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Wstep

Zanieczyszczeniem nazywa si¢ stan §rodowiska wynikajacy z nagromadzenia
w powietrzu, glebie i w wodzie energii (czynnik fizyczny) lub substancji statych,
ciektych albo gazowych (czynnik chemiczny) w takich ilosciach lub skladzie, ze
moze to ujemnie wptywac na zdrowie ludzkie, klimat i przyrode ozywiona, a takze
powodowac¢ inne szkody S$rodowiskowe (Traczewska, 2011). Zanieczyszczenie
moze by¢ zarowno pochodzenia naturalnego, jak i antropogenicznego, czyli wyni-
kajacego z dziatalno$ci cztowieka. Ekspozycja na zanieczyszczenie gleby, wod i po-
wietrza, halas czy promieniowanie powigzana jest z szeregiem negatywnych skut-
kéw dla zdrowia oraz srodowiska i stanowi jeden z glownych problemow we
wspotczesnym $wiecie. Stan srodowiska naturalnego jest jednym z najwazniejszych
wyznacznikoéw zdrowia ludzkiego i jakosci zycia. W tym aspekcie duzo uwagi po-
$wigca si¢ trwatlym zanieczyszczeniom organicznym (TZO), ktorych angielskim
akronimem jest POP (Peristent Organic Pollutants). TZO to szeroka grupa zwigz-
kéw chemicznych, w ktorej wyrdznia si¢ m.in. substancje trwale, toksyczne
i ulegajace bioakumulacji okres$lane jako TBT (Persistent Bioaccumulative, Toxic
substances — PBTs). TZO sa substancjami, ktore pozostajg na state w §rodowisku,
gromadzg si¢ w organizmach zywych i stanowig zagrozenie dla zdrowia ludzkiego
i §rodowiska. Zanieczyszczenia te mogg by¢ przenoszone za posrednictwem powie-
trza, wody lub gatunkow wedrownych, docierajac do regionow, w ktérych nigdy
nie byly produkowane lub wykorzystywane. W zaleznosci od skali mobilnosci
w $rodowisku TZO mogg stanowi¢ problem lokalny, regionalny lub globalny
(Vallack i in., 1998).

Obecnie w literaturze jest coraz wigcej doniesien dotyczacych nowo pojawiajg-
cych si¢ zanieczyszczen, tj. Emerging Pollutants (EP), nazywanych przez naukow-
cow rowniez Emerging Contaminants (EC), Contaminants of Emerging Concern
(CEC), Micropollutants (MPs), Trace Organic Compounds (TrOCs), Priority Pol-
lutants (PPs), Persistent Toxic Substances (PTSs) lub Substances of Very High Con-
cern (SVHC) (Teodosiu i in., 2018; Rout i in., 2021).

Pomimo ze EP nazywane sg nowo pojawiajacymi si¢ zanieczyszczeniami, to ich
obecno$¢ w roznych elementach srodowiska nie jest nowym zjawiskiem, dlatego
niektorzy Autorzy substancje te zaliczajg do TZO. W zwigzku z tak zréznicowang
i nieujednolicong nomenklatura w zalezno$ci od zrodta literatury nowo pojawiajace
si¢ zanieczyszczenia wymienia si¢ jako grupe TZO lub wyréznia jako oddzielng
grupe zwiazkow.

EP zidentyfikowano juz 2000 lat temu wraz z pojawieniem si¢ najstarszego
globalnego zanieczyszczenia, tj. otowiu (Sauvé i Desrosiers, 2014). W niektérych
przypadkach uwalnianie pojawiajacych si¢ zanieczyszczen do srodowiska prawdo-
podobnie miato miejsce przez dlugi czas, ale mogto nie by¢ rozpoznawane do



momentu opracowania nowych metod ich identyfikacji. W innych przypadkach syn-
teza nowych zwigzkow chemicznych lub zmiany w uzyciu czy usuwaniu istniejg-
cych zwigzkow chemicznych moze przyczyni¢ si¢ do powstania nowych zrodet EP.

W literaturze specjalistycznej EP podzielono na dwie gtdowne klasy: mikro- oraz
nanozanieczyszczenia (Rout i in., 2021). Trend co do rodzaju oznaczanych w $rodo-
wisku EP stopniowo zmienial si¢ — od tradycyjnych zanieczyszczen do wspotcze-
snych nanomaterialow, farmaceutykéw, produktow higieny osobistej itp. Op6znie-
nie na przestrzeni lat w wykrywaniu niektorych grup EP mozna przypisac
powolnemu rozwojowi czutych technik analitycznych i/lub nowych metod wykry-
wania umozliwiajgcych oznaczenie bardzo niskich stezen EP w probkach srodowi-
skowych (Noguera-Oviedo i Aga, 2016). Na rysunku 1 przedstawiono ,,kamienie
milowe” w badaniach jako$ciowo-ilosciowych EP w $§rodowisku. Te ,.kamienie
milowe” zwigzane sa z rozwojem doktadnych, precyzyjnych i czutych metod instru-
mentalnych wykorzystywanych do analizy probek §rodowiskowych.

1960

1962 . Pierwsze informacje o EP . , .
1965 . Oznaczenie estrogenow (absorhancja UV)

1968 . Zastosowanie GC/MS . ,
1970 r. Oznaczenie estrogenow (metoda kolorymetryczna)

1974, Oznaczenie DBPs metoda GC/MS . ..
__ 19751, Oznaczenie farmaceutykow w sciekach metoda GC/MS

1977, Komercyjne zastosowanie LC/MS

1980 r. Informacje o kwasnych deszczach 19851, Zastosowanie ESHHS

1989 . Komercyjne zastosowanie LC/MS/MS

1993-194 Oznaczenle EDC w sclekach 1997 r. Oznaczenie otowiu w wodzie do picia

2001 . Regulacje prawne - PBDE w srodowisku o .
2002 r. US - oznaczanie zanieczyszczen organicznych

2005 r. Analiza niezamierzonych EP wwodzie metoda GC/MS i LC/MS

20081 Regulacje prawne.- FAS w srodowisku 2013 . Eliminacja Srodowiskowa dekaBDE

2021

DBP — produkty uboczne dezynfekcji, dekaBDE — eter dekabromodifenylu, EDC — substancje che-
miczne zaburzajace gospodarke hormonalna, ESI — jonizacja przez elektrorozpylanie, GC — chromato-
grafia gazowa, LC — chromatografia cieczowa, MS — spektrometria mas, PBDE — polibromowane etery
difenylowe, PFAS — perfluorowane substancje alkilowane

Rys. 1. Najwazniejsze wydarzenia w badaniach zwiazanych z EP
(Noguera-Oviedo i Aga, 2016; Sauvé i Desrosiers, 2014)



Konwencjonalng metoda stosowang do analizy EP jest chromatografia gazowa
ze spektrometrig mas (GC/MS), jednak wigkszos¢ EP nie byla wykrywana za po-
mocg tej metody. Dlatego wszechobecnos¢ EP w §rodowisku stwierdzono dopiero
po wprowadzeniu chromatografii cieczowej sprz¢zonej ze spektrometria mas
(LC/MS) (Kolpin i in., 2002). Jak pokazano na rysunku 1, w 1975 roku, stosujac po
raz pierwszy metod¢ GC/MS, zidentyfikowano leki w wodach powierzchniowych,
a dopiero 27 lat po6zniej, wykorzystujac LC/MS, stwierdzono powszechne wystgpo-
wanie EP w wodach. Dalsze doskonalenie doktadnosci i zdolno$ci rozdzielczych
metod analitycznych m.in. poprzez wprowadzenie chromatografu cieczowego sprze-
zonego ze spektrometrem mas wysokich rozdzielczo$ci przyspieszylo w ostatnich
latach rozw6j badan zwigzanych z EP.



1. Klasyfikacja zanieczyszczen organicznych

1.1. Wprowadzenie

Swiatowy rozwoj spoteczno-gospodarczy nieustannie generuje strumiefi nowych
substancji, ktore niemal natychmiast pojawiaja si¢ w $srodowisku. Zwiazki che-
miczne sg obecne we wszystkich elementach §rodowiska i materiatach, z ktorymi
mamy do czynienia w naszym codziennym zyciu, tj. w domu i pracy, ZywnoSci itp.
Wiasciwosci EP oraz ich wplyw na §rodowisko i zdrowie czlowieka jest czesto nie-
znany. W ciagu ostatnich 200 lat do naszego codziennego zycia wprowadzono
ogromng ilo$¢ substancji i zwiazkéw chemicznych bez uwzglednienia ich aspektow
toksykologicznych dla zdrowia ludzi i zwierzat, a takze srodowiska (Geissen i in.,
2015). W zwigzku z tak masowym wprowadzaniem do srodowiska zwigzkow che-
micznych od lat 70. do dnia dzisiejszego szeroko badany jest problem tych zwigz-
kéw 1 mozna zaobserwowac podejmowanie wielu dziatan dotyczacych m.in. uaktu-
alniania lub wprowadzania nowych aktéw prawnych, monitoringiu substancji
niebezpiecznych w srodowisku czy rozwoju metod eliminujacych je ze srodowiska.
Z inicjatywy Europejskiej Komisji Gospodarczej Organizacji Narodéw Zjednoczo-
nych — EKG ONZ (United Nations Economic Commission for Europe) w sprawie
transgranicznego zanieczyszczania powietrza na dalekie odlegtosci (Convention on
Long-range Transboundary Air Pollution — CLRTAP) przygotowano protokot
dotyczacy TZO, w ktérym TZO zdefiniowano jako zbior zwigzkéw organicznych,
ktére posiadaja wiasciwosci toksyczne, sg trwale, podatne na bioakumulacje,
osadzanie si¢ 1 migracje w atmosferze na duze odleglosci, co moze skutkowac nie-
korzystnym wptywem na ludzi i sSrodowisko w bliskich oraz dalekich lokalizacjach
od ich zrodta (UNECE, 1998). Substancje te sa dobrze rozpuszczalne w tluszczach
i stabo rozpuszczalne w wodzie.

W zwigzku z udokumentowang toksycznoscig TZO podjeto dziatania majgce na
celu wyeliminowanie lub ograniczenie produkcji i ich stosowania, co zaowocowato
globalnym traktatem w ramach Programu Narodéw Zjednoczonych ds. Srodowiska
(United Nations Environment Programme — UNEP) i Konwencja Sztokholmska
w sprawie TZO. Konwencja Sztokholmska, zwana dalej konwencja, zostala sporza-
dzona w Sztokholmie 22 maja 2001 roku (Dz.U. 2009 r. Nr 14, poz. 77)
i weszta w zycie w 2004 roku, a w 2008 roku zostata ratyfikowana przez Polske.
Opracowano Rozporzadzenie WE Nr 850/2004 dotyczace trwatych zanieczyszczen
organicznych i zmieniajace Dyrektywe 79/117/EWG. Wstegpna lista konwencji
w 2004 roku zawierata 12 chemikaliow zwanych ,,parszywa dwunastka” (dirty
dozen), do ktorych zaliczono 8 polichlorowanych insektycydow, heksachlorobenzen
(HCB) (fungicyd) oraz trzy grupy zwiagzkow: polichlorowane bifenyle (PCB), poli-
chlorowane dibenzodioksyny (PCDD) i polichlorowane dibenzofurany (PCDF)
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(Dz.Urz. UE seria L. Nr 1582, 30.04.2004; Wlodarczyk-Makuta, 2011). Lista TZO
caly czas jest otwarta i uzupekniana o kolejne zwiazki. Obecnie Konwencja Sztok-
holmska wymienia ponad 20 TZO (rys. 1.1), a kilka kolejnych zwiazkow proponuje
si¢ jako potencjalne TZO.

TZO dodane w 2001 roku

cl Cl a a
c Cl cl a cl cl Cl c Cl
cl Cl cl cl
cl cl cl cl
cl c cl ) a c a
Aldryna Chlordan Dieldryna Endryna Heptachlor

P la )N\
ﬁ g %" (C')MCI)n

Polichlorowane

Heksachlorobenzen Mireks bifenyle (PCB)
Cl
Cl Cl
(o] o)
(J U @ j@
Cl c1 Cl, / o /\Clm Cl, Cl,
Polichlorowane Polichlorowane
DDT dibenzodioksyny dibenzofurany (PCDF)
TZO dodane w 2009 roku
C:I Cl Cl
cl X («] cl x cl a cl
U Cl Cl
, o " Cl Cl
a” Y Ta a' ’cl a
a cl c a ©
a -heksachlorocykloheksan B-heksachlorocykloheksan Chlorodekan
Cl Cl Cl
Br, Br a = a
c cl
Br Br
Heksabromodifenyl Lindan Pentachlorobenzen
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Eter heksabromodifenylowy Eter tetra- i pentabromodifenylowy (BDE)

r FF F F g FF FF RF FF R F
Mso,u oSNNS,
F¥ FF FF FF (PFOS) Fr FfF Fr FF ¢ F (PFOSF)
Kwas perfluorooktanosulfonowy (PFOS) i jego sole oraz fluorek sulfonylu perfluoroktanu (PFOSF)
TZO dodany w 2011 roku TZO dodany w 2013 roku
Br
Cl cl Br
Wl Br
2 < a
S\ Br Br
(l) 9 Br
Cl cl
Endosulfan Izomery a, B, y heksabromocyklododekanu (HBCD)

Rys. 1.1. Wykaz TZO wedlug listy Konwencji Sztokholmskiej (Guo i Kannan, 2015)

Environmental Protection Agency (EPA) definiuje EP jako zwigzki chemiczne
nieuregulowane prawnie, a ich zachowanie, wptyw na $rodowisko i zdrowie pu-
bliczne jest stabo rozpoznane (EPA, 2017). W literaturze za EP uznaje si¢ wszelkie
syntetyczne lub wystgpujace naturalnie substancje chemiczne czy tez mikroorgani-
zmy, ktore nie sg w srodowisku powszechnie monitorowane lub regulowane, ale
maja potencjat przedostawania si¢ do srodowiska, powodujac znane lub podejrze-
wane niekorzystne skutki dla srodowiska i/lub zdrowia ludzi. EP okreslane sg row-
niez jako zanieczyszczenia szczegolnie niebezpieczne (Contaminants of Emerging
Concern — CEC). Zgodnie z definicja podawang przez amerykanska agencj¢ nau-
kowo-badawcza United States Geological Survey, wszystkie zwigzki z grupy CEC
uznawane sg za syntetyczne lub naturalne zwigzki chemiczne, ktore nie sg obserwo-
wane w srodowisku, ale posiadaja potencjat do przedostawania si¢ do niego, wywo-
hujac niekorzystne zmiany ekologiczne i/lub negatywnie oddziatujac na zdrowie
cztowieka (Kudek, 2020).

Sauvé i Desrosiers (2014) uznali, Zze wszystkie zanieczyszczenia, ktorych oddzia-
tywanie na srodowisko nie zostato do konca poznane, udokumentowane i zawarte
w odpowiednich regulacjach prawnych z zakresu ochrony zdrowia ludzkiego lub
srodowiska, zastugujg na zaklasyfikowanie ich do grupy CECs. W najnowsze;j lite-
raturze stosowane jest jeszcze inne okreslenie substancji szkodliwych dla srodowi-
ska i ludzi, tj. zwigzki oporne (recalcitrant compounds), ktore definiuje si¢ jako
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grupe zwiazkow chemicznych odpornych zaréwno na naturalne procesy atenuacji,
jak i konwencjonalne chemiczne/biologiczne metody oczyszczania (Kurniawan i in.,
2006; Zhang i in., 2016; Zhang i in., 2021). Wigkszo$¢ opornych zwigzkow, takich
jak weglowodory, fenole i zwiazki azotu, zwykle powstaje z produkcji przemystowe;j
1 przetwarzania szerokiej gamy produktow, takich jak oleje, polimery, tekstylia,
pestycydy i1 farmaceutyki. Nastgpnie sa systematycznie uwalniane w duzych
ilosciach do srodowiska wodnego. Niestety, czgsto procesy oczyszczania Sciekow sa
niewystarczajace do ich eliminacji (Zhang i in., 2021).

W zwigzku z szeroko opisanym pojeciem emerging pollutants obecnie zanie-
czyszczenia te uwaza si¢ za substancje budzace obawy. EP stanowig potencjalne
ryzyko dla ekosystemow srodowiskowych i w takim kontekscie byly analizowane
W niniejszej pracy.

W literaturze badania EP obejmujg gltownie zwiazki chemiczne wystgpujace
w substancjach farmaceutycznych, srodkach higieny osobistej, pestycydach, produk-
tach przemystowych i gospodarstwa domowego, srodkach powierzchniowo czyn-
nych, dodatkach przemystowych i rozpuszczalnikach. Wiele z nich jest uzywanych
i wprowadzanych do srodowiska nawet w bardzo matych ilosciach, a niektére moga
powodowac toksyczno$¢ przewlekla, zaburzenia endokrynologiczne u ludzi i dzi-
kich zwierzat wodnych oraz rozw6j opornosci na patogeny bakteryjne (UNESCO,
2017).

Wraz ze wzrostem liczby ludno$ci, mniejsza dostepnoscig zrodet wody, zmia-
nami klimatycznymi, hydrologicznymi oraz pogorszeniem jakosci wody przedsie-
biorstwa uzdatniania wody muszg sprosta¢ problemom w zakresie optymalizacji
technologii oczyszczania i zapewnienia rownowagi srodowiskowe;.

Jednak wiedza naukowa i zrozumienie potencjalnego zagrozenia EP dla zdrowia
czlowieka i srodowiska sg nadal bardzo fragmentaryczne. Wigkszo$¢ nowo pojawia-
jacych sie zanieczyszczen nie podlega regulacjom prawnym w aspekcie jakosci
wody czy odprowadzania §ciekow. Dlatego istnieje pilna potrzeba poszerzenia i uzu-
pemienia wiedzy naukowej w zakresie zanieczyszczenia srodowiska wodno-$cieko-
wego tymi zwigzkami. Konieczna jest stata kontrola obecnosci EP w $rodowisku,
poznanie ich rzeczywistych stezen w srodowisku, okreslenie Zrodet oraz sledzenie
migracji i przemian, ktérym podlegaja te zwigzki. Zasadne staje si¢ rOwniez poszu-
kiwanie skutecznych metod pozwalajacych na ograniczenie st¢zen EP w $rodowisku
(Teodosiu i in., 2018).

1.2. Rodzaje emerging pollutants

EP obejmuja zréznicowang grupe zwigzkow chemicznych, w tym substancje
zapachowe, $rodki zmniejszajace palnos$¢, chemikalia przemystowe, syntetyczne
hormony i steroidy, produkty do higieny osobistej, pestycydy obecnie stosowane,
farmaceutyki, plastyfikatory i §rodki powierzchniowo czynne. Przykladami EP s3:
butylohydroksyanizol (BHA), bisfenol A (BPA), polichlorowane bifenyle (PCB),
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polibromowane etery difenylowe (PBDE), wielopier§cieniowe weglowodory aroma-

tyczne (WWA), antybiotyki, konserwanty, srodki dezynfekujace, antyseptyki,

regulatory lipidow we krwi, srodki psychostymulujace, leki przeciwbolowe i przeciw-
zapalne.

Podziatl EP na grupy jest zréznicowany. Wedtug danych Organizacji Narodow
Zjednoczonych ds. Oswiaty, Nauki i Kultury z 2017 (UNESCO, 2017), wyrdznia si¢
nastepujace grupy EP:

— farmaceutyki: antybiotyki, leki przeciwzapalne, przeciwbolowe, psychiatryczne,
regulatory lipidow, B-blokery, kontrasty rentgenowskie, steroidy i hormony;

— produkty higieny osobistej: substancje zapachowe, filtry UV, $rodki odstrasza-
jace owady, $rodki antyseptyczne, mydla, pasty do zgboéw, szampony, kremy,
dezodoranty, farby do wlosow;

— pestycydy: biopestycydy, insektycydy, fungicydy, herbicydy;

— produkty przemystowe i domowe: preparaty czyszczace, odttuszczacze, aerozole,
oleje smarne, powloki, farby, uszczelniacze, srodki bakteriobojcze, $srodki do
obrobki drewna, rozpuszczalniki;

— metale: Pb, Cd, Cr, Cu, Hg, Nii Zn;

— $rodki powierzchniowo czynne: niejonowe, anionowe i kationowe;

— dodatki przemyslowe i rozpuszczalniki: srodki dyspergujace, $rodki zwilzajace
i modyfikatory powierzchni, $rodki przeciwpienigce, modyfikatory reologii
i $rodki btonotworcze, zwiazki z grupy BTEX (benzen, toluen, etylobenzen,
ksyleny) i rozpuszczalniki chlorowcowane (Vaz, 2018).

Niektorzy Autorzy do EP zaliczaja rowniez azbest, materiat dobrze znany jako
szkodliwy dla zdrowia. Lista zwigzkéw nieorganicznych zaliczanych do EP jest
o wiele bardziej zr6znicowana niz podana powyzej. Borah i in. (2020) jako przy-
ktady zanieczyszczen nieorganicznych zaliczanych do EP wymienili tlenki siarki,
tlenki azotu, tlenek wegla, amoniak (tab. 1.1). Ponadto Kumar i in. (2020) do nieor-
ganicznych EP zaliczyli: arsen, bar, uran, mangan, selen, fluor. W ostatnich latach
wsrod EP szczegodlng uwage zwraca si¢ na mikroplastiki ze wzgledu na ich tok-
syczny wplyw na Srodowisko, gtéwnie morskie.

Kryteria klasyfikacji EP mogg by¢ rézne. Ze wzglgdu na wiasciwosci fizyczno-
-chemiczne mozna podzieli¢ je na:

— substancje organiczne, w ktorych wyr6znia si¢ trwate substancje bioakumula-
cyjne i toksyczne (Persistent Bioaccumulative and Toxic substances — PBTs),
takie jak TZO i substancje bardziej polarne (np. pestycydy, farmaceutyki, chemi-
kalia przemystowe);

— zwiazki nieorganiczne (np. metale);

— oraz nanozanieczyszczenia i mikroplastik.

Geissen 1 in. (2015) przedstawili podziat EP w zaleznos$ci od zrodet ich pocho-
dzenia. Wedlug Autoréw, EP moga by¢ uwalniane z punktowych zrodet zanieczysz-
czen, np. stacji uzdatniania wody z obszaréw miejskich lub przemystowych, albo ze
zrodet rozproszonych poprzez osadzanie atmosferyczne lub z produkcji roslinnej
i zwierzgcej (rys. 1.2).

14



Tabela 1.1. Przyklady zanieczyszczen nieorganicznych zaliczanych do EP

(Borah i in., 2020)
Zanieczyszczenie Zrédlo

SO, Wulkany

NO; Wulkany

CO Transport

NH; Przemyst

H.S Przemysl, stabilizacja beztlenowa
HC1 Opary z przemystu

HF Przemyst

Sole amonowe

Gospodarstwa rolne, fabryki

Sole azotanu(V)

Gospodarstwa rolne, fabryki

Sole azotanu(III)

Gospodarstwa rolne, fabryki

Sole otowiu Przemyst ciezki
Sole rteci Przemyst
Sole cynku Przemyst
Rodzaj EP
Substancje

a) PCBT

b) nanoczastki i mikroplastik

¢) nieorganiczne (np. metale ciezkie)

d) inne (np. pestycydy, farmaceutyki,

chemikalia przemystowe)
Vv V V
Rodzaje EP Rodzaje EP
<
: - Metod Metod c) brak danych
a) :Lez:gtzg 've,;:::pu jace konwencjolylalne przesiewzwe d) %:’;{S;gﬁ‘;‘:':m"
b) LOQ>PNEC/EQS hemiczne metody . | Analiza ukierunkowana| € | o zagrozeniu
ilogclowegg :znamnia halctekt o niezﬁane
A A A
Farmaceutyki Pestyc.ydy Chemikalia
HHPC weterl'yer!‘a'ryjne przemystowe
Miejskie | Rolnictwo | Przemyst

LOQ — granica oznaczalnos$ci, PNEC — przewidywane ste¢zenie niepowodujace zmian, EQS — §rodowi-

skowy standard jakosci

Rys. 1.2. Rodzaje EP pochodzacych z réznych zroédel, ktore mozna monitorowaé

za pomoca metod ukierunkowanych i przesiewowych (Geissen i in., 2015)
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W tabeli 1.2 przedstawiono podzial EP na grupy. Ogromne zr6éznicowanie struk-
tury chemicznej EP sugeruje rézne mechanizmy ich interakcji oraz skutki dla
zdrowia i srodowiska (Vaz, 2018).

Tabela 1.2. Podzial EP na grupy

Gléwne wystepowanie

Grupy EP Zrédt
R rocia w Srodowisku
Farmaceutyki Prz<?my§l farmaceutyczny Wody powierzchniowe
Pacjenci Scieki
Srodki higieny osobistej Prze@ysl chemiczny (produkcja) Wody powierzchniowe
Ludzie Scieki
Przemyst chemiczny Gleba
Pest . . i
estycydy Rolnictwo (zastosowanie koncowe) Wod.y podziemne
Powietrze
. Gleb
Produkty z przemystu Przemyst chemiczny eoa .
. . . , Wody podziemne
i gospodarstw domowych | Ludzie (zastosowanie koncowe) )
Powietrze
Przemysl. Wydobngzy/ Gleba
metalurgiczny/chemiczny/ Wodv podzi
Metale hutnictwo ody podziemne
Ludzie (zastosowanie koncowe) Wod.y powierzchniowe
P . Powietrze
rzemyst recyklingowy
SZrOdEL Fl) Ovrvci)zzzli:thniowo Przemyst chemiczny (produkcja) Wody powierzchniowe
ymmetp Y Ludzie (zastosowanie koncowe) Scieki
przemiany
P t chemi j . .
. rzemyst chemiczny (produkcja) Wody powierzchniowe
Dodatki przemystowe Przemyst farmaceutyczny Scicki
1 rozpuszczalniki Przemyst budowlany .
. Powietrze
Ludzie
Uszkodzone powierzchnie ptyt na
dachach i elewacjach budynkéw .
Azbest Dzikie wysypiska odpadéw azbe- Powietrze
stowych
Przemyst chemiczny/ Nie zdefiniowano
Nanoprodukty budowlany/farmaceutyczny Iowneeo Wystepowania
Ludzie g O Wystep
Mikroplastik Przemyst tworzyw sztucznych Morza i oceany
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1.3. Znaczenie EP dla srodowiska i zdrowia ludzi

Powszechne wystepowanie EP w $srodowisku wodnym jest coraz wigkszym pro-
blemem ze wzgledu na ich niepozadane efekty synergiczne. Krotkoterminowe bada-
nia toksycznosci pokazaty, ze EP w wigkszosci nie wykazuja toksycznosci ostrej lub
podejrzewanych skutkéw toksycznych w $rodowisku, do ktérego sg uwalniane
ze wzgledu na ich niskie stg¢zenia. W zwigzku z tym EP sg rzadko ujete w regulacjach
prawnych w przeciwienstwie do konwencjonalnych zanieczyszczen (Pesqueira i in.,
2020; Rodriguez-Narvaez i in., 2017). Jednak stale uwalnianie EP do srodowiska,
ich trwato$¢, potencjat bioakumulacyjny mogg prowadzi¢ do powaznych, chronicz-
nych skutkéw dla flory i fauny wodnej, a takze ludzi oraz zwierzat. Niektore EP
zaktocajg funkcjonowanie uktadu hormonalnego i okres$lane sg w jezyku angielskim
jako Endocrine Disruptors — EDs. Zwiazki te zostaly zdefiniowane przez Komisj¢
Europejska (KE) jako ,,egzogenne substancje lub mieszaniny zwigzkow, ktore zmie-
niaja funkcje uktadu hormonalnego i w konsekwencji wywolujg negatywne skutki
zdrowotne w organizmie, jego potomstwie lub (sub)populacji”. Wedlug definicji
EPA, sg to czynniki pozaustrojowe, ktore wptywaja na syntez¢, wydzielanie, trans-
port, wigzanie, dziatanie lub eliminacj¢ endogennych hormonéw odpowiedzialnych
za utrzymanie homeostazy, zachowanie organizmu i reprodukcje (EPA, 2017).
Obserwacje srodowiskowe wykazaty, ze EDs obecne w $ciekach wywotywaty zabu-
rzenia reprodukcyjne u wielu gatunkéw zwierzat wolno zyjacych, nalezacych do typu
stawonogow (skorupiaki), migczakow ($limaki, malze) oraz strunowcow (ryby, plazy,
gady, ptaki i ssaki). Mechanizmy toksycznego oddziatywania EDs sg bardzo zlozone
i nie do konca poznane (Vargas-Berrones i in., 2020).

Ksenobiotyki wywolujace szkodliwe skutki znajduja si¢ w wigkszosci produktow
wykorzystywanych w zyciu codziennym, takich jak plastikowe butelki, zabawki, ko-
smetyki, pasty do zgbow, detergenty, leki (Gavrilescu i in., 2015). Sg stosowane
gltownie w gospodarstwach domowych, weterynarii i szpitalach (Deblonde i in.,
2011). Korzystanie z tych produktow zwigkszylo wystepowanie ksenobiotykow
w $ciekach, wodach podziemnych, powierzchniowych i wodzie do picia.

Szczegdtowe rozpoznanie EP w $rodowisku bedzie nadal celem badan ze
wzgledu na coraz wigksza produkcje tych zwigzkow, a takze duzg réznorodnos¢ no-
wych zwigzkéw chemicznych pojawiajacych si¢ w srodowisku, proporcjonalng do
rozwoju przemyshu i postgpu technologicznego. Chociaz niektore z tych zwiazkow
sg hydrofilowe, rozpuszczalne w wodzie i maja krotki okres poltrwania, to inne
mogg by¢ trwale w $rodowisku, tym samym ulegaja degradacji przez wiele lat
(Tijani i in., 2016). Pomimo ze ich stezenia w §rodowisku sa czgsto na poziomie
$ladowym (Pal i in., 2012), to mogg wpltywac¢ niekorzystnie na jako$§¢ wody i stano-
wi¢ zagrozenie dla ekosystemow i zdrowia ludzi (Sirés i Brillas, 2012).

1.4. Problem zanieczyszczenia EP srodowiska wodnego

Z powodu niekontrolowanego rozwoju technologii, przemystu i zasobow wzrost
stezenia i zréznicowania jakosciowego EP wystepujacych w zbiornikach wodnych

17



od zlewni po oceany jest alarmujacy. Obecnie w europejskim srodowisku wodnym
znajduje si¢ ponad 1000 zwigzkow zaliczanych do EP, wymienionych w sieci wspie-
rajagcej wymiane informacji o pojawiajacych si¢ substancjach $rodowiskowych
NORMAN Network (2016). Wiadomo, ze sposob, w jaki nowo pojawiajace si¢
zanieczyszczenia przedostaja si¢ do srodowiska, zalezy od schematu ich uzytkowa-
nia (Datta i in., 2018).

Szczegblnym problemem jest wystepowanie EP w wodach. Zanieczyszczenie
wody to powazny problem ogdlnoswiatowy, ktory pilnie wymaga koncepcji moni-
torowania i wdrazania plandw rozwigzan przeciwdziatajacych ich rozprzestrzenia-
niu sie. Kazdego dnia na $wiecie do wody odprowadzane sg 2 miliony Mg Sciekow,
odpadoéw przemystowych i rolniczych (Geissen i in., 2015). Brak odpowiednich
warunkow sanitarnych powoduje zanieczyszczenie zasobéw wodnych na catym
$wiecie, co jest jedng z najwazniejszych przyczyn zanieczyszczenia wody. Szacuje
sig, ze 2,5 miliarda ludzi na $wiecie zyje bez zapewnienia odpowiednich warunkoéw
sanitarnych. W niektorych regionach $wiata ponad 50% rodzimych gatunkow ryb
stodkowodnych jest zagrozonych wymarciem (Geissen i in., 2015).

Woda stodka stanowi glowne zrodlo wody przeznaczonej do spozycia przez
ludzi, przemyst, rolnictwo i do produkcji energii. Wykorzystanie wody morskiej roz-
wazane jest tylko w przypadku niedoboru wody. Wynika to z faktu wysokich wy-
magan energetycznych i chemicznych podczas obrobki (odsalania) wody morskie;.

Niestety, EP sa bardzo czgsto wykrywane w wodzie stodkiej. W zwigzku z tym
przed przedsigbiorstwami uzdatniania wody stoja ogromne wyzwania, aby osiggnac
wymagang jako$¢ wody przeznaczonej do spozycia (Ternes i in., 2015). Podczas
procesow stosowanych na stacjach uzdatniania wody zachodzi transformacja EP do
zwiagzkow, ktore mogg by¢ bardziej toksyczne, trwate lub biodegradowalne od ich
prekursoréw (Farré i in., 2008; Guillén i in., 2012; Teodosiu i in., 2018). W zwigzku
z tym nalezy kontrolowa¢ jako$¢ wody przeznaczonej do spozycia réwniez pod
wzgledem wystepowania EP i produktow ich przemian.

EP mogg przedostawaé si¢ do wod bezposrednio lub posrednio. Bezposrednio
z powierzchniowymi wodami $rodladowymi, morskimi wodami przybrzeznymi,
wodg w atmosferze, wodami glebowymi i ptytkimi wodami gruntowymi. Wody te
mogg zosta¢ zanieczyszczone $ciekami przemystowymi i komunalnymi, réznymi
substancjami chemicznymi wylugowanymi z dawnych wysypisk odpadow (obecnie
sktadowisk), opadami pyléw atmosferycznych, nawozami mineralnymi i §rodkami
ochrony roslin. Posrednio — $cieki komunalne, przemystowe i1 kopalniane w bezpo-
srednim sgsiedztwie powoduja wyrazny wzrost stezenia pierwiastkow §ladowych
w wodzie, osadach dennych i organizmach wodnych. Czgs¢ tych zanieczyszczen
moze by¢ przenoszona dalej, w ciekach wodnych. Wody kopalniane, zazwyczaj
silnie zasolone, moga migrowac na znaczne glebokosci, powodujac zanieczyszcze-
nie wod wglebnych.

Uwaza sie, ze jednym z gldéwnych Zrodet przedostawania si¢ EP do srodowiska
sa oczyszczalnie $ciekow. Standardowe oczyszczalnie $ciekow zazwyczaj radza
sobie z usuwaniem substancji organicznych i patogenow, nie sg jednak przystoso-
wane do usuwania wszystkich zwigzkow z grupy EP. W niektorych przypadkach
dobrze zaprojektowane obiekty, szczegdlnie te, ktore stosuja niekonwencjonalne
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technologie oczyszczania, mogg obniza¢ st¢zenia EP w $ciekach oczyszczonych.
Jednak tradycyjne oczyszczalnie Sciekow sg zazwyczaj malo skuteczne w usuwaniu
niektorych nowo pojawiajacych si¢ zanieczyszczen. W ten sposob oczyszczone
scieki komunalne wraz z EP trafiaja do wod powierzchniowych, a stamtad moga
przenika¢ do wod gruntowych. Rowniez osady Sciekowe wykorzystywane jako na-
woz w gospodarstwach rolnych badz do rekultywacji terenow moga by¢ zroédtem EP
w $rodowisku wodnym. Innym bardzo waznym zrdédiem zanieczyszczenia wod
gruntowych przez EP (glownie farmaceutykami i ich metabolitami) sg zbiorniki sep-
tyczne. Szczegolnego zagrozenia upatruje si¢ w tych obiektach budowlanych, w kto-
rych nie zastosowano wystarczajacego uszczelnienia ich dna oraz gdy wody grun-
towe sa plytko, a warstwy wodonos$ne maja wysoka transmisyjnos$¢ (Stepnowski
iin., 2010).

Mozliwe drogi transportu EP z roznych zrédet do oceandéw przedstawiono sche-
matycznie na rysunku 1.3. EP ze Zzrodet miejskich i przemystowych sa odprowa-
dzane do kanalizacji i oczyszczalni $ciekow (Datta i in., 2018).

I Pm = m e e e e e P e e e m mmmmm g P m === == =g Il
1 . 1

! ! | EP- farmaceutyki ' ' EP- substancje
! EP- pestycydy 11 . iprodukty ! :powierzchniofuo
! } higieny osobistej 1 czynne

e T ]

Scieki Scieki
komunalne przemystowe
Sptywy.
powwrzchnlowe
Oczyszczalnie
Sciekéw
Wody

Wody
podziemne powierzchniowe

OCEANY

! ' Zrédta EP

e Drogi transportu EP

- - -> Emisja do atmosfery
Rys. 1.3. Drogi transportu EP z réznych zrédel do oceanu (Datta i in., 2018)
Zrédta przedostawania si¢ zanieczyszczen do srodowiska mozna podzielié row-

niez na punktowe i rozproszone. Scieki odprowadzane z oczyszczalni $ciekow
mozna uzna¢ za punktowe zrddlo zanieczyszczenia wody, a produkty rolnicze
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zanieczyszczone EP mozna uzna¢ za zrodta rozproszone. EP z réznych zrodet sg
transportowane w procesach, takich jak sptyw, erozja lub tugowanie i ostatecznie
trafiaja do zbiornikow wodnych. Gdy dotra do zbiornikow wodnych, moga by¢ dalej
transportowane do dolnego biegu w postaci roztworu lub zasorbowane na czastkach
statych.

Transport EP ze Zzrodet rozproszonych do r6znych zbiornikow wodnych zalezy
od ich hydrofobowosci, polarnosci, trwatosci i interakcji z innymi zwigzkami. Los
EP w $rodowisku wodnym zalezy od ich degradacji, sorpcji w osadach oraz wtasci-
wosci transportowych, np. wspotczynnika dyfuzji, przewodnictwa.

Stezenie EP w zbiornikach wodnych moze sie rézni¢ od kilku ng/dm® do kilkuset
pg/dm® (Ahmed i in., 2017). Przyktadem sg zroznicowane stezenia farmaceutykow
w $ciekach i wodach powierzchniowych w roznych cze$ciach §wiata (Deblonde i in.,
2011; Gavrilescu i in., 2015; Daghrir i Drogui, 2013; Pal i in., 2010). Stezenia ibu-
profenu w rzekach i kanatach w Ameryce Potnocnej, Europie, Azji i Australii wahaja
si¢ odpowiednio od 0 do 34; 14 do 44 i 28 do 360 ng/dm* (Pal i in., 2010).

1.5. Usuwanie EP w procesach oczyszczania sciekow

Konwencjonalne oczyszczalnie Sciekow stosuja standardowe technologie usuwa-
nia ze $ciekow szerokiej gamy zanieczyszczen, w tym czastek zawieszonych i koloi-
dalnych, rozpuszczonej materii organicznej, sktadnikow odzywczych i patogendw.
Jednak w wigkszosci nie sg one zaprojektowane do skutecznego usuwania EP (Rout
iin., 2021; Tran i in., 2018). Skutecznos¢ usuwania EP jest r6zna i w duzym stopniu
zalezy od ich trwalosci, wlasciwosci fizyczno-chemicznych, stosowanej technologii
oczyszczania, warunkow pracy oczyszczalni 1 warunkow panujacych w srodowisku.
Generalnie oczyszczalnie SciekOw stosujg pierwszy oraz drugi i czasami trzeci sto-
pien oczyszczania. Podstawowe etapy oczyszczania sg przeznaczone do usuwania
zawiesiny 1 koloidow. Na tym etapie niektore EP mogg by¢ usuwane gltéwnie po-
przez sorpcje na osadzie pierwotnym, jak pokazano na rysunku 1.4 (Rout iin., 2021).
Drugi etap oczyszczania ma na celu usunigcie substancji organicznych lub sktadni-
koéw odzywczych poprzez degradacje biologiczna. W tym etapie EP ulegaja proce-
som, takim jak: biodegradacja, sorpcja, dyspersja, rozcienczanie, fotodegradacja
i ulatnianie, ale dominujacymi sg biotransformacja lub biodegradacja oraz sorpcja
(Barbosa i in., 2016). Mechanizm sorpcji EP jest taki sam na kazdym etapie oczysz-
czania. Trzeci etap oczyszczania wykorzystywany jest do usuwania sktadnikow od-
zywczych, zawiesiny i patogenow. Jak wykazuja badania, na tym etapie szczeg6lnie
efektywne np. w usuwaniu opornych EP jest ozonowanie (Ahmed i in., 2017).

