

Skuteczno$¢ biodegradacji w przedstawionych ponizej badaniach mierzono,
dokonujac pomiaréw zmieniajacych sie stezen TPH w probkach. Podstawowym
zalozeniem byto, ze im nizsze koncowe stezenie TPH, tym nastapit efektywniej-
szy proces bioremediacji. Jako drugi wyznacznik skutecznosci biologicznego
oczyszczania wyznaczono przyrost jtk Pseudomonas aeruginosa, co wydaje sie
logiczng konsekwencjg zalozen proceséw bioremediacji. Dla bakterii, ktore
maja sprzyjajace warunki do wzrostu (wystarczajaca ilos¢ sktadnikéw odzyw-
czych oraz mozliwos¢ fatwego dostepu do nich, sprzyjajaca temperature, pH),
nastgpi proliferacja komorek mikroorganizmaow.

Wplyw stezenia poczgtkowego TPH w wodzie na proces bioremediacji

Wykazano, ze zawartos¢ TPH w wodzie w badanych interwalach czasowych
dla prébek inkubowanych w temperaturze 38°C obniza si¢ wraz z czasem. Taka
sama tendencja pojawita sie dla probek pozostajacych w temperaturze pokojo-
wej 25°C. Po pierwszym tygodniu nastapilo najwigksze ilo§ciowe zmniejszenie
stezenia TPH dla wszystkich poczatkowych stezen TPH w prébkach. Dla proé-
bek o poczatkowym stezeniu 2,50 mg/l, 5,00 mg/1 i 7,50 mg/l inkubowanych
w temperaturze 38°C wynosilo odpowiednio: 1,87 mg/l, 3,88 mg/1i 6,02 mg/1.
Stanowi to redukcje na poziomie 74,8, 77,6 1 80,3% dla probek o poczatkowym
stezeniu TPH 2,50 mg/1, 5,00 mg/1i 7,50 mg/1.

Po drugim tygodniu nastgpito mniej intensywne obnizanie stezen TPH.
Sumarycznie z pierwszym tygodniem zmniejszenie stezenia dla probek zawiera-
jacych poczatkowo 2,50 mg/l, 5,00 mg/1i 7,50 mg/l TPH wyniosto odpowiednio:
2,05 mg/l, 4,00 mg/1i 6,46 mg/l. Procentowo redukcja ta wyraza si¢ nastepujaco:
82,0, 80,01 86,1%. Najnizsze warto$ci zawarto$ci TPH w wodzie zanotowano po
trzecim tygodniu inkubacji. Sumaryczne obnizenie TPH w wodzie po trzech
tygodniach wynosito: 2,11 mg/1, 4,21 mg/1i 6,72 mg/1 dla probek o poczatkowej
zawartosci TPH odpowiednio: 2,50 mg/l, 5,00 mg/l i 7,50 mg/l. Procentowe
obnizenie zawarto$ci TPH po 21 dniach inkubacji znalazlo si¢ na poziomie:
84,3, 84,3189,7% dla poczatkowych stezen TPH w przedstawionej poprzednio
kolejnosci (od najmniejszego do najwiekszego). Najnizszg zawartos¢ TPH po
trzech tygodniach eksperymentu otrzymano dla probki o poczatkowym steze-
niu 2,50 mg/l. Wyniki zawartosci TPH zaprezentowano w tabeli 17. Procentowa
efektywnos¢ bioremediacji TPH w probkach w kolejnych tygodniach badania
przedstawiono na rys. 42.

Obserwujac skutecznos$¢ oczyszczania wody w kolejnych tygodniach dla
badanych stezen poczatkowych TPH, widag, ze dla kazdej z probek skutecznosé
oczyszczania w miare uptywu czasu rosta. Na podstawie wynikéw przeprowa-
dzonego eksperymentu zauwazy¢ mozna, zZe najnizsza skutecznos¢ oczyszczania
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5.4. Badania bioremediacji substancji ropopochodnych

Tabela 17. Zawarto$¢ TPH w wodzie w czasie poddania prébek dziataniu Pseudomonas
aeruginosa

Stezenie poczatkowe TPH probki, Tydzien
mg/l Wartosci 1 2 3
poczatkowe
Zawartos¢ TPH w wodzie, mg/l 2,5 2,50 0,630 0,446 0,392
Obnizenie stezenia TPH, mg/l - 1,87 2,05 2,11
Zawartos¢ TPH w wodzie, mg/l 5,0 5,00 1,12 1,00 0,786
Obnizenie stezenia TPH, mg/| - 3,88 4,00 4,21
Zawartos¢ TPH w wodzie, mg/l 7,5 7,50 1,48 1,04 0,776
Obnizenie stezenia TPH, mg/| - 6,02 6,46 6,72

Zrédio: badania wasne.
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Rysunek 42. Skutecznos$¢ bioremediacji dla réznych poczatkowych stezen TPH

Zrédio: badania wiasne.

mialy prébki o najnizszym stezeniu poczatkowym, natomiast najwyzsza — te
o najwyzszym poczatkowym stezeniu. Wykazano, ze w badanym zakresie stezen
im wigksze stezenie substancji ropopochodnych, tym skuteczniejsze oczysz-
czanie probek z TPH. Najwyzszg skuteczno$¢ bioremediacji w kazdym z ba-
danych okreséw odnotowano dla poczatkowego stezenia 7,50 mg/dm? (80,3,
86,1 1 89,7%). Dla poczatkowego stezenia TPH 5,00 mg/dm? skuteczno$¢ bio-
remediacji byta nizsza niz dla stezenia 2,50 mg/dm’ w 14 dniu eksperymentu
(odpowiednio 80,0 i 82,2%). W 21 dniu eksperymentu skutecznos¢ bioreme-
diacji dla tych roztworéw znalazla si¢ na tym samym poziomie (84,3%). Wyniki
eksperymentu pokazaly, ze w trakcie trzech tygodni najlepszy efekt uzyskano
dla najbardziej stezonej probki TPH (7,50 mg/1); wynosita ona 89,7%.

131



5. Ocena zmian jakosci wody podczas procesu oczyszczania

Wplyw temperatury inkubacji na proces bioremediacji

Poréwnanie intensywnosci fluorescencji pochodzacej od Pseudomonas ae-
ruginosa w temperaturze 25 i 38°C dla trzech poczatkowych stezen TPH po
trzech tygodniach procesu bioremediacji przedstawiono na rys. 43. Maksima
fluorescencji przypadaly na dtugos¢ fali 460 nm. Za pomocg metod spektro-
fluorymetrycznych dla opisanych wyzej warunkéw stwierdzono najwigkszy
wzrost bakterii Pseudomonas aeruginosa dla temperatury 38°C i stezenia
7,50 mg/1.
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Rysunek 43. Intensywnos$¢ fluorescencji pochodzacej od Pseudomonas aeruginosa
po 21 dniach bioremediac;ji

Zrédio: badania wiasne.

Przedstawione dane pokazuja, ze zaréwno temperatura, jak i poczatko-
we stezenie substancji ropopochodnych maja wpltyw na wzrost liczby kolonii
Pseudomonas aeruginosa. Trzy najwyzsze warto$ci intensywnosci fluorescencji
pojawily sie dla bakterii inkubowanych w temperaturze 38°C. Nizsze wartosci
intensywnosci fluorescencji pochodzacej od bakterii Pseudomonas aeruginosa
wystepuja dla temperatury inkubacji 25°C. W obu badanych temperaturach
inkubacji korelacja wzrostu Pseudomonas aeruginosa i wzrostu stezenia poczat-
kowego TPH wyrazona przez intensywno$¢ fluorescencji jest dodatnia.

Wplyw stezenia poczgtkowego TPH w wodzie na przyrost jtk
Pseudomonas aeruginosa

Réwnolegle do badan zawarto$ci zwigzkdéw ropopochodnych w trakcie
trwania eksperymentu przeprowadzono analiz¢ zmian zawartosci liczby jedno-
stek tworzacych kolonie bakterii Pseudomonas aeruginosa w czasie. Obliczona
metoda Najbardziej Prawdopodobnej Liczby Drobnoustrojéw (MPN) liczba
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5.4. Badania bioremediacji substancji ropopochodnych

jednostek tworzacych kolonig zostata przedstawiona na rys. 44. Warto$¢ poczat-
kowa dla wszystkich zadanych stezen substancji ropopochodnych oraz wody
bez dodatku jakiejkolwiek pozywki wynosita 101,3 jtk/100ml. Liczba jtk dla
probki niezawierajacej zadnej pozywki obnizyta sie¢ w stosunku do wartosci
poczatkowej i utrzymywala sie na poziomie 83,1 jtk/100 ml od pierwszego do
trzeciego tygodnia eksperymentu. Dla stezen 5,00 mg/1i 7,50 mg/1 przyrost jtk
odbywal sie przez pelne trzy tygodnie do konca eksperymentu. W przypadku
stezenia 2,50 mg/l po pierwszym tygodniu przyrost jtk byl najmniejszy spos$rod
badanych stezen i wynosit 109,1 jtk/100 ml. Po drugim tygodniu oszacowano
wzrost jtk do 200,5 jtk/100 ml, natomiast po trzecim tygodniu nastapilo obni-
zenie jtk do 144,5 jtk/100 ml.
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Rysunek 44. Zalezno$¢ wzrostu kolonii bakterii od stezenia poczatkowego TPH i ty-
godnia trwania eksperymentu

Zrédio: opracowanie wiasne.

Wyniki wzrostu jtk uzyskane dla poszczegélnych probek w czasie trwania
eksperymentu mozna odnies¢ do wynikéow badan zawartosci TPH w prob-
kach w tym czasie. Dla poczatkowego stezenia TPH w probce wynoszacego
2,50 mg/l po drugim tygodniu zawarto$¢ TPH zmniejszyla si¢ do poziomu
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5. Ocena zmian jakosci wody podczas procesu oczyszczania

0,446 mg/l. W kolejnych tygodniach nastgpowalo jedynie niewielkie obnize-
nie TPH; ostatecznie po trzecim tygodniu wynosito 0,392 mg/l. Po pierwszym
tygodniu przyrost jtk dla tej probki byt najmniejszy sposréd badanych stezen
i wynosit 109,1 jtk/100 ml. Po drugim tygodniu oszacowano wzrost jtk do
200,5 jtk/100 ml, natomiast po trzecim tygodniu nastgpilo zmniejszenie jtk
do 144,5 jtk/100 ml. Mozna wnioskowa¢, ze optymalny poziom skladnikéw
odzywczych w wodzie obnizyt sie do tego stopnia, ze spowodowal redukcje
ilosci bakterii i obnizenie skuteczno$ci bioremediacji, co wyrazilo si¢ obnize-
niem zawarto$ci TPH oraz jednoczesng redukcja jtk Pseudomonas aerugino-
sa. Graficznie zostalo to wyrazone na rys. 45. Wykresy liniowe przedstawiaja
zmiany zawartos$ci jtk bakterii Pseudomonas aeruginosa, natomiast wykresy
kolumnowe - zmiany zawartosci TPH w probkach.
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Rysunek 45. Zawartos¢ TPH oraz liczba jtk w probkach w kolejnych tygodniach biore-
mediacji Pseudomonas aeruginosa

Zrédio: badania wiasne.

W przypadku stezen poczatkowych TPH w badanych prébkach wynosza-
cych 5,00 mg/l i 7,50 mg/l stezenie TPH po dwoch tygodniach bylo zblizone
w obu prébkach (1,000 mg/1 oraz 1,040 mg/l). Po trzech tygodniach stezenie
TPH nadal si¢ obnizalo i wyniosto odpowiednio: 0,786 mg/1i 0,776 mg/l. Dla
stezen 5,00 mg/1i7,50 mg/l przyrost jtk po pierwszym tygodniu wynosit odpo-
wiednio 165,2 jtk/100 ml i 144,5 jtk/100 ml, nastepnie w kolejnych tygodniach
powyzej 200,5 jtk/100 ml dla obu stezen.

Wyniki badan wskazujg na korelacje pomiedzy zawartoscig substancji ro-
popochodnych w prébkach w trakcie trwania procesu i wzrostem liczby jtk
w probkach.
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5.4. Badania bioremediacji substancji ropopochodnych

Wplyw saponin z S. mukorossi na proces bioremediacji

Kolejne badania dotyczyly wplywu stezenia naturalnych surfaktantow:
saponin z S. mukorossi na biodegradacje mieszaniny weglowodoréw ropopo-
chodnych. Prébki podzielono na dwie grupy - pierwsza z dodatkiem ekstrak-
tow roslinnych z tupin owocéw drzewa S. mukorossi, druga bez tego dodatku.
Ekstrakt dodano w stezeniu 0,05 g/dm?. Wyrdzniata go wysoka zdolno$¢ do
obnizania napigcia powierzchniowego roztworéw wodnych, co przedstawiono
w tabeli 18. Badania prowadzono w temperaturze 38°C.

Tabela 18. Napiecie powierzchniowe w badanych grupach

Grupa pierwsza Grupa druga
(z dodatkiem ekstraktu) (bez dodatku ekstraktu)
Napiecie powierzchniowe, 40-10°8 70-10°

N/m

Zrédio: badania wiasne.

Obliczona metoda Najbardziej Prawdopodobnej Liczby Drobnoustrojow
(MPN) liczba jednostek tworzacych koloni¢ po pierwszym, drugim i trzecim
tygodniu byta bardzo wysoka: powyzej 200,5 jtk/100 ml dla wszystkich bada-
nych stezen. Juz po drugim tygodniu eksperymentu zawartos¢ TPH w prob-
kach o poczatkowym stezeniu roztworu substancji ropopochodnych 2,50 mg/1,
5,00 mg/1i 7,50 mg/l inkubowanych w 38°C zawierajgcych ekstrakt saponin zo-
stata mocno obnizona do odpowiednio: 0,11 mg/l, 0,46 mg/11 0,51 mg/1. Zostalo
to przedstawione na rys. 46 za pomocg wykresu kolumnowego. Po trzecim tygo-
dniu eksperymentu nie zarejestrowano zmian w ilo$ci TPH (zmierzone réznice
stezen miescily si¢ w zakresie niepewnosci standardowej metody). Skuteczno$é
bioremediacji byla najwyzsza dla stezenia 2,50 mg/1 (95,6%), natomiast dla ste-
zen 5,00 mg/1i 7,50 mg/l odpowiednio wynosita 90,8 1 93,2% (wykres liniowy).

W prébkach bez dodatku ekstraktu zarejestrowano nizszg skuteczno$¢ bio-
remediacji, ktéra wynosita dla poczatkowych stezen TPH 2,50 mg/l, 5,00 mg/1
17,50 mg/l odpowiednio: 82,2, 80,0 i 86,1% (wykres liniowy). Natomiast steze-
nie TPH obnizyto si¢ do odpowiednio: 0,45 mg/l, 1,00 mg/1i 1,04 mg/1 (wykres
kolumnowy).

Dane otrzymane na podstawie przeprowadzonego eksperymentu oraz wie-
dzy literaturowej moga prowadzi¢ do wniosku, ze dla kazdego poczatkowego
stezenia substancji ropopochodnych w zakresie 2,50 mg/1-7,50 mg/1 dodatek
ekstraktu z lupin owocoéw drzewa Sapindus mukorossi wspomagal aktywnos¢
metaboliczng szczepdéw bakteryjnych Pseudomonas aeruginosa. Efektywnos¢
bioremediacji znaczaco wzrosta dla probek z dodatkiem zastosowanych sapo-
nin w poréwnaniu z tymi bez dodatku surfaktantu.