Dane literaturowe podaja, ze skuteczno$¢ usuwania EP podczas oczyszczania
wstepnego waha si¢ od 20 do 50%, z kolei w procesach oczyszczania wtornego
skutecznos¢ jest nieco wyzsza i wynosi od 30 do 70% (Tiwari i in., 2017). Z drugiej
strony znane sg rowniez przyklady, w ktorych stezenie EP w $ciekach oczyszczo-
nych jest wyzsze od ich stezenia w $Sciekach doprowadzanych. Mozna to wyjasni¢
faktem, ze czg$¢ EP jest wydalana z katem i moczem jako mieszanina macierzystych
zwigzkoéw chemicznych i koniugatow.

20



Pierwszy stopien  Drugi stopien Trzeci stopien

&cieki Usuwanie EP Usuwanie EP
doptywajace I
Usuwanie EP I— Sedymentacja Fotodegradacja
——Pp Koagulacja Ulatnianie Wegiel aktywny
mechanizmy ! Sorpcja l Sorpcja Utlenianie
/ Biodegradacja
000 — Czastki EP Odpychanie

elektrostatyczne
. —J Czastkiosadu

Proces dominujacy

< @ Przyciaganie

elektrostatyczne

vxd:orpcja odwracalna

Adsorpcja ®

Oddziatywanie
hydrofobowe

Adsorpcja

Rys. 1.4. Mechanizm usuwania EP w klasycznej oczyszczalni Sciekow
(Rout i in., 2021)

Koniugaty moga przeksztatcac si¢ w zwiagzki macierzyste w wyniku rozszczepie-
nia enzymatycznego podczas biologicznej obrobki, co wptywa na podwyzszenie ste-
zenia danych EP. Na przyktad wydalony koniugat, sulfametoksazolo-glukuronid, po
enzymatycznym rozszczepieniu kwasu glukuronowego mozna przeksztatci¢ w zwig-
zek macierzysty, tj. sulfametoksazol. Ponadto wydalany zwigzek, acetylosulfa-
metoksazol, po enzymatycznej deacetylacji moze przeksztalci¢ si¢ w sulfametoksa-
zol (Noguera-Oviedo i Aga, 2016). Podobnie dekoniugacja acyloglukuronidow
diklofenaku (koniugat diklofenaku z kwasem glukuronowym), zachodzaca podczas
biologicznego oczyszczania $ciekow, skutkowata wyzszymi st¢zeniami diklofenaku
w sciekach oczyszczonych niz w $ciekach wprowadzanych do oczyszczalni (Osorio
iin., 2014; Tran i in., 2018). Ponadto produkty przemiany EP (przez transformacj¢
biologiczng lub chemiczng) lub produkty uboczne EP po dezynfekcji (reakcje z de-
zyfektantami, takimi jak chlor, ozon itp.) moga wykazywaé wigksza toksyczno$¢
oraz trwato$¢ od ich zwigzkow macierzystych (rys. 1.5) (Gogoi i in., 2018). Na przy-
ktad lek przeciwwirusowy acyklowir pod wplywem ozonowania ulega utlenianiu
i powstaje bardziej toksyczny produkt karboksyacyklowir (Schliiter-Vorberg i in.,
2015).

Acyklowir jest nietoksyczny zarowno dla Daphnia magna, jak i dla zielonych
alg, natomiast karboksyacyklowir jest toksyczny dla Daphnia magna (Noguera-
-Oviedo i Aga, 2016). Podobnie niepetna mineralizacja karbamazepiny, zarowno
poprzez zaawansowany proces utleniania, jak i biodegradacje przy udziale grzybow,
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przyczynia si¢ do utworzenia akrydyny, ktora rowniez jest bardziej toksyczna
itrwata od zwiazku macierzystego.
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Rys. 1.5. Reakcja sprzegania-dekoniugacji: a) sulfametoksazolu, b) acyklowiru
przez utlenianie, ¢) przez zaawansowane utlenianie i rozklad mikrobiologiczny
(Noguera-Oviedo i Aga, 2016; Rout i in., 2021)
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Liczne badania wskazuja na skutecznos$¢ procesu adsorpcji na weglu aktywnym
w usuwaniu EP. Na efektywno$¢ adsorpcji maja wptyw wiasciwosci adsorbentu: po-
wierzchnia wlasciwa, porowato$¢, polarnosc itp., a takze czynniki, takie jak: tempe-
ratura, pH, wspdtobecnos¢ innych zanieczyszczen. Wykazano, ze oddzialywania
dyspersyjne, np. sily van der Waalsa, mi¢dzy czasteczkami sag dominujgce w proce-
sie adsorpcji antybiotykow 1 innych zwigzkow organicznych na weglu aktywnym.
W tym procesie usuwane sg antybiotyki niepolarne, ktorych logKow> 2. Antybiotyki
jonowe/polarne mogg by¢ usuwane w wyniku oddziatywania elektrostatycznego
z powierzchnig wegla aktywnego. Zastosowanie sproszkowanego wegla aktywnego
(Powdered Active Carbon — PAC) i granulowanego wegla aktywnego (Granular
Activated Carbon— GAC) ma duzy potencjat do adsorpcji EP, zwtaszcza zanieczysz-
czen niepolarnych, ktorych logKow> 2. Schéfer i in. (2011) wykazali, ze PAC moze
by¢ wysoce skuteczny w usuwaniu zwigzkow zaburzajacych funkcjonowanie uktadu
hormonalnego (okoto 90%). Snyder i in. (2007) badali skuteczno$¢ usuwania 66
farmaceutykow i srodkow higieny osobistej (PPCP), stosujac PAC. Autorzy wyka-
zali, ze tylko 9 PPCP ulegato adsorpcji, a skuteczno$¢ usuwania zanieczyszczen nie
przekroczyta 50%. Jednak zastosowanie procesu adsorpcji do usuwania zanieczysz-
czen generuje kolejny problem zwigzany z regeneracja wegla po tym procesie.
Zuzyty PAC zwykle kierowany jest na skladowiska odpadéw lub poddany innej
technice zarzadzania odpadami statymi. Podobnie zuzyty GAC odzyskuje si¢ lub
wyrzuca. Metoda termiczna stosowana do odzyskiwania GAC wymaga duzego
naktadu energii, w zwigzku z tym jego regeneracja moze prowadzi¢ do bardziej
znaczacych zagrozen ekologicznych niz zanieczyszczenie EP.

W srodowisku obserwuje si¢ zwigkszajaca sie zawartos¢ mikrozanieczyszczen
opornych na klasyczne metody ich usuwania. Wigkszo$¢ tych zanieczyszczen
powstaje zwykle podczas produkcji przemystowej i przetwarzania szerokiej gamy
towarow, takich jak oleje, polimery, tekstylia, pestycydy i farmaceutyki. Dzigki temu
sa stale uwalniane do §rodowiska wodnego i rowniez w tym przypadku konwencjo-
nalne oczyszczalnie $ciekow nie sg przygotowane do usuwania tej grupy zanie-
czyszczen (Duan i in., 2018; Yarahmadi i in., 2018; Zhang i in., 2015). Wedlug
najnowszych doniesien literaturowych, obiecujacg i alternatywna do dotychczas pro-
ponowanych metod usuwania opornych EP ze srodowiska jest polaczenie procesow
fotokatalitycznych i biologicznych z/lub bez wspomagania za pomoca porowatych
no$nikoéw. Synergistyczne polaczenie procesow chemicznych i biologicznych uwaza
si¢ za atrakcyjng propozycje dla wydajnego i catkowitego usuwania opornych EP
wystepujacych w wodzie. Do kluczowych czynnikow wptywajacych na skutecznos§é
eliminacji opornych zanieczyszczen w procesie jednoczesnego sprzg¢zenia fotokata-
litycznego i biologicznego zalicza si¢: gtdéwne komponenty wewnetrzne (tj. fotoka-
talizatory i mikroorganizmy) oraz srodowisko zewngtrzne (w tym nos$niki, reaktory
i dodatki chemiczne, jezeli sg konieczne) (rys. 1.6).

Pierwsza proba skonstruowania uktadu jednoczesnego sprzg¢zenia fotokatalitycz-
nego i biologicznego polegata na zastosowaniu najpopularniejszego fotokatalizatora,
czyli TiO,, 1 promieniowania UV. W kolejnych badaniach ze wzgledu na ich niski
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koszt i wysokg stabilno$¢ wykorzystano ZnO. W systemach potaczonych do ochrony
mikroorganizmow przed inaktywacja Swiatta niezbedny jest no$nik. Jednak w pierw-
szych badaniach zewnetrzna powierzchnia nosnika byta wolna od komoérek drobno-
ustrojow z powodu bakteriobdjczego wptywu fotokatalizy i inaktywacji promienio-
waniem UV. W zwigzku z tym tylko cze¢s¢ drobnoustrojéw wewnatrz porowatego
nos$nika moglaby przetrwac¢ i degradowaé znaczng ilo§¢ zanieczyszczen, a tym
samym przyczyni¢ si¢ do efektywnej mineralizacji opornych zwigzkéw w odniesie-
niu do usuwania w wodzie ChZT lub rozpuszczonego wegla organicznego.

PROSTE
SUBSTANCJE
ORGANICZNE

PROCESY
FOTOKATALITYCZNE

o1 8 e

UVvsVis BAKTERIE, GRZYBY, MIKROALGI

~ NOSNIKI
(JESLI SA KONIECZNE)

Rys. 1.6. Kluczowe czynniki wplywajace na skuteczno$¢ eliminacji
opornych EP podczas dezynfekcji wody w ukladzie symultanicznym
(Zhang i in., 2021)

Ze wzgledu na szkodliwo$¢ dla ludzi §wiatla UV poszukiwano innych rozwigzan.
Dodatkowo w celu osiagniecia jeszcze bardziej efektywnego oczyszczania wody
z EP badano szereg fotokatalizatorow reagujacych na §wiatto widzialne, w tym zmo-
dyfikowany TiO, (np.: YAIO3/TiO;, N-TiO,, AgTiO,, Cu/N-TiO,, SiO»/TiO»
1 g-C3N4/Ti0O,). Do promocji przenoszenia fotogenerowanych elektronow i poprawy
efektywnos$ci wykorzystania swiatla wigkszos¢ tych materialow zawiera metale szla-
chetne/rzadkie/toksyczne (takie jak np. Ag, Er, Y, Cu, Mn). Pomimo Ze materialy sg
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unieruchomione na powierzchni no$nika w ukladach sprzezonych, ich potencjalne
uwalnianie i wymywanie moze budzi¢ obawy dla jakosci wody uzdatnionej.
Niektore fotokatalizatory (takie jak TiO,, ZnO, Fe3;04, CdS i g-C3N4 bez metalu)
zostaty bezposrednio unieruchomione na powierzchni mikroorganizméw przy jed-
noczesnym sprzezeniu, dzieki czemu uzyskano wysoka stabilno$¢ chemiczng, dobra
biokompatybilno$¢ i co najwazniejsze — przy tagodnym napromieniowaniu Swiattem
widzialnym/stonecznym nie wystgpowato zjawisko cytotoksycznosci. Uwaza sig, ze
rownoczesne sprzezenie zwyktych fotokatalizatorow $wiatta widzialnego/swiatta
stonecznego (bez zastosowania toksycznych metali) i mikroorganizmow jest bardzo
dobrym i praktycznym rozwigzaniem (Zhangi in., 2021).

Nalezy podkresli¢, ze w synergistycznym potaczeniu proceséw chemicznych
i biologicznych istotna jest rowniez ilo$¢ mikroorganizmoéw, ktdra jest niezbedna do
tworzenia biofilmu. Zhang i in. (2021) zastosowali wigc wielofunkcyjne reaktory
fotokatalityczno-bioelektrochemiczne w celu intensyfikacji utleniania i redukcji za-
nieczyszczen przy jednoczesnej produkcji energii elektrycznej. Sprzezenie procesow
fotokatalitycznych i biologicznych w reaktorach elektrochemicznych ma duzy po-
tencjat zarowno w rekultywacji srodowiska, jak i produkcji czystej energii. Z jedne;j
strony znaczna ilo$¢ opornych fotokatalitycznych potproduktow moze przeciwdzia-
ta¢ dalszej transformacji biologicznej. Z drugiej strony niektore fotogenerowane rod-
niki o dtugim okresie pottrwania, np. HO», moga przenosi¢ si¢ na duze odleglosci,
atakujac mikroorganizmy zyjgce w porach. Zaproponowano zatem strategi¢ dla tzw.
kosubstratu, ktory ma za zadanie wzmaga¢ aktywnos$¢ drobnoustrojow w uktadzie
sprzezonym. Autorzy wykazali, ze dodatek octanu poprawia efektywnos¢ usuwania
chlorowodorku tetracykliny o okoto 5%, a ponadto eliminuje prawie wszystkie pol-
produkty fotokatalityczne. W zwigzku z tym uwaza si¢, ze dodatek prostego zwigzku
organicznego (np. octanu) jako tatwo biodegradowalnego substratu moze dostarczy¢
dodatkowej energii i elektronow wspomagajacych synteze biomasy drobnoustrojow
w celu zwigkszenia aktywnosci metabolicznej zywych mikroorganizmow i regulacji
struktury spotecznosci drobnoustrojow, minimalizujac toksyczno$¢ fotokatalitycz-
nych produktéw posrednich. W konsekwencji proces prowadzi do intensyfikacji
biotransformacji i mineralizacji opornych zwigzkoéw. Dodatek tatwo biodegradowal-
nego kosubstratu moze by¢ rozwigzaniem korzystnym ekonomicznie, poprawiaja-
cym proces oczyszczania wody. Jednak wedtug innych zrdodet literaturowych, doda-
nie niektorych kosubstratow, np. pirokatechiny, do degradacji 4-chlorofenolu raczej
hamuje, niz promuje usuwanie docelowych opornych zwigzkow ze wzgledu na efekt
konkurencji migdzy nimi z fotogenerowanymi substancjami reaktywnymi. Biorac
pod uwagg ich ewentualne pozytywne lub negatywne skutki w procesie oczyszcza-
nia wody z mikrozanieczyszczen opornych (rys. 1.7), nalezy ostroznie podejmowac
decyzje o dodatku kosubstratu (Zhang i in., 2021). Nalezy réwniez zwroci¢ uwage
na fakt, Ze faczenie proceséw chemicznych z metodami biologicznymi moze przy-
czyni¢ si¢ do wtdrnego zanieczyszczenia wody.
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Rys. 1.7. Rola kosubstratu w ré6wnoczesnym sprzeganiu proceséw fotokatalitycznych
i biologicznych (Zhang i in., 2021)

1.6. Analityczne wyzwania dla EP w srodowisku wodnym

Wiadomo, Ze nowo pojawiajace si¢ zanieczyszczenia naleza do réznych rodza-
jow zwigzkow chemicznych i majg rézne pochodzenie. Niektore nowe bromowane
srodki zmniejszajace palnos¢ (Brominated Flame Retardants — BFRs), takie jak np.
dekabromowany eter difenylowy (DBDPE), sa lipofilowe, co sprawia, ze procedura
analityczna jest znacznie bardziej wymagajaca. Szczegolne trudnosci analityczne
wystepuja w przypadku oceny ekosystemow wodnych, w ktorych zanieczyszczenia
wystepuja w ilosciach sladowych. Obecnos¢ EP w §rodowisku w ilo$ciach §lado-
wych dotyczy wielu zwigzkow, np. hormonow czy niektorych pestycydoéw fosforo-
organicznych, mikroplastiku, ktore sg niebezpieczne dla srodowiska wodnego juz
w $ladowych stezeniach, a ponadto wymagaja metod analitycznych o odpowiednio
niskich granicach wykrywalno$ci. Dlatego uwaza si¢, ze gtownym wyzwaniem
zwigzanym z EP obecnymi w §rodowisku wodnym jest dostosowanie i opracowanie
procedur analitycznych.

Dla kilku rodzajow zwigzkéw chemicznych nalezacych do EP opracowano juz
techniki pobierania i przygotowania probek oraz analizy jako$ciowo-ilosciowe;j, jed-
nak nadal pozostaje wiele EP, dla ktorych nie ma procedur analitycznych (Geissen
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iin., 2015). Najnowoczesniejsze metody pobierania probek i analizy r6znig si¢ w za-
lezno$ci od laboratoriow monitorujacych. Zazwyczaj dotycza one okreslonych grup
EP i zdecydowanie nie obejmujg pelnego spektrum tych zwiazkéw, a takze poten-
cjalnych problemow. Ponadto ultrasladowa analiza tych zanieczyszczen w srodowi-
sku wodnym jest problematyczna ze wzgledu na ztozonos¢ i réznorodno$¢ natural-
nych matryc, w tym biotycznych, ktore sg bogate w lipidy, co stanowi tzw. pigte
achillesowg wydajnej ekstrakcji (Lorenzo i in., 2018).

Zapewnienie jako$ci (Quality Assurance — QA) 1 kontrola jakosci (Quality Con-
trol — QC) sg bardzo waznymi elementami w procedurze analitycznej probek srodo-
wiskowych. Optymalizacja etapu pobierania, przygotowania, oczyszczania probek,
zminimalizowanie koekstrakcji i koelucji zwigzkéw wystepujacych w matrycy,
takich jak np. naturalna materia organiczna (Natural Organic Matter — NOM), oraz
optymalizacja rozdziatu chromatograficznego wptywaja na QA oraz QC (Lorenco
iin., 2018).

Duze znaczenie dla oszacowania ryzyka srodowiskowego i rozprzestrzeniania si¢
EP w ekosystemach ma rozwoj nowoczesnych metod analitycznych, ktore pozwalaja
na wykrycie tych substancji juz przy bardzo matych st¢zeniach (ppt, ppb). Obecnie
zastosowanie maja glownie: wysokosprawna chromatografia cieczowa (High-
-Performance Liquid Chromatography — HPLC) oraz chromatografia gazowa (GC)
polaczona ze spektroskopig mas, ktore sg stosowane zarowno do analizy ilosciowe;,
jak i jakosciowe;.

Metodyka oznaczania w srodowisku EP dopiero si¢ rozwija, a wykorzystywanie
procedur analitycznych w tym obszarze badan srodowiskowych wymaga walidacji.
Nalezy podkresli¢, ze rozwdj nowoczesnych metod analitycznych jest bardzo
wazny, poniewaz umozliwia okre$lenie drog rozprzestrzeniania si¢ EP, a takze po-
zwala na oszacowanie ich trwatosci w srodowisku (Koszowska i in., 2015).

Wazng role¢ w procedurze analitycznej petni etap pobierania i transportu probek,
ktéry ma bezposredni wptyw na jakos¢ uzyskanych wynikow. Z ekosystemow wod-
nych pobiera si¢ zaréwno probki wody, jak i ciat statych, takich jak osad i/lub fauna
oraz flora. Najczgsciej probki osadow do analizy EP pobiera si¢ za pomocg chwytaka
(pogtebiarki, topaty, czerpaki itp.). Do pobierania probek wody wykorzystuje si¢
probniki z potprzepuszczalnymi membranami (SPMD), ktére zwykle sg stosowane
w warunkach in situ do oznaczen stezen zanieczyszczen lipofilowych i pomiaru $red-
nich wazonych w czasie stezen substancji przez caly okres ekspozycji. Probnik
SPMD sktada si¢ z utozonej ptasko rurki wykonanej z polietylenu o matej gestosci,
otaczajacej cienki film z trioleiny. Rurka zamontowana jest w perforowanej obudo-
wie wykonanej ze stali nierdzewnej. Ekspozycja probnika trwa od 3 do 6 tygodni na
glebokosci 1-2 m. Za pomocg proébnikow SPMD mozna oszacowac stgzenie zwigz-
kéw w wodzie. Do ekstrakeji analitow z fazy zatrzymujacej przeprowadzonej me-
toda dializy stosuje si¢ rozpuszczalniki, takie jak: cyklopentan, heksan lub miesza-
nina cyklopentan/dichlorometan (95:5).

Inny probnik typu Polar Organic Chemical Integrative Samplers (POCISs) prze-
znaczony jest do pobierania probek analitow polarnych. Probnik ten sktada sie¢ z kil-
kunastu dyskéw zamontowanych na wsporniku. Fazg odbierajaca stanowi staly
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sorbent umieszczony pomigdzy dwoma mikroporowatymi (100 nm) dyskami mem-
branowymi wykonanymi z polieterosulfonu. Nastgpnie sorbent usuwa si¢ z probnika
i umieszcza w kolumienkach SPE lub pustych dyskach. W przypadku $rodkow
higieny osobistej, np. filtrow UV, do ekstrakcji najczgsciej stosuje si¢ polarne roz-
puszczalniki lub ich mieszaniny, np. metanol i metanol/toluen/dichlorometan.
Stosujac te metodg ekstrakcji, oznaczono filtry UV od polarnych do $rednio polar-
nych, uzyskujac wartosci odzyskéw na poziomie od 70 do 100% (Kozarska, 2017).
Dotychczas w literaturze nie podano przyktadow badan oznaczania EP w osadach
pobranych z glebszych warstw. Probki zawierajace polarne kwasy perfluoroal-
kilosulfonowe (PFAS) pobiera si¢ za pomoca probnika z integracja chemiczng
(POCISs).

Kolejny etap, tj. przygotowanie probki, jest czesto czaso- i pracochtonny. Stosuje
si¢ rozne techniki przygotowania probek, wszystkie maja wspolne cele, tzn. separa-
cje analizowanych zwigzkow z matrycy probki na drodze ekstrakcji i w razie
potrzeby przeksztatcenie analitu w bardziej odpowiedni, a takze zwigkszenie st¢ze-
nia analitow docelowych oraz zapewnienie powtarzalno$ci metody. Na rysunku 1.8
przedstawiono klasyfikacje i procentowy udziat réznych metod przygotowania
probek uzytych do analizy EP.

Technike ekstrakcji do fazy statej (SPE) zazwyczaj prowadzi si¢ w trybie off-
line, czyli przed separacja i detekcja. Najczg$ciej stosowana jest do zat¢zania
i ekstrakcji probek wodnych. SPE jest technika wszechstronng i moze by¢ dostoso-
wana do cech analitu (Abedi i in., 2018; Jiang i in., 2013). SPE opiera si¢ na stoso-
waniu dyskow lub kolumienek wypelionych sorbentami krzemionkowymi z mono-
merycznymi wigzaniami C18. Sorbenty tego typu zatrzymuja gléwne organiczne
anality, wystepujace w roztworach wodnych, jednak najczegsciej stosuje sie je do
ekstrakcji umiarkowanie polarnych do niepolarnych zwigzkéw w probkach wod-
nych. Ponadto uzywane sa rowniez polimerowe hydrofobowe sorbenty w odwroco-
nym uktadzie z fazg niezwigzana lub ligandami alkilowymi, ktdére sg zwilzane woda.
Sorbenty te sa odpowiednie dla szerokiego zakresu zwigzkow o zréznicowanych
wilasciwosciach, w tym filtrow UV. Do ekstrakcji PFAS jako sorbent stosuje si¢
stabe wymieniacze anionow, takie jak Oasis WAX i Strata-X AW. Wykorzystywane
sg rowniez odwrocone fazy polimerowe lub sorbenty hydrofilowo-lipofilowe, takie
jak Oasis HLB i Strata-X (Kozarska, 2017). Gtéwng wadg techniki SPE jest wyma-
gana duza objeto$¢ probki w granicach od 100 cm® do 10 dm®. Stosujgc metode SPE
do ekstrakcji PFAS, wymagana objeto$¢ probki wynosi od 100 cm® do 1 dm’.
Do wymywania PFAS z sorbentu, dla zapewnienia jonizacji i zmniejszenia retencji
zwiazkdéw w sorbencie, stosuje si¢ glownie metanol i/lub mieszaning metanolu z do-
datkiem 0,1% NH4OH. W przypadku srodkow higieny osobistej, tj. filtrow UV,
ktore sg wzglednie polarne, wigkszo$¢ metod ekstrakeji opiera si¢ na zastosowaniu
rozpuszczalnika o $redniej polarnosci, tj. dichlorometanu Iub octanu etylu. Prakty-
kowane jest rowniez stosowanie bardziej polarnego rozpuszczalnika, np. metanolu,
co najczesciej podyktowane jest oznaczaniem wieloskladnikowej mieszaniny, za-
wierajacej nie tylko filtry UV (takie jak: kwas sulfonowy 2-fenylo-5-benzimidazolu
i kwas 2-hydroksy-4-metoksybenzofenono-5-sulfonowy), lecz rowniez inne zwigzki
polarne, takie jak farmaceutyki i herbicydy. Zastosowanie techniki SPE pozwala na
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odzysk od 60 do 100%. W celu otrzymania jeszcze lepszych rezultatow SPE taczy
si¢ z chromatografia zelowo-permeacyjna (Gel Permeation Chromatography —
GPC), co podwyzsza odzysk do 78-129%. Coraz czgsciej stosuje si¢ SPE w trybie
on-line, sprz¢zong on-line z systemem LC lub jako w pelni zautomatyzowany
system, ktory jest bardzo skuteczny w analizie organicznych filtrow UV, poniewaz
odzyski wynoszg okoto 100% (Jiang i in., 2013).

"PLE ®"UAE ®LLE
“SPE ®"MSPD

= dDLLME
= USAEME-SFOD
= UAE-SEC
= SLE-SPE

= QUEChERS

w LLE-SPE

SHS " HS-SPME “FEDHS ®HS-SDME "HS-LLE

HS (Headspace): poboér analitu z fazy nadpowierzchniowej;

SHS (Static Headspace): statyczna metoda ekstrakcji do fazy nadpowierzchniowej;

HS-SPME (Headspace Solid Phase Microextraction): mikroekstrakcja do fazy stacjonarnej, gdzie widkno
umieszczone jest w gazowej fazie nadpowierzchniowej nad ciekta lub stata probka;

FEDHS (Full Evaporation Dynamic Headspace): dynamiczna wolna przestrzen nad pelnym odparowaniem;

o HS-SDME (Headspace-Single Drop Microextraction): mikroekstrakcja do pojedynczej kropli, kropla w fazie ga-
zowej nad powierzchnig probki;

HS-LLE (Headspace-Liquid-Liquid Extraction): ekstrakcja ciecz-ciecz, wtokno umieszczone jest w gazowej fazie
nadpowierzchniowej;

LLE-SPE (Liquid-Liquid Extraction coupled with Solid Phase Extraction): ekstrakcja ciecz-ciecz polaczona
z ekstrakcja do fazy statej;

QuEChERS (Quick, Easy, Cheap, Effective, Rugged, and Safe): szybka, tatwa, tania, skuteczna, wytrzymata
i bezpieczna;

SLE-SPE (Supported Liquid Extraction coupled with Solid Phase Extraction): ekstrakcja ciecz-ciecz z wykorzy-
staniem ztoza statego sorbentu wspomagana ekstrakcja do fazy statej;

UAE-SEC (Ultrasound-Assisted Extraction coupled with Size Exclusion Chromatography): ekstrakcja
wspomagana ultradzwigkami potaczona z chromatografia wykluczania;

USAEME-SFOD (Ultrasound-Assisted Emulsification Microextraction coupled with Solidification of Floating
Organic Drop): mikroekstrakcja z emulgacja rozpuszczalnika wspomagana ultradzwigkami z zestaleniem ptywa-
jacej kropli rozpuszczalnika;

dDLLME (dual Dispersive Liquid-Liquid Microextraction): podwéjna dyspersyjna mikroekstrakcja w uktadzie
ciecz-ciecz;

LPE (Liquid Phase Extraction): ekstrakcja przy niskim cisnieniu;

LLE (Liquid-Liquid Extraction): ekstrakcja ciecz-ciecz;

UAE (Ultrasound-Assisted Extraction): ekstrakcja wspomagana ultradzwigkami;

PLE (Pressurized Liquid Extraction): ci$nieniowa ekstrakcja cieczowa;

SPE (Solid Phase Extraction): ekstrakcja do fazy stalej;

MSPD (Matrix Solid Phase Dispersion): dyspersja matrycy w fazie stalej.

Rys. 1.8. Klasyfikacja i procentowy udzial r6znych metod przygotowania probek
do analizy EP (Abedi i in., 2018)
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Jednym z waznych trendow w ekstrakcji probek, ujetym w zasadach ,,zielonej
chemii analitycznej”, jest miniaturyzacja procedury ekstrakcji. Przyktadem jest tech-
nika mikroekstrakcji do fazy statej (SPME), ktora jest bardziej przyjazna dla srodo-
wiska ze wzgledu na nizsze zuzycie rozpuszczalnikow organicznych, krotszy czas
trwania procesu oraz ograniczenie efektu matrycy. W procesie SPME wldkno po-
kryte fazg stacjonarng zanurzone jest bezposrednio w badanej probce. W technice
SPME anality mozna pobiera¢ rowniez z fazy nadpowierzchniowej (HS-SPME).

Technike HS-SPME wykorzystuje si¢ do ztozonych matryc zawierajacych np.
PFAS. Ekstrakcja w trybie headspace charakteryzuje si¢ znacznymi zaletami, gtow-
nie w zakresie selektywnosci, poniewaz do fazy nadpowierzchniowej moga zostac¢
uwolnione tylko lotne i potlotne zwigzki organiczne, ograniczajac w ten sposob efekt
matrycowy i zwigkszajac zywotnos¢ wtokien SPME. W przeciwienstwie do jedno-
razowych kolumienek Iub dyskow SPE wiokna te moga by¢ stosowane wielokrotnie,
co przyczynia si¢ do zmniejszenia kosztow analizy. HS-SPME jest prosta, zautoma-
tyzowang i bezrozpuszczalnikowa metodg ekstrakeji, co jest szczegdlnie korzystne,
gdy analiz¢ ekstraktow z matryc wodnych przeprowadza si¢ metoda GC.

Z kolei podczas ekstrakcji z wykorzystaniem ruchomego elementu sorpcyjnego
(SBSE) anality sa adsorbowane z roztworu wodnego na mieszadetku magnetycznym
pokrytym warstwa sorbentu. Technika ta zostata z powodzeniem zastosowana do
ekstrakcji filtrow UV z wykorzystaniem ruchomych elementow z zewngtrzng
powtoka polidimetylosiloksanowa (PDMS).

Ekstrakcja LLE jest rzadziej stosowana przede wszystkim dlatego, ze wymaga
duzej ilosci drogich i wysokiej czystosci rozpuszczalnikow organicznych, ktore, nie-
stety, w wigkszosci sg toksyczne. Proces ekstrakcji jest dhugi i zmudny, podatny na
tworzenie si¢ emulsji, co moze by¢ zrodlem strat analitu (Suzuki i in., 2004).
Odmiang ekstrakcji ciecz-ciecz jest mikroekstrakcja w uktadzie ciecz-ciecz (Disper-
sive Liquid-Liquid Microextraction — DLLME). Technika LPE w odr6znieniu od
LLE wykorzystuje niewielkie ilo$ci rozpuszczalnikow (od kilku do kilkudziesieciu
mikrolitrow). Coraz czgéciej do izolacji zwigzkoéw organicznych z probek wodnych
stosuje si¢ technike ekstrakcji opracowana w 2008 roku, tzw. mikroekstrakcje po-
przez emulgacj¢ wspomagang ultradzwickami (USAEME). W metodzie tej nie-
wielka ilo$¢ rozpuszczalnika organicznego wprowadzana jest do probki wody. Taki
ukfad przez kilka minut poddawany jest dziataniu ultradzwigkow, na skutek czego
rozpuszczalnik organiczny ulega rozproszeniu na mate mikrokropelki i przenika do
fazy wodnej. Zastosowanie ultradzwiekow utatwia zjawisko emulgacji i przyspiesza
proces transferu zwiazkéw pomigdzy dwie niemieszajace si¢ fazy. To prowadzi do
wysokiej wydajnosci ekstrakcji przebiegajacej w bardzo krotkim czasie.

W ostatnich latach duze zainteresowanie ze wzgledu na prostote, niski koszt
i cechy przyjazne dla $rodowiska wzbudzila dyspersyjna mikroekstrakcja ciecz-
-ciecz (Valarie, 2000). W technice tej do probki energicznie wstrzykuje si¢ miesza-
nine rozpuszczalnikow: ekstrakcyjnego (najczgsciej halogenowany weglowodor, np.
tetrachlorek wegla, chloroform, tetrachloroetylen, chlorobenzen) oraz dysperguja-
cego (np. aceton, acetonitryl, etanol lub metanol). Obecnos¢ rozpuszczalnika dys-
pergujacego poprawia rozproszenie rozpuszczalnika ekstrahujacego w postaci mi-
kroskopijnych kropelek, co znaczaco przyspiesza proces ekstrakcji, zwigksza
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wspotczynnik wzbogacenia, przyczynia si¢ do ulatwienia obstugi i uzyskania niz-
szych kosztow wdrozenia techniki DLLME. Technike DLLME wykorzystano do
ekstrakcji PFAS z probek wodnych oraz filtrow UV, stosujgc chloroform/aceton
i tetrachloroetylen/acetylen jako kombinacje ekstrahent/dyspergent.

Modyfikacja techniki DLLME jest mikroekstrakcja dyspersyjna z procesem
zestalania plywajacej kropli rozpuszczalnika (Dispersive Liquid-Liquid Micro-
extraction method based on Solidification of a Floating Organic drop — DLLME-
-SFO), ktora zastosowano m.in. do ekstrakcji PFAS (Pavlovic i in., 2007). Technika
DLLME-SFO jest oryginalnym i specyficznym uktadem ekstrakcji opierajacym si¢
na zmianie stanu skupienia ekstrahenta w uktadzie. Wyjatkowa zaleta techniki
mikroekstrakcji dyspersyjnej i jej modyfikacji jest uzyskanie wysokich wspotczyn-
nikdw wzbogacania ekstrahowanych zwigzkow, co wskazuje na duzy potencjat tych
technik w ekstrakcji nowo pojawiajacych si¢ zanieczyszczen (Jiang i in., 2013).

Tania, skuteczng i bezpieczng metoda ekstrakcji pozostatosci pestycydow z ma-
tryc ztozonych jest metoda QUEChERS. Podstawowa zaleta metody jest utrzymanie
stalego pH, co jest szczegolnie istotne dla analitow zaleznych od pH (Schmidt
i Snow, 2016). Obecnie metoda ta jest stosowana takze do ekstrakcji innych zwigz-
kéw. W 2013 roku Homem i in. (2013) oraz Correia i in. (2013) po raz pierwszy
wykorzystali QUEChERS do ekstrakcji wybranych §rodkéw higieny osobistej, tj.
12 pizm i galaksolidu. Srednia zawartos¢ procentowa dla galaksolidu wynosita 85%,
a dla pizm od 65 do 95% (Abedi i in., 2018).

Znane s3 rowniez inne, mniej konwencjonalne metody ekstrakcji zwiazkow
organicznych z probek wodnych, np. mikroekstrakcja do pojedynczej kropli z zasto-
sowaniem cieczy jonowej (lonic Liquid Single Drop Microextraction — IL-SDME)
ze $rednim odzyskiem 100%, mikroekstrakcja poprzez emulgacje wspomagang
ultradzwigkami z zastosowaniem cieczy jonowej (lonic Liquid Ultrasound-Assisted
Emulsification Microextraction — IL-USAEME) z odzyskami na poziomie 100%,
ekstrakcja membranowa z mikroporowata membrana w ukladzie ciecz-ciecz
(Membrane-Assisted Liquid-Liquid Extraction — MALLE) z odzyskami w zakresie
od 60 do 100%. Do mniej konwencjonalnych metod zalicza si¢ takze mikroekstrak-
cj¢ na upakowanym sorbencie (MEPS) z odzyskami od 60 do 115%, ekstrakcjg
micelarng (Micelle-Mediated Extraction — MME) o $rednich odzyskach 100%, dSPE
oparta na dyspersyjnej ekstrakcji do fazy stalej z wykorzystaniem nanoczastek
o wlasciwosciach magnetycznych (Extraction Efficiency of Magnetic Nanoparticles
— MNPs) z odzyskiem od 70 do 103%. Jednak niektére z wymienionych technik
posiadaja rowniez wady, np. wigkszo$¢ cieczy jonowych nie jest dostepna
komercyjnie.

Przygotowanie probek zawierajgcych EP wiaze si¢ z wieloma wyzwaniami.
Wydajnos$¢ odzysku tych zwigzkoéw zalezy od szerokiego zakresu ich wlasciwosci
fizycznych i chemicznych. Na przyktad podczas ekstrakcji SPE probek zawieraja-
cych polarne EP odzysk moze by¢ niezadowalajacy ze wzgledu na niskie powino-
wactwo tych zwigzkéw do sorbentow hydrofobowych. Z kolei zwigzki niepolarne
sg silnie wigzane na sorbencie i ich desorpcja moze by¢ utrudniona (Celerio i in.,
2014; Llompart i in., 2013; Martinez-Giron i in., 2010). Niepolarne zwigzki sa
rowniez bardziej sktonne do adsorpcji na $ciankach naczyn, w ktorych prowadzi si¢
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ekstrakcje, co wptywa na obnizenie odzysku analitow (Llompart i in., 2013).
Ponadto ekstrakcja zwigzkow zjonizowanych wymaga obnizenia pH probki, co
moze prowadzi¢ do koekstrakcji niepozadanych substancji, takich jak naturalna
materia organiczna (NOM) (Roosens i in., 2007).

Waznym aspektem jest poziom st¢zenia EP w probkach. W przypadku apolar-
nych EP, czyli substancji bardziej lotnych i mniej rozpuszczalnych lub prawie nie-
rozpuszczalnych w wodzie, ich stezenia w wodzie ksztaltujg sie na poziomie pg/dm’
(Lorenzo iin., 2018). Tak niskie zawartosci mozna oznaczy¢, stosujac duze objgtosci
probek. Do analizy fosforoorganicznych srodkow zmniejszajacych palnos¢ (PFR)
w duzych objetoéciach wody 10-200 dm® stosuje sie nietradycyjne sorbenty, takie
jak SERDOLITH PAC 3 z zywicg hydrofobowg. Gu i in. (2017) opracowali metode
oznaczania tetrabromobisfenolu-A (TBBPA) i heksabromocyklododekanu (HBCD)
w duzych objgtosciach wody morskiej, wykorzystujac automatyczny system SPE
i dyski ekstrakcyjne styrenowo-diwinylobenzenowe (SDB-XC, 3M). Zastosowanie
tak duzych objetosci probek warunkuje rowniez wzrost zawartosci potencjalnych
zwigzkéw zaktocajacych matrycg. Wymagany jest wowczas dodatkowy etap
oczyszczania. Na przyklad we wspomnianej wczesniej metodzie po ekstrakeji
wspotobecne zanieczyszczenia usuni¢to przez przepuszczenie probek przez
kolumng z Zzelem krzemionkowym eluowanag heksanem, mieszaning heksan:dichlo-
rometan (1:1, v/v) i aceton:dichlorometan (7:3, v/v). Podobnie, aby wyekstrahowa¢
PFAS z doprowadzanych $ciekow, Munoz i in. (2015) zastosowali dodatkowy etap
oczyszczania z uzyciem wkladoéw grafitowych.

Zazwyczaj identyfikacj¢ mikrozanieczyszczen organicznych przeprowadza si¢
przy uzyciu wzorca wewngtrznego i chociaz jest to proces czasochtonny, metoda
dodatku wzorca jest obecnie najbardziej niezawodna i skuteczna. Jednym z najwaz-
nigjszych sposobow dokladnego pomiaru i oceny ilosciowej jest stosowanie wiary-
godnego certyfikowanego materiatu odniesienia (CRM). Jednak w przypadku EP
nadal dostgpnych jest bardzo mato certyfikowanych materiatow odniesienia (Brand-
sma iin., 2013). Optymistyczny jest fakt, ze prowadzone sg coraz czeSciej §wiatowe
badania mi¢dzylaboratoryjne np. w celu poszerzenia jakosci i ilo$ci danych o wyste-
powaniu w $rodowisku PFR i PFAS. Te badania okazaly si¢ bardzo pomocne
w walidacji metod analizy EP (Lorenzo i in., 2018).

W celu oznaczenia ilosciowego i jakosciowego EP stosuje si¢ glownie dwie
techniki chromatograficzne: chromatografie cieczowa sprzezong ze spektrometrig mas
(Liquid Chromatography — Mass Spectrometry — LC-MS) lub tandemowa spektro-
metri¢ mas (Liquid Chromatography — Tandem Mass Spectrometry — LC-MS/MS),
a takze chromatografic gazowsa sprz¢zong ze spektrometria mas (Gas Chromatogra-
phy — Mass Spectrometry — GC-MS) lub tandemowa spektrometria mas (Gas
Chromatography — Tandem Mass Spectrometry — GC-MS/MS). Do analizy farmaceu-
tykow wykorzystano jonizacj¢ elektronowa (EI) i monitorowanie wybranych jonow
(Selected lon Monitoring — SIM). Optymalizacje rozdziatu chromatograficznego
uzyskano, stosujac kolumne kapilarng pokryta 5% difenylo-95% dimetylopolisilo-
ksanem. Dla zwigzkow o charakterze obojetnym oraz kwasnym zastosowano wzorce
wewngtrzne, odpowiednio piren i 1-hydroksypiren. Dla wigkszosci badanych
farmaceutykoéw odzysk miescit si¢ od 53 do 99%, granica detekcji wyniosta od
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0,4 do 2,5 ng/dm’ w zaleznoéci od analizowanego zwigzku, a zmienno$¢ dla catej
procedury ksztattowata si¢ ponizej 15% (Kozarska i Krzyzewska, 2017).

Aktualnie w chromatografii cieczowej rozwinetly si¢ ultrasprawna/ultraszybka
chromatografia cieczowa (Ultra Performance Liquid Chromatography — UPLC)
i wysokosprawna/wysokocisnieniowa chromatografia cieczowa (Ultra High Perfor-
mance/Preasure Liquid Chromatography — UHPLC). UPLC zostata wprowadzona
po raz pierwszy w 2004 roku. Ultrasprawna chromatografia cieczowa wykorzystuje
nowy rodzaj porowatych czastek, odpornych na wysokie ci$nienia. Dla UPLC szyb-
kos$¢ przeptywu fazy ruchomej jest nizsza niz HPLC. Podgrzewajac kolumny UPLC
do temperatury okoto 40°C, mozna obnizy¢ lepko$¢ roztwordw, co umozliwia
zwickszenie predkosci przeptywu badanej probki przez ukiad, co jednoczesnie
skraca czas analizy.

Chromatografia UHPLC stosowana jest przede wszystkim do analiz probek
zawierajacych nielotne, wielkoczgsteczkowe zwigzki chemiczne, glownie zwigzki
organiczne. Metoda ta pozwala na analiz¢ znacznie wigkszej liczby substancji
w porownaniu do chromatografii gazowej. Sktad fazy cieklej oraz rodzaj fazy sta-
cjonarnej sg uzaleznione od sktadu analizowanych probek i rodzaju oddziatywan.
Do najwazniejszych zalet tej techniki zalicza si¢ krotki czas analizy oraz wysoka
rozdzielczos¢.

Ze wzgledu na zastosowanie krotkich kolumn (gdzie nastgpuje rozdziat badanych
zwiagzkoéw) oraz ich odpowiedniego wypeknienia o bardzo matych rozmiarach cza-
stek (1,7 pm) czas analizy, zaréwno technika UPLC, jak i UHPLC, zajmuje okoto
5 minut. Dzigki lepszemu rozdzialowi pikéw znacznie poprawita si¢ doktadnos¢
oznaczanych zwigzkow.

Obecnie najczesciej stosowang technika oznaczania zanieczyszczen organicz-
nych wystepujacych w ilosciach §ladowych jest sprzezenie UHPLC z tandemowa
spektrometrig mas MS/MS. Wiekszo$¢ metod rozwijajacych si¢ dazy do symulta-
nicznego oznaczania zwigzkow z wielu grup farmaceutycznych. Metody te dostar-
czaja zdecydowanie wigcej informacji na temat wystepowania szerokiego spektrum
farmaceutykéw w porownaniu z analizg jednej grupy tych zwigzkow. Rozwdj po-
wyzszych metod wymaga jednak przyjecia kompromisu w wyborze warunkow
eksperymentalnych (w separacji LC, detekcji MS czy na etapie przygotowania
probki). Podczas wyboru metody analitycznej nalezy bra¢ pod uwage wlasciwosci
fizyczno-chemiczne analitow. Przyktadowo, bardziej polarne i mniej lotne zwigzki
sg zazwyczaj analizowane metodg LC-MS, podczas gdy lotne zwigzki i produkty ich
transformacji metoda GC-MS, szczegoélnie w przypadku konieczno$ci separacji
izomer6éw lub kongeneréw. W oznaczeniach niektorych EP, jak np. filtrow UV,
wymagany jest dodatkowy proces derywatyzacji, poniewaz wigkszos$¢ tych substan-
cji posiada grupy polarne, a ich niska lotnos¢ i czuto$¢ nie jest wskazana dla GC.
Proces derywatyzacji redukuje polarno$¢ analitu, uniemozliwiajac koelucje z wy-
soko polarnym materiatem w badanych matrycach. W wyniku zwigkszenia czasu
retencji podczas analizy chromatograficznej w odwroconym ukladzie faz zapobiega
si¢ interferencjom (Kozarska i Krzyzewska, 2017).
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Oznaczanie zwigzkow nalezgcych do grupy nowo pojawiajacych si¢ zanieczysz-
czen jest skomplikowanym zadaniem analitycznym, podczas ktérego natrafia si¢ na
szereg problemow, takich jak:

— niskie i bardzo niskie st¢zenia analitow w probkach charakteryzujacych si¢ zto-
zonym sktadem matrycy;

— brak wystarczajaco czutych metod analitycznych stuzacych do oznaczania EP;

— mozliwos¢ interferencji zwigzanych z obecnoscig innych analitow o podobnych
wilasciwosciach fizyczno-chemicznych;

— konieczno$¢ oznaczania nie tylko zanieczyszczen pierwotnych, ale takze produk-
tow ich przemian i metabolitow;

— brak informacji dotyczacych losow, toksycznosci i zachowania analitow z grupy

EP w $rodowisku;

— brak odpowiednich wzorcow i certyfikowanych materialow odniesienia dla wigk-
szosci EP.

1.7. Przeglad modeli losow i transportu EP w Srodowisku

1.7.1. Zarzadzanie EP w $rodowisku wodnym

Wykrywanie oraz analiza EP w r6znych elementach srodowiska sg niezbgdne do
zdobycia wiedzy o ich wystegpowaniu oraz losach, co czgsto jest trudne do oceny,
glownie z powodu bardzo duzej liczby obecnie znanych, potencjalnych EP, a takze
produktéw ich przemian. Znaczenie EP dla $rodowiska zmienia si¢ w czasie,
z powodu zmian w produkcji, stosowania i utylizacji zwigzkéw chemicznych oraz
nowych informacji o ich wystgpowaniu, losach i zagrozeniach (Geissen i in., 2015).

Zarzadzanie EP w srodowisku wodnym uwzglednia pi¢¢ gldéwnych zadan:

1. Monitorowanie rzeczywistego rozmieszczenia EP w glownych dorzeczach,
ujsciach rzek i wodach morskich.

Okreslenie wtasciwosci, transportu i przemian EP.

Ocena wptywu EP na $rodowisko oraz ryzyko dla zdrowia.

Lagodzenie negatywnych skutkow.

Opracowywanie przepisow i zasad.

Aktualnie niewiele aktow prawnych uwzglednia kontrole EP w $ciekach odpro-
wadzanych do wod (Bolong i in., 2009; Datta i in., 2018). Konieczne jest przygoto-
wanie 1 opracowanie programu monitorowania oraz oceny ryzyka ekologicznego dla
EP w celu kontroli, a takze regulacji EP odprowadzanych do wod. Powyzsze cele
mozna 0siggnaé poprzez:

— okreslenie i przygotowanie listy EP wystepujacych w wodach;

— poznanie interakcji i losow EP w glebie, osadach i ekosystemie wodnym;

— oceng skutkow wystepowania EP w ekosystemie (Gavrilescu i in., 2015).

Realizacja programéw monitorowania EP jest trudna nie tylko ze wzgledu na
duza liczbg nowo pojawiajacych si¢ zanieczyszczen w srodowisku, ale takze z po-
wodu braku odpowiednich metod analitycznych do wykrywania niskich st¢zen EP
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(Geissen 1 in., 2015). Ponadto czesto nie sa znane dopuszczalne st¢zenia EP, ktore
bylyby wartosciami odniesienia do oceny ich ryzyka w s$rodowisku wodnym.
W przypadku szeregu znanych wysoce niebezpiecznych EP, ktore sg monitorowane,
granice wykrywalnosci sg nieodpowiednie, aby umozliwi¢ wtasciwg ocene ryzyka.
Dodatkowo w przypadku EP budzacych ostatnio obawy, takich jak: nanomateriaty,
mikroplastik i ciecze jonowe, metody pobierania probek i analizy srodowiskowe sg
w fazie opracowywania lub praktycznie nie istniejg. W konwencjonalnych metodach
ukierunkowanych na oznaczenie EP wykorzystuje si¢ najnowszej generacji zaawan-
sowane ultraczute techniki instrumentalne (np. LC-MS/MS), ale jak dotad rzadko sa
one stosowane w rutynowym monitorowaniu. Zastosowanie takich metod upros-
ciloby etap przygotowania probek, datoby wigksze mozliwosci jednoczesnego
oznaczania wielu EP i/lub znaczaco poprawito granice wykrywalnosci dla EP
wystepujacych w stgzeniach nizszych od przewidywanego, ponizej ktérego niedo-
puszczalne/niekorzystne skutki dla organizmu najprawdopodobniej nie wystapia
(Predicted No-Effect Concentration — PNEC). Zastosowanie takich instrumentow,
pomimo ze jest bardzo drogie, byloby zdecydowanie korzystniejsze pod wzgledem
ilosSciowego okreslenia priorytetowych EP w wodach, zawiesinie, glebie oraz faunie
i florze (Geissen i in., 2015).

Ograniczenie ryzyka zwigzanego z EP jest trudne ze wzglgdu na niepewnos$é
wynikajaca z procesu oceny ryzyka i analizy decyzji. Ocena ryzyka wymaga ilo$cio-
wych informacji na temat wyst¢gpowania i poziomu st¢zenia EP w $rodowisku.
Proces analizy decyzji moze obejmowac rozne kryteria, takie jak: obnizenie ryzyka
zdrowotnego, opracowanie regulacji dotyczacych akceptowalnego poziomu ryzyka
i minimalizacji kosztow zwigzanych ze $rodkami ograniczajacymi ryzyko (Datta
i in., 2018; Khadam i Kaluarachchi, 2003). Srodki tagodzace ryzyko moga obejmo-
wac rozne sposoby ograniczania emisji EP w wodach, takie jak: redukcja odpadow
srodowiskowych, zmniejszenie zrzutow EP do zbiornikow wodnych, skuteczniejsze
metody oczyszczania itp. (Naidu i in., 2016). Usuwanie EP poprzez stosowanie kon-
wencjonalnych proceséw oczyszczania jest bardzo trudne. Czasami kombinacja jed-
nostkowych procesOw oczyszczania moze by¢ bardziej skuteczna w eliminacji EP
(Noguera-Oviedo i Aga, 2016). Tym niemniej techniki te wymagaja dalszych badan,
aby mogly by¢ wdrazane w oczyszczalniach $ciekow.

Dopuszczalne stezenia EP w Sciekach nie zostaty jeszcze ustalone w wigkszo$ci
przepisow dotyczacych ochrony srodowiska. Rozwoj polityki srodowiska i przepisy
dotyczace kontroli uwalniania EP do wdd, a tym samym ograniczanie zagrozen EP
sg trudne ze wzgledu na wystepowanie wielu roznych nowych zwigzkow w $rodo-
wisku oraz brak wiedzy na temat identyfikacji, losu i transportu PE. Ponadto nadal
brakuje informacji o potencjalnych zagrozeniach réznych grup EP (Naidu i in.,
2016).

W ostatnich latach coraz bardziej popularne sg inteligentne strategie testowania
(Intelligent Testing Strategies — ITS), ktore naukowcy uwazaja za obiecujace narzg-
dzie do badania substancji chemicznych w srodowisku, poniewaz znacznie redukuja
koszty badan i minimalizuja potrzebe testow na zwierzetach (Geissen i in., 2015).
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ITS integruja szereg metodologii, takich jak: iloSciowe relacje struktura-aktyw-
no$¢ (Quantitative Structure-Activity-Relationships — QSAR), modele podejscia
przekrojowego (lub chemiczna kategoryzacja), progowe zagrozenia toksykolo-
giczne, informacje o narazeniu, metodologie badan in vitro, a takze inne modele in
silico (lub modele obliczeniowe). Taka integracja sprzyja minimalizacji stabych
stron kazdej z metod. Ostatnio obserwuje si¢ rozwdj modeli farmakokinetycznych
opartych na fizjologii (Physiologically Based Pharmacokinetic — PBPK). Modele
PBPK stuza do opisu biodystrybucji (spozycia, dystrybucji, metabolizmu i wydala-
nia) substancji chemicznych u zwierzat i ludzi (Fabrega i in., 2014).

Podj¢to takze nowe dzialania w celu oceny mozliwych niekorzystnych skutkow
dla zdrowia cztowieka w wyniku narazenia na mieszaniny zanieczyszczen, a nie na
pojedyncze substancje lub zwigzki chemiczne (Nadal i in., 2006). Pierwszym kro-
kiem jest poréwnanie dziatania substancji i oceny ich agregacji chemicznej (Von der
Ohe i in., 2011), kolejnym jest ustalenie niepewnos$ci i zmienno$ci danych (Nadal
i1in., 2008). Do zidentyfikowania zagrozenia metabolitow i produktow przemian EP
w poréwnaniu z ich zwigzkami macierzystymi niezbedne jest ustalenie priorytetow,
ktére sg wymagane do ilo§ciowego okreslenia zagrozen dla zdrowia cztowieka i $ro-
dowiska. Stanowig one podstawg do opracowania nowych metod oceny skumulowa-
nego ryzyka na dzialanie EP wynikajacego z potgczonych ekspozycji na kilka czyn-
nikow, w tym mieszaniny czynnikoéw chemicznych i fizycznych oraz biologicznych
(Geissen i in., 2015).

1.7.2. Znaczenie modelowania losu i transportu EP w $rodowisku

Zanieczyszczenia, ktore przedostaty si¢ do zbiornikow wodnych, moga ulegac
takim procesom, jak np. biodegradacja, degradacja chemiczna i fotochemiczna.
Kazdy z tych procesow nalezy uwzgledni¢ w modelowaniu loséw i transportu, wy-
korzystujac odpowiedni model matematyczny. Przyktadowo Szymanski i in. (2017)
opracowali model matematyczny procesu migracji zanieczyszczen w osrodku grun-
towym oparty na zatozeniach hydromechaniki fizyczno-chemicznej, uwzglgdniajacy
specyfike srodowiska gruntowego i odcieku sktadowiskowego. Model ten ujmuje
tylko niektore, wybrane parametry sktadu fizyczno-chemicznego odciekéw sktado-
wiskowych, rzutujace na procesy migracji zanieczyszczen w srodowisku grunto-
wym, tym samym wymaga dopracowania. Wplyw réznych procesow srodowisko-
wych, oddziatujacych na procesy migracji zanieczyszczen z grupy EP, mozna
oceni¢ za pomocg analizy wrazliwosci parametrow. Dlatego modelowanie losow
i transportu EP mozna uzna¢ za niezbedne narzedzie do identyfikacji interakcji
i losow EP w glebie, osadach oraz ekosystemach wodnych. Modelowanie pozwala
zidentyfikowac¢ obecnos¢ EP w réznych zbiornikach wodnych i okreslac ich stgzenia
przy ujsciach oraz w roéznych miejscach poboru probek wody do badan (Geissen
iin., 2015; La Farre i in., 2008).

Wyniki modelowania losow i transportu EP sg wykorzystywane m.in. do identy-
fikacji i wyznaczania priorytetowych substancji z grupy EP, prognozowania ich
stezen, ograniczania ryzyka (rys. 1.9).
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Rys. 1.9. Znaczenie modelowania losow i transportu EP w §rodowisku
(Datta i in., 2018)

Rezultaty badan modelowania losow i transportu EP w §rodowisku mozna wy-
korzysta¢ do oceny ryzyka w ochronie srodowiska wodnego i zdrowia ludzi, a takze
do opracowywania przepiséw srodowiskowych w celu kontroli proceséw uwalniania
EP do wody. Do oszacowania masy wyplywajacych zanieczyszczen wykorzystuje
si¢ np. metode oceny jakosci wody przesaczajacej si¢ przez warstwe gruntu porowa-
tego (Szymanski i in., 2018). Badania modelowania losow i transportu EP w $rodo-
wisku utatwig zarzadzanie nimi w $rodowisku wodnym. Do modelowania losow
i transportu EP w $rodowisku mozna wykorzysta¢ informacje uzyskane z istnieja-
cych juz programéw monitorowania EP jako dane wej$ciowe do kalibracji i walida-
cji nowego modelu. Wyniki modelowania bylyby przydatne do identyfikacji doce-
lowych substancji chemicznych w srodowisku wodnym.

Jednak ze wzglgedu na réznorodnos¢ podejs¢ badawczych, czasowa/sezonowa
niespojnos$¢ eksperymentow, roznice w pozyskiwaniu danych (m.in. planowanie
i pobieranie probek) otrzymane dane moga by¢ interpretowane tylko w zakresie
lokalnym. Nawet najbardziej wyrafinowane bazy danych nie sa w stanie rozwigzaé
problemu braku zharmonizowanego podejscia do pozyskiwania danych (Geissen
iin., 2015). W 2017 roku, na zlecenie Generalnej Dyrekcji Ochrony Srodowiska,
wykonano ekspertyz¢ na podstawie przegladu krajowych i zagranicznych aktow
prawnych oraz kilkuset polskich i obcojezycznych publikacji naukowych z ostatnich
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10 lat, dotyczacych zagadnien modelowania migracji zanieczyszczen w §rodowisku
gruntowo-wodnym. Wyniki ekspertyzy wykazaly, ze zarowno w Polsce, jak i w in-
nych krajach brak jest norm i wytycznych regulujacych sposob prowadzenia badan
modelowych w celu analizy i oceny ryzyka wystapienia zagrozenia dla zdrowia ludzi
lub stanu $rodowiska ze strony réznych substancji zanieczyszczajacych. Swiadczy
to o tym, ze istnieje powszechne przekonanie, ze pomimo szybkiego rozwoju meto-
dyki prowadzenia badan i analiz nie mozna regulowa¢ sztywnymi normami. Jedno-
cze$nie zwraca si¢ uwage na koniecznos¢ stosowania nowoczesnych narzedzi infor-
matycznych, ktore caty czas rozwijajg si¢ i umozliwiaja prowadzenie coraz bardziej
zaawansowanych analiz, niemozliwych do wykonania w poprzednich latach. Row-
nolegle prowadzone sa intensywne badania mobilnosci w $rodowisku substancji
powodujacych ryzyko dla zdrowia ludzi i stanu srodowiska oraz ustalenia dla nich
dopuszczalnych zawartosci w glebie, ziemi i wodach gruntowych (Generalna
Dyrekcja Ochrony Srodowiska, 2017).

Dane literaturowe potwierdzajg, ze podejscie do oceny ryzyka EP w srodowisku
jest r6zne i nadal nie ma ,,idealnych” rozwigzan. W niektdérych sytuacjach podejscie
do oceny ryzyka uzaleznia si¢ od rodzaju matrycy. W Rozporzadzeniu Ministra
Zdrowia z dnia 7 grudnia 2017 r. w sprawie jako$ci wody przeznaczonej do spozycia
przez ludzi wystepuje termin ,,ocena ryzyka”, definiowany jako proces polegajacy
na identyfikacji zagrozen i analizie ryzyka przeprowadzony na podstawie obowig-
zujacej w czasie dokonywania tej oceny normy PN-EN 15975-2 | Bezpieczenstwo
zaopatrzenia w wodg¢ do spozycia — Wytyczne dotyczace zarzadzania kryzysowego
i ryzyka — Cze$¢ 2: Zarzadzanie ryzykiem (Rozporzadzenie, 2017). W analizie
ryzyka uwzglednia si¢ badania i oceny stanu wod powierzchniowych, stanu wod
podziemnych oraz obszaréw chronionych dokonane w ramach panstwowego moni-
toringu srodowiska okreslonego w art. 23 ustawy z dnia 20 lipca 1991 r. o Inspekcji
Ochrony Srodowiska (Dz.U. z 2016 r., poz. 1688 oraz z 2017 r., poz. 1566 i 1567).

W ramach oceny ryzyka wykaz parametréw wody przeznaczonej do spozycia
podlegajacych monitorowaniu zawarty w czgsci A i w czgsci B zalacznika nr 2 do
rozporzadzenia moze zosta¢ rozszerzony w sytuacji, gdy wykaz ten nie jest wystar-
czajacy do zapewnienia, ze woda dostarczana konsumentom spelnia wymagania
okreslone w rozporzadzeniu. Rozszerzenie takie jest rowniez mozliwe, gdy nie-
zbedne jest przeprowadzenie dodatkowego monitorowania na zasadzie jednostko-
wych przypadkdéw w odniesieniu do substancji i mikroorganizmow, dla ktérych nie
ustalono zadnych wartosci parametrycznych w rozporzadzeniu, jezeli istnieje powod
do podejrzen, ze mogg one by¢ obecne w ilosciach stwarzajacych potencjalne
zagrozenie dla zdrowia ludzkiego. Zwigkszy¢ liczb¢ monitorowanych parametrow
wody mozna rowniez w sytuacji, gdy niezbedne jest sprawdzenie, czy istniejgce
narzg¢dzia kontroli ryzyka dla zdrowia ludzkiego funkcjonujg skutecznie oraz czy
woda jest zdatna do uzycia.

Wprowadzenie w nowym rozporzadzeniu oceny ryzyka zdrowia czlowieka
odpowiada ogolnoswiatowym trendom w zakresie wdrazania planéw bezpieczen-
stwa wodnego (implementation of Water Safety Plans — WSPs) (Omar i in., 2017).
WHO i Migdzynarodowe Stowarzyszenie Wodne (International Water Association —
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IWA) promuja prewencyjne podej$cie do zarzadzania ryzykiem dla zapewnienia
bezpiecznej wody przeznaczonej do spozycia przez ludzi. WSPs obejmujg wszystkie
etapy zaopatrzenia w wode, a ich cele majg zapobiega¢ i zminimalizowaé skazenie
wod zrodlowych i zapobiega¢ zanieczyszczeniu podczas przechowywania, dystry-
bucji i obchodzenia si¢ z woda przeznaczong do spozycia. Zawartosci biodegrado-
walnego rozpuszczonego wegla organicznego (BRWO) i przyswajalnego wegla or-
ganicznego (PWO) sg wyznacznikami stabilno$ci biologicznej wody. Uwaza sie, ze
wskazniki te mozna wykorzysta¢ do oceny ryzyka zagrozen mikrobiologicznych.
Frakcja, ktora mozna uzna¢ za bezposredni wskaznik zwigzany z wtérnym
zanieczyszczeniem mikrobiologicznym podczas dystrybucji wody, jest PWO
(Lautenschlager i in., 2013; Wangi in., 2014). PWO jest czeScia BRWO i koreluje
z wystepowaniem bakterii typu coli i podwyzszong ilo$cig bakterii heterotroficznych
(HPC) (Escobar i in., 2001).

Podczas procesu uzdatniania i dystrybucji wody istotna jest ocena zawartosci
BRWO i PWO, poniewaz substancje te jako biodegradowalne produkty uboczne
moga powstawac na kazdym etapie oczyszczania wody. Wymusza to na zaktadach
oczyszczajacych wode takie dostosowanie parametrow uzdatniania, aby wyelimino-
wac z maksymalng skuteczno$cig powstanie produktow ubocznych w postaci biode-
gradowalnej. Ocena zawarto$ci, prognozowanie i monitorowanie st¢zenia BRWO
1 PWO w wodzie po procesie dezynfekcji ma wigc bardzo wazne znaczenie prowa-
dzace do zminimalizowania ich niekorzystnego wptywu na skfad jakosciowy wody
przeznaczonej do spozycia oraz ogdlny stan sieci wodociggowej (Rakocz i Rosinska,
2013). Ani w Polsce, ani na $wiecie nie jest standardem oznaczanie zawartosci bio-
degradowalnej materii organicznej. BRWO nie jest parametrem regulowanym przez
prawo, a tworzenie si¢ biodegradowalnego wegla organicznego jest czgsto pomijane
przez operatorow zakladow uzdatniania wody. Co wigcej, nie ma ogdlnego zrozu-
mienia, ze rozpad $§rodkow dezynfekujacych jest bezposrednio zwigzany ze wzro-
stem BRWO. Biorac pod uwagg, ze frakcje biodegradowalnego wegla organicznego,
a tym samym wyst¢pujace w wodzie organiczne BRWO i PWO mozna przyjac¢ za
bezposredni wskaznik zwigzany z wtéornym zanieczyszczeniem mikrobiologicznym
podczas dystrybucji wody, Autorki sugeruja, ze kontrola zawartosci BRWO i PWO
jako wyznacznikow stabilnosci biologicznej wody moze by¢ nowa koncepcja do
oceny ryzyka zagrozen mikrobiologicznych zgodnie z nowym Rozporzadzeniem
Ministra Zdrowia z dnia 7 grudnia 2017 r. w sprawie jako$ci wody przeznaczonej do
spozycia przez ludzi (Rosinska i Rakocz, 2020; Rosinska i Rakocz, 2021). Propozy-
cja nowego podejscia do BRWO i PWO po procesach dezynfekcji ma na celu
zachegcenie do rozszerzenia badan oceny ryzyka zwigzanego ze spozyciem wody
w zalezno$ci od zawarto$ci materii biodegradowalnej, a tym samym obecno$ci sumy
organicznych EP. Autorki przeprowadzily badania, ktorych rezultaty s biezaca od-
powiedzig na wymagania stawiane w powyzszym rozporzadzeniu (Rozporzadzenie,
2017). Autorki postawily hipoteze, ze zawarto§¢ BRWO i PWO w wodzie po pro-
cesie dezynfekcji zalezy od rodzaju stosowanej metody dezynfekcji. W zwigzku
z tym badania mialy na celu réwnoczesng ocen¢ zmian zawartosci BRWO i PWO
w wodzie po procesach dezynfekcji (chlorowanie i proces hybrydowy — UV/chloro-
wanie), a takze poréwnanie zmian tych wskaznikow po dezynfekcji oraz po procesie
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dystrybucji (stacja pomp-woda do konsumenta). Otrzymane przez Autorki wyniki
wskazuja, ze na zawarto§¢ BRWO i PWO ma wplyw proces dystrybucji wody
(Rosinska i Rakocz, 2020). Badania przeprowadzono dla probek pobranych
z czterch uje¢ wody oznaczonych W, M, L i R. Najwi¢gkszy wzrost zawartosci
BRWO zaobserwowano dla wody z ujecia W zaréwno po dezynfekcji (o 160%), jak
i pobranej u konsumenta (o0 95%) (rys. 1.9). Dla wody z ujecia M po dezynfekcji
ipo procesie dystrybucji zawartos¢ BRWO wzrosta odpowiednio o 69 i 29% (rys.
1.10). Dla wody z ujecia L zawartos¢ BRWO po dezynfekcji zmniejszyta si¢ o 58%,
a u konsumenta o 24%. Zawartos¢ PWO w wodzie z ujecia L po procesie dezynfek-
cji zmniejszylta si¢ 0 25% i 0 58% po procesie dystrybucji (rys. 1.11). W przypadku
wody z ujecia R zawartos¢ PWO po dezynfekcji wzrosta o 22%, a po procesie dys-
trybucji zmniejszyla si¢ o 11%.
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Autorki wykazaty, ze zawartos¢ BRWO i PWO zalezy od stosowanej metody
dezynfekceji, poniewaz wigksze zmiany PWO i BRWO uzyskano dla probek wody
po procesie UV/chlorowania niz dla prébek po chlorowaniu (Rosinska i Rakocz,
2021). Najwicksze zmiany wykazano dla wody ze zbiornika, gdzie uzyskano obni-
zenie tych wskaznikow w zakresie od 55 do 81% (rys. 1.12). Dla wody ze studni po
procesie chlorowania wspomaganego UV wykazano znaczace zmiany glownie dla
PWO (rys. 1.13). Dla wszystkich analizowanych wod najwyzszy spadek zawartosci
biodegradowalnego wegla organicznego po procesach dezynfekcji wykazano dla
PWO. Zréznicowanie zmian PWO w analizowanych wodach po obrobce UV
potwierdza, ze skuteczno$¢ dezynfekcji UV zalezy od rodzaju wody i kazdy uklad
wodny powinien by¢ analizowany osobno w celu oceny rzeczywistego wptywu pro-
mieniowania UV.
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Rys. 1.12. Zmiany zawarto$ci BRWO i PWO w wodzie ze zbiornika
po procesach chlorowania oraz chlorowania wspomaganego UV prowadzonych
przez 30 mini24 h
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Rys. 1.13. Zmiany zawarto$ci BRWO i PWO w wodzie ze studni po procesach
chlorowania oraz chlorowania wspomaganego UV prowadzonych
przez 30 mini24 h
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W badaniach rozwazono konieczno$¢ rozszerzenia zakresu wskaznikéw monito-
rowanych jako rutynowe parametry w praktycznych urzadzeniach do przygotowy-
wania wody do picia 0o BRWO i PWO. Analiza tych wskaznikow pozwoli na lepszy
wglad w kontrole stabilnosci biologicznej wody przeznaczonej do spozycia przez
ludzi. Jednak brak regularnosci w obnizeniu stezenia BRWO i PWO po procesie
chlorowania i po chlorowaniu wspomaganym UV wskazuje na koniecznos$¢ uzupet-
nienia wiedzy w zakresie danych okre$lajacych korelacje migdzy zawartoscia
BRWO i PWO a stosowang metoda dezynfekcji. Jest to wazne w aspekcie progno-
zowania kierunku przysztych badan. Uwzgledniajac otrzymane wyniki oraz donie-
sienia literaturowe, uwaza si¢, ze kierunki dalszych badan w zakresie BRWO i PWO
po procesach dezynfekcji powinny by¢ kilkutorowe. Z jednej strony powinny
uwzgledni¢ narastajacy problem pojawiajacych si¢ w wodzie nowych zanieczysz-
czen, np. z grupy farmaceutykoéw, mikroplastikow, ktére wptywaja na zmiang
zawartosci biodegradowalnych form wegla organicznego. W tym przypadku obie-
cujacym kierunkiem moze by¢ zastosowanie przed procesem dezynfekcji nowych
i tanszych sorbentow, takich jak bioweggiel (Marousek i in., 2019a). Innym waznym
kierunkiem jest kontrola zawartosci BRWO i PWO po procesie dezynfekcji wody
jako nowa koncepcja oceny ryzyka zagrozen mikrobiologicznych. Dlatego propo-
nuje si¢, zeby w ramach oceny ryzyka zakres parametréw wody przeznaczonej do
spozycia podlegajacych monitorowaniu zostat rozszerzony o analiz¢ BRWO i PWO.

Do oceny ryzyka mikrobiologicznego na podstawie BRWO i PWO mozna
wykorzysta¢ opracowania literaturowe, ktore analizujag mozliwo$¢ zaimplemento-
wania pomiaru ryzyka w réznych obszarach i dla szerokiego zakresu wskaznikow.
Skapa (2012) proponuje zastosowanie bardziej szczegblowej i zaawansowane;
metody statystycznej. Ustalenie preferowanej metody do oszacowania wskaznikow
BRWO i PWO moze by¢ trafng propozycja. Zaproponowana ocena ryzyka odpo-
wiada ogdlnoswiatowym trendom, w tym rowniez ekonomicznym. Potwierdzajg to
aktualne plany wdrazania i badania postaw oraz zachowan konsumentéw opartych
na ekonomii wspotdzielenia (Scott i in., 2019). Dane literaturowe wskazuja, ze aby
odnies¢ sukces w zarzadzaniu ryzykiem, konieczne jest merytoryczne zaangazowa-
nie w tworzenie WSPs w globalnej skali uwzgledniajacej kraje o dochodach wyso-
kim, srednim i niskim. W zwigzku z tym indywidualne badania nie mogg by¢ odpo-
wiedzig na problemy zwigzane z globalnym wdrozeniem oceny ryzyka. Niektore
zagadnienia WSPs $cisle wiazg si¢ ze strukturami zarzadzania, specyficznymi i od-
miennymi dla krajow o wysokim dochodzie w stosunku do krajow o dochodach
niskim i $rednim.

Potaczenie przepiséw i §rodkoéw zarzadzania ma fundamentalne znaczenie dla
osiggni¢cia efektywnego zarzadzania zasobami wodnymi (Geissen i in., 2015).
W Dyrektywie 98/83/WE w sprawie jakosci wody przeznaczonej do spozycia przez
ludzi (Dyrektywa Rady, 1998) zapobiegawcze plany bezpieczenstwa i elementy
oparte na ryzyku byty brane pod uwage tylko w ograniczonym zakresie. Pierwsze
elementy oceny ryzyka zostalty wprowadzone w 2015 roku Dyrektywa UE
2015/1787 (Dyrektywa Komisji (UE), 2015), ktora zmienita Dyrektywe 98/83/WE
tak, aby umozliwi¢ panstwom cztonkowskim odstgpstwa od ustanowionych przez
siebie program6éw monitorowania oraz przeprowadzi¢ wiarygodng ocen¢ ryzyka,
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opierajaca si¢ na wytycznych WHO, dotyczacych jakosci wody przeznaczonej do
spozycia. Wytyczne te, okreslajace WSPs, w tym dla matych spotecznosci, wraz
znormg EN 15975-2, dotyczacg bezpieczenstwa zaopatrzenia w wodg przeznaczong
do spozycia, sa migdzynarodowo uznanymi zasadami, dotyczgcymi produkcji, dys-
trybucji, monitorowania i analizy parametrow wody przeznaczonej do spozycia.

Panstwa czlonkowskie powinny monitorowac substancje szkodliwe, takie jak
azotany, pestycydy, lub farmaceutyki, okreslone w Dyrektywie 2000/60/WE
(Dyrektywa Parlamentu Europejskiego, 2000), lub jesli ich obecno$¢ w obszarze za-
silania jest pochodzenia naturalnego, jak w przypadku arsenu, lub jesli otrzymaja od
dostawcow wody informacje dotyczace na przyktad naglego wzrostu stgzenia w wo-
dzie surowej okreslonego parametru. W przypadku wody przeznaczonej do spozycia
przez ludzi pochodzacej z wod powierzchniowych panstwa cztonkowskie powinny
zwroci¢ szczeg6lng uwage w swojej ocenie ryzyka na zawarto$¢ mikroplastiku i sub-
stancji zaburzajacych gospodarke hormonalna, takich jak nonylofenol i -estradiol,
oraz powinny w razie konieczno$ci wprowadzi¢ wymog, aby dostawcy wody row-
niez monitorowali te i inne parametry umieszczone na liscie obserwacyjnej,
a w razie konieczno$ci przeprowadzali proces uzdatniania z uwagi na te i inne para-
metry, jezeli uznaje si¢ je za potencjalne niebezpieczenstwo dla zdrowia ludzkiego.
Na podstawie oceny ryzyka obszarow zasilajacych dane punkty poboru wody nalezy
zastosowa¢ $rodki zarzadzania stuzace zapobieganiu zidentyfikowanym rodzajom
ryzyka lub ich kontroli, aby zagwarantowa¢ odpowiednig jako$¢ wody przeznaczo-
nej do spozycia przez ludzi.
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2. Wybrane zanieczyszczenia organiczne
w srodowisku wodno-$ciekowym

2.1. Farmaceutyki i $rodki higieny osobistej

W ostatnich dziesi¢cioleciach farmaceutyki i §rodki higieny osobistej (Pharma-
ceuticals and Personal Care Products — PPCP) zostaly uznane za zanieczyszczenia
budzace coraz wigksze obawy ze wzglgdu na ich stala obecno$¢ w roznych elemen-
tach $rodowiska. Swiadczy to o globalnym problemie, ktory niesie za soba szereg
zagrozen nie tylko dla $rodowiska wodnego, ale przede wszystkim dla zdrowia
i zycia ludzi.

Termin PPCP jest szeroko rozumiany, poniewaz odnosi si¢ do produktow prze-
znaczonych do celow zdrowotnych, medycznych oraz kosmetycznych dla ludzi i/lub
zwierzat. PPCP odnosi si¢ do grupy zwiazkoéw odznaczajacych si¢ znaczng aktyw-
noscig biologiczna, ktore znajdujg zastosowanie w takich obszarach, jak: medycyna:
leki, $rodki pomocnicze (np. skladniki obojetne i no$niki lekéw), suplementy,
odzywki spozywcze (nutraceutyki) oraz weterynaria: leki dla zwierzat, $rodki po-
mocnicze (Yang i in., 2017).

Farmaceutyki sg definiowane jako leki i suplementy dostepne na lub bez recepty
oraz weterynaryjne leki terapeutyczne. Farmaceutyki sg stosowane do zapobiegania
lub leczenia chordb ludzi i zwierzat, podczas gdy $rodki higieny osobistej (PCP)
stosowane sg glownie do pielggnacji ciata w celu poprawy jakosci codziennego zycia
ludzi. W Komunikacie KE ,,Strategiczne podejscie Unii Europejskiej do substancji
farmaceutycznych w §rodowisku” stosuje si¢ termin ,,substancje farmaceutyczne”,
ktéry oznacza w tym dokumencie produkty lecznicze dla ludzi lub zwierzat, ponie-
waz uwaza sie, ze zagrozenie stwarzajg zazwyczaj farmaceutyczne sktadniki czynne,
ale istotne znaczenie mogg mie¢ rowniez ich metabolity i produkty rozpadu, jak
tez niektore sktadniki (substancje pomocnicze), inne niz zwigzki czynne (Yang i in.,
2017).

W ciggu ostatnich kilku lat wzrosta §wiadomo$¢ niezamierzonej obecnosci PPCP
w $rodowisku wodnym (wodzie, osadach, faunie i florze) w stezeniach wywotuja-
cych szkodliwe skutki dla organizméw wodnych. PPCP sa szeroko rozpowszech-
nione, w zwigzku z tym $rodowisko wodne jest systematycznie narazane na te za-
nieczyszczenia. Szczegdlnie niepokojace sg dane o metabolitach farmaceutykow.
Po zaaplikowaniu do organizmu czg§¢ substancji farmaceutycznej dziata leczniczo
i ulega metabolizmowi, pozostato$¢ zas (w zaleznosci od rodzaju farmaceutyku od
10 do 90%) zostaje wydalona praktycznie w niezmienionej formie. Wydalane sa
takze produkty I i II fazy metabolizmu, ktore po przedostaniu si¢ do srodowiska
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moga ulec ponownemu przeksztalceniu w forme aktywna. Niebezpieczenswem jest
to, ze metabolity I fazy moga by¢ bardziej reaktywne i toksyczne niz zwigzek
macierzysty.

Wiadomo, ze PPCP sg uwalniane do wod réznymi drogami, w tym ze $ciekami
z domowych instalacji, szpitali, oczyszczalni $ciekow (Sewage Treatment Plants —
STPs), stacji uzdatniania wody (Water Treatment Plants — WTPs) czy niewlasciwej
utylizacji odpadow (Leung i in., 2012; Liu i Wong, 2013). Scieki szpitalne zwykle
wykazuja wyzsze stezenia i czestotliwos¢ wykrywania farmaceutykow w porowna-
niu ze $cickami komunalnymi (Kosma i in., 2010; Oliveira i in., 2015).

PPCP wystepuja w wodach powierzchniowych, podziemnych, wodzie przezna-
czonej do spozycia oraz $ciekach w szerokim zakresie stezen od ng/dm® do mg/dm’
(Daiiin., 2015). Jednak skuteczno$¢ usuwania PPCP w konwencjonalnych oczysz-
czalniach $ciekow jest niska (Behera i in., 2011) ze wzgledu na zlozona budowg
chemiczng tych zwigzkoéw oraz stosowany system oczyszczania we wtornych proce-
sach oczyszczania $ciekow, tj. metoda osadu czynnego, ktéora ma na celu gtéwnie
usuwanie materii organicznej (tj. BZT) 1 zawiesiny (Hua i in., 2008).

PPCP w postaci pierwotnej lub tez ich metabolity, trafiajac do srodowiska wod-
nego, moga powodowac liczne negatywne skutki zaréwno dla czlowieka, zwierzat,
jak 1 catego otoczenia. Wywotywa¢ moga m.in. intensyfikacje lub hamowanie
aktywnosci hormon6éw w organizmie poprzez dzialanie na uklad hormonalny jako
tzw. zwigzki endokrynnie aktywne (Endocrine Disrupting Compounds — EDC).
PPCP wplywaja rowniez na wystepujace w przyrodzie czastki state (np. osady, ko-
loidy glebowe, mikroorganizmy) oraz na sktadniki dodawane w celu oczyszczania
sciekow (np. na wegiel aktywny, koagulanty, osad czynny). W komorkach bakterii
na skutek aktywnosci farmaceutykow dochodzi¢ moze do wystgpienia mutacji
genetycznych, powodujacych np. wytworzenie organizmow lekoopornych.