Uzyskane wyniki pozwolity zaobserwowa¢ podatno$¢ zwigzkéw z gru-
py weglowodoréw ropopochodnych, okreslonych jako TPH, na biologiczne

135



5. Ocena zmian jakosci wody podczas procesu oczyszczania

usuwanie. Bakterie wystepujace naturalnie w badanym zbiorniku wodnym,
Pseudomonas aeruginosa, byty w stanie skutecznie przeprowadzi¢ bioremediacje
substancji ropopochodnych w modelowej postaci (olej pétsyntetyczny:benzyna
w stosunku 1:25). Wzrost bakterii w pozywce plynnej spreparowanej do ce-
lé6w badawczych tej pracy, zawierajacej substancje ropopochodne, wskazuje
na zdolnos¢ przyswajania wegla z substancji ropopochodnych przez bakterie.
Potwierdzajg to wyznaczone liczby bakterii dla wod bez dodatku substancji
ropopochodnych, ktdre s nizsze w poréwnaniu z wodami z dodatkiem sub-
stancji ropopochodnych (odpowiednio: 83,1 jtk/100 ml oraz 109,1 jtk/100 ml
do 200,5 jtk/100 ml i powyzej). O przebiegu procesu bioremediacji §wiadczy
réwniez obnizenie stezenia TPH podczas trwania eksperymentu. Bakterie
Pseudomonas aeruginosa wystepujace naturalnie w zbiorniku wodnym byly
w stanie skutecznie przeprowadzi¢ bioremediacj¢ substancji ropopochodnych
w réznych warunkach: temperaturze 25 i 38°C, pH w zakresie 5-6, czasie
1-3 tygodni oraz przy napigciu powierzchniowym 0,04 N/m i 0,07 N/m.
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~ 1,00

~ .
92,0 \ / 0.80

90,0
88,0 0,60
86,0 1,00 no4
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Rysunek 46. Skutecznos¢ bioremediacji i stezenie TPH po drugim tygodniu ekspery-
mentu — probki z dodatkiem oraz bez dodatku S. mukorossi

Zrédio: badania wiasne.

Okreslono podatnos¢ TPH na rozkiad biologiczny w obecnosci S. mukorossi
dla dwoch temperatur panujacych w uktadzie w obecno$ci Pseudomonas aerugi-
nosa. Zalozone stezenia mialy na celu odzwierciedlenie przewidywanych wiel-
kosci stezen TPH znajdujacych si¢ w srodowisku wodnym oraz zbadanie wply-
wu poczatkowego stezenia TPH na efektywnos¢ ich rozkladu. Analizujac ogdlng

136



5.4. Badania bioremediacji substancji ropopochodnych

liczbe bakterii, zaobserwowano, ze w wariancie z dodatkiem saponin z S. mu-
korossi liczba bakterii juz po pierwszym tygodniu eksperymentu az do konca
trzeciego tygodnia osiggneta maksymalng, mozliwg do stwierdzenia poprzez
zastosowana metode, wartos¢, co wskazuje na zachodzenie procesu biodegra-
dacji weglowodoréw, ktdre byly podstawowym substratem w hodowli. W wa-
riancie bez dodatku saponin liczba bakterii rosta, jednak wolniej niz w préb-
kach z saponinami. Obserwacje te wskazuja, ze saponiny wplywaty korzystnie
na proces biodegradacji weglowodoréw ropopochodnych poprzez obnizenie
napiecia powierzchniowego uktadu i zwiekszenie solubilizacji weglowodorow.
Bakterie w trakcie trwania eksperymentu musialy uruchomic¢ wlasne mecha-
nizmy ulatwiajace im pobieranie hydrofobowego substratu. Potwierdzeniem
tego moze by¢ analizowane réwnolegle stezenie TPH w probkach. Mniejsza
skuteczno$¢ bioremediacji wnioskowana na podstawie badanych stezen TPH
w doswiadczeniu bez saponin wraz z mniejszym przyrostem mikroorganizmoéw
wskazuje, ze proces biodegradacji zwigzkéw ropopochodnych przebiegal wol-
niej w poréwnaniu z hodowlg z saponinami.

Wprowadzenie do hodowli bakteryjnych ekstraktu z tupin owocéw Sapindus
mukorossi pozwolilo na obnizenie napigcia powierzchniowego wody i zwigksze-
nie efektywno$ci biodegradacji przez bakterie Pseudomonas aeruginosa. W obec-
nosci ekstraktu juz po dwdch tygodniach eksperymentu o ponad 10% wzrastala
biodegradacja TPH przy stezeniach poczatkowych 2,50 mg/1i 5,00 mg/1i niecate
10% dla stezenia 7,50 mg/l. Badania te wykazaly, ze badane Pseudomonas aeru-
ginosa skuteczniej rozktadaly TPH w obecnosci S. mukorossi. Uzyskany stopien
biodegradacji w obecnosci saponin po dwéch tygodniach eksperymentu byt
lepszy niz w przypadku braku ekstraktu z saponin po trzech tygodniach.

Na podstawie analizy przeprowadzonych badan wyznaczono najskuteczniej-
sze warunki oczyszczania wod w obecnosci Pseudomonas aeruginosa bez do-
datku ekstraktu obnizajacego napigcie powierzchniowe: temperatura inkubacji
38°C, czas trwania procesu: 3 tygodnie, stezenie poczatkowe roztworu substancji
ropopochodnych 7,50 mg/1. Najlepsze warunki dla oczyszczania wéd w obec-
nosci Pseudomonas aeruginosa przy obnizonym napieciu powierzchniowym do
0,04 N/m przez ekstrakt roélinny z tupin owocoéw Sapindus mukorossi przedsta-
wiaja sie nastepujaco: temperatura inkubacji 38°C, czas trwania procesu 2 ty-
godnie, stezenie poczatkowe roztworu substancji ropopochodnych 2,50 mg/1.

Nalezy zwrdci¢ uwage, ze wlasciwosci powierzchniowo czynne oraz wptyw
na aktywno$¢ metaboliczng szczepdéw bakteryjnych w przypadku ekstraktow
stanowig interesujaca alternatywe dla syntetycznych surfaktantéw. Wyniki ba-
dan wskazaly, ze poziom mierzonego TPH obniza si¢ wraz z czasem trwania
procesu biodegradacji. Wyniki te sg istotne z perspektywy planowania proceséw
bioremediacji. W zaleznosci od oczekiwanych efektow mozna przeprowadza¢é
bioremediacje, zadajac poczatkowe wyzsze lub nizsze stezenia TPH.
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Odpowiedni dobér metod usuwania zwigzkéw ropopochodnych ze srodo-
wiska wodnego pozwala na opracowanie efektywnych uktadéw oczyszczania.
Czynnikami decydujacymi o ostatecznej skutecznoéci calego systemu hybry-
dowego s3 ponadto:

— zoptymalizowanie kolejno$ci procesdw;

— regulacja parametréw technologicznych (tj. temperatury, czasu trwania
procesu, pH, napiecia powierzchniowego $rodowiska wodnego, stezenia
substancji wspomagajacych oczyszczanie, rodzaju mikroorganizmoéw);

— konfiguracja odpowiedniej sekwencji i powtorzen poszczegdlnych proce-
SOW oczyszczania.

Podstawowym celem przy projektowaniu uktadu hybrydowego jest osiag-
niecie najlepszej wydajnosci, wspoldzialania poszczegolnych procesow i mak-
symalizacja ich sprawno$ci.

W tej ksigzce na podstawie wynikéw badan w skali laboratoryjnej przeana-
lizowano procesy: separacji mechanicznej z uzyciem wiréwki, fotochemicznej
degradacji oraz bioremediacji. Mozliwe lokalizacje etapow fizykochemiczne-
go oraz biologicznego zilustrowano na rys. 47. Spiralg oznaczono wirowanie,
symbolem insekta oznaczono etap mikrobiologiczny, natomiast za pomoca
symbolu zrédia $wiatla przedstawiono etap AOP. Dwa warianty to zintegro-
wane rozwigzania szeregowe, natomiast trzeci jest wariantem z recyrkulacja
oczyszczanych wod. Symbolem tréjkata po prawej stronie oznaczono model
ukladu hybrydowego.