Pomimo ze stgzenie PPCP w $ciekach jest stosunkowo niskie, to moga by¢ one
toksyczne dla bakterii osadu czynnego, co w rezultacie moze pogarsza¢ skutecznosc¢
usuwania tych zanieczyszczen (Thomaidi i in., 2015).

W 2007 roku PPCP, takie jak diklofenak, jopamidol, pizmo i karbamazepina,
zostaly uznane za priorytetowe zanieczyszczenia, ktore bedg zagrozeniem dla $ro-
dowiska rowniez w przysztosci. Zwigzki te wpisano na list¢ zanieczyszczen opraco-
wang przez UE oraz US EPA. Kolejne zwiazki, tj. ibuprofen, kwas klofibrynowy,
triclosan, ftalany i bisfenol A, s3 proponowane jako uzupehienie tej listy. Jednak
w przypadku zanieczyszczenia srodowiska PPCP gldéwnym problemem jest brak
kompleksowego prawodawstwa, ktore wskazywatoby i regulowaloby problem tych
zanieczyszczen. W literaturze jest wiele przyktadow badan profilowania PPCP
w §rodowisku wodnym (Boxall i in., 2012), jednak dane dotyczace ich metabolitow,
produktow ubocznych i produktow degradacji sg skromne. Rowniez losy i mechani-
zmy usuwania PPCP w STPs i WTPs nie zostaly w pelni zbadane (Blair i in., 2015;
Ebele i in., 2016).
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2.1.1. Farmaceutyki

Termin ,,farmaceutyki” odnosi si¢ do ogromnej grupy liczacej niemal 4000
zwigzkow chemicznych posegregowanych w klasy roznigce si¢ wiasciwosciami
fizyczno-chemicznymi (Daughton i1 Ternes, 1999). Zwigzki farmaceutyczne obej-
mujg zréznicowang grupg zwigzkow chemicznych wraz z ich metabolitami i produk-
tami przemiany. Liczne leki sg hydrolizowane lub metabolizowane do metabolitow.
W wigkszos$ci przypadkow stezenia tych metabolitow sa znacznie nizsze niz stezenie
substancji pierwotnej, poniewaz ulegaja bardziej efektywnym przeksztatceniom.
Jednak stezenia niektorych substancji, takich jak farmaceutyczne substancje pomoc-
nicze, mogg pozosta¢ prawie niezmienione (Yang i in., 2017).

Farmaceutyki ogoélnie obejmujg antybiotyki, hormony, leki przeciwbolowe, leki
przeciwzapalne, regulatory lipidow we krwi, B-blokery i leki cytostatyczne (tab.
2.1.1). Do tej pory w medycynie zastosowano ponad 3000 farmaceutykéw do lecze-
nia zaréwno ludzi, jak i zwierzat oraz w celu poprawy poziomu zycia cztowieka.
Zagrozenia zwigzane z obecno$cig substancji farmaceutycznych w $rodowisku to
m.in. zaburzenia rownowagi hormonalnej w organizmie czlowieka i zwierzat, poja-
wienie si¢ antybiotykoopornosci na bakterie i inne.

Przemyst farmaceutyczny w ostatnich kilkudziesigciu latach stat si¢ jedna
z najszybciej rozwijajgcych si¢ gatezi. Ponadto jest odporny na niekorzystne zmiany
zwigzane z globalnym kryzysem finansowym, a postgp w tej dziedzinie nigdy
wczesniej nie osiggnat tak zawrotnego tempa. Wartos$¢ rynku lekow sprzedawanych
bez recepty w Polsce lokuje nas na pigtym miejscu w Europie po Francji, Niemczech,
Wioszech, Wielkiej Brytanii (Mrowiec, 2015). W rankingach spozycia lekow prze-
ciwbolowych Polska jest jeszcze wyzej, zajmujac trzecie miejsce na Swiecie po
Stanach Zjednoczonych i Francji (Sosnowska 1 i in., 2009). Ponadto analizy wyka-
zaty, ze Polacy w ciggu roku kupuja $rednio po 29 opakowan lekow, co stawia nas
na drugim miejscu tego rankingu (Bochnia, 2010).

Do tej pory odnotowano rdzne poziomy stezen farmaceutykow w danych matry-
cach srodowiskowych na calym $wiecie, tj. w wodzie przeznaczonej do spozycia,
wodach powierzchniowych, $ciekach, osadach, w organizmach fauny i flory. Farma-
ceutyki wystepuja w ilosciach sladowych w catym cyklu zycia wielu organizméw
wodnych, co jest szczegdlnie wazne dla organizmow zyjacych w wodach, do ktérych
odprowadzane sa Scieki (np. w rzekach).

Farmaceutyki trudno ulegaja biodegradacji w warunkach naturalnych i sg
w wiekszosci rozpuszczalne w wodzie, co thumaczy ich obecnos¢ w Sciekach oraz
wodach naturalnych. Potencjalnie moga peli¢ podobng funkcje Iub powodowac
skutki uboczne u organizméw niedocelowych, jak w przypadku zamierzonego ich
dziatania u odbiorcy docelowego.

Problem obecnosci farmaceutykow w srodowisku zwigzany jest z ich toksyczno-
$cig chroniczng a nie toksyczno$cig ostra. Zaniepokojenie dotyczace farmaceutykow
w srodowisku nasilito si¢ w latach 90. XX wieku. W celu poszerzenia wiedzy
o losach farmaceutykow w $rodowisku konieczne sg wigc szczegdtowe badania
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oceny poziomu ich st¢zenia w $ciekach oczyszczonych i wodach powierzchniowych
oraz skuteczno$ci usuwania tych zanieczyszczen w procesach oczyszczania Scie-
kéw. Obecno$¢ farmaceutykow lub ich metabolitow, ktore sa biologicznie czynne,
powoduje powstanie mutacji genetycznych mogacych doprowadzi¢ do rozwoju
szczepow bakterii lekoopornych.

Tabela 2.1.1. Gléwne farmaceutyki i ich zastosowanie (Ellis, 2006)

Grupa/klasa zwiazkow Zwiazek
Antybiotyki stosowane u zwierzat i ludzi trimetoprim, erytromycyna, linkomycyna,
sulfametaksol, chloramfenikol,
amoksycylina
Leki przeciwzapalne i przeciwbolowe ibuprofen, diklofenak, fenoprofen, acetami-

nofen, naproksen, kwas acetylosalicylowy,
fluoksetyna, ketoprofen, indometacyna,

paracetamol

Leki psychotropowe diazepam, karbamazepina, primidon,
salbutamol

Leki przeciwnowotworowe cyklofosfamid, ifosfamid

Leki sympatykomimetyczne albuterol

Regulatory gospodarki thuszczowej kwas klofibrowy, bezafibrat, fenofibrat,
etofibrat, gemfibroz

B-blokery metoprolol, propranolol, timolol, sotalol,
atenolol

Srodki kontrastowe stosowane

w przeswictlaniu RTG jopromid, jopamidol, diatrizan

Sterydy i hormony dihydrotestosteron, progesteron, estradiol,
y prog

estron, cholesterol, koprostanol, estriol,

dietylstilbestrol, etynyloestradiol

Wsrod farmaceutykow stosowanych w medycynie wyrdzniono kilka grup szcze-
golnie niebezpiecznych dla srodowiska przedstawionych w tabeli 2.1.1. Ze wzglgdu
na trwatos¢ w srodowisku wodnym duze zainteresowanie naukowcow wzbudzaja
niesteroidowe leki przeciwzapalne/przeciwbolowe (NLPZ), ktore sa powszechnie
stosowane i dostepne gltownie bez recepty (Ellis, 2006). Wsrod nich mozna wyr6z-
ni¢: diklofenak, naproksen, ketoprofen czy kwas acetylosalicylowy. W srodowisku
pod wplywem mikroflory NLPZ tylko w niewielkim stopniu ulegajg procesom roz-
ktadu. Podobnie w organizmach zywych zwiazki te stabo ulegajg transformacjom.
Dodatkowo, przeterminowane leki trafiajg czesto wprost do sciekéw lub na sktado-
wiska odpadow. Zatem do $rodowiska wodnego dostajg si¢ rézne farmaceutyki,
ktére nastepnie podlegaja biotransformacji w wyniku dziatania bakterii i grzybow.
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Niesteroidowe leki przeciwzapalne réwniez w organizmie czlowieka ulegaja bio-
transformacji 1 w takiej postaci trafiaja do srodowiska wodnego. Trudno§¢ w ozna-
czeniu farmaceutykow w Sciekach polega zatem na wystepowaniu roznorodnych
substancji — od czasteczki macierzystej po jej szerokie spektrum metabolitow.
Zagrozeniem dla srodowiska wodnego sa rowniez antybiotyki, gtownie z grupy:
sulfonamidow (sulfametoksazol, trimetoprim), makrolidéw (erytromycyna, klary-
tromycyna) oraz fluorochinolony (ciprofloksacyna, norfloksacyna).

Kolejng grupa lekow sa leki psychotropowe, do ktorych nalezy m.in. karbamaze-
pina, ktora jest jednym z najczesciej stosowanych lekow przeciwpadaczkowych.
Obecnos¢ karbamazepiny w srodowisku stwierdzono juz w 1978 roku w Stanach
Zjednoczonych i w 1985 roku w Wielkiej Brytanii, a od 1990 roku jej stezenie
w wodach jest regularnie monitorowane (Calza i in., 2013). Do grupy regulatorow
gospodarki lipidowej naleza pochodne kwasu fibrynowego (fibraty) hamujace
w watrobie syntezg kwasow thuszczowych oraz synteze cholesterolu. Naleza do nich:
bezafibrat, gemfibrozil i klofibrat, ktory w watrobie ulega przemianie do formy
aktywnej — kwasu klofibrowego (Janiec, 2005; Szymonik i Lach, 2012).

Wazng grupg farmaceutykoéw sa zwigzki endokrynne, tzw. EDC, nazywane row-
niez zwigzkami wykazujacymi wiasciwosci endokrynne lub zwigzkami wywotuja-
cymi zaburzenia w funkcjonowaniu uktadu dokrewnego. Od potowy ostatniej
dekady wykazano u zwierzat rézne niekorzystne skutki oddziatywania EDC (Kudlek
i Dudziak, 2017; Monteiro i Boxall, 2010; Ziylan i Ince, 2011). Efekty te moga
kumulowac si¢ i prawdopodobnie pojawia¢ w kolejnych pokoleniach, a woéwczas
wynikajace z nich rezultaty mogg by¢ nieodwracalne, zagrazajac zrownowazonemu
rozwojowi czlowieka. Wickszo§¢ EDC to syntetyczne organiczne substancje
chemiczne, ktére sa wprowadzane do srodowiska ze zrodet antropogenicznych
(np. bisfenol A), ale do EDC zalicza si¢ rowniez hormony estrogenne wytwarzane
w sposob naturalny, np. estron (E1).

2.1.2. Srodki higieny osobistej

Srodki higieny osobistej (PCP) to zréznicowana grupa zwigzkoéw uzywana w my-
dtach, balsamach, pastach do zgbow, substancjach zapachowych, kremach przeciw-
slonecznych itp. Podstawowe grupy PCP obejmuja:

srodki dezynfekujace (np. triclosan),

— substancje zapachowe (np. pizma),

— repelenty owadow (np. N,N-dietylo-m-toluamid — DEET),
— konserwanty (np. parabeny),

— filtry UV (np. 3-(4"-metylobenzylideno) kamfora).

PCP sg produktami przeznaczonymi do uzytku zewngtrznego przez ludzi, a zatem
nie podlegaja przemianom metabolicznym i stosowane regularnie przedostajg si¢ do
srodowiska w niezmienionej postaci. Wiele z tych zwigzkoéw jest stosowanych
w duzych ilo$ciach. Badania wykazatly, ze wigkszos¢ z nich jest trwata w Srodowi-
sku, bioaktywna i wykazuje wysoki potencjat bioakumulacji (Brausch i Rand, 2011;
Mackay i Barnthouse, 2010; Peck, 2006).
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PCP najczesciej wykrywane sa w $ciekach i wodach powierzchniowych na catym
swiecie (Peck, 2006), jednak, w poréwnaniu z farmaceutykami, wiedza o ich tok-
syczno$ci i potencjalnym ryzyku uwalniania si¢ do Srodowiska jest skromna
(Daughton i Ternes, 1999).

2121 Srodki dezynfekujgce

W mydtach, dezodorantach, kremach do ciata, pastach do zebow jako srodki
przeciwbakteryjne najczegsciej stosuje si¢ etery bifenylowe, tj. triclosan (TCS) i tri-
clocarban (TCC) (McAvoy i in., 2002). W ostatnich latach coraz czgsciej kwestio-
nuje si¢ ich uzytecznos¢. Przykladowo TCS i TCC nie zapewniajg wlasciwosci
antybakteryjnych mydet. W 2014 roku w stanie Minnesota (USA) zakazano stoso-
wania TCS w pastach do zebow, kosmetykach, mydtach i zelach do kapieli (Hopkins
i Blaney, 2016).

Mimo ze TCS i TCC sa hydrofobowe, to dane literaturowe potwierdzaja ich
wysokie stezenia w $Sciekach. Podwyzszone st¢zenia tych zwigzkéw odnotowano
rowniez w osadach $ciekowych. TCS i TCC znajduja si¢ w pierwszej dziesiatce naj-
czgs$ciej wykrywanych zwigzkow organicznych w Sciekach (Kolpin i in., 2002;
Halden i Paull, 2005). TCS zidentyfikowano w $ciekach w stgzeniach powyzej
10 pg/dm’ (Lopez-Avila i Hites, 1980). Zwigzki te wystepuja rowniez w srodowisku
wodnym (Coogan i in., 2007; Kinney i in., 2008). TCS wykryto w wodach po-
wierzchniowych w Stanach Zjednoczonych (Benotti i in., 2009; Boyd i in., 2004;
Dougherty i in., 2010), Wielkiej Brytanii (Kasprzyk-Horden i in., 200), Korei Potu-
dniowej (Kim 1 in., 2009; Yoon i in., 2008), Szwajcarii (Brausch i Rand, 2011).
Badania monitoringowe prowadzone dla wod powierzchniowych na calym obszarze
Stanéw Zjednoczonych wykazaty, ze TCS byl najczg¢éciej wykrywanym zwigzkiem,
jego stezenie nie przekraczato wartosci 2,3 pg/dm’ (Kolpin i in., 2002).

Czgsto w Sciekach rownolegle z TCS identyfikowano rowniez pochodne mety-
lowe triclosanu (M-TCS). M-TCS sa stosunkowo stabilne i maja wlasciwosci lipo-
filowe, a zatem prawdopodobnie ulegaja bioakumulacji w faunie i florze. Najwyzsze
stezenia M-TCS (az do 21 000 ng/g lipidow) stwierdzono u ryb (Buser i in., 2006).
Liczne badania dotyczace bioakumulacji wykazaty, ze w przeciwienstwie do TCS
pochodne M-TCS ulegaja bioakumulacji (Lindstrom i in., 2002). Ponadto w rosli-
nach wodnych nie zaobserwowano bioakumulacji TCS, natomiast w Sesbania
herbacea wykazano bioakumulacj¢ M-TCS po 28 dniach ekspozycji (Stevens i in.,
2009). Jednak inne badania zaprzeczyly tym doniesieniom. Coogan i in. (2007)
podali, ze w algach wigksza bioakumulacj¢ wykazat TCS w poréwnaniu do M-TCS.
Na podstawie dostepnych danych nie mozna jednoznacznie wskazac, jakie czynniki
wplywaja na bioakumulacj¢ TCS. Wiadomo, ze TCS wykazuje znaczace réznice
w bioakumulacji przy réznych wartosciach pH (Nakamura i in., 2008). Jednym
z mozliwych wyjasnien réznic w bioakumulacji TCS jest jego zdolnos$¢ do jonizacji.
W typowych warunkach srodowiskowych TCS moze wystepowaé od catkowicie
sprotonowanego (przy pH = 5,4) do catkowicie zdeprotonowanego zwiazku (przy
pH =9,2) (Young i in., 2008). Rowniez badania Orvosa i in. (2002) potwierdzily,
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ze na bioakumulacje¢ oraz toksyczno$¢ TCS ma wptyw stan jonizacji tego zwigzku.
Autorzy wykazali, Ze niezjonizowany TCS przy pH od 8,17 do 8,21 byt bardziej
toksyczny niz TCS w stanie zjonizowanym przy wyzszym pH. Tego efektu nie za-
obserwowano dla TCC, poniewaz zwiazek ten ulega jonizacji tylko w ekstremalnych
wartosciach pH, ktore nie sg typowe dla srodowiska naturalnego (Young i in., 2008).

TCC jako PCP stosowany jest od 1957 roku. Jego obecnos$¢ wykazano w §ciekach
i wodach powierzchniowych, w ktorych stezenie nie przekraczato 6,75 pg/dm’
(Halden i Paull, 2005). Zaobserwowano, ze TCC wykazat sktonno$¢ do bioakumu-
lacji w organizmach wodnych w wigkszym stopniu niz TCS lub M-TCS.

Inne $rodki dezynfekujace, np. fenol, 4-metylofenol i bifenylol, sg réwniez
powszechnie stosowane w gospodarstwach domowych i mogg by¢ uwalniane do $ro-
dowiska wodnego. Te zwiazki zidentyfikowano w wodach powierzchniowych lub
$ciekach (Kolpin i in., 2002; 2004; Glassmeyer i in., 2005), przy czym fenol byt
czgsciej wykrywany i jego stezenie bylo wyzsze od stezenia 4-metylofenolu i bife-
nylolu (Kolpin i in., 2002).

W przypadku TCS wykazano toksycznosc¢ ostra dla bezkregowcow, ryb, ptazow,
glonow 1 roslin. TCS jest bardziej toksyczny w poréwnaniu z innymi $rodkami
dezynfekujacymi. Dla wszystkich badanych srodkow dezynfekujacych wykazano,
ze bezkrggowce sg tylko nieco bardziej wrazliwe na ten zwigzek niz ryby. Uwaza
si¢, ze w przypadku dlugoterminowego narazenia ryby i ro$liny naczyniowe sg mniej
wrazliwe na ekspozycje na TCS, podczas gdy glony i bezkrggowce sa bardziej wraz-
liwe. Prawdopodobnie wynika to z wigkszej wrazliwo$ci alg na wlasciwosci anty-
bakteryjne TCS.

Inne badania wykazaly, ze podczas krotkotrwatych ekspozycji na TCS najbar-
dziej wrazliwe sg algi, nast¢pnie ptazy i potem ryby. Podobnie w przypadku dluzszej
ekspozycji glony wydaja si¢ najbardziej wrazliwa grupa troficzng. Rosliny wodne,
bezkrggowce i ryby nie byly zbyt wrazliwe na przewlekte narazenie na TCS. Wyka-
zano, ze toksycznos¢ M-TCS dla organizméw wodnych (Daphnia magna i Scenede-
smus subspicatus) narazonych na krotkie okresy ekspozycji jest nizsza od zwiazku
macierzystego TCS.

W literaturze jest bardzo mato danych dotyczacych toksycznosci TCC dla orga-
nizmow wodnych, ale ostatnie badania wykazaty, ze TCC jest nieco bardziej
toksyczny dla bezkrggowcdéw wodnych i ryb zaréwno w przypadku krotko-, jak
i dlugoterminowego narazenia niz TCS.

Biorac pod uwage mozliwos¢ sorpcji na osadach dennych TCS, M-TCS oraz
TCC iich podwyzszonego stezenia w tej matrycy, nie wyklucza si¢ wptywu na bez-
krggowce bentosowe. Zaobserwowano takze, ze TCS wptywa na rozwdj bakterii
opornych na antybiotyki (Braoudaki i Hilton, 2004).

Obecnie uwaza sig, ze potencjalne skutki zwigzane z obecnoscia w srodowisku
wodnym s$rodkow dezynfekujacych sa niewielkie, chociaz nie wyklucza sig, ze
zwigzki te mogg mie¢ powazne skutki dla zdrowia ludzi i akwakultury (Lyndall i in.,
2010). Nadal pozostaje wiele niejasnosci, w tym wptyw tych zwigzkow na orga-
nizmy bentosowe i skutki jonizacji na ich toksycznos¢ i bioakumulacje¢. Powyzsze

50



kwestie nalezy nadal dokfadnie badaé, aby przeprowadzi¢ kompleksowa oceng
ryzyka srodkéw dezynfekujacych na srodowisko i zdrowie czlowieka (Brausch
i Rand, 2011).

2122 Syntetyczne srodki zapachowe

Srodki zapachowe to wszechobecne zanieczyszczenia $rodowiska i prawdopo-
dobnie sa najczgsciej badang klasa PCP (Daughton i Ternes, 1999). Zapachami
powszechnie uzywanymi sg pizma syntetyczne, popularne zwigzki zapachowe, sto-
sowane w rozmaitych produktach perfumowanych i do pielggnacji osobistej, takich
jak: wyroby perfumeryjne, plyny po goleniu, mydfa, preparaty do utrzymywania
czysto$ci, odSwiezacze powietrza, detergenty do prania i zmigkczania tkanin.
Do pizma syntetycznego zalicza si¢ pizmo nitrowe, ktéore wprowadzono pod koniec
XIX wieku, oraz pizma policykliczne, wprowadzone w latach pigcdziesiatych
(Daughton i Ternes, 1999). Pizma nitrowe sa to najczesciej pochodne nitrowe tolu-
enu lub m-ksylenu. Zostaty odkryte przypadkowo przez Alberta Bauera w 1888 roku
podczas prob otrzymania nowych materiatow wybuchowych, pochodnych TNT.
Najcze$ciej uzywanymi pizmami nitrowymi sa pizmo ksylenowe (MX) i1 pizmo
ketonowe (MK), rzadziej wykorzystuje si¢ pizmo ambretowe (MA), pizmo mos-
kenowe (MM) i pizmo tybetanskie (MT) (Brausch i Rand, 2011; Daughton
i Ternes, 1999).

Pizma nitrowe powoli sg wycofywane, cz¢$¢ z nich ze wzgledu na dzialanie
fotouczulajace, a w niektorych przypadkach rakotworcze. Zastgpowane sa innymi
zwigzkami chemicznymi, zarowno pochodzenia naturalnego (roslinnego), jak i syn-
tetycznego, ktore maja zapach pizmowy. Nalezag do nich pizma policykliczne
i makrocykliczne, ktore nie posiadaja w strukturze grupy nitrowej. Pizma policy-
kliczne (Polycyclic Musk Fragrances — PMF) sa jednymi z wazniejszych grup syn-
tetycznych zwigzkoéw zapachowych. Najczesciej sg to pochodne indenu lub tetraliny.
Wykorzystuje si¢ je m.in. jako sktadniki kosmetykow (perfum, kremow, szamponow
itp.), odswiezaczy powietrza czy detergentow. Czgsto stosowane sg np. HHCB
(1,3,4,6,7,8-szeSciohydro-4,6,6,7,8,8-szesSciometylocyklopenta(g)-2-benzopiran)
i AHTN (6-acetylo-1,1,2,4,4,7-sze§ciometylotetralin) (Daughton i Ternes, 1999).
Wsrod pizm wielopierscienowych wykorzystywane sg rowniez: kaszmeran (DPMI),
celestolid (ABDI), fantolid (AHDI) oraz traseolid (ATII). HHCB znajduje zastoso-
wanie tylko w przemysle kosmetycznym jako czynnik maskujacy lub substancja aro-
matyczna w kompozycjach zapachowych. W zwigzku z tym, ze charakteryzuje si¢
wysoka stabilno$cig w §rodowisku alkalicznym i jego zabarwienie nie ulega zmianie
pod wptywem $wiatla, jest bardzo popularnym sktadnikiem kompozycji perfumeryj-
nych stosowanych w produkcji mydet, detergentéw i innych kosmetykoéw. Wartos¢
produkcji HHCB i1 AHTN oszacowano na okoto 1 milion funtdéw rocznie i tym
samym produkty te umieszczono na ,,Liscie produktow o duzej skali produkcji”,
sporzadzonej przez US EPA (Peck, 2006).

Po raz pierwszy pizmo nitrowe w srodowisku zidentyfikowali Yamagashi i in.
(1981; 1983). Autorzy przeprowadzili kompleksowe badania monitorujace MX
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i MK w Japonii. MX i MK wykryto w 83-90% badanych probek sciekow, w okoto
50% probek wod powierzchniowych, a takze w organizmach ryb stodkowodnych
i skorupiakow. Najwyzsze stezenia MX i MK wykazano w §ciekach z oczyszczalni
$ciekow w zakresie odpowiednio od 25 do 36 ng/dm® i od 140 do 410 ng/dm’
(Yamigashi i in., 1981; 1983). Winkler i1 in. (1998) oraz Moldavan (2006) zidenty-
fikowali zaréwno pizma nitrowe, jak i pizma policykliczne w probkach wody z rzeki
Laby (Niemcy) i rzeki Somes (Rumunia) w zakresie odpowiednio od 2 do 10 ng/dm’
i 2-300 ng/dm’, przy czym najwyzsze stezenie wykazano dla pizma policyklicznego
HHCB. Pizma policykliczne, tj. AHTN i HHCB, czgsciej wystepowaty w wodach
powierzchniowych odpowiednio w 78,3 1 84,6% probek, a ich stezenia rowniez byty
wyzsze od pizma nitrowego.

Wspolczynnik podziatu n-oktanol-woda (P lub Kow) jest jednym z najczesciej
stosowanych parametrow fizyczno-chemicznych, ktory stuzy do oceny potencjal-
nych loséw $rodowiskowych substancji zanieczyszczajacych. Wspolczynnik po-
dziatu oktanol-woda zmierzony dla typowych zanieczyszczen srodowiska miesci si¢
w bardzo szerokim zakresie — od 0,01 dla zwigzkow o wysokiej polarnosci do 1010
dla substancji wysoce hydrofobowych. Z tego wzgledu wspoétczynnik podziatu
przedstawia si¢ zwykle w formie logarytmicznej. Pizma nitrowe i policykliczne sg
rozpuszczalne w wodzie, ale majg wysoki wspotczynnik logKow (dla MK logKew =
= 3,8, dla pizma policyklicznego 5,4-5,9) (Balk i Ford, 1999), co wskazuje na wy-
soki potencjat bioakumulacji tych zwiazkow (Winkler i in., 1998). Wysoki potencjat
bioakumulacji pizma syntetycznego potwierdzily inne dane literaturowe. Wykazano
podwyzszone st¢zenia pizma w lipidach ryb stodkowodnych i morskich oraz mig-
czakoéw. Dietrich 1 Hitzfield (2004) wyznaczyli wspofczynniki biokoncentracji
(BCF) i bioakumulacji (BAF) dla pizm syntetycznych. Autorzy podali, ze BCF
i BAF pizma nitrowego, w szczegdlnosci MX, sg wyzsze od pizma policyklicznego
(Brausch i Rand, 2011).

Pizma nitrowe maja stosunkowo niska lub nie wykazuja sktonnosci do wywoty-
wania ostrych objawow toksycznosci dla dotychczas badanych organizmow
wodnych. MX i MK wykazuja toksycznos$¢ ostrg przy stezeniach ponizej granic ich
rozpuszczalnosci w wodzie (0,15 mg/dm® dla MX i 0,46 mg/dm® dla MK). Uwaza
si¢, ze pizmo nitrowe jest potencjalnie toksyczne dla organizméw wodnych przy
dhuzszym czasie ekspozycji.

Dotychczasowe badania wykazaly, ze ryby stodkowodne z rodziny karpiowatych
D. rerio sa najbardziej wrazliwymi gatunkami na ekspozycje pizma nitrowego
(Carlsson i Norrgren, 2004).

Pizma policykliczne sg bardziej toksyczne od pizm nitrowych. HHCB i AHTN
sg toksyczne dla bezkrggowco6w wodnych juz w niskich stezeniach na poziomie ppb
i ppm, chociaz nie sg toksyczne dla ryb. Przy dtuzszym czasie ekspozycji na pizmo
policykliczne bezkregowce sg bardziej wrazliwe niz ryby, natomiast pizmo policy-
kliczne nie jest toksyczne dla ptazow.

Na podstawie najwyzszych odnotowanych st¢zen pizma syntetycznego w srodo-
wisku wodnym tylko AHTN moze potencjalnie wywolywa¢ negatywne skutki u dzi-
kich zwierzat (Wollenberger i in., 2003).
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W literaturze jest znikoma liczba przyktadéw badan dotyczacych wptywu pizma
na algi 1 bezkrggowce bentosowe, w zwigzku z tym nie mozna okresli¢ ich poten-
cjalnego ryzyka na te organizmy. Ze wzgledu na wysoka warto$§¢ wspofczynnika
logKow pizma syntetyczne moga kumulowac¢ si¢ w osadach dennych, zwickszajac
poziom stezenia w tym medium, przez co stanowig zagrozenie dla bezkregowcow
bentosowych. Jednak, aby szczegétowo okresli¢c wptyw $rodkow zapachowych na
srodowisko wodne, nalezy przeprowadzi¢ dalsze badania tych mikrozanieczyszczen
(Brausch i Rand, 2011).

2123 Srodki odstraszajace owady (repelenty)

Najbardziej rozpowszechnionym aktywnym $rodkiem odstraszajacym owady
jest N,N-dietylo-m-toluamid (DEET) — sktadnik repelentow owaddéw (Brausch
i Rand, 2011; Costanzo i in., 2007). Po raz pierwszy DEET zostal wprowadzony
przez armi¢ amerykanska w 1946 roku do ochrony personelu wojskowego przed
komarami i gryzacymi muchami (Hopkins i in., 2016). Zadaniem DEET jest zakto-
canie zdolnosci owadow do wykrywania kwasu mlekowego u cztowieka. Obecnie
w USA zwigzek ten zarejestrowany jest do uzytku w 225 produktach i szacuje sig,
ze roczne zuzycie przekracza 1,8 miliona kg. DEET wykryto w §ciekach z oczysz-
czalni $ciekow (Glassmeyer i in., 2005; Sui i in., 2010) i wodach powierzchniowych
(Kolpin i in., 2002; Glassmeyer i in., 2005; Sandstrom i in., 2005) na calym $wiecie.
DEET jest stosunkowo trwaly w $rodowisku wodnym, ale w przeciwienstwie
do wielu innych PCP (np. substancji zapachowych i filtréw UV) zwigzek ten cha-
rakteryzuje si¢ niskim wspotczynnikiem BCF, co wskazuje, ze prawdopodobnie nie
kumuluje si¢ w organizmach wodnych (Costanzo i in., 2007).

Repelenty przedostaja sie¢ do srodowiska wodnego gtownie wraz ze $ciekami.
W wodzie moga ulegac¢ bioakumulacji, ktéra zalezy od wartosci logKow 1 jest specy-
ficzna dla danej substancji chemicznej, a nie catej grupy repelentow. W literaturze
jest bardzo niewiele danych dotyczacych toksycznosci DEET dla organizmoéw
wodnych. Costanzo i in. (2007) podsumowali doniesienia literaturowe dotyczace
repelentow opublikowane do 2006 roku, wedtug ktorych tylko DEET wykazywat
niewielka toksycznos¢ dla organizméw wodnych. Pomimo ze DEET wystepuje
powszechnie w wodach powierzchniowych i jest stosunkowo odporny na rozktad,
nie sg znane badania dotyczace jego toksycznosci przewleklej dla organizméw wod-
nych. Na podstawie dostgpnych informacji Costanzo i in. (2007) przeprowadzili
wstepng oceng ryzyka i stwierdzili, ze DEET prawdopodobnie nie wywoluje skut-
koéw biologicznych w ekosystemach wodnych, jednak z powodu braku informacji na
temat jego toksycznosci przewlektej nie mozna dokonaé ostatecznej oceny jego
wplywu na $rodowisko.

Inny repelent 1,4-dichlorobenzen jest stosowany jako insektycyd (gldwnie
w srodkach przeciwmolowych). Badania 1,4-dichlorobenzenu wykazaly jego tok-
syczno$¢ ostrag dla bezkregowcow, w szczegolnosci D. magna, natomiast toksycz-
no$¢ przewlekla dla ryb (Boutonnet i in., 2004). Biorac pod uwage obserwowane
stezenia tego zwiazku w $rodowisku wodnym, jest mato prawdopodobne, aby byt
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toksyczny dla organizméw stodkowodnych. Ponadto ze wzgledu na niski potencjat
bioakumulacji 1,4-dichlorobenzenu nic nie wskazuje, ze moze wywotywac efekty
endokrynologiczne u organizméw wodnych (Boutonnet i in., 2004). Hopkins 1 in.
(2016) podaja, ze po przegladzie literatury przeprowadzonym przez Constanzo i in.
(2007) nie zgtoszono zadnych dodatkowych informacji dotyczacych toksycznosci
repelentow.

212 4. Konserwanty

Konserwanty stosowane sg w zywnosci, kosmetykach i przyborach toaletowych.
Badania koncentruja si¢ glownie na parabenach, ktore stanowig najwicksza czg§¢
stosowanych na rynku konserwantéw. Parabeny pod wzgledem chemicznym sg
estrami kwasu 4-hydroksybenzoesowego (PHBA), r6znigcymi si¢ grupa funkcyjna.
Wykazuja dzialanie grzybostatyczne i odznaczajg si¢ niskg aktywnoscia przeciw-
bakteryjng. Do grupy parabenow najcze$ciej zalicza si¢ zwiazki z prostotancucho-
wymi grupami alkilowymi (metyloparaben, etyloparaben, propyloparaben, butylo-
paraben, pentyloparaben, heksyloparaben i heptyloparaben), niektére z grupami
rozgatezionymi (np. izopropyloparaben czy izobutyloparaben) oraz z grupami ary-
lowymi (np. benzyloparaben). Czasami stosowane sa rowniez ich sole. Parabeny
maja posta¢ bezbarwnego lub biatego proszku, prawie bez zapachu i smaku
(Daughton i Ternes, 1999). Naleza do najczesciej stosowanych srodkow konserwu-
jacych z uwagi na ich szerokie spektrum dzialania przeciwdrobnoustrojowego,
a takze bezpieczenstwo, poniewaz ich dziatanie draznigce i uczulajgce jest nie-
znaczne. W UE dozwolone jest stosowanie w kosmetykach metyloparabenu i etylo-
parabenu (oraz ich soli) w stezeniu do 0,4%, natomiast zawarto$¢ wszystkich tych
substancji nie moze w produkcie przekroczy¢ 0,8%. Dla propyloparabenu i butylo-
parabenu zawartosci te wynoszg odpowiednio 0,14 i 0,8%, przy czym parabendéw
tych nie mozna stosowa¢ w produktach niesptukiwanych przeznaczonych dla dzieci
ponizej trzeciego roku zycia naktadanych na skore¢ na obszarze przykrytym pielucha.
Zabronione jest natomiast stosowanie izopropyloparabenu, izobutyloparabenu,
fenyloparabenu, benzyloparabenu i pentyloparabenu. Jednak zwykle stezenia te
w kosmetykach nie przekraczajg 0,3%.Wedtug danych Food and Drug Administra-
tion (FDA), parabeny sg obecne w ponad 22 tys. formul kosmetykéw (Cosmetic
Ingredient Review, 2008). Do stosowania w zywnosci dopuszczone sg etyloparaben
(E 214) i metyloparaben (E 218) oraz ich sole sodowe (odpowiednio E 2151 E 219).
Dopuszczalne stezenie parabenéw w preparacie enzymow spozywcezych to 2 g/kg,
w gotowej zywnosci — 2 mg/kg, a w napojach — 1 mg/dm”.

Aktualnie wykorzystuje si¢ siedem rodzajow parabenow: benzyloparaben,
butyloparaben, etyloparaben, izobutyloparaben, izopropyloparaben, metyloparaben
i propyloparaben. W 1987 roku zuzyto ponad 7000 kg parabenow w kosmetykach
oraz przyborach toaletowych (Soni i in., 2005) i warto$¢ ta systematycznie wzrasta
(Brausch i Rand, 2011).

Parabeny sa zwigzkami stabilnymi chemicznie. Wykazujg aktywnos$¢ przeciw-
drobnoustrojowa w szerokim zakresie pH od 4 do 8 (Bojarowicz i in., 2012; Doron
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iin., 2001). Substancje te majg charakter lipofilowy i w zaleznosci od dlugosci fan-
cucha alkilowego w czasteczce estru stabo Iub bardzo stabo rozpuszczaja si¢ w wo-
dzie. Parabeny nie wykazuja wlasciwosci konserwujacych w fazie olejowej, dlatego
w celu zwigkszenia ich rozpuszczalnos$ci w fazie wodnej dodaje si¢ do glikolu pro-
pylenowego glicerynge lub etanol. Wraz ze zwigkszeniem masy czasteczkowej para-
benu oraz wydluzeniem bocznego tancucha alkilowego wzrasta wspolczynnik
logKow oraz zwigksza si¢ jego aktywnos¢ przeciwdrobnoustrojowa, zaréwno prze-
ciwbakteryjna, jak i przeciwgrzybicza (Golden i in., 2005). Jako $rodki konserwu-
jace poszczegoblne parabeny wykazuja zroznicowang aktywnosé, dlatego aby zwick-
szy¢ efektywno$¢ dziatania, stosuje si¢ ich mieszaniny, co jednoczesnie pozwala
zminimalizowa¢ zawarto$ci poszczegolnych konserwantéw w danym produkcie.
Parabeny wykazujg silniejsze dzialanie przeciwbakteryjne wobec bakterii Gram-do-
datnich. W celu zwigkszenia skutecznosci przeciwko bakteriom Gram-ujemnym do-
dawane sg inne konserwanty, np. pochodne formaldehydu, z ktorymi parabeny wy-
kazuja synergizm dzialania. Obecno$¢ niektéorych zwigzkéw powierzchniowo
czynnych, w wyniku tworzenia wigzan wodorowych lub wilaczania czgsteczek
w micele, moze zmniejszy¢ aktywno$¢ przeciwdrobnoustrojowa parabenow.

Udowodniono skuteczno$¢ oraz bezpieczenstwo stosowania parabenéw. Wyka-
zano, ze sg nietoksyczne, niekancerogenne, niegenotoksyczne, nieteratogenne. Nie
ulegaja kumulacji ze wzglgdu na bardzo szybki metabolizm (Gomez i in., 2005;
Lakerman i in., 2006; Ross, 2006). Szacuje sig, ze sumaryczna dobowa ekspozycja
osoby dorostej na parabeny wynosi ok. 76 mg, z czego ok. 50 mg pochodzi z kosme-
tykow, ok. 25 mg — z lekéw, a z produktéow spozywezych — ok. 1 mg (Soni i in.,
2005). Szerokie zastosowanie parabenéw wynika z faktu, ze zwigzki te sg postrze-
gane jako substancje bezpieczne dla zdrowia cztowieka. Jednak zaobserwowano, ze
moze wystapi¢ indywidualna nadwrazliwos¢ na dang substancj¢ czy tez niewtasciwe
uzycie. W zwigzku z tym istnieje ryzyko pojawienia si¢ takich niepozadanych efek-
tow, gtownie w postaci uczulen. Wynika to z dziatania parabenow jako alergenow
kontaktowych. Obawy wywotuje takze ich aktywno$¢ imitujaca dzialanie estroge-
néw 1 zwigzane z tym nastepstwa (Bojarowicz i in., 2012).

Badania dotyczace wystgpowania parabendéw w wodach powierzchniowych
i Sciekach wykazaly, ze najwicksze ich stezenia byty charakterystyczne dla wod
powierzchniowych, w zakresie od 15 do 400 ng/dm’, w zaleznosci od parabenu, pod-
czas gdy w $ciekach stezenia byty nizsze — od 50 do 85 ng/dm’* (Ebele i in., 2017).