W kazdym z trzech modeli (rys. 47) na poczatkowym etapie ukladu hy-
brydowego umieszczono proces separacji mechanicznej z uzyciem wiréwki.
Metoda ta jest najprostsza i wysoko skuteczng metoda separacji substancji ropo-
pochodnych z wody. W trakcie wirowania trwajacego 30 min. w temperaturze
pokojowej i przy predkosci obrotowej 2700 obr./min. mozna osiaggnac, jak wy-
kazano w badaniach, 99% skuteczno$¢ oczyszczenia wody z TPH. Supernatant
nalezy oddziela¢ w ilo$ci 80% objetosci z gornej czesci odseparowanej wody
ze wzgledu na mozliwo$¢ przypadkowego zmieszania cze$ci odwirowanej. Na
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podstawie przeprowadzonych doswiadczen mozna stwierdzi¢, ze woda o za-
wartos$ci TPH 8,75 mg/l po odwirowaniu zawiera ich 0,063 mg/l. Takie steze-
nie znajduje si¢ znacznie ponizej dopuszczalnych wartosci granicznych stezen
zwigzkéw ropopochodnych mogacych pozostawaé w wodzie (Dz.U. z 2016 r.
poz. 1187). Pozostaje jednak pozostala czes¢ wody wraz z sedymentem, ktéra
przeznaczona zostaje do kolejnych etapdw oczyszczania.

e
Etap fizyczny Etap bi\ologiczny Etap fotokatalityczny

Wariant 1 @ — " . ;f)\z ) 7
I

= >
N/ A =
Wariant 3 @ —> ;Q; —> —_—
/N 7
| e
Etap fizyczny Etap biologiczny ~ Etap fotolkatalityczny

Etap fizyczny tap ’l)lfc;logiczny Etap fotokatalityczny

Wariant 3 @ —>’—> —> ECT)\E 4—‘_>
E

Rysunek 47. Warianty schematu technologicznego dla oczyszczania wéd ze zwigzkéw
ropopochodnych tworzgce uktady hybrydowe

Zrédio: opracowanie wiasne.

Wariant pierwszy

W pierwszym modelu uktadu hybrydowego drugim etapem jest proces
bioremediacji (rys. 48). W zwigzku z wysoka zawarto$cia TPH w sedymencie
nalezy rozpatrywac bioremediacje podobng do przeprowadzonej na modelo-
wych prébkach o stezeniu wyjsciowym 7,50 mg/l. W przypadku zwiazkéw TPH
degradowanych przez Pseudomonas aeruginosa proces bioremediacji prowa-
dzony w temperaturze 38°C, w obecnosci 0,05 g/dm? ekstraktéw roslinnych
z lupin owocow drzewa S. mukorossi oraz pH utrzymywanym w granicach 5-6,
po pierwszym tygodniu, w zaleznosci od poczatkowego stezenia TPH, dopro-
wadzil do usuniecia 75-80% weglowodoréw ropopochodnych. Kolejne dwa
tygodnie przyniosty zmiane jedynie o niecate 10%, obnizajac $rednio st¢zenie
TPH do poziomu 0,776 mg/l. Takie stezenie TPH w wodzie nie jest jednak
wartoscig oczekiwang, gdyz wartoscig krytyczng zgodna z rozporzadzeniem
(Dz.U. 22016 r. poz. 1187) jest 0,2 mg/1.

Poziomy stezen TPH po kazdym tygodniu bioremediacji i odpowiada-
jace im efektywnosci bioremediacji przedstawiono w tabeli 19. Najwyzsza
skutecznos$¢ oczyszczania wody w badanych okresach wykazano dla czasu
trzech tygodni (niespetna 90%). W warunkach laboratoryjnych, ze wzgledu
na konieczno$¢ utrzymywania podwyzszonej temperatury podczas bioreme-
diacji, proces ten okazal si¢ kosztowny. Zauwazy¢ jednak nalezy, ze w skali
przemysltowej zbiorniki wodne przeznaczone do oczyszczania wod z udziatem
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mikroorganizméw bylyby znacznie wigksze. Dzigki temu utrzymanie stalej
temperatury staje si¢ fatwiejsze i tanisze. Dodatkowo zastosowanie odpowied-
niego plaszcza izolacyjnego réwniez przyczynitoby si¢ do zmniejszenia kosz-
toéw procesu.

Odwirowanie, filtracja i naswietlanie UV |

Zanieczyszczona woda
(zawartosc TPH 8,69 mg/l) V

biologiczny

Zanleczyszczona woda
(zawartos¢ TPH 1,48 mg/l)

Woda oczyszczona w 96%

(zawartos¢ PTH 0,17 mgl/l)

S< =720

| Woda oczyszczona w 96% (zawartosé TPH 0,063 mg/l) |

Rysunek 48. Schemat pierwszego wariantu technologicznego oczyszczania wéd z TPH

Zrédto: opracowanie wiasne.

Tabela 19. Srednie wartosci zawartosci TPH w wodzie po kolejnych tygodniach
bioremediacji

Stezenie 1 tydzien 2 tydzien 3 tydzien
poczatkowe, - ~ R - - -
T :0 = T :0 = T :o =
mg/l x 28 a 23 x 23
: = g 5 '; = § S '; = ‘;: 5
tg  FEX g FEFX fg FET
N X9 N x9 N X9
o £ 3 20 o 26
n ws »n ws n ws
7,50 1,480 80,3 1,040 86,1 0,776 89,7

Zrédto: opracowanie wiasne.

Trzecim etapem pierwszego modelu hybrydowego byl proces fotokatalitycz-
ny. Moze on by¢ potencjalnie korzystnym rozwigzaniem rozkladu zwiazkéw
TPH z wody, jesli zuzycie energii w takim procesie bedzie nizsze niz dla pro-
cesu biologicznego przy tych samych efektach oczyszczania. Biorgc pod uwage
warunki prowadzenia procesu bioremediacji, a przede wszystkim temperature
podwyzszona do 38°C w celu szybszego namnozenia bakterii, mozna stwierdzi¢,
ze pierwsze siedem dni bioremediacji dajg wystarczajaca efektywno$¢ degra-
dacji TPH z wody w aspekcie zuzycia energii potrzebnej do podtrzymywania
tego procesu. Wniosek ten ma swoje zrédlo w wynikach badan otrzymanych
dla proceséw fotochemicznych, gdyz znacznie lepsze efekty dalszej degradacji
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uzyska si¢ w procesie fotokatalitycznym. Woéwczas celowe jest zastosowanie
rozwigzania polegajacego na wprowadzeniu procesu fotokatalizy jako konco-
wego etapu oczyszczania wod.

W zintegrowanych ukladach biologiczno-chemicznych mozna wykorzysta¢
fotokatalize z uzyciem TiO, lub chemiczne utlenianie z dodatkiem H,O,, ktére
bylyby stosowane do rozkladu bardzo toksycznych lub trudno degradowalnych
zanieczyszczen. Nalezy mie¢ na uwadze to, w jakim stopniu dobor utleniacza
moze zwigkszy¢ stopien degradacji zanieczyszczen. Sposréd badanych foto-
chemicznych uktadéow degradacji TPH (H,0,, TiO,, UV oraz ich kombina-
cji) najkorzystniejszy okazal si¢ uktad TiO,/UV przy stezeniu poczatkowym
10 mgTiO,/dm’ w zawiesinie reakcyjne;j.

Efektywnos¢ reakcji fotodegradacji zwigzkéw TPH z wody w procesie fo-
tokatalizy z rozproszonym w ukladzie TiO, osiagneta 96% po 7 min., co od-
powiadalo koncowemu stezeniu TPH w wodzie 0,166 mg/l. Warto$¢ ta jest
mniejsza od dopuszczalnej przez Rozporzadzenie (Dz.U. z 2016 r. poz. 1187).
Ostatecznie uzyskano wigc efekt zamierzony, czyli usunigcie zwigzkéw ropopo-
chodnych reprezentowanych przez TPH ze srodowiska wodnego i oczyszczenie
go w stopniu dopuszczalnym przez Ustawodawce.

Zgodnie z przedstawiong powyzej analizg okazuje sie, ze proces fotokatalizy
z uzyciem TiO, jest duzo szybsza i skuteczniejsza metoda usuwania substancji
ropopochodnych z wody. W warunkach laboratoryjnych koszty generowane
przez wysokoci$nieniowg lampe UV o duzej mocy s3 znikome w poréwnaniu
z energig potrzebng do dlugotrwalego procesu bioremediacji. Jednak probki
uzyte do badan laboratoryjnych mialy niewielkg objetos¢, wiec proces fotolizy
mogl zaj$¢ bardzo szybko. Rozwazajac natomiast skale przemyslowa, trzeba
odpowiedzie¢ sobie na pytanie, jakie koszty generowaloby takie zrodlo $wiatla
uzyte do bardzo duzych objetosci wod. Po pierwsze, proces fotokatalizy za-
chodzi w warstwach przypowierzchniowych, a wigc zbiorniki musiatyby by¢
bardzo rozlegte i ptytkie. Liczba lamp UV potrzebnych do naswietlenia du-
zej powierzchni wody wzrostaby, przez co generowane bytyby wigksze koszty,
nawet przy krotkim czasie naswietlania. Po drugie, nalezy zwrdci¢ uwage na
zawarto$¢ w wodach dodatku fotokatalizatora — ditlenku tytanu (IV). Woda po
procesie fotokatalizy musi by¢ réwniez oczyszczona z tego zwigzku. Nalezy wiec
uwzgledni¢ dodatkowe koszty separacji, np. mechanicznej z uzyciem membran.
Powoduje to kolejne dodatkowe koszty.

Wariant drugi

W drugim wariancie modelu hybrydowego zmieniono kolejnos¢ proceséw
bioremediacji i fotokatalizy. Zgodnie z takim schematem postepowania woda
po procesie odwirowania trafia do zbiornikéw, w ktérych zostaje poddana pro-
mieniowaniu UV w obecnosci TiO,. Nie zbadano wptywu ditlenku tytanu (IV)
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na skutecznos¢ procesu bioremediacji. W rozwazaniach dotyczacych drugiego
modelu ukladu hybrydowego nalezy przyjaé, ze woda po procesie fotokatalizy
zostaje oczyszczona z dodatku fotokatalizatora. Tak wiec zaréwno w tym wa-
riancie, jak i w poprzednim nalezy zwréci¢ uwage na dodatkowe koszty zwig-
zane z procesami separacji uzytego zwigzku. Proces bioremediacji réwniez nie
jest wolny od tego typu probleméw. Woda, ktdra zostaje oczyszczona przez mi-
kroorganizmy, zwiera duzg ich liczbe w swojej objetosci. Badane Pseudomonas
aeruginosa, mimo ze wykazuja doskonaly skutecznos¢ degradacji zwigzkow
ropopochodnych, sag réwnoczes$nie bardzo szkodliwe dla ludzi, szczegdlnie
z obnizong odpornoscig.

Wariant trzeci

W trzecim wariancie przedstawiono model hybrydowy z recyrkulacja
oczyszczanych wod. Powstal on na bazie pierwszego modelu. Woda, ktdra nie
zostala oczyszczona w sposob odpowiadajacy regulacjom prawnym, wracataby
w trybie ciggtym do etapu procesu bioremediacji. Wariant ten okazuje sie o tyle
niekorzystny, Ze woda po procesie naswietlania musiataby zosta¢ oczyszczona
z obecnosdci fotokatalizatora, a dopiero w dalszej kolejnosci by¢ przekazana do
zbiornikéw, gdzie prowadzona jest degradacja zanieczyszczen przez mikroorga-
nizmy. Bioragc pod uwage warunki laboratoryjne, nie jest to wariant opfacalny.
Stezenie TPH po procesie fotokatalizy znajdowalo si¢ ponizej wartosci dopusz-
czalnych. Jednak w warunkach przemystowych sytuacja moze wygladac inaczej.
Jak wykazano w badaniach, podczas przebiegu proceséw fotokatalitycznych
moze dochodzi¢ do powstania zwigzkéw posrednich. Te uboczne produkty pro-
cesow fotolitycznych moga pojawiac si¢ w wigkszej ilosci podczas przemysto-
wego oczyszczania wod. Dodatkowo wiele z weglowodoréw ropopochodnych
jest trudno degradowalnych dla bakterii. Dzigki systemowi z recyrkulacja wody
po procesie fotokatalizy zwiazki te zostajg przeksztalcone w inne, ktére moga
okazac sie lepiej przyswajalne przez mikroorganizmy. Zawracajac wode do eta-
pu biologicznego, uzyska¢ mozna zatem lepszg efektywnos¢ calego uktadu.

Opisane powyzej trzy modele uktadéw hybrydowych sg uktadami niewiel-
kich rozmiaréw, rozwazanymi w skali laboratoryjnej. Nalezy zwréci¢ uwage, ze
w procesach oczyszczania skala ma istotne znaczenie. Badania laboratoryjne
daja obraz mozliwosci wykorzystania poszczegdlnych metod - pojedynczych
lub potaczonych w uklady - jednak w skali przemystowej moga pojawi¢ si¢
dodatkowe problemy. Nie podwaza to jednak istotnosci badan w matym za-
kresie, ktore zawsze staja si¢ przyczynkiem do rozwigzania olbrzymich prob-
lemoéw, wsrdd ktorych niewatpliwie znajduje si¢ kwestia czystosci i jakosci
wdd. W ramach podsumowania w tabeli 20 przedstawiono zalety oraz wady
poszczegolnych etapow proceséw oczyszczania wdd, ktére omowione zostaly
w tej ksigzce.
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Tabela 20. Zestawienie wad i zalet proceséw oczyszczania wod

Proces

Wady

Zalety

Wirowanie

— wzrost kosztéw wraz ze
wzrostem predkosci obrotowe;j

— wzrost kosztéw w przypadku
dtugotrwatego wirowania

- mozliwos¢ pojawienia sie
dyspersji wtérnej w wyniku
Scinania czgstek oleju

wysoka skutecznosc
oddzielania substanciji
olejowych

rozdzielane substancje moga
niewiele rézni¢ sie gestosciag
zazwyczaj krotki czas
wirowania

proces szybszy od
sedymentacji

prosta zasada dziatania
najwyzsza efektywnosé
wsrdd technologii separacji
mechanicznej

w poréwnaniu z innymi
separatorami zajmujg mato
miejsca

Fotokataliza

—
—_—
—
—

\1/
/1 \

/I\

— w reakcjach z uzyciem
niskocisnieniowych lamp
rteciowych efektywnos¢
degradaciji jest bardzo niska

— wysoka cena generowania
promieniowania UV (mniej
znaczgca przy ogolnie
rosngcych kosztach
oczyszczania)

mozliwo$¢ usuwania
zanieczyszczen, a nawet
petnej ich mineralizacji, bez
przenoszenia ich do innej fazy
przebiegajg w warunkach
temperatury i ciSnienia
panujgcych w otoczeniu

moga by¢ stosowane nawet
w przypadku niewielkich
stezen toksycznych substanc;ji
generowane reaktywne
czgsteczki tlenowe majg tez
udziat w samooczyszczaniu
Ssrodowiska wodnego drogami
niebiologicznymi

Fotokataliza

)