Dane literaturowe podajg, ze parabeny moga wykazywac toksyczno$¢ ostra dla
organizméw wodnych. Sposrdd siedmiu r6éznych typow parabenéw obecnie stoso-
wanych benzyloparaben wydaje si¢ najbardziej toksyczny (Madsen, 2009). Uwaza
si¢, ze wraz ze wzrostem dhugos$ci tancucha podstawnikow parabenéw moze zwigk-
szaC si¢ ich toksyczno$¢ ostra dla bakterii (Dymicky i Huhtanen, 1979; Eklund,
1980). Dobbins i in. (2009) wykazali toksyczno$¢ parabenoéw dla D. magna
i Pimephales promelas (ryba stodkowodna ze stawu rybnego). Autorzy stwierdzili,
ze benzyloparaben i butyloparaben byly najbardziej toksyczne dla bezkregowcow
iryb, podczas gdy metyloparaben i etyloparaben najmniej toksyczne, co potwierdza
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wcze$niejsze doniesienia, ze toksyczno$¢ wzrasta wraz ze zwigkszaniem si¢ dlugo-
$ci tancucha. Pomimo ze Dobbins i in. (2009) podali, Ze parabeny stanowia jedynie
ograniczone zagrozenie dla organizméw wodnych, sugeruje si¢, ze zwiazki te,
w szczegoOlnosci benzyloparaben, butyloparaben i propyloparaben, moga wywoly-
wac niskopoziomowe zmiany estrogenowe. Inui i in. (2003) oraz Bjerregaard i in.
(2008) podali, ze krotkotrwata ekspozycja parabenéw moze potencjalnie powodo-
wac skutki estrogenne w stezeniach istotnych dla srodowiska.

Dane literaturowe wskazuja na potencjalny wplyw parabendow na organizmy
wodne, ale nadal brakuje informacji na temat chronicznego dzialania parabenow na
organizmy wodne. Dane dotyczace stgzen parabenow w srodowisku sugeruja jedy-
nie minimalne ryzyko dla organizméw wodnych, poniewaz stezenia powodujace
negatywne skutki sg na ogot 1000 razy wyzsze od oznaczanych w wodach (Brausch
i Rand, 2011).

2125 Fltry W

Rosngce zaniepokojenie negatywnymi skutkami promieniowania ultrafioleto-
wego (UV) u ludzi spowodowato zwigkszone stosowanie filtrow UV. Filtry UV
(UVF) sa szeroko wykorzystywane w produktach ochrony przeciwstonecznej,
kosmetykach, farmaceutykach i preparatach higieny osobistej. Filtry UVF sg stoso-
wane w celu ochrony skéry przed promieniowaniem UVA (315-400 nm), UVB
(280-315 nm) i/lub UVC (100-280 nm).

Produkty te zazwyczaj zawieraja zwigzki aromatyczne z grupami metoksy- i/lub
karbonylowymi, ktore zapewniaja wysoka absorbancje §wiatta UV w zakresie dhu-
gosci fal 280-400 nm. Jako filtry UV stosowane sa:

— benzofenon (BP) i pochodne benzofenonu: 2-hydroksy-2-metoksybenzofenon

(BP3) oraz kwas 2-hydroksy-4-metoksybenzofenono-5-sulfonowy (BP4);

— pochodne kwasu p-aminobenzoesowego: benzoesan 4-etylheksyl-4-(dimetylo-
amino) (EDP) i etyl 4-aminobenzoesowy (Et-PABA);

— pochodne kamfory: 3-(4'-metylobenzylideno) kamfora (4-MBC);

— pochodne benzotriazolu: metylen bis-benzotriazolotetrametylo-butylofenol

(MBBT);

— pochodne salicylanéw: salicylan etyloheksylu (ES) i homosalat (HMS);

— pochodne triazyny: dietyloheksylo butamido triazon (DBT);

— pochodne dibenzoilometanu: 4-tert-butyl-4'-metoksydibenzoilometan (BMDM);
— pochodne benzimidazolu: kwas sulfonowy 2-fenylo-5-benzimidazolu (PBSA);
— pochodne krylenu: oktokrylen (OC) (Kozarska, 2017).

Powszechnie stosowane filtry UVF to HMS, oktinoksat (OMC) i BP3 (Poiger
i in., 2004). Filtry UV w zaleznosci od mechanizmu dziatania mozna podzieli¢
na blokery organiczne (chemiczne) i nieorganiczne (fizyczne). Filtry organiczne ab-
sorbujag promienie UV, przechodza w stan wzbudzony, a nast¢pnie wydzielajg
ciepto. Filtry nieorganiczne (ZnO,TiO,) dziatajg przez odbijanie oraz rozpraszanie
promieniowania UV. Autorka skoncentrowata si¢ gtdwnie na filtrach organicznych
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ze wzgledu na ich zdecydowanie wigksze wykorzystanie w poréwnaniu z filtrami
nieorganicznymi.

Filtry UV sa gléwnie stosowane w kosmetykach, takich jak: preparaty przeciw-
stoneczne, kosmetyki do pielegnacji skory i makijazu, pomadki ochronne, wystepuja
takze w szerokim zakresie produktéw, np. w tworzywach sztucznych, klejach, lakie-
rach i gumach w celu zapewnienia im ochrony przed degradacja UV. Ponadto
wystepuja w produktach farmaceutycznych, w kosmetykach samochodowych
i innych wyrobach przemystowych (Clavijo i in., 2016; Ferrero-Gago i in., 2013;
Kozarska, 2017; Ramos i in., 2015). W celu zwickszenia wartosci wskaznika
ochrony przeciwstonecznej (SPF) stosuje si¢ mieszaniny filtrow (zar6wno organicz-
nych UVA i1 UVB, jak i nieorganicznych), co przyczynia si¢ do zwigkszenia
ogoblnego stezenia w produkcie koncowym. Filtry chemiczne prawie zawsze uzy-
wane sg w mieszaninach, gdyz zaden zwigzek pojedynczo zastosowany w kosme-
tyku w dopuszczalnych stezeniach nie zapewnia odpowiedniej ochrony, tzn. zabez-
pieczenia przed promieniowaniem UVA i UVB.

Wiasciwosci fizyczno-chemiczne filtrow UV determinujg ich losy i przemiany
w $rodowisku oraz decyduja o mozliwosci wyboru odpowiedniej techniki analitycz-
nej oznaczania powyzszych zwiazkéw w matrycach srodowiskowych.

Filtry UV nie s3 uwazane za zwigzki lotne, poniewaz $rednia warto$¢ ich punktu
wrzenia wynosi 400°C. Do lotnych zalicza si¢ Et-PABA, BP (temperatura wrzenia
w zakresie 300-350°C). Do mniej lotnych zwigzkéw zalicza si¢ benzimidazol
i pochodne triazyny (Ramos 1 in., 2015). Wigkszo$¢ pochodnych benzofenonu, jak
rowniez pochodne kamfory charakteryzuja si¢ umiarkowang rozpuszczalno$cia
(1,0-10° mg/dm*> S > 1,0-10*mg/dm?). Inne zwigzki kamfory, benzofenonu i kwasu
p-aminobenzoesowego, pochodne salicylanow i cynamonian6éw sg nieznacznie roz-
puszczalne w wodzie (1,0-10* mg/dm®> S > 1,0-10"" mg/dm”®). Grupy triazyn, ben-
zotriazoli 1 pochodnych krylenu nie rozpuszczajg si¢ w wodzie (Kozarska, 2017
Ramos i in., 2015).

Oceniajac warto$¢ wspotczynnika logKow zwigzkow zaliczanych do filtrow UV,
wykazano, ze pochodne benzimidazoli i benzofenonu BP4 i BP5 charakteryzuje
logKow < 1 1 zwiazki te sg hydrofilowe oraz bardzo dobrze rozpuszczaja si¢ w wo-
dzie. Wigkszo$¢ zwiazkow o logKew > 4 uwaza si¢ za hydrofobowe, tj. krylen,
dibenzoilometan, cynamoniany, kwas p-aminobenzoesowy i pochodne salicylanow.
Zwiazki o logKow > 8 (np. BEMT) nie sg tatwo biodostepne, a te o logKow > 10
(np. EHT, DBT, MBBT i DTS) nie wykazuja dostepnosci biologicznej (Kozarska,
2017; Ramos i in., 2015). Analizujac wartosci wspofczynnika podziatu wegiel orga-
niczny-woda (logKoc), stwierdzono, ze ma zblizony rozktad zaleznosci jak wpot-
czynnik logK.w dla wymienionych zwigzkow. Substancje, takie jak pochodne ben-
zofenonu BP4 i BP5, pochodne benzimidazolu, PBSA i DPDT charakteryzuja si¢
niskimi warto$ciami logKow 1 sg bardzo dobrze rozpuszczalne w wodzie, w zwigzku
z tym prawdopodobienstwo zidentyfikowania ich w wodzie jest wysokie w przeci-
wienstwie do triazyny i benzotriazoli o wysokich warto$ciach logKow, a wigc zwigz-
kach bardzo stabo rozpuszczalnych w wodzie. Dlatego logK. triazyny i benzotria-
zoli mozna oznacza¢ w glebach/osadach rzecznych.
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Filtry UV przedostaja si¢ do srodowiska dwiema drogami, posrednio ze Sciekami
z oczyszczalni $ciekow lub bezposrednio z osadow dennych czy tez uwalniane ze
srodkéw kosmetycznych zawierajacych filtry UV — podczas plywania i innych
zaj¢¢ rekreacyjnych ludzi (Brausch i Rand, 2011). Analizy przeprowadzone
w Szwajcarii wykazaly, ze do oczyszczalni sciekow wprowadzano az 118 g 2-etylo-
-heksylo-4-trimetoksycynamonianu (EHMC), 49 g 4-MBC, 69 g BP3 i 28 gOC na
10 000 oso6b/dzien w okresie intensywnego stosowania filtrow UV (Balmer in.,
2004). Z kolei Poiger i in. (2004) obliczyli, ze w wyniku dziennego stosowania do
1263 mg UVF/osobe do matego jeziora w Szwajcarii bezposrednio wprowadzano do
966 kg UVF/rok. Balmer i in. (2004) zbadali obecnos¢ 4-MBC, BP3, EHMC i OC
w Sciekach, wodach powierzchniowych i tkankach ryb w Szwajcarii. Najwigksze
stezenie wykazano dla 4-MBC, w $ciekach wynosito ono 2,7 pg/dm?®, w wodach po-
wierzchniowych 35 ng/dm’, a w tkance ryb 123 ng/g tkanki lipidowej. Poiger i in.
(2004) uzyskali podobne wyniki dla wybranych filtrow UV w szwajcarskich jezio-
rach, w ktérych najwyzsze stezenia (5-125 ng/dm’) wykazano dla BP3.

Dane literaturowe potwierdzajg bioakumulacje filtrow UVF w organizmach ryb
na poziomach podobnych do PCB i dichlorodifenylotrichloroetanu (DDT) (Dau-
ghton i Ternes, 1999; Balmer i in., 2004; Poiger i in., 2004). Stezenia UVF w tkance
lipidowej ryb wynosity do 2 ppm (Nagtegaal i in., 1997). Ponadto stwierdzono,
ze wspolczynnik ich bioakumulacji w organizmach ryb jest powyzej 5000.
W badaniach laboratoryjnych prowadzonych przez Kunz i in. (2006) wyznaczono
wspotczynnik biokoncentracji kamfory 3-benzylidenowej (3BC) u ryb z gatunku
P. promelas, ktory po 21 dniach ekspozycji wynosit 313.

Wedhug Fent i in. (2009), UVF nie wykazuja toksycznosci ostrej dla organizmow
wodnych. Autorzy zaobserwowali, ze D. magna przy krotkotrwatym narazeniu
(48 godz.) byla najbardziej wrazliwa na EHMC, natomiast najmniej wrazliwa na
BP4. Wigkszo$¢ badan dotyczacych UVF byla prowadzona przy ekspozycjach diu-
goterminowych. Schmitt i in. (2008) badali skutki oddziatywania filtrow UV (3BC
i 4-MBC) na organizmy bezkregowcow bentosowych i zaobserwowali znaczace
zmniejszenie reprodukcji wodozytki nowozelandzkiej (P. antipodarum) oraz zna-
czacy spadek rozrodczosci 1 zwigkszong $miertelno$¢ dzdzowniczki (Lumbriculus
variegatus). Testy in vitro z uzyciem czterech filtrow przeciwstonecznych UVA
1 UVB (BP3, HMS, 4-MBC i oktylo-dimetylo-PABA) pokazaly, ze zwiazki te wy-
kazuja potencjat do wywotywania efektow estrogennych (Schlumpfi in., 2001).

2126 Inne PCP

Poza wyzej wymienionymi rodzajami PCP w $rodowisku wystgpuja inne $rodki
higieny osobistej, ktoére wymagaja uwagi ze wzgledu na ich toksycznos$¢. Zwigzki te
obejmujg alkilofenole, takie jak 4-tert-oktylofenol (4tOP) i nonylofenol (NP), cyklo-
siloksany (D3-D6) i polidimetylosiloksany (L3-L16). Alkilofenole i cyklosiloksany
s stosowane glownie w balsamach i kremach do pielegnacji skory, dezodorantach
oraz detergentach (Horii i Kannan, 2008; Mottaleb i in., 2009). Siloksany sa doda-
wane do produktow w duzych dawkach. W zwigzku z tym dzienne stosowanie
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siloksané6w w szamponach, odzywkach do wtosow i balsamach do ciala wynosito
odpowiednio okoto 500, 754 1 206 pg/osobe (Lu i in., 2011). Zakres stezen siloksa-
néw oznaczanych w wodzie wynosit od 0,009 do 0,027 ug/dm’. Stezenia cyklo-
tetrasiloksanu (D4) byly ponizej warto$ci uznanych za niebezpieczne dla §rodowiska
(Wang i in., 2013), jednak jesli siloksany bedg konsekwentnie odprowadzane do
ekosystemu w stgzeniach opisanych w literaturze, nalezy oczekiwaé szkodliwych
oddziatywan na $rodowisko (Lu iin., 2011). Przyktadowo Sousa i in. (1995) ustalili,
ze przetrwanie D. magna zmniejszyto si¢ o 16% po 21 dniach ekspozycji na
15 pg/dm® D4. Uwaza sie, ze alkilofenole sg toksyczne dla organizméw zyjacych
w wodzie. White 1 in. (1994) wykazali estrogenne dziatanie alkilofenoli na ryby,
ptaki i ssaki. Biorac pod uwage potencjalny ostry wptyw alkilofenoli na bakterie,
bezkrggowce i kregowce, dalsze badanie oceny ich stezen srodowiskowych jest
w pelni uzasadnione (Hopkins i Blaney, 2016).

2.1.3. Zrédta i transport PPCP w érodowisku

PPCP przedostajg si¢ do srodowiska réznymi drogami (rys. 2.1.1). Najwigksze
zrodto PPCP trafiajacych do srodowiska pochodzi z ich uzytkowania, a sposob prze-
dostawania si¢ do srodowiska rozni si¢ w zalezno$ci od tego, czy sa stosowane przez
ludzi czy u zwierzat (Ebele i in., 2017). Stabilno$¢ chemiczna lub metaboliczna nie-
ktérych substancji farmaceutycznych oznacza, ze do 90% skladnika czynnego jest
wydalane (lub wyptukiwane) w pierwotnej postaci. Weterynaryjne produkty leczni-
cze przedostajg si¢ do srodowiska z nieoczyszczonych, rozproszonych zrodet, na
przyktad przez nawozenie obornikiem (Komunikat Komisji, 2019). Gtéwnym zro-
dtem PPCP w $rodowisku sg $cieki oczyszczone odprowadzane z oczyszczalni $cie-
kéw komunalnych, $cieki oczyszczone odprowadzane z zakltadéow produkcyjnych,
nawozenie obornikiem zwierzecym oraz akwakultura, w ramach ktorej substancje
farmaceutyczne sg czesto dodawane do paszy. Do kolejnych zrodet PPCP w $rodo-
wisku mozna zaliczy¢ osady $cickowe zawierajace substancje farmaceutyczne,
wypasanie zwierzat gospodarskich, leczenie zwierzat domowych, niewlasciwe skta-
dowanie niezuzytych PPCP i skazonych odpadoéw. PPCP moga ulega¢ procesowi
infiltracji z wod powierzchniowych do wod podziemnych oraz przenika¢ ze sktado-
wisk odpadow.

Za glowne zrodlo farmaceutykéw w srodowisku uwaza si¢ szeroko rozumiany
przemyst farmaceutyczny. Innym, niezwykle istotnym zrodtem lekow w §rodowisku
sg placowki ochrony zdrowia (w gldwnej mierze szpitale), a takze nieumiejetne
gospodarowanie lekami przeterminowanymi, ktére czesto trafiajg do toalety
(Fudala-Ksigzek i in., 2019; Staniszewska i in., 2015). Leki stosowane w celach te-
rapeutycznych wydalane sa wraz z moczem i/lub katem, a nastgpnie systemem
kanalizacji trafiaja do oczyszczalni §ciekoéw. Istotnym zrodtem lekow moze byc
takze ich nieprawidlowa utylizacja. Z badan statystycznych przeprowadzonych
w Stanach Zjednoczonych wynika, ze az 54% spoleczenstwa wyrzuca niewykorzy-
stane leki do $mieci.
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Rys. 2.1.1. Zrédla zanieczyszczenia Srodowiska PPCP (Ebele i in., 2017)

Standardowe technologie oczyszczania $ciekow nie eliminujg farmaceutykow
w 100%, dlatego Scieki stanowig glowny nosnik tych zanieczyszczen. Dotyczy to
sciekow z produkcji lekow, $ciekow komunalnych w przypadku spozywania lekow
przez ludzi i ich wydalania, odciekow z wysypisk odpadéw. Dominujace ilosci
lekow 1 ich metabolitow ze $ciekami odprowadzaja szpitale. Ponadto w gospodar-
stwach domowych niezuzyte lub przeterminowane leki czgsto sg wyrzucane do
toalet (Mrowiec, 2015). Problemem jest takze obornik zwierzecy, poniewaz nie
tylko ludzie, ale rowniez zwierzegta leczone sg réznego rodzaju lekami, ktore wyda-
lane trafiaja do odbiornikéw naturalnych. Najczgsciej chodzi o antybiotyki, ktore
wydalane s w takiej formie, Zze zawarta w nich substancja jest nadal czynna.
W roznych rejonach $wiata obowigzuja odmienne systemy zarzadzania i uzywania
farmaceutykow, dlatego na rodzaj zrodta farmaceutykow w srodowisku wodnym ma
wplyw region geograficzny (Boxall i in., 2012). Ograniczenie przedostawania si¢
farmaceutykoéw do wod to nie tylko dzialania zwiazane z doczyszczaniem $Sciekow,
lecz takze zmiany gospodarcze, czyli wprowadzenie pewnych ograniczen dotycza-
cych stosowania tych lekow. Staty nadzor oraz monitorowanie sSrodowiska wodnego
jest zatem bardzo waznym zadaniem laboratoriow analitycznych zajmujacych si¢
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ochrong srodowiska. Kluczowe jest poznanie i zrozumienie sposobOw rozprzestrze-
niania oraz zachowywania si¢ farmaceutykow w srodowisku (Yang i in., 2015).

Po uwolnieniu do srodowiska niektére PPCP moga by¢ transportowane na duze
odlegtosci w zalezno$ci od ich wiasciwosci fizyczno-chemicznych i wiasciwosci
komponentu $rodowiska, do ktérego trafiajg. Generalnie PPCP charakteryzujg si¢
stabg zmiennoscig oraz wysoka polarnoscig i hydrofilowoscia, dlatego ich dystrybu-
cja w srodowisku moze odbywac si¢ gtdéwnie droga wodna oraz poprzez rozprosze-
nie w fancuchu pokarmowym (Caliman i Gavrilescu, 2009). Obecno$¢ w wodzie
naturalnych substancji organicznych (NOM), a szczegolnie substancji humusowych,
moze zmienia¢ wlasciwosci chemiczne PPCP i przyczynia¢ si¢ do ich migracji na
znaczne odleglosci. Wykazano, ze substancje humusowe maja zdolno$¢ wigzania
hydrofobowych domieszek wod poprzez wigzania kowalencyjne, wigzania wodo-
rowe lub sity van der Waalsa. Mogg réwniez zwigksza¢ rozpuszczalno$¢ w wodzie
zwiagzkoéw niepolarnych, powodowa¢ hydroliz¢ niektérych PPCP, powodowac foto-
degradacje¢ substancji organicznych i ogranicza¢ bioprzyswajalno$¢ przez organi-
zmy wodne. Wlasciwosci te w istotny sposob zaleza od tego, czy mikrozanieczysz-
czenia organiczne wystepuja w stanie wolnym, czy tez s zaadsorbowane na innych
substancjach (Bodzek, 2013).

Transport PPCP migdzy r6znymi komponentami $§rodowiska zalezy od ich sorp-
cji w Sciekach, glebie i osadach dennych. Udokumentowana obecno$¢ kilku grup
PPCP w osadach $ciekowych z oczyszczalni sciekow wskazuje na mozliwos¢ prze-
dostawania si¢ PPCP do srodowiska poprzez bezposrednie uwolnienie z osadow
stosowanych jako nawoéz gruntéow rolnych (Van Wieren i in., 2012). Badania
potwierdzaja transport PPCP do wdd gruntowych, kiedy nawozy organiczne apliko-
wano do gruntow rolnych (Heberer, 2002) lub nawadniano pola oczyszczonymi
scieckami (Pedersen i in., 2005). Sptywy PPCP ze sktadowisk lub gruntow rolnych
mogg by¢ dalej transportowane do zbiornika wodnego lub wymywane do wod pod-
ziemnych, stwarzajac tym samym zagrozenie dla fauny i flory wodnej oraz zdrowia
ludzi. W przypadku PPCP zaabsorbowanych na osadach dennych zwiazki te moga
by¢ uwalniane z powrotem do srodowiska wodnego (Zhao i in., 2013), a niektore
pozostawa¢ zasorbowane na czgstkach osadu. Z prowadzonych badan wynika, ze
sulfametoksazol, karbamazepina, triclosan i cyprofloksacyna charakteryzowaly si¢
wicksza trwatoscig w osadach niz wodzie (Chenxi i in., 2008; Conkle i in., 2012).
Osenbriick i in. (2006) zidentyfikowali glowne Zrodia karbamazepiny, galaksolidu
i bisfenolu A w wodach podziemnych pod miastem Halle (Niemcy). Do zrodet tych
zaliczyli infiltracj¢ wod rzecznych, eksfiltracj¢ sciekow i miejskie Scieki deszczowe.

Pomimo ze sorpcja PPCP na osadzie lub zawiesinie moze wptywac na ich
stezenie w odbiorniku wodnym, to nie musi zmniejsza¢ biodostepnosci lub toksycz-
nosci tych substancji. W zwiazku z tym, ze niektore PPCP wystepuja i1 sa nagroma-
dzone w réznych elementach $rodowiska, w tym w osadach (Ebele i in., 2017;
Silvaiin., 2011), to istnieje mozliwo$¢ ciggtego uwalniania tych substancji z osadow
do powierzchniowych warstw wody. Moze to powodowa¢ niekorzystny wptyw na
organizmy bentosowe stale narazone na PPCP, a takze na $rodowisko wodne
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na roznych glgbokosciach. Tamura i in. (2013) oszacowali, ze taczny udziat triclo-
sanu, triclocarbanu i galaksolidu w calkowitej toksycznosci osaddéw rzecznych
wynosit okoto 8,2%.

2.1.4. Degradacja i transformacja PPCP w srodowisku

Wiadomo, ze biodegradacja oraz fotodegradacja oraz inne procesy abiotyczne,
takie jak np. hydroliza, moga wptywa¢ na obnizenie st¢zenia PPCP w $rodowisku
i powodowac czg¢éciowa redukcje i mineralizacje tych zwiazkoéw (Ebele i in., 2017).
Stopien fotodegradacji PPCP zalezy od intensywno$ci nastonecznienia, glebokosci
w stupie wody, sktadu materii organicznej, warunkow eutroficznych, szerokosci
geograficznej 1 sezonowos$ci. Chiron i in. (2006) zasymulowali fotodegradacje
karbamazepiny w sztucznym estuarium. Wykazali oni, Ze produktem reakcji byta
toksyczna, mutagenna i rakotworcza akrydyna. Wedhug Tollsa (2001), tetracyklina,
antybiotyk szeroko stosowany w hodowli zwierzat, nie ulega fotodegradacji z po-
wodu jego adsorpcji na osadzie. Z kolei lek przeciwbolowy diklofenak moze fatwo
i szybko ulega¢ rozkltadowi w procesie bezposredniej fotolizy. Badania dotyczace
fotodegradacji propranololu w rzekach USA oraz w rzece Aire w Wielkiej Brytanii
w okresie letnim wykazaly, ze degradacja tego zwiazku wynosita odpowiednio
11-68% 1 27% (Boreen i in., 2003). Podobne wyniki uzyskano dla ibuprofenu,
metronidazolu, acetaminofenu i kilku innych PPCP, co sugeruje, ze fotoliza jest
jedna z glownych drég degradacji PPCP w wodach powierzchniowych (Boreen i in.,
2003; Carlson i in., 2015).

Biodegradacja jest wynikiem reakcji PPCP z naturalnymi mikroorganizmami
wystepujacymi w Srodowisku. Wiele PPCP ulega biodegradacji podczas procesow
zachodzacych w oczyszczalniach §ciekow Iub w srodowisku wodnym. Onesios i in.
(2009) przedstawili kompleksowy przeglad biodegradacji i usuwania PPCP w syste-
mach oczyszczania $ciekow. Podali oni, ze dokladne przewidywanie podatno$ci na
biodegradacje¢ konkretnych zwigzkow nalezacych do PPCP nie jest mozliwe, ponie-
waz biodegradacja obejmuje reakcje enzymatyczne specyficzne dla okreslonych
struktur chemicznych. W procesie tym nalezy spodziewac si¢ wzrostu mikroorgani-
zmow wykorzystujacych substraty PPCP jako zrédto wegla lub energii. Jednak przy
podwyzszonym stezeniu PPCP biodegradacja moze ulec zahamowaniu i zwiazki
mogg stac si¢ toksyczne dla naturalnie wystepujacych mikroorganizmow. Znane sg
rowniez PPCP, ktore ulegaja biodegradacji przy wyzszych stezeniach, przyktadowo
dla 4-izopropylo-3-metylofenolu, p-chloro-m-ksylenolu, gemfibrozylu, ketoprofenu
wykazano wzrost ich degradacji przy stezeniu 100 mg/dm’, a w przypadku fenytoiny
najwyzszy stopien degradacji uzyskano przy 1000 mg/dm”.

W procesach oczyszczania $ciekow przemiana PPCP zalezy od wlasciwosci
fizyczno-chemicznych danego zwiazku i warunkow zachodzacych procesow. PPCP
moga ulec catkowitej degradacji lub zosta¢ czgsciowo przeksztalcone w metabolity,
a w niektorych przypadkach pozostaja niezmienione (Wu i in., 2015). Dlatego tez
rozpad lub usunigcie zwiazku macierzystego podczas oczyszczania §ciekoOw nie
zawsze s3 tozsame z eliminacja toksycznosci. Uwaza si¢, ze w $ciekach oczyszczo-
nych moze tworzy¢ si¢ duza liczba produktéw o nieznanej toksycznos$ci i trwatosci
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(Hughes i in., 2013). Przykladem sg przemiany ibuprofenu, diatrizolu i leku prze-
ciwnadci$nieniowego walsartanu.

Zwiener i in. (2002) zastosowali reaktor z biofilmem w celu zbadania przemiany
ibuprofenu w osadzie czynnym. Badania wykazaly, ze gtéwnym produktem w wa-
runkach tlenowych byl hydroksyibuprofen (OH-Ibu), natomiast w warunkach bez-
tlenowych kwas hydratropowy (CA-HA). Ponadto zaréwno w warunkach tleno-
wych, jak 1 beztlenowych glownym produktem byt takze karboksyibuprofen
(CA-Ibu). Powstate produkty przemiany generowane przez mikroorganizmy wyste-
pujace w Sciekach na oczyszczalniach $ciekoéw oraz w srodowisku naturalnym moga
zwicksza¢ prawdopodobienstwo ich obecnosci w ekosystemie (Ferrando-Climent
iin., 2012). Diatrizol wykazuje trwatos¢ w warunkach tlenowych, co tlumaczy
jego podwyzszone stezenie w Sciekach, wodach powierzchniowych, podziemnych,
a nawet wodzie do picia (Ebelei in., 2017; Redeker i in., 2014).

2.1.5. PPCP w srodowisku wodno-$ciekowym
2151 PCP w sciekach

Po uzyciu PCP sg wprowadzane do systemow odprowadzania $ciekow. Z danych
literaturowych wynika, ze w §ciekach surowych wykryto co najmniej 68 réznych
PCP. Nalezy zauwazy¢, ze stezenia PCP zmieniaty si¢ w szerokim zakresie — od
okoto 1 ng/dm’ do prawie 1 mg/dm’. To zréznicowanie moze wskazywaé na geo-
przestrzenne trendy w uzyciu PCP (Hopkins i Blaney, 2016).

Obecnos¢ PCP w $ciekach surowych to zjawisko globalne, poniewaz zwigzki te
sg wykrywane na calym $wiecie, np. we Francji, Hiszpanii, Stanach Zjednoczonych,
Chinach i Austrii (tab. 2.1.2). Stezenia parabenéw w tych regionach wahaly si¢ od
0,02 do 5,49 pg/dm® i byty niZsze od wartosci medialnego stezenia $miertelnego
(Lethal Concentration — LCs), co sugeruje, ze parabeny wystepujace w $ciekach
stanowig minimalne zagrozenie. Wérod 13 rodzajow filtrow UVF wykrytych w §cie-
kach surowych najczesciej identyfikowano: 4-MBC, BP1, BP3, BP4, OC i OMC,
aich stezenia wynosity od 0,0324 do 20,2 ug/dm’. Stezenie BP3 bylo znacznie
powyzej poziomu powodujacego blakniecie koralowcow, tj. 2,28 pg/dm® (Downs
i in., 2016), co wiagze si¢ z nieskutecznoscig usuwania filtrow UV w procesach
oczyszczania $ciekow. Pomimo ze wsréd PCP szeroko stosowane sa substancje
zapachowe, to z danych literaturowych wynika, ze tylko cztery policykliczne pizma,
tj. ADBI, AHTN, ATII i HHCB, byly regularnie wykrywane w $ciekach surowych.
Dla AHTN i HHCB (0,043-13,7 pg/dm®) wykazano wzglednie wyzsze stezenia
w poréwnaniu z ADBI i ATII (0,0048-0,723 pg/dm®). Zakresy stezen tych zwigzkow
przekraczaly profile toksycznosci wyznaczone dla pizm policyklicznych. W $cie-
kach surowych regularnie wykrywano alkilofenole, 4tOP i NP, w przeciwienstwie
do metabolitow tych zwigzkow. Najrzadziej w $ciekach surowych identyfikowano
repelenty owadow i siloksany, jednak wyznaczone st¢zenia DEET i siloksanow byty
podwyzszone i wynosity odpowiednio 0,102-1,23 1 0,01-10,8 ug/drn3.
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Tabela 2.1.2. Maksymalne stezenia wybranych PCP (ug/dm®) w $ciekach surowych
(Hopkins i Blaney, 2016)

Panstwo NP BP3 AHTN TC
Australia b.d. 0,44 b.d.” b.d.
Austria b.d. b.d. 1,82 b.d.
Kanada 27,20 b.d. 2,00 4,01
Chiny b.d. 0,72 1,04 0,12
Francja b.d. b.d. 1,69 0,38
Niemcy 2,13 0,57 4,40 0,87
Grecja b.d. b.d. b.d. 1,00
Hiszpania 343 0,45 1,69 0,087
Szwajcaria 1,24 7,80 2,23 5,84
Wielka Brytania 199 0,97 b.d. 0,070
USA 0,34 10,40 10,70 16,60

* b.d. — brak danych

Dane literaturowe podaja, ze w Sciekach odprowadzanych wykryto wigcej PCP
w poréwnaniu ze §ciekami surowymi. W $ciekach odprowadzanych identyfikowano
20 rutynowo oznaczanych PCP, przy czym wigkszos$¢ tych zwiazkow (75%) wy-
kryto rowniez w $ciekach surowych. Zrzut §ciekow oczyszczonych zawierajacych
PCP do odbiornikow wodnych wptywa na rozcienczenie tych zwigzkéw. Hopkins
i Blaney (2016) przedstawili tendencje zmiany zakresu stezen w §ciekach i wodach
powierzchniowych wybranych PCP (rys. 2.1.2). Obnizenie mediany stezenia PCP
w $ciekach surowych i oczyszczonych wplywajacych do wod powierzchniowych
jest wyrazne, jednak percentyl jest do§¢ podobny i wykazuje wysoki stopien nakta-
dania si¢ st¢zen na siebie (dla MK i NP).

Filtry UVF identyfikowano w §ciekach surowych i czgsto wykrywano w $ciekach
oczyszczonych, ich stezenie miescito sie od 0,001 do 16,0 pg/dm’. Stezenia srodkow
zapachowych w $ciekach oczyszczonych byly wyzsze od wartosci granicznej
toksycznosci i dla AHTN oraz HHCB wynosity odpowiednio 0,0451-1,65 i 0,07-
-6,66 pg/dm®. DEET byt regularnie wykrywany w $ciekach (95% analizowanych
probek) i wodach powierzchniowych (65% wszystkich analizowanych probek).
Oprocz DEET kolejnym zidentyfikowanym w $ciekach i wodach powierzchniowych
srodkiem odstraszajacym owady byt 1,4-dichlorobenzen. Obecnos¢ 1,4-dichloro-
benzenu stwierdzono w 40% probek $Sciekow oczyszczonych oraz w doptywach
$ciekow w catych Stanach Zjednoczonych w stezeniach do 0,28 pg/dm?® (Glassmeyer
i1in., 2005). W $ciekach oczyszczonych wykazano rowniez obecno$¢ alkilofenoli
oraz NP2EO. Stezenia alkilofenoli wahaty sie od 0,0022 do 289 pg/dm’® (Brausch
i Rand, 2011).
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2152 PCPw wodach

Wody powierzchniowe i podziemne

W wodach powierzchniowych wykryto 59 roznych PCP i, podobnie jak
w Sciekach, stezenia PCP zmieniaty si¢ w szerokim zakresie o ponad sze$¢ rzedow
wielko$ci. Srednie stezenia réznily sie o kilka rzedow wielkosci, np. 4 ng/dm? dla
BP i 144 ng/dm’ dla BP4. Najczeéciej wykrywanymi PCP byty: 4-MBC, BP, BP1,
BP3, BP4, HMS, OC, OMC i UV328, UVF.

W wodach powierzchniowych Japonii, Niemiec i Stanow Zjednoczonych st¢zenia
BP3 odnotowano odpowiednio na poziomach: 0,5-1260, 18-76, 30-360 ng/dm® (Tas-
hiro i Kameda, 2013). W wodach powierzchniowych wykazano réwniez obecnos¢
szerokiej gamy filtrow UVF (np. 4-MBC, BMDBM, BP, BP1, BP2, BP4, BZS, EC,
HMS, OC, OD-PABA, OMC, OS, PBSA, UV120, UV326-329 i UVP). Ich stezenia
byly w zakresie od 0,0001 do 7,30 pg/dm’® (Gago-Ferrero i in., 2013; Gracia-Lor i in.,
2012; Matamoros i in., 2009; Langford i Thomas, 2008; Tashiro i Kameda, 2013).

W przypadku badan substancji zapachowych identyfikowano dziesi¢¢ zwiazkow,
jednak tylko trzy, tj. AHTN, HHCB i MK, byly wykrywane dostatecznie czgsto.
W 175 badanych probkach wykazano obecno$¢ policyklicznego pizma HHCB, a ste-
zenia réznity si¢ o sze$¢ rzedow wielkosci, tj. 0,06-14,9 ng/dm’. Podobnie steZenia
AHTN (n = 157) wahaty sie od 0,031 do 8000 ng/dm® (Hu i i in., 2011; Lee i in.,
2010). Powyzsze wyniki sugerujg, ze konsumpcja PCP ma wplyw na ich geoprze-
strzenny rozklad, co skutkuje wykrywaniem wysokich stezen (10-100 pg/dm?)
w niektorych regionach i niskich (0,1-1,0 ng/dm?) w innych.

W $rodowisku wodnym wykazano istotne toksykologicznie stezenia TCS
(0,1-60 000 ng/dm*) (Boyd i in., 2004). TCS byt zidentyfikowany w 56,8% badanych
probkach wody powierzchniowej, a mediana stezenia wynosita 50 ng/dm’
(tab. 2.1.3). W wodach powierzchniowych Szwajcarii zidentyfikowano nie tylko
TCS, ale réwniez metylotriclosan (M-TCS). Stezenie TCS (74 ng/dm®) w wodach
powierzchniowych bylo wyzsze od stezenia M-TCS (Lindstrom i in., 2002), nato-
miast w §ciekach z oczyszczalni $ciekow stezenia obydwu zwigzkow byty znacznie
wyzsze (do 650 ng/dm® TCS i 11 ng/dm® M-TCS). Inne $rodki dezynfekujace, takie
jak PP i TCC, wykryto w stezeniach odpowiednio 6,9-2510 i 0,29-0,94 ng/dm’.
W wodzie powierzchniowej wykryto rowniez DEET, jego stezenie wynoszace
0,002-2,1 pg/dm®byto ponizej okreslonych progéw toksycznosci. Zawartosé alkilo-
fenoli wahata sie od 2-107° do 644 pg/dm’ dla 4tBP, 4tOP, 4tPP i NP. W wodach
powierzchniowych wykazano réwniez obecnos¢ siloksanow D3-D6 w stezeniach
0,022-1,48 pg/dm’, jednak nie byty one czesto wykrywane (Hopkins i Blaney, 2016).

W zwiagzku z tym, Ze malo jest badan dotyczacych wystepowania PCP w wodach
podziemnych, to nadal brakuje danych o poziomach ich st¢zen. Ograniczenie badan
wynika prawdopodobnie z braku bezposrednich doptywow PCP, ktore zanieczyszcza-
lyby wody podziemne. PCP wykryto w hiszpanskich wodach podziemnych.
Do identyfikowanych PPC nalezaty: UVF (4DHB, 4HB, 4MBC, BP1, BP3, BP4
i OMC) i syntetyczne érodki zapachowe HHCB, w stezeniach odpowiednio 2,9-107*-
-0,132 1 0,002-0,359 pg/dm’ (Gago-Ferrero i in., 2013a; Hopkins i Blaney, 2016).
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W zwigzku z powyzszym zagadnienia identyfikacji, transportu i toksycznosci

$ladowych zawartosci PCP w wodach podziemnych wymagaja dalszych badan.

Tabela 2.1.3. Stezenie PCP w wodach powierzchniowych (Brausch i in., 2011)

Zwiazek . a Zakres stezenia Mediana
chemiczny LA LHELE n (ng/dm?) (ng/dm?)
TC Srodek 710 <0,1-2300 48
dezynfekujacy
Metylotriclosan Srodek 4 0,5-74 -
dezynfekujacy
TCC Srodek 29 19-1425 95
dezynfekujacy
Pizmo Syntetyczny $rodek 178 4,8-390 11
ketonowe zapachowy
Pizmo Syntetyczny $rodek 93 1,1-180 9,8
ksylenowe zapachowy
ABDI Syntetyczny §rodek 73 3,1-520 3,2
zapachowy
HHCB Syntetyczny §rodek 282 64-12 470 160
zapachowy
AHTN Syntetyczny §rodek 245 52-6780 88
zapachowy
DEET Srodek 188 13-660 55
odstraszajacy owady
Paraben® Konserwant 6 15-400 -
4MBC Filtr UV 19 2,3-545 10,2
BP3 Filtr UV 18 2,4-175 20,5
EHMC Filtr UV 21 2,7-224 6,1
oC Filtr UV 22 1,1-4450 1,9
2 liczba probek

b suma wszystkich parabenoéw

Woda przeznaczona do spozycia

PCP prawdopodobnie zawsze byly obecne w wodach przeznaczonych do spozy-
cia, ale dopiero ostatnie postepy w analityce chemicznej, np. obnizenie granicy
wykrywalnosci (Limit Of Detection — LOD), pozwolity na oznaczanie zwigzkow
wystepujacych w ilosciach sladowych. Obecne i przyszte badania przy coraz lepszej
detekcji niskich stezen mogg przesuna¢ wyznaczone rozklady stezen PCP w $rodo-
wisku do nizszych wartosci. W wodzie przeznaczonej do spozycia przez ludzi ziden-
tyfikowano UVF, siloksany, konserwanty, $rodki odstraszajgce owady, srodki
dezynfekujace. Rodil i in. (2012) w wodzie w Galicji (Hiszpania) oznaczyli dwa
repelenty: DEET i BR, stezenia tych zwigzkow wynosity odpowiednio 0,12
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i0,01 pg/dm’. Réwniez w wodzie w Hiszpanii wykryto $rodek konserwujacy MeP
w stezeniach od 0,037 do 0,4 ug,/drn3 (Blanco i in., 2009). W wodzie w Kanadzie
wykryto siloksan D5, ktérego stezenie wynosito 0,0692 pg/dm’ (Parrott i in., 2013).
Stosunkowo wysokie stezenie TC (0,734 pg/dm’) oznaczono w wodzie w potudnio-
wej Kalifornii (Loraine i Pettigrove, 2006). Z kolei w wodach w Stanach Zjednoczo-
nych i Hiszpanii zaobserwowano powszechne wystepowanie takich UVF, jak:
4MBC, BP, BP3, BP4, oktokrylen (OC), OMC i PBSA, zakres st¢zen tych zwiazkow
wynosit od 0,0015 do 0,87 ug,/drn3 (Diaz-Cruziin., 2012; Loraine i Pettigrove, 2006;
Rodil i in., 2012). Stgzenia UVF w wodzie przeznaczonej do spozycia byty okoto
jeden rzad wielkosci nizsze niz ich odpowiednie stezenia w wodach powierzchnio-
wych. W zwigzku ze zwigkszajacym si¢ zuzyciem UVF i w konsekwencji coraz
czgstszymi doniesieniami o obecnosci tych zwiazkow w wodzie przeznaczonej do
spozycia nalezy kontynuowac badania w kierunku wplywu tych zwigzkow na zdro-
wie ludzi (Hopkins i Blaney, 2016).