\1/
/1 \

/1 \

— mogace sie pojawia¢ produkty
odpadowe w przypadku zbyt
krétkiego czasu naswietlania

szybkos$¢ degradaciji pod
wplywem promieniowania

UV zwigzkdéw niepolarnych,
jak WWA, w matym stopniu
zalezy od pH $rodowiska
szybka i skuteczna
degradacja zwigzkéw
ropopochodnych w obecnosci
TiO,

Bioremediacja

i

— Pseudomonas aeruginosa

znane sg ze swej zjadliwosci
i stanowig zagrozenie dla
0s06b o obnizonej odpornosci

— ograniczenie tylko do

tych substanciji, ktére
sg rozktadalne przez
mikroorganizmy

— mogg powstac¢ produkty

oporne na rozkfad oraz
toksyczne

proces naturalny,
ekonomiczny, tanszy niz
stosowane dotychczas
metody oczyszczania wod
proces likwidacji skazenia
moze by¢ prowadzony in situ
(co prowadzi do znacznego
obnizenia kosztow)

w procesie likwidacji skazenia
nie sg wytwarzane szkodliwe
zwigzki wydzielane do wod
(bakterie rozktadaja
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Tabela 20 — cd.
Proces Wady Zalety
Bioremediacja — wymaga odpowiedniej sktadniki zanieczyszczen do

populacji mikroorganizmow obojetnych dla srodowiska

— trudno oceni¢ warunki dwutlenku wegla i wody)
funkcjonowania procesu - technologia ta nie wymaga
w duzej skali stosowania kosztowne;j

— czas przebiegu jest zazwyczaj i skomplikowanej aparatury
dtuzszy niz w innych - metoda nie wymaga
technologiach wprowadzenia do srodowiska

— potrzeba utrzymania wysokiej przyrodniczego zadnych
temperatury (optymalna dla zwigzkéw chemicznych, ktére
wzrostu drobnoustrojow mogtyby wchodzi¢ w reakcje
wynosi blisko 40°C) czy tez ulega¢ akumulac;ji

w glebie, przez co proces ten
jest przyjazny dla Srodowiska
- Pseudomonas aeruginosa
wystepujg naturalnie
w zbiornikach wodnych
uzytkowanych przez ludzi
i zanieczyszczonych
weglowodorami
ropopochodnymi
- Pseudomonas aeruginosa jest
jednym z niewielu gatunkéw
bakterii, ktorych skutecznosc
w bioremediacji substanciji
ropopochodnych zostata
udowodniona

Zrédio: opracowanie wiasne.

Biorac pod uwage zblizone warunki prowadzenia proceséw pojedynczych
metod oraz wybranego wariantu metody hybrydowej (wariant pierwszy, ktéry
w skali laboratoryjnej okazat sie najlepszy), badania wykazaty nastepujaca sku-
tecznos$¢ oczyszczania wod ze zwigzkow ropopochodnych (tabela 21):

Tabela 21. Poréwnanie skutecznosci oczyszczania wod ze zwigzkéw ropopochodnych

Proces oczyszczania wéd Skutecznos¢ procesu, %
ze zwigzkow ropopochodnych
Odwirowanie 99,3 tylko dla supernatanta
Bioremediacja 83,0
AOP 88,8
Modelowy uktad hybrydowy 98,1

Zrédio: opracowanie wiasne.

Najwyzsza skuteczno$¢ wykazal proces mechanicznego odwirowania sub-
stancji ropopochodnych, jednak nalezy podkresli¢, ze skuteczno$¢ ta opisuje
80% wody supernatanta. W sedymencie pozostaje nadal wysoka zawarto$¢
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zwigzkow ropopochodnych. Metoda ta pozwala na szybka separacje czg$ci wod
i zatezenie drugiej czesci przeznaczonej do dalszego oczyszczania.

Woda oczyszczana w zakladach uzdatniania wody jest ujmowana z cie-
kéw podziemnych lub powierzchniowych. W zaleznosci od rodzaju i skladu
jakosciowo-ilosciowego wody do jej oczyszczania i uzdatniania sg stosowane
rézne procesy jednostkowe i uktady technologiczne. Wykorzystanie informacji
plynacych z badan dotyczacych opisanej metody hybrydowej moze intensyfi-
kowa¢ procesy usuwania zwigzkéw ropopochodnych ze srodowiska wodnego.
W pordédwnaniu z klasycznymi pojedynczymi procesami zapewnia bardziej efek-
tywna i szybsza mineralizacje zwigzkow TPH zawartych w wodzie. Efektywnos¢
opisanych metod zalezy od poczatkowego stezenia zanieczyszczen. Uktady hy-
brydowe, takie jak opracowany w tej ksigzce, moga by¢ szczegdlnie przydatne
i ekonomicznie uzasadnione w przypadku oczyszczania wod o zfozonym skla-
dzie, zawierajacych wielorakie zanieczyszczenia toksyczne i trudno rozkladalne,
ale tez fatwo degradowalne metodami biologicznymi. W ksigzce przedstawiono
prosty uklad technologiczny dotyczacy wod powierzchniowych. W praktyce
rzeczywiste uklady s3 rozbudowywane przez lata w zaleznosci od wymagan
i mozliwosci ekonomicznych zaktadéw oczyszczania. Wyznaczone i oméwione
w tej ksigzce parametry moga by¢ wykorzystane do modelowania proceséw
w pracach projektowych przy ewentualnym zastosowaniu metod hybrydowych
do oczyszczania wod na skale przemystowa.

Poruszane w opisach trzech wariantéw uktadéw hybrydowych zagadnienie
usuniecia bakterii obecnych w wodzie po procesie bioremediacji nie bylo objete
badaniami. Jednak w zaproponowanym schemacie technologicznym w celu
oczyszczenia wody z Pseudomonas aeruginosa mozna rozwazaé zastosowanie
filtréw o odpowiednich porach. Ze wzgledu na rozmiary bakterii musiatyby one
mie¢ wielko$¢ ponizej 0,5 um. Dodatkowo zastosowanie promieniowania UV
bardzo czesto wykorzystywanego w sterylizatorach biologicznych pozwoli na
dezynfekcje wody. W celu optymalizacji catego procesu do usuniecia mikroor-
ganizmdéw mozna zastosowac lampe ksenonowa wykorzystywang w procesie
fotokatalizy. W ciggu 1 min. w modelowym ukladzie lampa ta wytwarza dawke
promieniowania odpowiadajacg powierzchniowej gestosci energii 2,7 J/cm?, co
kilkakrotnie przewyzsza warto$¢ graniczng dla usuniecia Pseudomonas aerugi-
nosa oszacowang na 0,63 J/cm” (Kashi 2015).

Inne aspekty procesu oczyszczania, rowniez niezwigzane bezposrednio
z tematyka tej ksigzki, to m.in. powstawanie toksycznych, posrednich pro-
duktéw degradacji. Produkty niewykazujace fluorescencji nie mogty zosta¢
wykryte w trakcie prowadzenia badan, co nie znaczy, zZe nie wystepowaly
w wodzie. Zaproponowany model technologiczny oczyszczania wody doty-
czy substancji ropopochodnych wykrywanych na podstawie catkowitej liczby
weglowodoréw TPH.

145



Whioski

Przeprowadzone badania i analiza otrzymanych wynikéw pozwolity na
sformutowanie licznych wnioskéw. Odwirowanie jest skuteczng i prosta w sto-
sowaniu metodg oczyszczania wod zawierajacych zanieczyszczenia organiczne
w postaci weglowodoréw ropopochodnych. W wyniku zastosowania odwirowa-
nia do oczyszczania wod uzyskano wysoki stopien obnizenia zawartosci TPH:
99%. Wiekszo$¢ separowanych zwiagzkéw znalazia si¢ w sedymencie.

W wyniku dziatania pojedynczych czynnikoéw, takich jak nadtlenek wodoru,
ditlenek tytanu (IV) lub promieniowanie UV, na substancje TPH praktycznie
nie zaobserwowano ich rozkladu. Przy udziale promieniowania UV zaréwno
TiO,, jak i H,O, moga by¢ skutecznie wykorzystane do degradacji weglowodo-
réw ropopochodnych wystepujacych w srodowisku wodnym. Stosowanie nad-
tlenku wodoru oraz TiO, w postaci czastek rozproszonych w ukladzie powoduje
rozklad zwigzkéw z grupy TPH. Polaczenie nadtlenku wodoru i promieniowa-
nia UV skutkuje obnizeniem stezenia badanych zanieczyszczen organicznych
w roztworze wodnym. Najskuteczniejszym utleniaczem spo$rdd badanych sub-
stancji jest TiO, dziatajacy synergicznie z promieniowaniem UV. Stosowanie do
usuwania TPH ze srodowiska wodnego samego nadtlenku wodoru jest proce-
sem mniej skutecznym (wydajnos¢ do 16%) niz fotokataliza z uzyciem ditlenku
tytanu (96%). Zmiany stezenia TPH sg najszybsze dla ukladu TiO,/UV, przy
czym nie osiggnieto calkowitej mineralizacji tej substancji. Poréwnanie kosztéw
procesu fotochemicznego (H,O,/UV) i fotokatalitycznego (TiO,/UV) wykazato,
ze ten drugi jest bardziej ekonomiczny. Ze wzgledu na krétszy czas trwania
procesu fotokatalitycznej degradacji TPH w poréwnaniu z procesem w ukladzie
H,0,/UV mozna oszacowac nizsze koszty zwigzane z energia zuzywang przez
wysokocisnieniowe lampy UV. Na podstawie wynikéw badan mozna réwniez
wnioskowac, ze fotokataliza jest procesem, podczas ktérego wydzielana jest
mniejsza ilo$¢ produktéw posrednich.

Przeprowadzone badania terenowe oraz laboratoryjne pozwolily na stwier-
dzenie, ze bakterie Pseudomonas aeruginosa w naturalnie wystepujacych konsor-
cjach bakteryjnych w zbiorniku Bagry Wielkie majg potencjal do prowadzenia
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proceséw bioremediacji zanieczyszczen weglowodorowych i przewidywac
mozna ich obiecujace zastosowania w przemysle petrochemicznym i ochronie
srodowiska. Dzieki nim w warunkach tlenowych nastepuje rozklad zgroma-
dzonych w wodach zanieczyszczen weglowodorowych. Mikroorganizmy prze-
twarzajg je do ditlenku wegla i biomasy. Bakterie Pseudomonas aeruginosa bylty
zdolne do prowadzenia procesu bioremediacji TPH w $rodowisku wodnym
bez dodatkowego natleniania §rodowiska. Na podstawie przeprowadzonych
badan stwierdzono, ze o skutecznodci usuwania TPH metoda bioremediacji
z uzyciem bakterii Pseudomonas aeruginosa w najwiekszym stopniu decyduje
poczatkowa zawartos$¢ zwigzkdéw ropopochodnych. Zastosowanie naturalnego
surfaktantu S. mukorossi oraz utrzymywanie temperatury 38°C w trakcie pro-
wadzenia procesu znaczaco podnosi skutecznos¢ biodegradacji TPH. Analiza
wplywu stezenia naturalnych surfaktantéw: saponin z S. mukorossi, na biode-
gradacje mieszaniny weglowodoréw ropopochodnych wykazala, ze testowane
surfaktanty zwigkszaja szybkos¢ rozkladu substancji ropopochodnych przez
badane mikroorganizmy. Uzyskano dziesiecioprocentowy wzrost degradacji
substancji ropopochodnych w stosunku do ukltadu bez zwigzku powierzchnio-
wo czynnego. Uwzgledniajac sumaryczng zawarto$¢ oznaczanych weglowodo-
réw, efektywnos¢ bioremediacji znajdowata sie w zakresie od 82 do 86%. Przy
obnizonym napieciu powierzchniowym do 0,04 N/m efektywno$¢ usuwania
substancji ropopochodnych byta najwieksza i siggata niemal 96%. Zastosowanie
naturalnych surfaktantéw w bioremediacji srodowiska skazonego substancjami
ropopochodnymi jest zatem jednym ze sposobow zwigkszenia jej efektywnosci.
Jednoczesnie nie wplywa to negatywnie na stan srodowiska wodnego, gdyz nie
wprowadza sie do niego substancji szkodliwych.

Metoda bioremediacji opisana w tej ksigzce moze by¢ uznana za proekolo-
giczng ze wzgledu na brak stosowania w niej szkodliwych zwigzkéw chemicz-
nych, lecz wykorzystanie naturalnych proceséw biologicznych. Biodegradacja
jest procesem tanim, pozwalajgcym na obnizenie st¢Zenia zanieczyszczen ro-
popochodnych w $rodowisku.

Jak pokazaly badania do bioremediacji toksycznych zwigzkéw, jakimi sg
substancje ropopochodne, mozna zastosowac szczepy bakterii i ich konsor-
cja wystepujace naturalnie w zanieczyszczonym srodowisku wodnym. Metoda
ta w swych zalozeniach opiera si¢ na pewnego rodzaju prostocie, gdyz dzieki
niej unika sie stosowania inzynierii genetycznej. Nie ma potrzeby zwigkszenia
wydajnosci katabolicznej mikroorganizméw allochtonicznych, poniewaz te
autochtoniczne wyksztalcily odpowiednie mechanizmy pozyskiwania ener-
gii naturalnie. Nie stosuje si¢ tutaj zatem rekombinacji gendw katabolicznych
z réznych organizméw w celu tworzenia unikatowych szlakéw metabolicznych
toksycznych zwigzkéw. Mimo ze modyfikacje genetyczne mikroorganizméw
niosg ze sobg mozliwo$¢ zwiekszenia specyficznosci substratowej szlaku ka-
tabolicznego, uzupelnienia cz¢sciowych szlakéw lub nawet skonstruowania
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nowych szlakéw niespotykanych w naturze (przypuszczalnie pozwalajacych na
mineralizacj¢ wysoce opornych zwigzkéw i unikniecie akumulacji toksycznych
produktéw koncowych), nalezy pamieta¢ o dalekosigznych konsekwencjach.
Na etapie wprowadzania do srodowiska nowego gatunku organizmu sg one
niemozliwe do przewidzenia. Zaréwno wypuszczenie takich modyfikowanych
mikroorganizméw do $rodowiska, jak i namnazanie mikroorganizmoéw zna-
nych ze swojej zjadliwosci i opornosci na dezynfekcje jest bardzo kontrowersyj-
ne. Konieczne jest dokladne sprawdzenie i mozliwie jak najlepsze oszacowanie
wywolywanych ich obecnoscig w srodowisku jakichkolwiek niepozadanych
skutkéw ubocznych. Ponadto nalezy si¢ upewnic, czy sa bezpieczniejsze, tansze
i bardziej wydajne warianty. Informacje zawarte w tej ksigzce mogg przyczynic¢
sie do otwarcia nowych mozliwosci dla proceséw bioremediacji oraz faczonych
proceséw wykorzystujacych bioremediacje oparta na bakteriach bytujacych
w danym $rodowisku naturalnie. Wyniki badan potwierdzaja skuteczno$¢ auto-
chtonicznych mikroorganizméw w zbiorniku wodnym Bagry Wielkie do degra-
dacji zwigzkéw ropopochodnych i moga sugerowac istnienie innych naturalnie
wystepujacych mikroorganizmoéw, ktore skutecznie usuwajg zanieczyszczenia
wystepujace w ich $rodowisku.