2153 Farmaceutyki w sciekach i srodowisku wodnym

Zuzyte przez cztowieka leki przed dotarciem do oczyszczalni Sciekow ulegaja
bardzo zréznicowanym transformacjom. Okresla si¢ je akronimem LADME, ktore
kolejno oznaczajg: uwolnienie (Liberation), wchlanianie (Absorption), dystrybucje
(Distribution), metabolizm (Metabolism) oraz wydalenie (Excretion). Przemiany
lekow zwiazane ze zmiang ich wlasciwosci fizycznych i chemicznych, ktére zacho-
dza tuz po spozyciu w organizmie cztowieka, okresla si¢ mianem metabolizmu lub
biotransformacji. Najwickszy rozklad leku zachodzi w watrobie (okoto 2/3 dawki),
w ktorej nastepuje zmiana formy z liofilowej na hydrofilows, proces ten pozwala na
wydalenie pozostatosci z organizmu (Zajac, 2017). Droga przedostawania si¢ farma-
ceutykow i ich metabolitow do srodowiska jest r6zna dla lekow stosowanych w me-
dycynie i lekow weterynaryjnych. W przypadku farmaceutykow spozywanych przez
czlowieka istotny tadunek lekow skumulowany jest w Sciekach. Leki weterynaryjne
uzywane w gospodarstwach hodowlanych ostatecznie sa wydalane na powierzchni¢
gleb, z ktorych poprzez sptywy powierzchniowe i infiltracje w glab gleb trafiaja do
wod podziemnych i powierzchniowych (Miksch i in., 2016).

Po raz pierwszy obecno$¢ farmaceutykow w srodowisku odnotowano w Kansas
City w USA w 1976 roku (Fent i in., 2006). Nastepnie Richardson i Brown (1985)
wykazali obecno$¢ 25 farmaceutykéw w rzece Lee (zrodto wody do picia dla
poétocnej czesci Londynu), ich stezenia nie przekroczyty 1 mg/dm’. Od tego czasu
w literaturze jest coraz wigcej danych o wystgpowaniu i stezeniach PPCP w réznych
elementach srodowiska na caltym §wiecie (Hirsch i in., 1999; Ramirez i in., 2009).
Pomimo faktu, ze oznaczone stezenia PPCP sa niskie, wiele z tych zwigzkow utrzy-
muje si¢ w srodowisku naturalnym od miesigcy do lat (Ebele in., 2016).

Wykazano znaczacy wpltyw kulturowy na stosowanie okreslonych farmaceuty-
kéw. Zidentyfikowane w $rodowisku farmaceutyki réznig si¢ nie tylko miedzy
krajami, ale takze regionami tego samego kraju. Oznacza to, ze wykryte w danym
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kraju farmaceutyki mogg nie wystgpowac¢ w innych krajach czy regionach, w kto-
rych nie sg one stosowane. Fakt ten uniemozliwia globalne poréwnanie st¢zen PPCP.
Roéznice pomigdzy stosowanymi zwigzkami macierzystymi a zidentyfikowanymi
w $srodowisku utrudniaja opracowanie bilansu PPCP w otoczeniu. Na rysunku 2.1.3
poréwnano zakresy stezen niesteroidowych lekow przeciwzapalnych (NLPZ)
w skali §wiatowej. Badania prowadzane w roznych krajach wykazaly obecnos¢ sze-
rokiej gamy zwigzkow z grupy NLPZ, w tym: ibuprofenu, naproksenu, diklofenaku,
ketoprofenu i acetaminofenu. W zwiazku z tym wystepowanie i zakresy stezen PPCP
w poszczegolnych rejonach §wiata i rodzajach wod omowiono ponize;.
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Rys. 2.1.3. Stezenia (ng/dm®) niesteroidowych lekéw przeciwzapalnych (NLPZ)
w probkach wod powierzchniowych z réznych krajow (Ebele i in., 2016)

Ameryka Pélnocna i Poludniowa

Obecno$¢ farmaceutykow w USA odnotowano w 1976 roku w Kansas City, gdzie
w $ciekach oczyszczonych zidentyfikowano kwas klofibrynowy (0,8-2 mg/dm?)
(Fent i in., 2006). W Rio de Janeiro (Brazylia) Stumpf i in. (1999) wykryli pozosta-
tosci lekow w $ciekach i wodach naturalnych. W wodzie powierzchniowej wykorzy-
stywanej do produkcji wody przeznaczonej do spozycia przez ludzi oznaczyli oni
kwas klofibrynowy, diklofenak i naproksen, stezenia tych zwigzkoéw byty niskie —
w zakresie od 0,01 do 0,06 rng/drn3.

Huang i Sedlak (2001) w $ciekach pobranych z miejskich oczyszczalni Sciekow
w Kalifornii (USA), a takze w wodach powierzchniowych, do ktérych odprowa-
dzono $cieki oczyszczone (z rzek Kolorado i Sacramento) wykryli obecno$¢ hor-
mondéw estrogenowych. Mediana stezen w S$ciekach dla 17B-estradiolu (E2)
wynosita 1,9 ng/dm’, dla 17a-etynyloestradiolu (EE2) — 0,6 ng/dm’. Mediana stezef
zwigzkéw w wodach powierzchniowych wynosita 0,08 ng/dm® (E2) i > 0,05 ng/dm’
(EE2).
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Kolpin i in. (2002) w latach 1999 i 2000 przeprowadzili kompleksowe badania
dotyczace wystepowania farmaceutykow w probkach pobranych ze strumieni podat-
nych na zanieczyszczenia. Najcze$ciej wykrywanymi zwigzkami byly: koprostanol
(steroid), cholesterol (steroid roslinny i zwierzgcy), N,N-dietylotoluamid (Srodek
odstraszajacy owady), kofeina (Srodek pobudzajacy), triclosan (przeciwbakteryjny
srodek dezynfekujacy), fosforan tris (2-chloroetylu) (Srodek zmniejszajacy palnosc)
i 4-nonylofenol (niejonowy $rodek powierzchniowo czynny). Stgzenia wymienio-
nych zwigzkow byly niskie i rzadko przekraczaty wartosci graniczne dla wody prze-
znaczonej do spozycia przez ludzi. Boyd i in. (2004) wykazali obecnos¢ PPCP
w $ciekach, wodach powierzchniowych i wodzie uzdatnionej w Luizjanie (USA)
i Ontario (Kanada). W $ciekach z oczyszczalni $ciekow w Luizjanie oraz wodach
rzek Missisipi i Detroit wykryli oni naproksen (81-106 ng/dm®). W prébkach wody
pobranych w Montanie (USA) odnotowano obecnos¢ sulfametoksazolu, atrazyny,
karbamazepiny, dilantyny i diklofenaku. Maksymalne st¢zenia tych zwiazkow
wynosity odpowiednio: 490, 130, 420, 22 i 46 ng/dm’ (Ebele i in., 2016).

Badania prowadzone w USA w stanach Missisipi i Luizjana (Nowy Orlean)
wykazaty zanieczyszczenie srodowiska wodnego PPCP. W probkach oznaczono:
kwas klofibrynowy (3-27 ng/dm’), ibuprofen (<1-34 ng/dm®), acetaminofen
(25-65 ng/dm®), kofeine (<1-38 ng/dm’), naproksen (<1-135 ng/dm?), triclosan
(9-26 ng/dm’*), bisfenol A (<1-147 ng/dm®), karbamazepine (43-114 ng/dm®), estron
(<1-5 ng/dm®) i 17p-estradiol (<1-5 ng/dm’®). Rzeka Choptank w Maryland (USA)
byta zanieczyszona hormonami oraz antybiotykami, tj. sulfametoksazolem i sulfadi-
metoksyna, ich stezenia wynosity od 0,005 do 0,007 mg/dm® (Arikan i in., 2008).

Wu i in. (2009) wykazli obecnos¢ wybranych farmaceutykow w zachodniej
cze$ci jeziora Erie w potnocnym Ohio. W probkach najczeséciej wykrywano kofeine,
karbamazeping, ibuprofen i paraksantyne w st¢zeniach odpowiednio: 4,2, 1,2, 2,8
i1,8 mg/dm’.

Hedgespeth 1 in. (2012) badali dystrybucj¢ i zmiany w czasie 19 PPCP, w tym
11 hormonow w probkach pobranych z dwoéch oczyszczalni sciekow w Charleston,
Karolina Poludniowa (USA). Najwyzsze stezenia zaobserwowano dla acetamino-
fenu, kofeiny i ibuprofenu, a nastepnie triclosanu i triclocarbanu. W wodach
powierzchniowych portu Charleston wykryto kofeine, kotyning i paracetamol odpo-
wiednio w 98,6, 33,3 1 22,2% badanych probek.

PPCP zidentyfikowano rowniez w Sciekach pobranych z kanadyjskich oczysz-
czalni §ciekow. Metcalfe i in. (2003) wykazali obecnos¢ regulatorow lipidow w Scie-
kach doptywajacych i odprowadzanych z oczyszczalni §ciekow. Verenitch i in.
(2006) badali wystepowanie farmaceutykow w $ciekach komunalnych i wodzie
powierzchniowej w zachodniej czgsci Vancouver (Kanada). W prébkach sciekow
oraz wody pobranej w poblizu wylotu STP zidentyfikowano ibuprofen, naproksen
i kwas salicylowy. Obecno$¢ farmaceutykow i herbicydow s-triazynowych wyka-
zano w $ciekach oraz wodach powierzchniowych pobranych z gornego biegu rzeki
Detroit w Kanadzie. W $ciekach z oczyszczalni §ciekow wykryto 15 farmaceutykow,
w tym karbamazeping, kotynina, kofeing, trimetoprim, fluoksetyne, ich stezenia byty
w zakresie od 1,7 do 1244 ng/dm’.
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Gibson i in. (2010) podczas badan dotyczacych mozliwosci ponownego wykorzy-
stania $ciekow do nawadniania Doliny Tula w Meksyku wykazali, Zze w $ciekach
wykorzystywanych do nawadniania wystgpowaly takie farmaceutyki, jak: ibupro-
fen (742-1406 ng/dm®), naproksen (7267-13589 ng/dm’) i diklofenak (2052-
-4824 ng/dm’), natomiast gemfibrozyl, kwas klofibrynowy i ketoprofen byty ponizej
LOD.

Ferreira (2014) wykazatl obecnos¢ ibuprofenu w $ciekach doptywajacych i od-
prowadzanych z oczyszczalni $ciekow w Penha i Ilha do Governador, Rio de Janeiro
(Brazylia). Autor zwrocit uwage na nieskuteczno$¢ proceséw oczyszczania §ciekow,
poniewaz we wszystkich analizowanych probkach wykryto ibuprofen.

W badaniach porownawczych przeprowadzonych przez Agencj¢ Kontroli Zanie-
czyszczen w Minnesocie, dotyczacych wystepowania farmaceutykow w jeziorach,
wykazano obecno$¢ DEET, kotyniny, lopamidolu, bisfenolu A, metforminy i andro-
stendionu, a stezenia tych zwiazkow wynosity odpowiednio: 103, 42, 510, 36, 18
i 5 ng/dm’. Generalnie w wodach powierzchniowych zidentyfikowano 16 zwigzkow,
w tym niektore leki przeciwdepresyjne, antybiotyki i leki na nadcisnienie. W wodach
za oczyszczalnig $ciekow wykryto osiem z 56 analizowanych PPCP, takich jak:
bisfenol A, karbadoks, fluoksetyna, sulfametozyna, wirginiamycyna, metylopredni-
zolon, moksyfloksacyna i triclosan (Ferey, 2015).

Spongberg i in. (2011) analizowali 34 farmaceutyki w probkach wod powierzch-
niowych i przybrzeznych Kostaryki. Najczgsciej identyfikowano cztery zwiazki,
tj. doksycykling (77%), sulfadimetoksyng (43%), kwas salicylowy (41%) i triclosan
(TCS) (34%). Wyzsze stezenia oznaczono dla: doksycykliny (74 pg/dm?), ibupro-
fenu (37 pg/dm?), gemfibrozylu (17 pg/dm®), acetaminofenu (13 pg/dm?) i ketopro-
fenu (10 pg/dm’).

Dane literaturowe potwierdzaja roéwniez wystepowanie PPCP w osadach den-
nych. Obecnos¢ PPCP wykazano w osadach dennych: rzek (Missisipi, Sauk, South
Fork of the Crow i Grindstone), potoku Okabena, a takze jezior (Pepin, Superior,
Shagawa) w Minnesocie (USA), gdzie dominujagcym zwigzkiem byt triclocarban (do
822 ng/g). Yang i in. (2015) przeprowadzili badania dotyczace wystepowania far-
maceutykow i pestycydow chloroorganicznych w osadach rzeki Alafia na Florydzie
(USA). Najczgsciej wykrywanymi zwigzkami byly: karbamazepina, acetaminofen,
difenhydramina, trimetoprym, kofeina, nikotyna, lidokaina i efedryna w st¢zeniach
od 0 do 33 ng/g. Analiza probek wod powierzchniowych, osadow i omutkéw pobra-
nych z Zatoki San Francisco w Kalifornii, do ktérej odprowadzane sg Scieki oczysz-
czone, wykazata, ze dominujagcymi zwigzkami byty: triclocarban w osadach, walsar-
tan w wodach powierzchniowych i DEET w matzach w st¢zeniach odpowiednio:
33 ng/g, 92 ng/dm’ i 14 ng/g (Ebele i in., 2016).

W badaniach pilotazowych przeprowadzonych w USA oceniano kumulacje
PPCP w organizmach ryb. Probki pobrano z pigeiu rzek, do ktorych odprowadzane
sg bezposrednio zrzuty z oczyszczalni $ciekow w Illinois, Teksasie, na Florydzie,
w Arizonie i Pensylwanii. W filetach ryb zidentyfikowano galaksolid i tonalid, ktorych
maksymalne stezenie wynosito odpowiednio 300-2100 ng/dm’® i 21-290 ng/dm’.
Zaréwno w watrobie, jak i filetach ryb wykryto difenhydraming, norfluoksetyne,
sertraling, diltiazem, karbamazeping, fluoksetyne i gemfibrozyl. Mottaleb i in.
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(2009) zastosowali dwie metody przesiewowe w celu oznaczenia w filetach ryb
w wodach w Teksasie 10 szeroko stosowanych PCP oraz surfaktantow alkilofenolo-
wych. W probkach wykazano obecnos¢ benzofenonu, galaksolidu, tonalidu i triclo-
sanu, ich stgzenia wynosity odpowiednio: 37-90, 234-970, 26-97 i 17-31 ng/g.
W poéinocnej czgéci Teksasu stwierdzono kumulacj¢ $srodkow farmaceutycznych
w rybach ze strumieni zanieczyszczonych $Sciekami. Badania wykazaly, ze w prob-
kach dominowaty selektywne inhibitory wychwytu zwrotnego serotoniny (SSRI),
fluoksetyna i sertralina oraz ich metabolity, takie jak norfluoksetyny i desmetyloser-
traliny. Oznaczone stezenia w organizmach wszystkich ryb byty ponizej 0,1 ng/g.
Inne badania wykazaly obecno$¢ farmaceutykow stosowanych przez Iludzi
w organizmach zartaczy tepogtowych (Carcharhinus leucas) zyjacych w $ciekach
wptywajacych do rzeki Caloosahatchee (USA). W osoczu zartaczy tgpoglowych
zidentyfikowano: 17a-etynyloestradiol, citalopram, fluoksetyng, fluwoksamine,
paroksetyne, sertraling i wenlafaksyng¢ (Ebele i in., 2016).
Azja

W wodzie w delcie rzeki Mekong w Wietnamie wykazano wystepowanie i dys-
trybucj¢ 12 $rodkéw przeciwdrobnoustrojowych. Oznaczone stezenia zwiazkow
poréwnano z ich stgzeniem w rzece Tamagawa w Japonii. W probkach z rzeki
Mekong zidentyfikowano sulfametoksazol, sulfametazyng, trimetoprim i erytromy-
cyne, ich stezenia byty w zakresie od 7 do 360 ng/dm’, natomiast w probkach z rzeki
Tamagawa stgzenia badanych farmaceutykow byly wyzsze i wynosily od 4 do
448 ng/dm® (Managaki i in., 2007). W $ciekach z oczyszczalni potozonej w poblizu
Hyderabad w Indiach wykazano niezwykle wysokie st¢zenie cyprofloksacyny,
wynoszace 31 mg/dm’. Ponadto Fick i in. (2010) wykazali duze zanieczyszczenie
wody powierzchniowej, podziemnej i wody przeznaczonej do spozycia w strefie
przemystowej Patancheru w Indiach. W probkach zidentyfikowano cetyzyne
(1,2 mg/dm®) i cyprofloksacyne (6,5 mg/dm?). Choi i in. (2008) zbadali stezenia
kilku pozostatosci farmaceutycznych w wodach powierzchniowych rzeki Han
w Korei. Stgzenia zwigzkow docelowych, takich jak cymetydyna, kofeina, acetami-
nofen i sulfametoksazol, wynosity odpowiednio: 281, 268,7, 34,8 126,9 ng/dm’. Kim
iin. (2009) badali wystgpowanie farmaceutykow w wodach powierzchniowych rzeki
Mankyung w Korei Potudniowej. W niektorych probkach nie zidentyfikowano (nd)
tych zanieczyszczen, ale w wigkszosci probek stezenia byly stosunkowo wysokie.
Autorzy wykryli nastepujace zwigzki: ibuprofen (nd-414 ng/dm?), karbamazepine
(nd-595 ng/dm?®), atenolol (nd-690 ng/dm?®), klarytromycyne (nd-443 ng/dm?),
kwas mefenamowy (nd-326 ng/dm®), erytromycyne (nd-37 ng/dm?®), propranolol
(nd-40,1 ng/dm?), indometacyne (nd-33,5 ng/dm?), flukonazol (nd-111 ng/dm?),
lewofloksacyne (nd-87,4 ng/dm’) oraz ifenprodil (nd-35,4 ng/dm?). Kim i in. (2007)
badali zawarto$¢ 22 farmaceutykow w 3 glownych rzekach Korei Potudniowej, do
ktérych odprowadzane sg $cieki oczyszczone. PPCP zidentyfikowano we wszyst-
kich punktach pobierania probek zarowno w gornych, jak i dolnych biegach rzek.
Wykazano, ze stezenia jopromidu i kofeiny byly stosunkowo wysokie. Ponadto
w probkach wod powierzchniowych czgsto wystepowaty (> 80%) tris (2-chloro-
etylo) fosforan (TCEP), jopromid, naproksen, karbamazepina i kofeina. Sim i in.
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(2011) zbadali wystepowanie farmaceutykow w $ciekach odprowadzanych w po-
blizu gléwnych dorzeczy w Korei. W probkach dominowaty niesteroidowe leki
przeciwzapalne, kofeina i karbamazepina, a ich rozktad byt zalezny od miejsc
i okres6w pobierania probek.

Wang i in. (2015) wykazali wystgpowanie 36 PPCP w probkach wody rzecznej
pobranych w Pekinie, Changzhou i Shenzhen (Chiny), w ktérych zidentyfikowali
28 zwiazkéw, a najwyzsze $rednie stezenia wyznaczono dla: sulfadimetoksyny
(164 ng/dm?), sulpirydu (77,3 ng/dm’), atenololu (52,9 ng/dm®) i indometacyny
(50,9 ng/dm’).

Lin i in. (2005) oznaczyli w wodzie podziemnej, wodociagowej, wodzie z rzeki
Fu-Hsing oraz w $ciekach w oczyszczalniach (Chiny) niektore farmaceutyki, takie
jak: kwas klonowy, ibuprofen, karbamazeping, naproksen, ketoprofen i diklofenak.
W wodach wodociaggowej oraz podziemnej nie wykryto badanych zwiazkéw, nato-
miast w wodzie rzecznej oznaczono naproksen (30 ng/dm®). W éciekach wykazano
obecnos¢ ibuprofenu, karbamazepiny i naproksenu, ktorych stezenia wynosity od-
powiednio: 30, 420 i 170 ng/dm’. Xu i in. (2007) przeprowadzili badania dotyczace
wystgpowania antybiotykéw w wodzie morskiej w poblizu portu Victoria Harbour
(Hong Kong) i rzece Pearl w poludniowych Chinach. W probkach wody morskiej
stezenia badanych zwigzkow byly ponizej LOD, natomiast w probkach wody z rzeki
Pearl zidentyfikowano wszystkie badane antybiotyki z wyjatkiem amoksycyliny.
Stezenia antybiotykéw miescily si¢ w zakresie od 11 do 460 ng/dm’. Badania
wody w delcie rzeki Pearl w Guangzhou w potudniowych Chinach wykazaty
obecnoéé hormonu estronu (65 ng/dm’) oraz kwasu salicylowego, klofibrynu
i ibuprofenu, ktérych maksymalne st¢zenia wynosily odpowiednio: 2098, 248
i 1417 ng/dm’® (Pojana i in., 2007). W Tianjin (Chiny) przeprowadzono badania do-
tyczace obecnosci antybiotykow w wodzie przeznaczonej do nawadniania pol
uprawnych oraz mozliwo$ci ich akumulacji w roslinach. W warzywach zidentyfiko-
wano sulfametoksazol, sulfadoksyne, sulfachloropirydazyne, choramfenikol, tetra-
cykling, linkomycyne, chlortetracykling, ofloksacyne i1 pefloksacyne, stezenia tych
zwiazkdéw wynosity od 0,1 do 532 mg/kg (Ebele i in., 2016; Hu i in., 2010).

Badania wyst¢gpowania farmaceutykéw w jeziorze Taihu w Chinach wykazaty
obecnos$¢ roksytromycyny, erytromycyny, ibuprofenu, diklofenaku, propranololu,
karbamazepiny, E2 i EE2 w probkach wody i osadow dennych, ich maksymalne
stezenia byly w zakresie od 0,78 do 118 ng/dm’ (Xie i in., 2015). W pdétnocnym
Tajwanie w probkach sciekow oraz wody morskiej pobranych wokot obszaru zrzutu
sciekow wykazano obecnos¢ czterech farmaceutykow. Wyznaczone stezenia mie-
Scity sie od 104-109 ng/dm® dla kwasu klofibrynowego do 724-2200 ng/dm’ dla
ibuprofenu (Fang i in., 2012).

Lei i in. (2009) przeprowadzili badania dotyczace wystgpowania estrogenow
w trzech rzekach w miescie Tianjin w poéinocnych Chinach. Autorzy w probkach
wody 1 osadéw dennych oznaczyli dietylostilbestrol (DES), El, E2, E3, EE2
i 17-walerianian B-estradiolu (EV). Stezenia wszystkich szeSciu estrogenow w osa-
dach wahaty si¢ od 0,98 do 51,6 ng/g. Yang i in. (2010) badali cztery klasy antybio-
tykow: sulfonamidy, makrolidy, fluorochinolony i tetracykliny w osadach rzeki
Pearl w Chinach. Najwyzsze stezenie oznaczono dla ofloksacyny, ktorej stezenie
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wynosito 1560 mg/kg. Natomiast Zhou i in. (2011) w wodach i osadach dennych
rzek Yellow, Hai i Liao w pomocnych Chinach badali obecno$¢ powszechnie
stosowanych antybiotykdéw, w tym sulfonamidow, fluorochinolonéw, tetracykliny
i makrolidow. Najczesciej identyfikowanymi antybiotykami byly: norfloksacyna,
ofloksacyna, cyprofloksacyna i oksytetracyklina, w st¢zeniach odpowiednio: 5770,
1290, 653 1 652 ng/g.

W Pakistanie przeprowadzono badania, ktére wykazaty katastrofalny spadek
populacji sepow, czego czeSciowa przyczyng byla ekspozycja pokarmowa sepow
na zwierzgta domowe leczone diklofenakiem. W nerkach sepow wykazano stgzenie
diklofenaku na poziomie 0,051-0,643 mg/g (Oaks i in., 2004). Z kolei Liiin. (2012b)
zidentyfikowali antybiotyki w roslinach hydrofitowych oraz w organizmach
wodnych w Chinach, takich jak: krab (Eriocheir sinensis), $limak rzeczny (Viva
parus), krewetki (Macrobrachium nipponense) i homary (Palinuridae), ryby: cze-
beczek amurski (Pseudorasbora parva), bochenek stawowy (Misgurnus anguilli-
caudatus), sum zoltopletwy (Pelteobagrus fluvidraco). Liu i in. (2011) w jeziorze
Dianchi w potudniowych Chinach wykazali obecnos$¢ estrogendow steroidowych
w nastepujacych rybach: karas, karp, srebrzysta rybka.

Europa

W wodnym srodowisku europejskim juz w latach 80. wykazano obecno$¢ farma-
ceutykow. Wedtug danych literaturowych, antybiotyki stanowig okoto potowy za-
nieczyszczen $rodowiska farmaceutykami. Trwale farmaceutyki, takie jak: sulpiryd
i karbamazepina, wykorzystywane sa do $ledzenia zrodet zanieczyszczen w rzekach.
W prébkach wody pobranych w 1981 roku z rzeki Lee (Wielka Brytania) zidentyfiko-
wano dekstropropoksyfen, erytromycyng, sulfametoksazol, tetracykling i teofiling
(Richardson i Brown, 1985). Badania w niemieckich komunalnych oczyszczalniach
sciekow 1 rzekach potwierdzity obecnos¢ w tych matrycach lekow przeciwzapal-
nych, psychotropowych, przeciwpadaczkowych, regulatorow lipidow, B-blokerow
i f2-sympatykomimetykow w odprowadzanych $ciekach, wodach rzecznych. Ponad
80% badanych narkotykow zidentyfikowano w §ciekach w co najmniej jednej
z miejskich oczyszczalni sciekow. Stezenie karbamazepiny w $ciekach odprowadza-
nych do wéd wynosito do 6,3 mg/dm’. Najwyzsze stezenie w probkach wody rzecz-
nej (okoto 3,5 mg/dm’) odnotowano dla bezafibratu (regulator lipidowy). Stezenia
ibuprofenu w probkach §ciekow doprowadzanych i odprowadzanych z réznych nie-
mieckich oczyszczalni $ciekéw wynosity odpowiednio 3,5 i 0,3 mg/dm’. Hirsch i in.
(1999) zbadali $cieki z oczyszczalni Sciekow i losowe probki wody rzecznej
w Niemczech na obecno$¢ pozostatosci antybiotykow. W probkach dominowaty:
erytromycyna, roksytromycyna i sulfametoksazol, ich stezenie wynosito < 6 mg/dm’.
Inne badania $ciekéw i wod powierzchniowych prowadzone w Niemczech (Ferrari
i in., 2004) potwierdzity obecno$¢ pigciu farmaceutykoéw: karbamazepiny, kwasu
klofibrynowego, diklofenaku, propranololu i sulfametoksazolu, ich st¢zenia wyno-
sity odpowiednio: 6,3; 1,6; 2,1; 0,291 2 rng,/drn3 (Scieki) oraz: 1,1; 0,55; 1,2; 0,59
i 0,48 mg/dm® (wody powierzchniowe). Ponadto w wodach pobranych z rzeki Laby
zidentyfikowano karbamazeping, diklofenak, ibuprofen oraz antybiotyki i regulatory
w stezeniach od 20 do 140 mg/dm’. W wodach powierzchniowych Szwajcarii ozna-
czono B-blokery w stezeniach na poziomie ng/dm’ (Wang i in., 2015).
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Hilton i Thomas (2003) w Wielkiej Brytanii wykryli kwas mefenamowy, diklo-
fenak, propranolol, erytromycyng, trimetoprim i acetylosulfametozol zaréwno
w probkach $ciekow, jak i wodach powierzchniowych pobieranych za zrzutem
sciekow. Podobnie Ashton i in. (2004) analizowali probki sciekow 1 wod powierzch-
niowych w Wielkiej Brytanii. W probkach $ciekow wykryto: propranolol, diklofe-
nak, ibuprofen, kwas mefenamowy, dekstropropoksyfen, trimetoprim, erytromy-
cyng, acetylosulfametoksazol, sulfametoksazol, tamoksifen. Inne badania probek
wody pobranych w dolnym biegu rzek Tyne, Tees, Mersey, Tamiza oraz Belfast
Lough (Wielka Brytania) wykazaty obecnos¢ kwasu klofibrynowego, klotrimazolu,
dekstropropoksyfenu, diklofenaku, ibuprofenu, kwasu mefenamowego, proprano-
lolu, tamoksyfenu i trimetoprimu (Thomas i Hilton, 2004). Najczg$ciej wykrywany
byt klotrimazol (w 59% wszystkich pobranych probek), maksymalne stezenie wy-
nosito 22 ng/dm’, a $rednie stezenie 7 ng/dm’. W prébkach $ciekow i wod po-
wierzchniowych pobranych w dolnym biegu rzeki Tyne zidentyfikowano 9 farma-
ceutykow, w tym w Sciekach surowych: sulfametoksazol i acetylosulfametoksazol
(od 11 do 69 570 ng/dm?), w prébkach wéd powierzchniowych: klotrimazol, dek-
stropropoksyfen, erytromycyne, ibuprofen, propranolol, tamoksyfen i trimetoprim
(od 4 do 2370 ng/dm*). W Potudniowej Walii (Wielka Brytania) wykazano zanie-
czyszczenie rzeki Taff i Ely farmaceutykami, w tym nielegalnymi narkotykami i in-
nymi substancjami zaburzajacymi gospodarke hormonalng, co gldownie przypisy-
wano rozleglym zrzutom $ciekéw oczyszczonych do rzek (Kasprzyk-Hordern i in.,
2008). Na podstawie badan wykazano, ze s$rednie dzienne ilosci amfetaminy,
kokainy i jej gléwnego metabolitu benzoiloekgoniny wynosity odpowiednio 8,1
139 g/dzien. Do najczgsciej wykrywanych farmaceutykow nalezaty leki szeroko sto-
sowane wsrod spoteczenstwa Potudniowej Walii, tj. leki przeciwzapalne/przeciw-
bolowe (tramadol, kodeina, paracetamol, naproksen, ibuprofen i diklofenak), leki
przeciwbakteryjne (erytromycyna, trimetoprim i amoksycylina) oraz leki przeciwpa-
daczkowe (gabapentyna i karbamazepina). Niektore z farmaceutykéw (np. kodeina,
erytromycyna, walsartan, gabapentyna i karbamazepina) byly wszechobecne i cha-
rakteryzowaly si¢ trwaloscig w srodowisku wodnym.

W innych badaniach wykazano obecno$¢ propranololu, sulfametoksazolu, karba-
mazepiny, indometacyny i diklofenaku w $ciekach pobranych z trzech oczyszczalni
w Wielkiej Brytanii oraz wodzie z rzeki Ouse (UK). Najwyzsze stezenie odnoto-
wano dla karbamazepiny (do 2336 ng/dm’) w $ciekach doptywajacych na oczysz-
czalng. W rzece Tamiza stwierdzono obecno$¢ glukokortykoidu (GC), ktérego
stezenie wahato si¢ od 30 do 850 ng/dm’. Stezenia GC byly znacznie wyzsze od
stezen estrogendw, zwlaszcza etynyloestradiolu i innych hormonéw steroidowych.
Baker i Kasprzyk-Hordern (2013) badali obecno$¢ narkotykow w wodzie rzecznej
oraz $ciekach nieoczyszczonych i oczyszczonych w UK. Autorzy zidentyfikowali
dziesig¢ narkotykow, a najwyzsze §rednie stezenia wykazano w $Sciekach dopty-
wajacych do oczyszczalni dla: kofeiny (23 778,4-1744,2 ng/dm?), 1,7 dimetylo-
ksantyny (20 400,4-1219,8 ng/dm®), nikotyny (3919,3-85,7 ng/dm’), kodeiny
(1255,9-372,2 ng/dm?), tramadolu (1122,6-738,7 ng/dm’®), efedryny (476,2-
-35,0 ng/dm®), nortramadolu (397,0-144,8 ng/dm*), morfiny (371,2-59,1 ng/dm’),
dihydrokodeiny (226,6-118,2 ng/dm®) i amitryptyliny (206,3-66,3 ng/dm®).
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Buser i in. (1998a) w szwajcarskich jeziorach oraz rzekach wykazali obecnos¢
kwasu klofibrynowego w zakresie od 1 do 9 ng/dm’. Stezenia tego zwigzku w jezio-
rach wahaly si¢ od < 1 do 12 ng/dm’, podczas gdy najwyzsze stezenia (11-310 ng/dm’)
wykazano w rzece Aabach, jednym z gléwnych doptywow jeziora Greifensee (Buser
iin., 1998b). W 1999 roku ta sama grupa badawcza zbadata obecnos¢ i losy ibuprofenu
w probkach wod powierzchniowych i $ciekéw. Probki wody pobrano z jezior i rzek
w Szwajcarii oraz z Morza Pélnocnego, natomiast probki sciekow ze szwajcarskich
oczyszczalni Sciekow w Gossau, Pfaffikon i Uster. Stezenie ibuprofenu w $ciekach
doptywajacych wynosito 3 mg/dm’, za§ w rzece i jeziorach bedacych odbiornikami
$ciekéw oczyszczonych byto wyzsze i wynosito 8 ng/dm’.

Loos i in. (2009) przeprowadzili kompleksowe badania okoto 100 pojedynczych
probek wody z ponad 100 europejskich rzek z 27 krajow europejskich. W probkach
najczesciej identyfikowano benzotriazol, kofeine i karbamazeping. Badania przepro-
wadzone w Katalonii (Hiszpania) wykazaty obecno$¢ 11 PPCP zaréwno w wodach
powierzchniowych rzek Ebro i Llobregat, jak i $Sciekach, w ktorych najwyzsze
stezenie wykazano dla benzofenonu-3 réwne 7 ng/dm’® (Pedrouzo i in., 2009).
W innym badaniu w probkach pobranych w dorzeczu rzeki Ebro (Hiszpania) stwier-
dzono obecnos¢ i dystrybucje farmaceutykoéw oraz ich aktywnych metabolitow i pro-
duktéw przemiany. Sposrod 77 badanych zwigzkow wszechobecne byty karbama-
zepina, klarytromycyna, sulfadiazyna, propranolol, tamoksyfen i kwas salicylowy.
W doptywie rzeki Zadorra (Hiszpania) najwyzsze stezenie rowne 1667 ng/dm’
wykazano dla metabolitu karbamazepiny (Lopez-Serna i in., 2012).

Calamari i in. (2003) wykazali obecno$¢ farmaceutykow, np. atenololu, linkomy-
cyny, erytromycyny, klarytromycyny, bezafibratu i furosemidu, w rzekach Pad
i Lambro w pétnocnych Wtoszech, ich stezenie wynosito od 0,1 do 250 ng/dm’,

W przypadku farmaceutykéw i narkotykow trudno zaobserwowac i ustali¢ pra-
widtowos¢ oraz okresowo$¢ zmian ich stezenia. Wplyw na obecno$¢ tych substancji
w wodach powierzchniowych ma nie tylko zaludnienie i odsetek osob uzaleznionych
od narkotykow, ale takze warunki pogodowe i polozenie danego obszaru w strefie
klimatycznej. W badaniach prowadzonych w jednym z miasteczek studenckich
w USA przez caly rok akademicki kontrolowano st¢zenia sze$ciu substancji.
Do badan wybrano azytromycyng i klarytromycyne, czyli antybiotyki najczesciej
przepisywane w USA, roksytromycyne, reprezentujgcg faktor nielegalnego importu
lekow, a takze dwa narkotyki, tj. metamfetaming i1 ecstazy, najwyzsze st¢zenia anty-
biotykéw odnotowano w miesigcach zimowych (53 i 112 ng/dm?*), co wskazywato
na mozliwe powiagzanie ze wzrostem zachorowan. Stezenie metamfetaminy wahato
si¢ od poziomu ponizej granicy detekcji az do 35 ng/dm® (Proba, 2013). Zaleznos¢
miedzy poziomem zanieczyszczen a porg roku wykazaly roéwniez badania prowa-
dzone w Wielkiej Brytanii. Zaobserwowano, ze w okresie zimowym st¢zenie anty-
biotykow, lekow na grype i przezigbienie oraz $rodkow przeciwgorgczkowych
w wodach powierzchniowych wzrastato, natomiast w okresie letnim wykazano pod-
wyzszone stezenie narkotykow. Badania prowadzone w Kalifornii potwierdzity
wplyw pory roku na stgzenia farmaceutykéw w wodach. St¢zenia monitorowanych
lekow wahaly sie od kilkunastu pg/dm’ w okresie letnim do 200-220 pg/dm’ zima.
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Korelacj¢ migdzy zanieczyszczeniem a klimatem zauwazono w krajach nordyc-
kich. Badania prowadzone w Szwecji wykazaly sezonowe wahania przeptywu
masowego lekéw w rzekach. W okresie letnim przeplyw masowy najczesciej
wykrywanych B-blokeréw nie przekraczat 100 pg/s, natomiast zimg wzrést maksy-
malnie do 210 pg/s. Wyniki te moga mie¢ zwiazek z temperaturg wody i tadunkiem
chlorofilu (Préba, 2013).

Badanie $ciekow doptywajacych i odprowadzanych z oczyszczalni w Portugalii
potwierdzily obecnos$¢ farmaceutykow, glownie niesteroidowych lekow przeciwza-
palnych, ich stezenia byly w zakresie od 0,050 do 100 mg/dm’® (Scieki doptywajace)
oraz do 50 mg/dm’® (Scieki odprowadzane). Badania dotyczyly réwniez sezonowych
zmian farmaceutykdéw wzdhuz zanieczyszczonej Sciekami rzeki Rakkolanjoki i w je-
ziorze Haapajarvi we wschodniej Finlandii. St¢zenia farmaceutykow wahaty si¢ od
0 do 556 ng/dm’. Sposrod 15 badanych zwigzkow niezaleznie od pory roku najwyz-
sze stezenia odnotowano dla karbamazepiny (Ebele i in., 2016).

Obecnos¢ farmaceutykow wykazano nie tylko w wodach, ale rowniez osadach
dennych. Loffler i Ternes (2003) w osadach pobranych z potoku Wickerbach
(Frankfurt, Niemcy) zidentyfikowali farmaceutyki i ich metabolity, takie jak:
kwas klofibrynowy, diklofenak, fenoprofen, gemfibrozyl, ibuprofen, 2-hydroksy
ibuprofen, indometacyne, ketoprofen, naproksen, klarytromycyne, erytromycyne,
roksytromycyne, sulfadiazyne, sulfametazyne, sulfametoksazol, trimetoprim oraz
leki na pasozyty. Inne badania wykazaly obecnos¢ farmaceutykéw w probkach
osadow pobranych wzdluz czterech reprezentatywnych dorzeczy iberyjskich:
Llobregat, Ebro, Jucar i Guadalquivir. Najbardziej rozpowszechnionymi wyste-
pujacymi w wysokich stezeniach byly: hydrochlorotiazyd (3 ng/g), gemfibrozyl
(6 ng/g), tetracyklina (6 ng/g), kodeina (12 ng/g), azytromycyna (24 ng/g)
i ibuprofen (13 ng/g) (Osorio i in., 2016). Varga i in. (2010) badali wybrane farma-
ceutyki: ibuprofen, naproksen, ketoprofen i diklofenak w Dunaju (Wegry), zaréwno
w wodzie, jak i osadach dennych. W wodzie oznaczano ibuprofen, naproksen
i diklofenak, ich stezenia wynosity odpowiednio: 8-50; 2-30; 7-90 ng/dm’, natomiast
zawarto$¢ ketoprofenu byta zawsze ponizej LOQ. W osadach wykazano obecno$¢
tylko naproksenu i diklofenaku w zakresie odpowiednio: 2-20 i 5-38 ng/g. Badania
dotyczace wystepowania farmaceutykéw w osadach dennych w Szkocji potwier-
dzily obecnos¢ lekow, narkotykow i srodkow bakteriobdjczych. W probkach nie
zidentyfikowano nielegalnych narkotykow i metabolitow, ale oznaczono triclosan
(do 5940 ng/g) i triclocarban (do 2829 ng/g) (Langford i in., 2011). Wedlug
Autorow, zawarto$¢ danego leku w osadzie zalezy od jego stezenia w fazie wodnej
1 zawartosci catkowitego wegla organicznego w osadach.

Badania prowadzone na calym $wiecie wykazaty, ze narazenie na $cieki zawie-
rajace PPCP wigze si¢ z szeregiem szkodliwych skutkéw dla organizméw wodnych
(Ebele 1 in., 2016). Pojana i in. (2007) zbadali wystepowanie EDC w wodach,
osadach oraz faunie i florze przybrzeznej laguny w Wenecji. Wigkszo$¢ badanych
EDC zidentyfikowano w wodach i osadach, ich stgzenie wynosito odpowiednio:
od 2,8 do 211 ng/dm’® oraz od 3,1 do 289 mg/kg s.m. EDC wykryto réwniez
w matzach $rédziemnomorskich (Mytilis galloprovincialis), w ktorych dominowat
17a-etynyloestradiol i nonylofenol w zakresie od 7,2 do 240 ng/g s.m. Subedi i in.
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(2011) oznaczyli galaksolid i tonalid w probkach tilapii i leszcza z rzeki Ren
w Niemczech, w stezeniach odpowiednio 81 1 5,5 ng/g. Alvarez-Munoz i in. (2015)
zbadali obecnos$¢ farmaceutykéw w probkach ostryg, matzy i omutkéw pobranych
z delty rzeki Ebro (Hiszpania), w ktorych wykryto lek psychiatropowy wenlanfak-
syn¢ i antybiotyk azytromycyng. Najwyzsze stezenia stwierdzono w malzach
(2,7 ng/g) 1 ostrygach (3,0 ng/g). Obecnos¢ farmaceutykow wykazano réwniez
W wieprzowinie, cielecinie, jagnigcinie i kurczaku, tososiu, okoniu morskim, a takze
w soli zakupionej w lokalnym supermarkecie. Najczesciej identyfikowanymi farma-
ceutykami byly hormony: estron i 17p-estradiol oraz leki antybakteryjne: florfenikol
i pirymetamina (Ebele i in., 2016).

W Polsce w latach 2016-2017 prowadzono monitoring wystegpowania w wodzie
farmaceutykow z grupy hormonow (17a-etynyloestradiolu, 17pB-estradiolu oraz
estronu), a takze diklofenaku oraz bardzo popularnych antybiotykéw makrolido-
wych, takich jak: erytromycyna, klarytromycyna i azytromycyna. Badania przepro-
wadzono w 15 rzecznych punktach pomiarowo-kontrolnych. Stezenia wszystkich
badanych substancji odnotowano powyzej granicy oznaczen. Swiadczy to o tym, ze
substancje sg juz wykrywalne, jednak ich obecno$¢ w tym stezeniu nadal nie powo-
duje zadnych niekorzystnych konsekwencji ani zagrozenia dla zdrowia i zycia czto-
wieka. W okreslonej czgéci probek, w skali catego kraju, najwyzsze byly stgzenia
diklofenaku, ktory jest sktadnikiem masci przeciwbolowych i przeciwzapalnych.
Nie dziwi zatem fakt, Ze w starzejacym si¢ spoteczenstwie jego zuzycie rosnie, jed-
nak stezenie diklofenaku w wodzie nadal nie jest grozne. Kolejny monitoring prze-
prowadzono w latach 2018-2019, a badania rozszerzono o inne antybiotyki, takie jak
amoksycylina i cyprofloksacyna. We wszystkich seriach pomiarowych, czyli na
1200 oznaczen w 50 przypadkach otrzymano wyniki powyzej granicy oznaczalno-
$ci. Zanotowano je dla nastgpujacych zwiazkow: 17a-etynyloestradiolu (3 wyniki),
17B-estradiolu (23 wyniki) i estronu (24 wyniki). Najwyzsze zmierzone st¢zenie dla
17a-etynyloestradiolu wynosito 0,10 ng/dm?, dla 17p-estradiolu 0,48 ng/dm’, a dla
estronu 1,07 ng/dm® (Kopczynska, 2020). W prébkach wody pobranych z Odry
i Kanatu Gliwickiego oznaczono estron w stezeniach odpowiednio 1,3 i 1,1 ng/dm’.
W wodach Wisty obecny byt estradiol w stezeniu réwnym 1,3 ng/dm’® (Wanot
i Domagata, 2019).

W Polsce badania zawarto$ci farmaceutykow w wodach podziemnych nie sg roz-
powszechnione, co wynika gléwnie z dwoch powodow: braku uregulowan prawnych
oraz wysokich kosztow analizy tych zwiazkow. Nieliczne jeszcze badania potwier-
dzaja celowos¢ ich kontynuacji. Panstwowy Instytut Geologiczny — Panstwowy
Instytut Badawczy w 2016 roku przeprowadzit badania pilotazowe, ktorych celem
byto zdiagnozowanie skali problemu zanieczyszczenia farmaceutykami wod pod-
ziemnych na terenie catego kraju. Substancje czynne farmaceutykow wykryto
w 63% badanych punktow, co wskazuje, ze obecno$¢ tych zwigzkéw w ptytkich
poziomach wodono$nych jest zjawiskiem dos¢ powszechnym, jednak poziomy
stezen byly bardzo niskie, w wickszo$ci przypadkéw kilka ng/dm® lub ponizej tego
poziomu (Kuczynska, 2017). Przy tak niskich stezeniach trudno jest oceni¢ znacze-
nie obecnosci farmaceutykow w wodach podziemnych. Badania naukowe nie wska-
zuja na ich ostrg toksyczno$¢ przy tych stezeniach. Pozostaje jednak trudna do
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zbadania kwestia dtugotrwalej ekspozycji i skutkdéw ewentualnej akumulacji farma-
ceutykdw w organizmie. Otrzymane wyniki mozna potraktowac jako markery presji
i wykorzysta¢ do skutecznej identyfikacji obszaréw obcigzonych oddzialywaniem
presji antropogenicznej. Jak wida¢ z dokonanego poréwnania wynikow badan
z wynikami klasyfikacji jakosci wod podziemnych, przeprowadzonej zgodnie
z obowigzujacymi regulacjami prawnymi, uwzglednienie informacji o obecnosci
farmaceutykow w probkach wody mogloby znaczaco wptynaé na klasyfikacje jako-
$ci wod podziemnych w punktach monitoringowych.

Biorac pod uwage obecnos¢ w srodowisku farmaceutykow, to w Polsce temat
diklofenaku jest obecnie najistotniejszy. Nie mozna go nadal uzna¢ za zagrozenie,
aczkolwiek jest on faktycznie wykrywany rowniez w badaniach Morza Baltyckiego.
W zwiazku z tym dokonano aktualizacji wstepnej oceny stanu srodowiska wod pol-
skich, co wynika z Dyrektywy w sprawie Strategii Morskiej (2008). Diklofenak
uznano jako wskaznik przy diagnozowaniu zanieczyszczenia Baltyku. Jego obec-
no$¢ w srodowisku morskim oznaczono w trzech akwenach: Basenie Bornholm-
skim, Basenie Gdanskim oraz Basenie Gotlandzkim. Stg¢zenie, ktore tam wykryto,
nie przekracza warto$ci granicznej. W zwigzku z tym na dzien dzisiejszy uwaza sig,
ze lek ten nie przeszkadza w osiggnigciu dobrego stanu ekosystemu morza i nie za-
burza stanu chemicznego Morza Battyckiego. Polskie $rodowisko naukowe jest
zdania, ze nalezy nadal prowadzi¢ badania w celu pozyskania wigkszej liczby
danych. Konieczna jest rowniez promocja gospodarki o obiegu zamknigtym, majaca
na celu ulatwienie recyklingu zasobow, takich jak woda czy odpady Sciekowe
i obornik, poniewaz to wlasnie w tych mediach wystgpuja farmaceutyki. Wazne sa
takze innowacje, rozwdj oraz projektowanie dziatan na przyszto$¢ uwzgledniajace
korzysci i straty dla srodowiska. Kluczowy jest tez dostep do bezpiecznych terapii
farmaceutycznych dla ludzi i zwierzat. Innowacje powinny prowadzi¢ do powstawa-
nia takich lekow, ktore pomoga czlowiekowi i jednoczesnie nie zaszkodzg §rodowi-
sku (Gtéwny Inspektor Ochrony Srodowiska, 2020).

2.1.6. Srodowiskowe przepisy dotyczace farmaceutykow - poréwnanie i analiza

Monitorowanie lub stosowanie skutecznych metod usuwania farmaceutykow
po ich uwolnieniu do $rodowiska nie jest powszechng praktyka na catym swiecie.
Jednak znanych jest kilka inicjatyw regulacyjnych, ktére powstaty w celu rozwigza-
nia tego problemu. Inicjatywy te mozna sklasyfikowa¢ wedlug intensywnosci
dziatan podjetych w celu uregulowania zanieczyszczen farmaceutycznych w $rodo-
wisku:
— poziom 1 (kompleksowe interwencje) — w przypadku danego kraju/stanu syste-

matycznie wprowadza si¢ uregulowania prawne w celu zmniejszenia ilosci

farmaceutykow w Srodowisku (np. w Szwajcarii, Kalifornii);

— poziom 2 (umiarkowane interwencje), w ktorych monitorowanie farmaceutykow
jest prowadzone na biezgco, bez uregulowan prawnych. Zwykle dzialania te majg
charakter globalny lub lokalny (np. w Australii i Singapurze);

— poziom 3 (ograniczone interwencje) — pozostatosci farmaceutykow monitoro-
wane sg sporadycznie, bez zadnych regulacji prawnych.
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W przypadku ponownego uzycia wody stosowanej do nawadniania regulacje
prawne w Kalifornii nie wymagaja, aby $rodki farmaceutyczne byty w niej rutynowo
monitorowane. Niemniej jednak przy ponownym wykorzystaniu wody monitorowa-
nych jest wiele zwiazkéw chemicznych, w tym nalezacych do farmaceutykow zgod-
nie z przepisami kalifornijskimi. W Kalifornii, zgodnie z polityka dotyczaca wody
z recyklingu, oczyszczalnie $ciekow, ktore ponownie wykorzystuja wody pod-
ziemne (zastosowanie powierzchniowe lub podpowierzchniowe), zobowiazane sg do
monitorowania w nich 17B-estradiolu, gemfibrozylu i jopromidu. W 2008 roku po-
wotano System Zaopatrzenia Wod Podziemnych (Groundwater Replenishment Sys-
tem — GWRS) w Kalifornii. GWRS prowadzi migdzy innymi badania efektywnos$ci
nowo zastosowanego trzystopniowego systemu oczyszczania $ciekow, ktore wezes-
niej byly odprowadzone do Pacyfiku. Proces oczyszczania sktada si¢ z mikrofiltracji
(MF), odwroconej osmozy (RO) i napromieniowania UV w potgczeniu z nadtlen-
kiem wodoru (H,O»). Pomimo ze zaleca si¢ monitorowanie tylko dwoch srodkow
farmaceutycznych i jednego hormonu w wodzie pochodzacej z recyklingu, w prak-
tyce GWRS dodatkowo monitoruje szerszy zakres substancji farmaceutycznych,
takich jak: 17a-estradiol, 17a-etynyloestradiol, 17B-estradiol, atenolol, diklofenak,
dietylostilbestrol, dilantin, epitestosteron, equilin, estriol, estron, fluoksetyna, johek-
sol, jopromid, meprobamat, naproksen, progesteron, testosteron, trimetoprim, aceta-
minofen (paracetamol), azytromycyna, karbamazepina, erytromycyna, gemfibrozyl,
ibuprofen, sulfametoksazol i triclosan. Raporty z prowadzonego monitoringu suge-
ruja, ze nowo wprowadzony przez GWRS system oczyszczania skutecznie eliminuje
zanieczyszczenia farmaceutyczne z wody, poniewaz stezenia wyzej wymienionych
zwiazkoéw byty ponizej granicy detekcji lub jezeli je wykryto, to ponizej poziomow,
ktére uwaza si¢ za stanowigce jakiekolwiek istotne zagrozenie dla zdrowia publicz-
nego (Miarov i in., 2020).

W przeciwienstwie do podejscia kalifornijskiego, ktore ogranicza si¢ do monito-
rowania wybranych farmaceutykéw w wodach ponownie wykorzystywanych,
Szwajcaria posiada bardziej kompleksowy program srodowiskowy, ktory obejmuje
monitorowanie farmaceutykow w kilku mediach wodnych. W pierwszych badaniach
pilotazowych przeprowadzonych w 2013 roku w ramach programu monitorowania
jakosci wody (Quality Monitoring Program) oznaczano kilka grup farmaceutykow.
Poczawszy od 2018 roku, monitoring uzupetiono o regularne analizy dodatkowych
mikrozanieczyszczen, w tym takich farmaceutykow, jak: atenolol, azytromycyna,
bezafibrat, karbamazepina, klarytromycyna, diklofenak, kwas mefenamowy, meto-
prolol, naproksen, sotalol, sulfadimidyna, sulfametoksazol i trimetoprim. W Szwaj-
carii w ramach dodatkowego programu Swiss National Groundwater Monitoring
(NAQUA) regularnie w wodzie oznacza si¢ karbamazeping i sulfametoksazol.
W tym kraju nie poprzestano na monitorowaniu mikrozanieczyszczen, ale podjeto
dziatania zmierzajgce do obnizenia ich st¢zenia w s$rodowisku i uruchomiono
20-letni plan inwestowania w modernizacj¢ oczyszczalni §ciekow. Szwajcarskie
ustawodawstwo dotyczace ochrony wod ma na celu zapewnienie czystosci wod pod-
ziemnych, ktore stanowia podstawowe zasoby wody do picia. Na poczatku 2016
roku wprowadzono nowe regulacje, ktore obliguja miejskie oczyszczalnie sciekow
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do modernizacji w ciggu najblizszych 20 lat, tak aby wyeliminowa¢ mikrozanie-
czyszczenia, takie jak farmaceutyki, ze Sciekow odprowadzanych (Miarov i in.,
2020).

Nowe przepisy wymagaja przejscia na procesy AOPs z wykorzystaniem ozonu
jako czwarty etap trzystopniowego oczyszczania $§ciekow w celu obnizenia stezenia
mikrozanieczyszczen w $ciekach odprowadzanych o 80%. Szwajcaria jest wigc
przyktadem kraju o wysokiej $wiadomos$ci zarzadzania gospodarka wodno-$cie-
kowa. Program NAQUA, wraz z planem modernizacji gtdwnych oczyszczalni $cie-
koéw, reprezentuje ambitne i kompleksowe podej$cie do monitorowania, ogranicza-
nia i eliminowania mikrozanieczyszczen w srodowisku.

W ramach inicjatyw drugiego poziomu w Australii i Singapurze wprowadza si¢
wytyczne dotyczace pozostatosci farmaceutycznych w wodzie, ale nie sg one usank-
cjonowane prawnie. Wprowadzono programy: Western Australian Scheme, ktory
koncentruje si¢ na wodach podziemnych, oraz Queensland-Western Corridor
Scheme, majacy na celu poprawe jakosci wod powierzchniowych.

W Australii za monitorowanie i zglaszanie zanieczyszczen zwigzanych z produk-
cja Sciekow poddanych recyklingowi odpowiedzialne jest panstwo lub samorzad
terytorialny. Obecnie w zadnym stanie Australii wody odzyskanej nie wykorzystuje
si¢ do picia. W wigkszosci wody poddane recyklingowi uzywane sa do nawadniania
(w bezposrednim uzyciu), dlatego gtéwne problemy zanieczyszczenia wody skon-
centrowane sg na metalach, zasoleniu, sktadnikach odzywczych i pH, ktore moga
mie¢ wpltyw na nawadniane uprawy.

Australijski Departament Zdrowia (Australian Department of Health) zbagateli-
zowat problem farmaceutykow w $ciekach i nie wprowadzit w tej kwestii zadnych
regulacji prawnych, uzasadniajgc, Ze nie jest to powszechna praktyka na arenie mig-
dzynarodowej. Niemniej jednak australijskie wytyczne dotyczace recyklingu wody
odzwierciedlaja proaktywne podejscie, ktore dostarcza wskazowek dotyczacych
kontynuacji dzialan w celu zwigkszania recyklingu §ciekow komunalnych. Ogolne
zalecenia wytycznych utrzymuja, ze w wigkszosci przypadkoéw jako$¢ chemiczna
wody z recyklingu nie stanowi problemu zdrowotnego ze wzglgdu na stosunkowo
niski poziom narazenia ludzi, nawet biorac pod uwage i inne §ladowe zwigzki orga-
niczne wystepujace w wigkszosci systemow recyklingu wody. Wytyczne dotyczace
farmaceutykow w wodzie przeznaczonej do spozycia byly wyznaczone w oparciu
o podzielenie najnizszej dziennej dawki terapeutycznej przez wspolczynnik bezpie-
czenstwa 1000. Uznano, ze ten margines daje wystarczajaca pewnos¢, ze jakiekol-
wiek niekorzystne skutki zdrowotne, zar6wno farmakologiczne, jak i toksyczne, sa
mato prawdopodobne. W wytycznych dla wody do picia uwzgledniono w sumie
86 lekow i1 farmaceutykow stosowanych przez ludzi oraz wykorzystywanych w rol-
nictwie 1 weterynarii.

W zachodniej czg$ci Australii wprowadzono modernizacj¢ procesOw oczyszcza-
nia wody poddawanej recyklingowi, ktoéra obejmuje wiele etapow: ultrafiltracje,
odwrocong osmoze, dezynfekcje UV. W wodach, zgodnie z wytycznymi, regularnie

81



monitorowane sg trzy wskazniki farmaceutyczne: karbamazepina, estron i diklofe-
nak. Karbamazepina i diklofenak monitorowane sg co miesigc, a estron co kwartat.
Czgstotliwos¢ badan okreslana jest przez ministerstwo zdrowia na podstawie szaco-
wania poziomu ryzyka. Pelen zestaw hormonow i farmaceutykow jest badany raz
w roku zgodnie ze standardowymi testami jakosci wody. Substancje obejmuja:
estriol, 17a-estradiol, 17B-estradiol, testosteron, androstenedion, etiocholanolon,
equilenin, etynyloestradiol, estron, equilin, mestranol, noretysteron i progesteron
(Miarov i in., 2020).

Singapurska narodowa agencja wodna stworzyta podobny do australijskiego pro-
gram Public Utilities Board (PUB), w ramach ktorego prowadzi si¢ kompleksowe
monitorowanie wody, mi¢dzy innymi pod katem obecnosci farmaceutykow
w oczyszczonych $ciekach i odciekach. Otrzymywanie wysokiej jakosci odzyskanej
wody, okreslanej jako ,,NEWater”, jest czg$cia singapurskiej strategii zrownowazo-
nego rozwoju. Zgodnie z zaleceniami programu, $cieki poddawane sg dodatkowe;j
obrobce, w tym mikrofiltracji, odwrdconej osmozie i dezynfekcji UV. Do tej pory
byto monitorowanych ponad 330 parametrow fizycznych, mikrobiologicznych,
chemicznych i radiologicznych oraz kilka farmaceutykow. Farmaceutyki wybrano
na podstawie listy substancji priorytetowych Global Water Research Coalition
(GWRC) oraz informacji dostarczonych przez ministerstwo zdrowia o lokalnym
spozyciu narkotykow. Od 2007 roku regularnie monitorowane jest sze$¢ farmaceu-
tykow: ibuprofen, naproksen, ketoprofen, triclocarban, gemfibrozil i diklofenak.
Lista monitorowanych farmaceutykow jest poszerzana i obecnie obejmuje rowniez
karbamazeping, trimetoprim, kwas salicylowy i paracetamol. Wyniki badan wstep-
nych wskazuja, ze zwigzki te nie wystepuja w wodzie przeznaczonej do spozycia.
Pomimo ze zidentyfikowano i usuni¢to wiele pozostatosci farmaceutykow, powyz-
sze projekty maja zasigg lokalny i brakuje w nich programu badan kompleksowych
oraz dlugoterminowego planu zarzadzania farmaceutykami w srodowisku.

Zgodnie z wytycznymi US EPA, w celu zbierania danych dotyczacych zanie-
czyszczen podejrzewanych o obecno$¢ w wodzie do spozycia powstat monitoring
zanieczyszczen Unregulated Contaminant Monitoring Rule (UCMR), jednak nie
podlega on zadnym regulacjom prawnym. Dziatanie UCMR jest w duzej mierze
oparte na Contaminant Candidate List (CCL). Liste¢ CCL tworzy si¢ na podstawie
przewidywan wystgpowania potencjalnych zanieczyszczen w wodzie wodociago-
wej. Zanieczyszczenia wymienione w CCL moga w przysztosci by¢ uwzglednione
w regulacjach prawnych dotyczacych wody przeznaczonej do spozycia przez ludzi.
W latach 2013-2015 w Nowym Jorku, a takze w innych stanach w stacjach uzdat-
niania byly monitorowane pozostatosci farmaceutyczne, takie jak: 17B-estradiol,
etynyloestradiol, estriol, ekwilina, estron, testosteron (EPA, 2012). Zgodnie ze spra-
wozdaniem New York City 2016 Drinking Water Supply and Quality Report, powyz-
szych substancji nie wykryto w wodzie przeznaczonej do spozycia. W nowym pro-
gramie monitoringu UCMR w latach 2017-2021 nadal nie uwzgledniono substancji
farmaceutycznych (EPA, 2017). Niemniej jednak na liscie CCL4 znalazlo si¢ kilka
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lekéw 1 hormonow, takich jak: 17a-estradiol, 17B-estradiol, equilenin, equilin,
erytromycyna, estriol, estron, etynyloestradiol, noretyndron i chinolina (EPA, 2016).
W Wielkiej Brytanii firmy produkujace odpady medyczne/farmaceutyczne lub
prowadzace dziatalno$¢, w ktorej moga odprowadzac takie odpady do ciekow wod-
nych w postaci plynnej, zazwyczaj musza uzyska¢ pozwolenie Brytyjskiej Agencji
Srodowiska (UK Environmental Agency — UK-EA). Agencja regularnie monitoruje
i testuje takie zrzuty. Oczekuje si¢, ze obiekty odprowadzajace $cieki zawierajace
odpady kliniczne beda je oczyszczac przed zrzutem.

W Danii obowigzuje zdecentralizowana polityka regulacji farmaceutykow w wo-
dzie. Zgodnie z dunskg ustawg o ochronie $rodowiska z 2016 r., szpitale moga
wystapi¢ do lokalnych gmin o pozwolenie na odprowadzanie $ciekow, ktére bedzie
obejmowa¢ warunki odprowadzania $ciekoOw zawierajacych rozpuszczone farma-
ceutyki.

Lista zanieczyszczen opracowana przez UE zawiera szeroka game zwigzkow
chemicznych wystepujacych w $ciekach i sptywach burzowych, ktére mogg
stanowi¢ zagrozenie dla zbiornikdéw wodnych, w tym wody powierzchniowe;.
W 2000 roku wstepna lista zawierata 33 substancje priorytetowe uwzglednione
rowniez w europiejskiej Dyrektywie Wodnej (WFD) 2000/60/WE. Pod koniec
2013 roku Parlament Europejski zatwierdzit Dyrektywe 2013/39/UE, ktéra zmienita
zapisy dyrektyw 2000/60/WE 1 2008/105/WE w zakresie substancji priorytetowych
w dziedzinie polityki wodnej, wprowadzajgc obowigzek monitorowania w wodach
powierzchniowych zwigzkow chemicznych z tzw. listy obserwacyjnej. Lista ta do-
tyczy substancji, w przypadku ktérych dostepne informacje wskazuja, ze moga one
stanowi¢ ryzyko dla srodowiska wodnego UE. Pierwsza lista obserwacyjna obejmo-
wata: 8 pestycydow, 4 leki (diklofenak, azytromycyna, klarytromycyna i erytromy-
cyna), 3 estrogeny (hormony naturalne: E1 i E2 i syntetyczny hormon EE2), filtr
1UV (2-etyloheksylo-4-metoksycynamonian, EHMC) oraz przeciwutleniacz po-
wszechnie stosowany jako dodatek do zywnosci (2,6-di-tert-butylo-4-metylofenol,
BHT). Na drugiej liScie obserwacyjnej pi¢¢ substancji zostalo wytagczonych z pierw-
szej listy obserwacyjnej (diklofenak, oksadiazon, triallat, EHMC i BHT), natomiast
wlaczono trzy nowe substancje: dwa antybiotyki (amoksycyling i cyprofloksacyng)
oraz pestycyd (metaflumizon). Niestety, w odniesieniu do wdod podziemnych
nie opracowano jeszcze listy obserwacyjnej, ale KE rozpoczeta prace nad przygoto-
waniem takiej listy. Prace realizowane sg przez ekspertow grupy roboczej Ground-
water powotanej przez KE w ramach Wspolnej Strategii Wdrazania RWD (Common
Implementation Strategy) 1 w pierwsze] kolejnosci dotycza farmaceutykoéw
(Kuczynska, 2017).

W 2010 roku KE zalecita, aby nie stosowac preparatow zawierajacych DEET
u dzieci w wieku ponizej dwoch lat oraz ograniczaé stosowanie w przypadku dzieci
w wieku od dwoch do dwunastu lat (Dyrektywa Komisji UE, 2010). W 2014 roku
KE okreslita dopuszczalne stgzenie triclosanu w produktach gotowych do uzycia
(pasty do zebow, mydta do rak, dezodoranty) w wysokosci 0,3%, zas w ptynach do
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ptukania ust 0,2% (Rozporzadzenie Komisji UE, 2014). W 2008 roku 4-t-oktylofe-
nol i 4-n-nonylofenol zostaty wpisane na list¢ substancji priorytetowych w dziedzi-
nie polityki wodnej zawartej w Dyrektywie Parlamentu Europejskiego i Rady
(2008/105/WE). Dodatkowo 4-n-nonylofenol zostat zidentyfikowany jako prioryte-
towa substancja niebezpieczna (Dyrektywa Parlamentu Europejskiego i Rady,
2008). W 2012 roku Komisja Europejska zaproponowata dodanie 15 produktow che-
micznych do wykazu substancji zanieczyszczajacych podlegajacych monitorowaniu
i kontroli w wodach powierzchniowych UE. W 2019 roku wydano Komunikat
Komisji do Parlamentu Europejskiego, Rady i Europejskiego Komitetu Ekono-
miczno-Spotecznego ,,Strategiczne podejscie Unii Europejskiej do substancji farma-
ceutycznych w §rodowisku” okreslajacy sze$¢ obszarow dziatania. Obszary te obej-
muja wszystkie etapy cyklu zycia produktéow farmaceutycznych, od projektowania
i produkcji po sktadowanie i gospodarke¢ odpadami. Monitorowanie farmaceutykow
w $rodowisku jest bardzo ograniczone, chociaz wybrane substancje sa monitoro-
wane w wodach powierzchniowych i podziemnych zgodnie z Ramowa Dyrektywa
Wodng (RDW). Strategia dla Europy, dotyczaca farmaceutykow obecnych w $rodo-
wisku, ma na celu m.in. zmniejszenie wptywu lekow na $rodowisko i1 rozwigzanie
problemu opornosci na $rodki przeciwustrojowe. W zwigzku z tym, ze monitoring
tak zwanych hotspotow, czyli miejsc, w ktoérych nastgpuje zrzut sciekéw o wysokim
stezeniu substancji, jest prowadzony na matg skale, w pierwszej kolejnosci nalezy
uzupehié luki wiedzy w tym zakresie, aby oceni¢ zakres stezen niektorych farma-
ceutykow oraz poziom ich ryzyka dla srodowiska. Niewiele tez jest danych o steze-
niach farmaceutykéw w glebie i wodzie oraz o organizmach opornych na $rodki
przeciwdrobno-ustrojowe. KE podkresla, Ze nieznane sa efekty skumulowane nazy-
wane ,,efektem koktajlu”, wynikajace z potgczenia wielu srodkow farmaceutycz-
nych. Rekomenduje rowniez, zeby w pierwszej kolejnosci zidentyfikowaé te sub-
stancje, ktore zagrazajg srodowisku poprzez indywidualng obecnos$¢. W ten sposob
bedzie mozna ukierunkowaé wysitki zwigzane z zarzadzaniem ryzykiem, poniewaz
od kilku lat leki wprowadzane na europejski rynek muszg posiada¢ oceng ryzyka
srodowiskowego. W ocenie tej ujmowane sa rowniez kwestie zwigzane z przedosta-
waniem si¢ substancji niebezpiecznych do srodowiska wodnego. Jednak caty czas
pozostaja w uzyciu farmaceutyki, ktore nie podlegajg takiej ocenie, dlatego Komisja
postuluje przebadanie pozostalych zwigzkow pod tym katem. KE zwraca uwagg, ze
nie mozna doprowadzi¢ do antybiotykoopornosci wszystkich antybiotykow, ktore
znajduja si¢ na rynku. Wedlug Komisji, na razie nie ma bezposredniego zagrozenia,
jednak jest to powazny problem, ktory narzuca konieczno$¢ prowadzenia dalszych
badan oraz analiz (Kapelewska, 2018).

WHO nie zaproponowata zalecanych wartosci dla zwiazkow zaburzajacych funk-
cjonowanie uktadu hormonalnego (EDC), zasugerowata jednak, aby w celu ochrony
organizméw wodnych umozliwi¢ stosowanie ostroznosciowych poziomoéw odnie-
sienia, ktore bylyby zblizone do obecnych lub przysztych srodowiskowych norm
jakosci. Zaproponowane przez WHO trzy reprezentatywne EDC oraz wartosci od-
niesienia sg nastgpujace:
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— P-estradiol: 0,001 pg/dm’;
— nonylofenol: 0,3 pg/dm’;
— bisfenol A: 0,01 pg/dm’.

WHO wskazata, ze obecnie nie ma dowodoéw na istnienie zagrozen dla zdrowia
zwigzanych z woda przeznaczong do spozycia oraz ze sg one mato prawdopodobne.
W zwigzku z tym zdecydowano o uwzglednieniu tych parametrow w dyrektywie
zgodnie z zasadg ostroznosci.

WHO nie zaleca uwzglgdniania pelego zakresu EDC w wykazie parametrow
w zalgczniku I do dyrektywy, poniewaz jest zdania, Ze rutynowe monitorowanie pet-
nego zakresu tych zwiazkow byloby obecnie trudne, kosztowne i nieskuteczne pod
wzgledem zapobiegania zanieczyszczeniu wody przeznaczonej do spozycia. Trzy
powyzsze substancje zostaly wybrane jako warto$ci odniesienia, poniewaz wia-
domo, ze wystepuja w wodach powierzchniowych, do ktérych sptywaja oczysz-
czone $cieki i inne zrzuty (Kapelewska, 2018).

Jak dotad, nie zostaly jeszcze wprowadzone regulacje prawne dotyczace wyma-
gan obnizania mikrozanieczyszczen, w tym PPCP, i/lub ich maksymalnych st¢zen
na odptywie z oczyszczalni. Jednak zgodnie ze stanowiskiem Komisji Europejskie;j
i innych organizacji, istnieje potrzeba ich monitoringu oraz dopracowania metod
usuwania mikrozanieczyszczen w celu poprawy jakosci wod bedacych odbiornikiem
sciekow oczyszczonych. W zwigzku z tym podejmuje si¢ dziatania zachecajgce
oczyszczalnie §ciekow do przeprowadzania wstgpnych analiz obecno$ci mikrozanie-
czyszczen na wejsciu i wyjsciu z oczyszczalni oraz w wodach odbiornika w celu
uzyskania szerokiej charakterystyki i losow mikrozanieczyszczen w oczyszczalni
sciekow. Podjecie dzialan zwigzanych z implementacja zaawansowanych metod
oczyszczania $ciekow wymaga nie tylko analizy aspektow technologicznych, ale
rowniez socjoekonomicznych, dlatego wazne sg konsultacje spoteczne i wzrost
$wiadomosci zagrozen zwigzanych z obecnoscig i stalg emisja mikrozanieczyszczen,
w tym farmaceutykow, do srodowiska. Wdrozenie w petnej skali dodatkowych tech-
nologii, np. ozonowania czy adsorpcji na weglu aktywnym, spowoduje bowiem
wzrost kosztow eksploatacji oczyszczalni $ciekow, a tym samym prawdopodobnie
rowniez oplat za wodg i $cieki. Z kolei efekt dlugoterminowego wdrozenia zaawan-
sowanych metod oczyszczania $ciekow wplynie na podniesienie jakosci zycia
mieszkancow oraz stworzenie ekologicznych podstaw do zrownowazonego rozwoju
pobliskich srodowisk (Fudala-Ksigzek i in., 2019).

2.1.7. Usuwanie PPCP w procesach oczyszczania sciekdw i uzdatniania wody

W $ciekach odprowadzanych do $rodowiska z konwencjonalnych oczyszczalni
obecne sg PPCP, ktore moga wywotlywac niekorzystne zmiany w ekosystemach
wodnych. W zwigzku z tym, ze problem obecnosci farmaceutykow i srodkow
higieny osobistej w §ciekach zostat odkryty stosunkowo niedawno, a wigc na ogo6t
p6zniej niz miata miejsce budowa wielu obecnie istniejgcych oczyszczalni $ciekow,
stad technologie w nich stosowane nie sg specjalnie nastawione na usuwanie tego
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rodzaju zanieczyszczen. W przypadku substancji farmaceutycznych ze wzgledu na
ich ztozong budowe i zréznicowane wlasciwosci fizyczne i chemiczne czgsto sg one
odporne na procesy biodegradacji i dlatego nie ulegaja catkowitej eliminacji w trak-
cie procesOw oczyszczania $ciekow w konwencjonalnych systemach. W zwigzku
ztym mozliwosci eliminowania pozostalosci farmaceutycznych w procesach
oczyszczania §ciekOw sg rozne, w zaleznosci od substancji i metody oczyszczania —
w niektorych przypadkach usuwane sa znaczne ilosci, w innych tylko niewielki od-
setek pozostatosci. Jednak nawet najlepsze i najdrozsze wspolczesne systemy
oczyszczania nie s3 w 100% skuteczne. Tradycyjne oczyszczalnie §ciekow nie radza
sobie ze skutecznym usuwaniem substancji PPCP. Przyktadowo, wiele grup lekow
i ich metabolitow wystepuje w osadach sciekowych, ktore stanowig niebezpieczen-
stwo ekologiczne ze wzgledu na fakt, Ze sg one czesto wykorzystywane do rekulty-
wacji terendw lub jako nawdz w gospodarstwach rolnych.

Nieobojetng rolg w podwyzszaniu stezen pozostatosci farmaceutykoéw w postaci
wyjsciowej lekow, jak rowniez ich metabolitow w srodowisku stanowg szpitale, ga-
binety dentystyczne oraz osrodki weterynaryjne (Zajac, 2017). W tabeli 2.1.4 przed-
stawiono stgzenia wybranych $rodkow farmaceutycznych w $ciekach doptywaja-
cych do oczyszczalni i w $ciekach oczyszczonych oraz efektywno$¢ ich usuwania
W procesie oczyszczania Sciekéw (Wontorska i Wasowski, 2018).

Przeprowadzone w 2008 roku w Waszyngtonie badania skuteczno$ci usuwania
wytypowanych 172 zwigzkow wykazatly, ze jedynie ok. 20% analitow zostato zre-
dukowanych w klasycznej dwustopniowej oczyszczalni do poziomow ponizej limi-
tow detekcji. Nieznacznie lepsze efekty zaobserwowano, stosujgc bardziej wydajne
techniki oczyszczania (usuni¢cie ok. 32% PPCP). Dodatkowym utrudnieniem dla
klasycznych metod oczyszczania byto zatrzymanie ok. 20% badanych zwigzkow na
powierzchni osadow $ciekowych (Wontorska i Wasowski, 2018).