Podczas proceséw mikrobiologicznych oraz fotochemicznych obserwuje
sie nie tylko degradacje, ale réwniez przeksztalcenie zwigzkéw ropopochod-
nych w produkty posrednie. Ograniczeniem stosowania badanych proceséw
utleniania jest mozliwo$¢ powstawania pochodnych zwigzkéw wyjsciowych,
ktére moga charakteryzowac si¢ wiekszg toksycznoscia, a ktére muszg by¢ wy-
krywane innymi technikami analitycznymi ze wzgledu na brak zdolnosci do
fluorescencji. Wysoka skuteczno$¢ usuwania badanych substancji uzyskana
w trakcie fotochemicznego rozktadu nie musi wigc $wiadczy¢ o kompletnej
mineralizacji produktow wyjsciowych. Ze wzgledu na mozliwo$¢ powstawania
produktow posrednich hybrydowe metody wymagaja doboru odpowiednich
parametréw procesow w celu zminimalizowania ryzyka wytworzenia bardziej
toksycznych substancji. Spektrofluorymetria UV-Vis okazala si¢ metoda po-
zwalajacg potwierdzi¢ wystepowanie w wodach (na podstawie obecnosci TPH
w ekstrakcie n-heksanu) weglowodoréw ropopochodnych. Potwierdzita obni-
zanie si¢ stezenia TPH w wyniku degradacji w czasie trwania eksperymentu,
jednak nie data odpowiedzi na szczegétowe pytania dotyczace budowy che-
micznej weglowodordw.

W ksigzce przedstawiono kilka kluczowych technologii oczyszczania $ro-
dowiska wodnego. Zaprezentowano zalety i wady separacji mechanicznej, che-
micznego utleniania, fotokatalizy, oczyszczania biologicznego. Podstawowym
zalozeniem tych technologii jest redukowanie zanieczyszczen i oddanie do
srodowiska jak najczystszej wody. Efektywny i ekonomiczny proces separacji
i remediacji jest fundamentem optacalnego otrzymywania dobrej jakosci wody
i zachowania czystosci srodowiska. W zaleznosci od przeznaczenia wod po
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oczyszczaniu mozna wykorzystaé tafisze, prostsze, ale mniej efektywne metody
lub metody bardziej kosztowne, ale zapewniajace najwyzsza jako$¢ oczyszczo-
nych wéd. Jakos¢ systemu oczyszczania wod zalezy od jakosci jego czesci skla-
dowych oraz ich optymalnego dopasowania. Jednostkowe procesy oczyszczania
sciekdw pozwalajg na uzyskanie bardzo dobrych wynikéw w zakresie usuniecia
substancji ropopochodnych, ale nie gwarantujg eliminacji ich metabolitow.

Przedstawione w tej ksiazce badania nad oczyszczaniem wéd z substan-
cji ropopochodnych daja podstawe do podjecia dziatan chronigcych przyrode
poprzez identyfikacje najskuteczniejszych i najbardziej ekonomicznych pro-
cesow likwidacji zanieczyszczen oraz zarzadzanie nimi. Badania przyczynily
sie do lepszego poznania skutecznosci proceséw mechanicznego oczyszcza-
nia, degradacji fotochemicznej i bioremediacji zainicjowanych w §rodowisku
wodnym, a jednocze$nie umozliwily oceng przydatnosci stosowanych metod
do praktycznego usuwania groznych zanieczyszczen ze srodowiska wodnego.
Zaproponowany hybrydowy ukfad oczyszczania wody oparty na procesie od-
wirowania, heterogenicznej fotokatalizy oraz bioremediacji przy uzyciu bakterii
Pseudomonas aeruginosa pozwolil na bardzo znaczacy eliminacje zwigzkéw
TPH. Otrzymane wyniki beda mogly postuzy¢ do opracowania projektéw tech-
nologicznych niezbednych w projektowaniu nowoczesnych oczyszczalni lub
modernizacji obiektéw juz funkcjonujacych w swietle wymagan dotyczacych
eliminacji zanieczyszczen ropopochodnych.

Uzyskane wyniki badan nie wyczerpuja jednak calej problematyki zwigzanej
z zastosowaniem hybrydowych metod oczyszczania wod. W ksiazce przeana-
lizowano jedynie kilka wybranych metod oczyszczania wody i podjeto probe
opracowania efektywnej i ekonomicznie uzasadnionej hybrydy dajacej efekty
prosrodowiskowe. Dalsze badania moglyby obejmowac:

1) Sprawdzenie efektywnosci dziatania innych nadtlenkéw, np. nadtlenku
wapnia, magnezu.

2) Sprawdzenie efektywnosci dzialania modyfikowanego ditlenku tytanu, kto-
ry mozna wykorzysta¢ w $wietle widzialnym.

3) Prowadzenie dalszych badan nad wykorzystaniem innych, mniej zjadliwych
gatunkow bakterii bytujacych w zbiornikach wodnych, w ktérych réwno-
cze$nie znalez¢ mozna substancje ropopochodne.

4) Rozszerzenie badan dotyczacych opracowanej metody hybrydowej na inne
zwigzki ropopochodne i/lub inne toksyczne zwiazki organiczne.

5) Przeprowadzenie badan w zintegrowanych chemiczno-biologicznych ukta-
dach utleniania zanieczyszczen w wigkszej niz laboratoryjna skali.

W XXI w. nalezy skupi¢ si¢ na metodach pozwalajacych na odzysk czystej
i dobrej jakosci wody ze wzgledu na jej wysoki koszt oraz warto$¢ jako dobro
ponadczasowe. Zintegrowanie proceséw oczyszczania wod wraz z wtérnym
wykorzystaniem odzyskanej wody jest wlasciwie jedynym stusznym rozwig-
zaniem aprobowanym w aspektach ekonomii i ochrony srodowiska. Ponad to,
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co zostalo zbadane i opisane w tej ksigzce, najwazniejsza metodg zachowania
dobrej jakosci wody jest ograniczenie do minimum przedostawania si¢ sub-
stancji ropopochodnych i innych toksycznych zwiagzkéw do srodowiska. Nalezy
zdecydowanie zrezygnowac ze srodkow, ktdre sg dla niego szkodliwe. Migrujac
z jednego ekosystemu do drugiego, stanowig one zagrozenie dla zdrowia i zycia
zwierzat i ludzi. Niektére zanieczyszczenia raz wprowadzone do srodowiska
moga pozosta¢ w nim na zawsze.
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Zalacznik. Tabela MPN

Liczba dotkéw MPN dla prébek 95% poziom ufnosci
ﬂU:al'JeaS?;cnhcje 100 mi Wartosci minimalne Wartoscl
maksymalne
0 <1,0 0.0 37
1 1,0 0,3 56
2 2,0 06 73
3 3,1 1.1 9.0
4 4.2 17 10,7
o 53 23 12,3
6 6.4 3,0 13,9
! 75 37 15,5
8 8.7 45 17.1
o 9.9 53 18,8
10 11,1 6.1 205
11 12,4 70 22 1
12 13,7 7.9 23.9
13 15,0 8,8 25,7
14 16,4 9,8 27,5
15 17,8 10,8 204
16 19,2 11,9 31,3
17 20,7 13,0 333
18 22,2 14,1 352
19 238 15,3 37.3
20 25,4 16,5 39.4
21 27,1 17,7 416
22 28,8 19,0 43,9
23 30,6 20,4 46,3
24 32,4 21,8 487
25 34,4 23,3 512
26 36,4 24,7 53.9
27 38,4 26,4 56,6
28 40,6 28,0 595
29 42,9 29,7 62,5
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30 453 31,5 65,6
31 47,8 334 69,0
32 50,4 35,4 72,5
33 53,1 37,5 76,2
34 56,0 39,7 80,1
35 59,1 42,0 84,4
36 62,4 44,6 88,8
37 65,9 47,2 93,7
38 69,7 50,0 99,0
39 73,8 53,1 104,8
40 78,2 56,4 111,2
41 83,1 59,9 118,3
42 88,5 63,9 126,2
43 94,5 68,2 135,4
44 101,3 73,1 146,0
45 109,1 78,6 158,7
46 118,4 85,0 174,5
47 129,8 92,7 195,0
48 144,5 102,3 2241
49 165,2 115,2 272,2
50 200,5 135,8 387,6
51 >200,5 146,1 nieskonczonos¢
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