Najwigksza trudno$¢ w usuwaniu PPCP zwigzana jest z ich duzym rozciencze-
niem i aktywnoscig biologiczng oraz brakiem podatno$ci na rozktad biologiczny.
W ostatnich latach przebadano liczne metody usuwania PPCP z wod i Sciekow: me-
tody biologiczne, procesy membranowe z wykorzystaniem bioreaktoréw, zastoso-
wanie wegla aktywnego, UV, chlorowania, ozonowania, metody AOPs. W przy-
padku sciekow pochodzacych z przemyshu farmaceutycznego procesy oczyszczania
strumieni dobiera si¢ w zaleznosci od rodzaju zaktadu produkcyjnego oraz sktadu
i stezenia farmaceutykow w odprowadzanym strumieniu. Do usuwania farma-
ceutykow ze $ciekOéw stosuje sie: oczyszczanie fizyczno-chemiczne, biologiczne
w warunkach tlenowych/beztlenowych, elektrochemiczny proces zaawansowanej
obrobki oraz technologie hybrydowe (rys. 2.1.4) (Tiwari i in., 2020; Wontorska
i Wasowski, 2018). Procentowy udziat wykorzystania technik do usuwania farma-
ceutykow przedstawiony na rysunku 2.1.5 wskazuje, ze dominujaca metoda jest
adsorpcja.
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Tabela 2.1.4. Srednie (maksymalne) stezenia farmaceutykéw w $ciekach komunalnych
doplywajacych i odplywajacych z oczyszczalni §ciekéw (ng/dm®)
(Wontorska i Wasowski, 2018)

<
s | s | || £ | 2| % 2
Grupa Nazwa 2, =< = 5 = 2 9 £
lekow substancji | = S = 2 3 £ g =
- 2 3 i
= z < = = 5 =
doplyw | 1750 | 3500 3100 | 1400 350
) . 2000) | (28000) | (6000 W a 1900 480
Niesteroi- Diklofenak ( 1€ 210 ) (1500) 395 (950) (250)
dowe leki odplyw | 'bd- 1 5100y [ 20000 | ™™ | G00) | (1140) | (350)
pracciwza- 2250 | 5000 | 1500 | 2750 1980 13000
paine doptyW | 5200y | (14000) | (7200 | (5700) | ®% | (3480) | (19600)
(NLPZ) Tbuprofen 370 22 970 92 1300
odptyw | b.d. <50 (228)
(3400) | (2400) | (2100) | (110) (3900)
780 | 4900 | 2565 420
Leki hipoli- doplyW 1 (1000 | (7500) | 8500) | ™% | P4 | BT (999
pemiczne Bezafibrat 2200 | 103 96 205
odplyw | b.d-\ o0y | 611y | ™Y | (190) b.d. (840)
. doptyw | b.d. n.w. n.w. n.w. b.d. n.w. n.w.
Diazepam
odptyw | b.d. n.w. n.w. n.w. n.w. n.w. n.w.
Leki psy- donung | 1150 | 2200 | 912 b b 690 750
chotropowe |Karbamaze- | <77 | (1600)| (3000) | (2640) & S (1900) | (2000)
pina 2100 | 960 1050 480 400
odptyw | b.d- 1 6300y | (1970) | P4 | (1400) | (1600) | (600)
1550 | 1370 | n.w.
dopt 600 bd. | 425(570) | b.d.
Sulfameto- | “PYY | 2000)| (1700) | (470) (570)
ksazol
sazo odptyw | bd. | 300 | 3l 250 | nw. |290(860) | b.d.
Antvbiotvki (2000) | (234)
n 10 1
v Y doptyw | n.w. 830 43 nw. b.d 20 (35) b.d
Roksytro- PYW1 W aooo) | 3so) | MM < <
mycyna 100 66
odptyw | b.d. (1000 | (290) nw. n.w. 15 (30) b.d.
1330 | 13000 | n.w. 810
o dopt 6600 | b.d. b.d.
Srodki kon- |, .. OPYW 1 (2700) | (22000) | (3840) (7700)
trastowe P dot 750 n.w. 9300 790 bd
OaPIYW I W= (11000) | (5060) W (2000) &
400 | 970 | 1530 200
_ doplyw | nw.\ - 450 | (1400) | (1690) | P4 |3#3 0| 530
Tonalid % 120
Srﬁdkl odptyw | b.d. 1s0) | @30 160 (200) | b.d. | 410 (500) | 40 (50)
ocnron
bi ty. doofur | 610 | 1500 | 2800 | 3180 | 1660 750
0s001ste] _ PYW 1 (1200) | (1800) | (5800) | (3400) S 22000 | (980
Galaksolid 450 | 470 1150 120
odptyw | b.d. 610) | (920 500 (600) | b.d. (1720) (160)

1

n.w. —nie wykryto

2 b.d. — brak danych
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-chiorowanie | [ -stabiizacia - uleniante EF/SBR
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na weglu - gtabllllzaqa - reakcja Fentona Kcia Fent
aktywnym eztlenowa . - reakcja Fentona-
- fotokataliza _CAS

- uktady hybrydowe
(tlenowe+beztlenowe)

AnMBR (4Anaerobic Membrane Bioreactor) — beztlenowy bioreaktor membranowy; CAS (Conventio-
nal Activated Sludge) —konwencjonalna metoda osadu czynnego; EF (Electro-Fenton process) — proces
elektro-Fentona; SBR (Sequencing Batch Reactor) — reaktor porcjowy

Rys. 2.1.4. Metody oczyszczania $ciekéw z przemyshu farmaceutycznego
(Tiwari i in., 2020)

A

-

= Adsorpcja Nanofiltracja
= Biodegradacja = AOP

= Biorektory membranowe = Ozonowanie
= Inne Utlenianie

Rys. 2.1.5. Procentowy udzial technik wykorzystywanych do usuwania
farmaceutykow (Taufiki i in., 2020)
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Z dotychczasowych badan wynika, ze metoda mechanicznego oczyszczania $cie-
kéw z zastosowaniem osadnikow wstepnych usuwa raczej niewielkie ilosci farma-
ceutykow ze $ciekow (tab. 2.1.5). Efektywnos¢ usuwania zwiazkoéw farmaceutycz-
nych i ich metabolitow oraz srodkoéw higieny osobistej na zawiesinach $ciekowych
uzalezniona jest gtownie od wlasciwosci fizyczno-chemicznych, takich jak: hydro-
filowos¢, rozpuszczalnosé, lotnos$é, biodegradowalnosé, zdolnos¢ do adsorpcji
PPCP na osadzie czynnym oraz oddziatlywan elektrostatycznych, ktore wystgpuja
miedzy czasteczka PPCP a zawiesing. Farmaceutyki o cechach lipofilowych (hydro-
fobowych) oraz posiadajgce dodatnio natadowane grupy czynne sa zazwyczaj lepiej
adsorbowane na zawiesinach sciekowych i mikroorganizmach niz substancje lipofo-
bowe. Chociaz w niektorych oczyszczalniach stezenie PPCP wzrasta po procesach
oczyszczania, wigkszo$¢ PPCP jest tylko czgsciowo usuwana w konwencjonalnych
procesach oczyszczania $ciekow (Yang i in., 2017).

Tabela 2.1.5. Efektywno$¢ (%) usuwania wybranych farmaceutykow
w konwencjonalnych procesach oczyszczania Sciekow (Wontorska i Wasowski, 2018)

Mechaniczne Biologiczn.e Metoda
N oczyszczanie
oczyszczanie Scie- R Z zastoso- .
Grupy F 2 Sciekéw . Koagulacja
z armaceutyk | kow z zastosowa- waniem -
lekow - > w komorach 2 chemiczna
niem osadnikow reaktorow
osadu
wstepnych SBR
czynnego

NLPZ Ibuprofen 9-27 65-90 88-100 -

Diklofenak 10-38 15-50 54-75 -

Ketoprofen 19-28 69 80-100 5-36

Kwas - - - 21-36

mefenamowy

Naproksen 8-33 45-66 - -
Leki Karbama- - 0-7 - -
psychotropowe | zepina

Diazepam 12-24 - - -

Atenolol 27-45 - - -
Leki Kwas - 34-51 - -
hipolipemiczne |klofibrowy
Hormony 36-45 >95 - -
steroidowe .
i $rodki anty- Estradiol
koncepcyjne
Srodki Jopamidol - - 50-74 -
kontrastowe Jopromid - - 45-90 -
Antybiotyki Sulfameto- - 0-90 80-91 -

ksazol
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Mozliwosci podstawowych procesOw oczyszczania w usuwaniu PPCP sg bardzo
ograniczone ze wzgledu na hydrofilowy charakter wigkszosci zwiazkow (Carballa
iin., 2005; Luo i in., 2014) i zwykle skuteczno$¢ usuwania srodkéw farmaceutycz-
nych w tych etapach jest nizsza niz PCP. Na przyktad w wyniku sedymentacji efek-
tywno$¢ usuwania diklofenaku i E3 wynosita < 28% (Behera i in., 2011), natomiast
dla estronu, ibuprofenu i sulfametoksazolu nie odnotowano znaczacej redukcji
(Carballa iin., 2004). Wang i in. (2014) badali efektywno$¢ usuwania sze$ciu PPCP,
a mianowicie: kofeiny, DEET, karbamazepiny, metoprololu, TMP i sulpirydu.
Ze wzgledu na maty wspotczynnik Kow badanych PPCP ogélna skuteczno$¢ usuwa-
nia tych zwigzkow w osadnikach pierwotnych wyniosta 20%. Czgsto oczyszczanie
przed zastosowaniem osadu czynnego moze by¢ niewystarczajace do skutecznego
usuwania PPCP. Jednak ze wzgledu na wysokie wspotczynniki podziatu migdzy cie-
cza a cialem stalym niektorych substancji zapachowych (np. AHTN i HHCB)
wykazano, ze podczas tego etapu oczyszczania mozna skutecznie usung¢ do 40%
tych zwigzkow (Stamatis 1 Konstantinou, 2013).

W przypadku biologicznego oczyszczania $ciekow metoda osadu czynnego
odnotowuje si¢ wyzsze efektywno$ci usuwania farmaceutykow niz na drodze
oczyszczania mechanicznego. Ten etap oczyszczania umozliwia usuwanie PPCP po-
przez podziat, adsorpcje, biotransformacj¢ i biodegradacj¢ (Miao i in., 2005; Jeli¢
iin., 2012; McClellan i Halden, 2010). Konwencjonalne biologiczne oczyszczalnie
$ciekOow opierajg si¢ na rozwigzaniach technologicznych sktadajgcych si¢ z reaktora
biologicznego, w ktorym wydzielone sg dwie lub trzy strefy: anoksyczna (denitry-
fikacji) i tlenowa (nitryfikacji) lub beztlenowa (pierwszy etap defosfatacji), ano-
ksyczna i tlenowa. Srodki farmaceutyczne wskutek dziatania osadu czynnego
w takich warunkach ulegaja nastgpujacym przemianom:

— leki i ich metabolity moga ulec mineralizacji dzigki mikroorganizmom do CO;
1 H,O, np. aspiryna;

— leki i ich metabolity mogg sta¢ si¢ bardziej lub mniej podatne na degradacje, co
jest zalezne m.in. od liofilowosci i wigzan jonowych wystgpujacych w cza-
steczce,

— leki i ich prostsze formy, ktore s trwate, nie sg zatrzymywane ani nie ulegaja
degradacji w oczyszczalni $ciekdéw, tym samym przedostajg si¢ do Srodowiska
wodnego (Jeli¢ i in., 2012; Mrowiec, 2015; Zajac i in., 2012).

Przyktadowo, w metodzie osadu czynnego skuteczno$¢ usuwania estronu (E1),
17B-estradiolu (E2) i 17a-etynyloestradiolu (EE2) wynosita odpowiednio: 83; 99,9
1 78%. Andersen i in. (2003) wykazali, ze, stosujac metode osadu czynnego, mozna
uzyska¢ obnizenie stezenia E1 i E2 do okoto 90%. Skuteczno$¢ usuwania ECD na
poziomie > 99% opisali Leusch i in. (2006). Suzuki i Maruyama (2006) sugeruja,
ze poczatkowo E1 1 E2 ulegaly adsorpcji na osadzie czynnym z duza szybkoscia,
a nastepnie przez kilka godzin zachodzit proces ich degradacji. Proces usuwania
estrogenow przez osad czynny byt niezalezny od rozpuszczonego wegla organicz-
nego (RWO) i nitryfikacji. Badania te wykazaly rowniez, ze aktywno$¢ osadu czyn-
nego wyraznie zmniejsza si¢ w nizszej temperaturze. St¢zenie E1 w §ciekach z oczysz-
czalni bylo wigksze niz w S$ciekach odptywajacych, co Autorzy tlumaczyli
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biotransformacja E2 do E1 (Johnson i Sumpter, 2001). Layton i in. (2000) podali,
ze wykorzystanie metody osadu czynnego pozwolilo na zmineralizowanie
w 70-80% E2 do CO> w ciggu 24 godzin, natomiast mineralizacja E2 byla 25-75
razy mniejsza.

Skuteczno$¢ usuwania PPCP metoda osadu czynnego jest zadowalajaca i zalezy
od rodzaju PPCP, a takze HRT, wieku osadu i budowy reaktora (Lin i in., 2009;
Evgenidou i in., 2015; Yang i in., 2017). Istotnym czynnikiem wptywajagcym na
efektywno$¢ procesu jest rowniez zdolno$¢ adsorpcji zanieczyszczen na osadzie
czynnym oraz interakcje elektrostatyczne. Wysoka efektywnos¢ (> 75%) wykazano
dla indapamidu, natomiast Srednia (25-75%) dla diklofenaku i hydroksyzyny. Pozo-
stale analizowane substancje cechuja si¢ niskg adsorpcja. Zazwyczaj wysoki stopien
adsorpcji odpowiada wysokiej wartosci wspotczynnika logKey, charakterystycznej
dla danego zwiazku. Jednak mozna zauwazy¢ wyjatki w przypadku ibuprofenu
i ketoprofenu, ktére mimo stosunkowo wysokich wartosci tego wspotczynnika majg
niewielki stopien adsorpcji na osadzie czynnym (Wontorska i Wasowski, 2018).
Zhang i in. (2008) zauwazyli, ze zastosowanie biologicznego uktadu oczyszczania
$ciekow jest w znacznej mierze nieskuteczne z powodu silnego wptywu, miedzy in-
nymi antybiotykow, na szczepy bakteryjne obecne w osadzie czynnym.

Poszczegolne PPCP nalezace do tej samej grupy zwiazkéw chemicznych moga
wykazywaé znaczne rdznice w biodegradowalnosci. McAvoy i in. (2002) podali, ze
zastosowanie osadu czynnego umozliwito usuwanie TCS (> 95%). Badania potwier-
dzily réwniez biodegradacj¢ kofeiny, ibuprofenu i ketoprofenu podczas wtornego
oczyszczania $ciekow do 75-87%, natomiast dla diklofenaku wyniki nie byty zado-
walajgce, poniewaz usuwanie tego zwigzku bylo < 25% (Wang i in., 2014). Na ry-
sunku 2.1.6 przedstawiono utlenianie karbamazepiny, hydroksylacj¢ i karboksylacje
ibuprofenu oraz enzymatyczng biodegradacje metoksytriclosanu. Podczas tych pro-
cesow farmaceutyki mogg ulega¢ catkowitej mineralizacji do H>O i CO,. Na przy-
ktad metoksytriclosan moze teoretyczne ulegaé biodegradacji w 81%, jednak w rze-
czywistosci ulega przeksztalceniu w mniejszym stopniu na poziomie okoto 56,5%
poprzez konwersje do stosunkowo opornego wariantu, 2,4-dichlorofenolu, pod
wplywem enzymu lakazy.

Wiele badan wykazalo skuteczno$¢ usuwania DEET (okoto 40%) w biologicz-
nych systemach oczyszczania (Costanzo i in., 2007; Sui i in., 2010; Wang i in.,
2014). W przypadku PPCP o niskiej biodegradowalnosci, takich jak karbamazepina
1 TMP, zwiazki te prawie nie ulegaja biodegradacji w procesie wtdrnego oczyszcza-
nia, niezaleznie od rodzaju zastosowanego systemu (Jeli¢ i in., 2011; Wang i in.,
2014). Nieefektywne usuwanie PPCP w procesie wtdrnego oczyszczania mozna
przypisac przeksztatcaniu PPCP w produkty uboczne lub ich metabolity. Narazenie
na antybiotyki (np. TMP), srodki przeciwbakteryjne (np. TCS) i B-blokery (np. me-
toprolol) moze wywotywac toksyczne lub hamujace dziatanie na aktywowane bak-
terie osadowe (Dann i Hontela, 2011; Gdébel i in., 2005; Miege i in., 2009) i zmieni¢
spotecznos¢ bakteryjng (Lubarsky i in., 2012; Drury i in., 2013), co moze wptynaé
na niska skuteczno$¢ usuwania PPCP (Yang i in., 2017).
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Rys. 2.1.6. Mikrobiologiczna biotransformacja farmaceutykow: a) utlenianie
karbamazepiny, b) hydroksylacja ibuprofenu, c) karboksylacja ibuprofenu,
d) enzymatyczna biodegradacja metoksytriclosanu
(Noguera-Oviedo i Aga, 2016; Rout i in., 2021)

W badaniach loséw $ciekow w komunalnej oczyszczalni sciekow w Galicji
(Hiszpania) w procesach biologicznego oczyszczania zaobserwowano, ze skladniki
kosmetykow (galaksolid, tonalid) zostaty usunigte w 70-90%. Liczba lekow prze-
ciwzapalnych (diklofenak, ibuprofen, naproksen) zmniejszyta si¢ w 40-65%, nato-
miat zawarto$¢ 17p-estradiolu oraz sulfametoksazolu odnizyta si¢ odpowiednio do
65 160% (Rezka i Balcerzak, 2017). Stwierdzono rowniez, ze wstgpne oczyszczanie
skutkowato zwigkszonym usuwaniem kosmetykow i 17B-estradiolu wraz z tlusz-
czami zwigzkow liofilowych.
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Dotychczasowe badania wskazuja, ze generalnie w trakcie oczyszczania $cickow
w uktadach konwencjonalnych z komorami osadu czynnego farmaceutyki usuwane
sa zarowno na drodze adsorpcji, jak i biodegradacji z r6zng efektywnoscig — na ogot
mieszczaca si¢ w zakresie 15-90%. Na efektywno$¢ usuwania istotny wptyw ma nie
tylko rodzaj farmaceutyku, ale réwniez wiek osadu (w.o.), ktory nie powinien by¢
nizszy niz 5 d (korzystnie 10-15 d). W tej metodzie do trudno usuwalnych nalezy
zaliczy¢ przede wszystkim diklofenak i kwas klofibrowy, natomiast do farmaceuty-
koéw, ktorych nie mozna usunaé, zalicza si¢ karbamazeping i metoprolol (tab. 2.1.6)
(Wontorska i Wasowski, 2018).

Tabela 2.1.6. Poréwnanie $redniej efektywnosci usuwania farmaceutykow
w konwencjonalnej oczyszczalni Sciekéw oraz wyposazonej w reaktor MBR
(Wontorska i Wasowski, 2018)

. Oczyszczalnia
Grupy lekow Farmaceutyk Konwenqona-lna wyposazona
oczyszczalnia w reaktor MBR

NLPZ Naproksen 85,1 99,3
Ibuprofen 82,5 99,8
Ketoprofen 51,5 91,9
Diklofenak 50,1 87,4
Kwas mefenamowy 294 74,8
Indometacin 234 46,6

Leki psychotropowe | Karbamazepina br’ br

Antybiotyki Sulfametoksazol 55,6 60,5
Ofloksacyna 23,8 94
Erytromycyna 23,8 67,3

Leki hipolipemiczne | Bezafibrat 48.4 95,8
Gemfibrozil 38,8 89,6
Kwas klofibrowy 27,7 71,8

B-blokery Metoprolol br 58,7
Atenolol br 65,5
Ranitydyna 42,2 95

Statyny Prawastatyna 61,8 90,8

" brak eliminacji

W celu zintensyfikowania procesu oczyszczania $cieckow w kierunku usuwania
zanieczyszczen farmaceutycznych prowadzi si¢ badania z wykorzystaniem reakto-
row porcjowych (SBR). Istotng cechg reaktorow SBR jest tatwa zmiana warunkow
pracy z tlenowych na anoksyczne lub beztlenowe czy réznicowanie wieku osadu.
Reaktory SBR wykorzystano do badan oceny skuteczno$ci usuwania siedmiu farma-
ceutykow roznigcych si¢ budowa chemiczng i oddziatywaniem na organizm czlo-
wieka. Analizowano nastgpujace zwigzki: $rodki cieniujgce (jopromid, jopamidol),
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leki NLPZ (ibuprofen, ketoprofen, diklofenak) i sulfonamidy (sulfametacin, sulfa-
metoksazol). Zastosowano dwa reaktory SBR o pojemnoéci 45 dm?®, zainstalowane
w jednej z krajowych oczyszczalni $ciekow, do ktorej doptywaja typowe Scieki
bytowo-gospodarcze z cz¢gsciowym udziatem §ciekdw szpitalnych i przemystowych.
Scieki do badan pobierano za kratami i piaskownikiem. Praca reaktoréow byta
cykliczna (8-godzinna), a probki pobierano po pelnym cyklu oczyszczania Sciekow.
Wyniki badan wykazaty, ze skuteczno$¢ usuwania jopamidolu przy zastosowaniu
reaktora SBR byta najwicksza (do 74%) w temperaturze 20°C i dla wieku osadu
20 d. Znacznie nizsza skuteczno$¢, bo zaledwie 50%, odnotowano przy tej samej
temperaturze i nizszym w.o. wynoszacym 10 d. W okresie zimowym zaobserwo-
wano nietypowe zjawisko polegajace na tym, ze ilo$¢ jopamidolu w $ciekach
oczyszczonych byla wigksza niz w $ciekach surowych, co mozna tlumaczyé
najprawdopodobniej desorpcja tej substancji z osadu czynnego, na ktorym zaadsor-
bowata si¢ ona w momencie, gdy jej ilos¢ w $ciekach byta wigksza. Skutecznos¢
usuwania ibuprofenu w rektorze z wyzszym wiekiem osadu wynosita az 88-100%,
przy czym nieznacznie lepsze wyniki uzyskano w okresie letnim. Dla ketoprofenu
wykazano, ze stopien eliminacji w temperaturze 20°C i wieku osadu 20 d wynosit
100%, a w temperaturze 10°C wynosit 92%. W reaktorze z nizszym wiekiem osadu,
tj. 10 d, wyniki rowniez byly zadowalajace. Badania wykazaly ponadto, ze diklofe-
nak byt jednym z najtrudniej usuwanych farmaceutykow, poniewaz efektywnosc¢
eliminacji tego zwigzku wynosila 54% (warunki letnie, wiek osadu 20 d), natomiast
w warunkach zimowych byla wyzsza. Najlepsze wyniki osiagni¢to w reaktorze,
w ktorym wiek osadu wynosit 10 d i efektywnos$¢ usuwania wynosita ponad 67%
(okres letni), a w okresie zimowym nawet 75%. Dla badanych sulfonamidow tylko
sulfametoksazol wykryto w kazdej analizowanej probce Sciekéw. Nie wykryto
natomiast sulfametacinu. Dla sulfametoksazolu najwigkszy stopien usuwania wyno-
sit 91% w nizszej temperaturze i przy nizszym wieku osadu. W okresie letnim nie-
zaleznie od wieku osadu maksymalna redukcja sulfametoksazolu nie przekroczyta
80% (Wontorska i Wasowski, 2018).

Bioreaktory membranowe (MBR) ciesza si¢ w ostatnich latach olbrzymig popu-
larnoscig. Technologia ta jest uwazana obecnie za najbardziej nowoczesng i efek-
tywng w usuwaniu szerokiej gamy zanieczyszczen doplywajacych do oczyszczalni
scieckow. W zwiazku z tym prowadzi si¢ takze badania nad oceng skutecznosci
metod membranowych w degradacji farmaceutykow w wodzie i §cickach. W meto-
dzie MBR obserwuje si¢ dluzszy czas kontaktu, wyzszy wiek osadu, zwigkszenie
stezenia biomasy, zdolno$¢ do absorbowania si¢ mikrozanieczyszczen na ktaczkach
osadu czynnego o duzych rozmiarach oraz przyspieszenie degradacji biologicznej
farmaceutykow i efektywnosci ich usuwania.

W licznych badaniach dotyczacych skutecznosci usuwania réznych farmaceuty-
kéw metodag MBR uzyskano bardzo zréznicowane wyniki. Niektore badania wyka-
zaty wysoka eliminacje, podczas gdy niektorzy badacze uzyskali odmienne wyniki
(Tiwari i in., 2020). Przyktadowo, dla estrogenu, ketoprofenu i ibuprofenu uzyskano
wysoka skuteczno$¢ usuwania, jednak dla innych lekow, takich jak: wenlafaksyna,
sulfametoksazol i roksytromycyna, wykazano niskg lub znikomg ich eliminacjg.
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Inne badania wykazaty, Zze zastosowanie reaktora MBR zwigkszyto skuteczno$¢ usu-
wania farmaceutykow do ponad 90%, a czasami wartosci te osiagaly 100%.
Ma to szczeg6lne znaczenie w przypadku takich zwigzkow, jak: diklofenak i kwas
klofibrowy, ktore, jak wskazujg liczne badania, sg jednymi z najtrudniej usuwanych
farmaceutykow ze $ciekéw w ukladach oczyszczania. Zastosowanie reaktora MBR
pozwolito na wysoki stopien eliminacji innych farmaceutykow, takich jak: ranity-
dyna, gemfibrozyl, bezafibrat, prawastatyna czy ofloksacyna, gdzie uzyskano ponad
80% skuteczno$¢ eliminacji tych zwiazkéw. Podobnie w przypadku naproksenu
i ketoprofenu, efektywnos¢ ich usuwania byta zadowalajaca, czego nie mozna przy-
pisa¢ metodom konwencjonalnym (Wontorska i Wasowski, 2018).

Na skuteczno$¢ usuwania farmaceutykow ze $ciekow w reaktorach MBR ma
wplyw przede wszystkim struktura czasteczki farmaceutyku, tj. hydrofobowos¢
i masa molowa, oraz pH substancji. Farmaceutyki o charakterze kwasowym wyka-
zuja wigkszg zdolno$¢ do eliminacji ze wzglgdu na tatwiejsza adsorpcje na ktaczkach
osadu czynnego (Bodzek, 2013; Zuehlke i in., 2006). Pomimo ze reaktory MBR
umozliwiaja efektywne usuwanie wielu substancji farmaceutycznych, nadal pozo-
staje problem dotyczacy eliminacji karbamazepiny, ktora jest substancjg trudno
biodegradowalng i usuwalna, przy czym niestety dos¢ czesto obecna w Sciekach
(tab. 2.1.6) (Wontorska i Wasowski, 2018).

W zwiazku z tym, ze w procesie oczyszczania §ciekdw czes¢ substancji farma-
ceutycznych po sorpcji na zawiesinie przechodzi do osadow zaréwno wstepnych, jak
i wtornych, podejmowano roéwniez badania zmierzajace do okreslenia stopnia
destrukcji tych substancji podczas procesu fermentacji beztlenowej osadoéw Scieko-
wych. W przypadku strumienia $ciekéw z zaktadow farmaceutycznych oczyszczanie
beztlenowe jest bardziej preferowane w stosunku do innych procesow biologicznych
ze wzgledu na wysokie stgzenia ChZT i BZTs oraz niskg biodegradowalno$¢ farma-
ceutykow. Chelliapan i in. (2006) badali skutecznos¢ oczyszczania Sciekow zawie-
rajacych antybiotyki, stosujgc technologie beztlenowego oczyszczania $ciekow
przemystowych z zastosowaniem reaktora UASB. Po czterech dniach HRT wyka-
zano wysoka skuteczno$¢ usuwania ChZT (70-75%) i tyrozyny (95%). Dodatkowo
przy zwickszeniu stezenia tyrozyny w $ciekach do 400 mg/dm’ praca reaktora nadal
byta stabilna, co sprzyjato wydajnej degradacji tyrozyny przy wyzszych stezeniach
(Tiwari i in., 2019).

W literaturze jest mato przyktadow usuwania PPCP w warunkach beztlenowych
w porownaniu do metody osadu czynnego (Gogoi i in., 2018). Badania dotyczace
zmian wybranych farmaceutykoéw zarowno w procesie fermentacji mezofilowej
(37°C, czas fermentacji do 30 dob), jak i termofilowej (55°C, czas fermentacji do
20 dob) wykazaly eliminacje naproksenu i sulfametoksazolu na poziomie 80%,
a ibuprofenu w zakresie 20-45%. W przypadku naproksenu w procesie fermentacji
mezofilowej stopien jego degradacji wynidst 80-85% oraz 80-95% w warunkach
fermentacji termofilowej. Roéwniez jopromid byt lepiej usuwany w warunkach
termofilowych (30-80%) niz w mezofilowych (10-40%). Najlepsze wyniki osig-
gnigto dla sulfametoksazolu, skuteczno$¢ usuwania byta niezalezna od czasu fer-
mentacji i wynosila 85-95%. Jednak ze wzgledu na matg doktadno$¢ danych pomia-
rowych dla karbamazepiny, diazepamu czy diklofenaku wyniki pomiaréw nie sg
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catkowicie pewne i mozna tylko wzglednie szacowaé, ze stopien usunigcia dla
dwoch pierwszych substancji miescit si¢ w zakresie 0-60%, a ostatniej, tj. diklofe-
naku, w zakresie 25-75% (Wontorska i Wasowski, 2018). Z kolei Carballa i in.
(2007) podali, ze podczas fermentacji beztlenowej osadu $cieckowego w warunkach
termofilowych i mezofilowych skuteczno$¢ usuwania sulfametoksazolu byta powy-
zej 99%, podczas gdy Hai i in. (2011) w warunkach beztlenowych i tlenowych uzy-
skali obnizenie stezenia tego zwigzku o 65%. Musson i in. (2010) do badan
w warunkach beztlenowych jako substrat pierwotny wykorzystali celuloze, co po-
zwolilo na zwickszenie szybkosci usuwania etynyloestradiolu, progesteronu
1 winianu metoprololu. Zastosowanie procesu beztlenowej obrobki wstepnej, a na-
stepnie stabilizacji tlenowej moze zintensyfikowa¢ degradacje¢ substancji farma-
ceutycznych. Pofgczenie procesu stabilizacji tlenowej i beztlenowej wptyneto
korzystnie na usuwanie 4-nonylofenolu, kofeiny i trimetoprimu, zaobserwowano
ponad 70% skutecznos$¢ usuwania tych zwiazkow (Gogoi i in., 2018).

Wykazano, ze zastosowanie procesOw tagczonych poprawia skutecznos¢ usuwa-
nia niektérych PPCP z zanieczyszczonych $ciekow. Do badan wykorzystano bio-
reaktor ze strefami beztlenowa/anoksyczna/tlenowo-membranowa, w ktorym ba-
dano skuteczno$¢ eliminacji ECD oraz wybranych farmaceutykow. W przypadku
ECD stezenie obnizyto si¢ o ponad 70%, natomiast dla karbamazepiny, diklofenaku
i sulpirydu ponizej 20% (Jiang i in., 2013).

W przypadku procesow fizyczno-chemicznych, takich jak np. koagulacja, wyka-
zano, ze koagulacja chemiczna w tym aspekcie oczyszczania SciekOw z zanieczysz-
czen farmaceutycznych ma niewielkie znaczenie. Czastki zanieczyszczen organicz-
nych usuwane podczas koagulacji muszg mie¢ duze rozmiary, a farmaceutyki
powinny charakteryzowa¢ si¢ wartosciag wspolczynnika logKew > 5. Wedtug bardzo
ograniczonych danych literaturowych, w procesie koagulacji z wykorzystaniem
koagulantu FeCl; usunigto ze Sciekow farmaceutyki, takie jak ketoprofen (5-36%)
i kwas mefenamowy (21-36%) (Ziylan i Nilsun, 2011).

Wykazano, ze proces adsorpcji PPCP na weglu aktywnym przebiega z rézng
efektywnos$cig. Do sorpcyjnego usuwania PPCP stosuje si¢ granulowany wegiel
aktywny (GAC) i sproszkowany wegiel aktywny (PAC). GAC jest szeroko stoso-
wany w uzdatnianiu wody do picia oraz w trzecim stopniu oczyszczania $ciekow.
Stackelberg i in. (2007) wykazali, Ze adsorpcja na GAC umozliwita eliminacje
PPCP do 53%, podczas gdy dezynfekcja i sedymentacja tylko do 32 i 15%. Hernan-
dez-Leal iin. (2011) uzyskali wydajnos¢ usuwania tonalidu i nonylofenolu powyzej
50%, a galaksolidu ponizej 90%. Stwierdzono, ze czas kontaktu znaczaco wptywa
na efektywnos¢ adsorpcji wegla. Krotkie czasy kontaktu skutkowaty niska efektyw-
nos$cig usuwania PPCP. Odpowiednio dlugie czasy kontaktu zwickszaly liczbe do-
stepnych centréw aktywnych (Bolong i in., 2009; Meinel i in., 2015). Duzy wptyw
na skuteczno$¢ adsorpcji ma wartos¢ wspotczynnika logKow zwigzku, pH oraz tem-
peratura. Przy wyzszych warto$ciach wspotczynnika logKow, nizszym pH i tempera-
turze na ogot stopien usunigcia substancji farmaceutycznych ze Sciekow byt wigkszy
(Yangiin., 2017).
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Grover i in. (2011) wykazali, Ze rozne farmaceutyki, np. propranolol, mebewe-
ryna, karbamazepina, indometacyna oraz diklofenak, w réznym stopniu byly po-
datne na wigzanie z adsorbentem. Najwyzsze stopnie eliminacji Autorzy uzyskali
dla indometacyny i diklofenaku (po 98%). St¢zenie obu farmaceutykow po sorpcji
na GAC bylo ponizej granicy wykrywalnosci. Na drugim miejscu pod wzgledem
skutecznosci usuwania byla mebeweryna (84%), natomiast karbamazepina i propra-
nolol charakteryzowaty si¢ matg podatnoscig na sorpcjg, poniewaz po tym procesie
ich stgzenia zmniejszyty si¢ odpowiednio o 23 i 17%.

Kolejnymi metodami eliminacji PPCP ze $ciekow sg mikrofiltracja (MF) i ultra-
filtracja (UF), jednak ich skuteczno$¢ jest stosunkowo staba z powodu rozmiaréw
poréw membran, ktore sg znacznie wigksze od rozmiarow czasteczek PPCP. Nano-
filtracja (NF) i odwrdocona osmoza (RO), stosowane do oczyszczania wod natural-
nych i sciekow wykorzystywanych do produkcji wody przeznaczonej do spozycia,
moga obok innych zanieczyszczen usuwaé pozostatoSci po farmaceutykach
(Dudziak i Bodzek, 2009a; 2009b). Badania laboratoryjne wykazaly, ze procesy te
charakteryzujg si¢ wysoka skuteczno$cig w usuwaniu testowanych farmaceutykow
(w zakresie powyzej 90%) i moga by¢ stosowane jako procesy samodzielne Iub
w kombinacji, np. NF + RO (Bodzek, 2013). Proces NF wykorzystano do oceny
mozliwo$ci usuwania diklofenaku, naproksenu i karbamazepiny z wody uzdatnione;j
(Rohricht i in., 2009). Badania wykazaly, ze okoto 60% diklofenaku 1 naproksenu
bylo zatrzymywane na membranach, natomiast karbamazepina byta usuwana w nie-
wielkim stopniu. Jednak efektywnos$¢ eliminacji tych farmaceutykéw nie byla
wystarczajaca, aby uzasadni¢ stosowanie NF jako dodatkowego etapu oczyszczania
wody w STP, chociaz dla bardziej polarnych farmaceutykow proces NF wykazywat
wigksza skuteczno$¢ usuwania od UF. Yangali-Quintanilla i in. (2011) poréwnali
efektywno$¢ NF i RO w usuwaniu PPCP. Badania wykazaly, ze w przypadku NF
eliminacja zanieczyszczen obojetnych byla na poziomie 82 i 97% dla zanieczysz-
czen jonowych, podczas gdy w procesie RO wynosita od 85 do 99%. Realiin. (2012)
poréwnali efektywno$¢ proceséw faczonych w eliminacji PPCP z wybranych zrodet
wody. Polaczenie ozonowania z NF poprawito w znacznym stopniu efektywnosc¢
usuwania PPCP. Istotny wplyw miaty dawka ozonu i sekwencje proceséw oczysz-
czania. Na przyklad wykorzystanie w pierwszej kolejnosci NF, po ktorej stosowano
ozonowanie, umozliwito eliminacj¢ zanieczyszczen z wod naturalnych > 97%,
przy dawce ozonu 2,25 mg/dm? oraz > 90% ze $ciekow wtornych, przy dawce ozonu
3,75 mg/dm®. Natomiast wysoka skuteczno$¢ usuwania PPCP z wod naturalnych
osiggnigto, stosujgc najpierw ozonowanie dawka poczatkowsa 2,25 mg/dm’, a nastep-
nie NF (Watkinson i in., 2007). Pomimo ze procesy NF i RO wykazuja skuteczno$¢
usuwania PPCP, jednak w przypadku podwyzszonych stgzen tych zanieczyszczen
okazuja si¢ mniej skuteczne (Yang i in., 2017).

Do technik usuwania pozostatosci farmaceutycznych w procesie produkcji wody
przeznaczonej do spozycia naleza: filtracja powolna na filtrach piaskowych, adsorp-
cja na granulowanym weglu aktywnym, techniki membranowe, a w szczego6lnosci
nanofiltracja i odwrocona osmoza, ozonowanie oraz techniki oparte na procesie
zaawansowanego utleniania (AOPs) oraz utleniania elektrochemicznego (Wydro
i in., 2016). Westerhoff i in. (2005) porownali kilka konwencjonalnych metod
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oczyszczania stosowanych w uzdatnianiu wody z ozonowaniem w celu usunigcia
wybranych EDC i PPCP. Zastosowanie takich koagulantow, jak siarczan glinu
i chlorek zelaza(Ill), umozliwito eliminacj¢ tych zwigzkow na poziomie 25%, nato-
miast adsorpcja na AC dala o wiele lepsze rezultaty i eliminacja badanych PPCP
wynosita 98% i nie zalezata od stezenia zanieczyszczen. Nalezy jednak wzig¢ pod
uwage, ze koagulacja ma zwykle na celu usunigcie zawieszonych czastek statych.
Zatem podczas koagulacji mozna usuna¢ tylko te EDC i PPCP, ktore sg zdolne do
adsorpcji na utworzonych ktaczkach, co moze ttumaczy¢ niskg skutecznos¢ tej me-
tody. Podczas adsorpcji na AC usuwane sg zwigzki rozpuszczone w wodzie (Gomes
iin., 2017).

Na podstawie przegladu literatury Ahmed i in. (2017) doszli do wniosku, Ze ozo-
nowanie jest bardzo wydajne w degradacji zwigzkow zaburzajacych funkcjonowanie
ukfadu hormonalnego i pestycydow, co byto zwiazane z ich wysokim wspolczynni-
kiem logK,w 1 podatno$cia na reakcj¢ z ozonem. Pomimo Ze ozonowanie jest sku-
teczne w eliminacji wielu farmaceutykow, to takie zwigzki, jak: perindopril, fenyto-
ina, sertralina i ketoprofen, ulegaja utlenianiu w mniejszym stopniu. Ozon ma
tendencj¢ do reagowania z hydrofobowymi frakcjami zwiazkéw organicznych,
takimi jak kwas hydrofobowy i zwigzki obojetne. Po procesie ozonowania aroma-
tyczny charakter zwigzkéw maleje, podczas gdy zwicksza si¢ udziat zwigzkow
alifatycznych i ketonowych, szczegélnie gdy stosowane sg niskie dawki ozonu.
Huber i in. (2003) wykazali, Ze podczas ozonowania uzyskano catkowity rozktad
farmaceutykow, takich jak: bezafibrat, karbamazepina, diazepam, diklofenak,
17a-etynyloestradiol, ibuprofen, jopromid, sulfametoksazol, roksytromycyna.
Zaobserwowano korelacje pomigdzy statg szybkosci rozktadu zwigzku a efektywno-
$cig rozktadu. Farmaceutyki, ktérych state szybkosci byty powyzej 1-10* M™'-s7,
ulegly catkowitemu rozktadowi. W zwiazku z tym, znajac wartosci statych szybko-
$ci wyznaczonych w procesie utleniania przy uzyciu ultraczystej wody, mozna prze-
widzie¢ zachowanie farmaceutykow podczas degradacji w innym S$rodowisku
wodnym, jak np. wody naturalne wykorzystywane jako zrédto wody przeznaczonej
do spozycia. Jednak niektorzy Autorzy (Lee i von Gunten, 2010; Ternes i in., 2002)
odnoszg si¢ krytycznie do wnioskéw Huber i in. (2003), poniewaz w warunkach na-
turalnych w wodzie obecne sg inne zwigzki, ktoére moga konkurowac z utleniaczami,
zmniejszajac szybkosci rozktadu zwigzkdéw farmaceutycznych.

Almonani i in. (2016) analizowali wplyw dawki ozonu i pH na wydajnos$¢
degradacji czterech grup farmaceutykow (antybiotyki, estrogeny, kwasne i neutralne
farmaceutyki). Autorzy wykazali, ze wydajnos$¢ utleniania antybiotykow, estroge-
néw i neutralnych farmaceutykéw wzrastala wraz ze zwigkszaniem dawki ozonu
i pH. Optymalne dawki wejsciowe ozonu odpowiadaty: 188,1, 222,3 i 222.4 mg/h,
co zapewnito najwyzsza wydajno$¢ utleniania badanych farmaceutykow odpowied-
nio w $ciekach syntetycznych, wodach powierzchniowych i $ciekach oczyszczo-
nych. Srednia dawka ozonu dla antybiotykéw wynosita 2,05, dla estrogenu 1,11
11,30 mgO3/mgDOC (zdegradowane zwiazki organiczne) dla neutralnych farma-
ceutykow. Dobra skuteczno$¢ procesu ozonowania uzyskano przy zastosowaniu
wysokiej dawki ozonu, tj. 10-15 gOs/m’, gdzie ze $ciekow biologicznie oczyszczo-
nych wyeliminowano prawie catkowicie farmaceutyki, tylko dla driatizatu uzyskano
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niezadowalajace efekty, poniewaz redukcja tego zwigzku byta na poziomie 14%.

W przegladzie literaturowym przeprowadzonym przez Yargeau i Leclair (2008), do-

tyczacym identyfikacji antybiotykow i innych farmaceutykéw w $ciekach i wodach

powierzchniowych, réwniez zwrocono uwagg na duzy potencjal ozonowania i zaa-
wansowanych procesOw utleniania do degradacji réznych farmaceutykow wystepu-
jacych w ekosystemach wodnych. Na efektywnos$¢ degradacji antybiotykow duzy
wplyw majg warunki, np. pH, temperatura, uzycie H>O, dozowanie O3, konfiguracja
reaktora i charakterystyka Sciekow. Zastosowanie katalizatorow moze by¢ interesu-
jacym podejsciem do wzmocnienia dziatania ozonu na zanieczyszczenia (Kasprzyk-

-Hordern i in., 2003) poprzez polepszenie mineralizacji. Szczegolnie interesujgce

jest heterogeniczne ozonowanie katalityczne, ktére moze przebiegaé trzema drogami

(Nawrocki i Kasprzyk-Hordern, 2010):

— adsorpcja ozonu na powierzchni katalizatora prowadzaca do powstania rodnikow
hydroksylowych, ktore powoduja rozktad zwigzkoéw organicznych w ptynnej
masie;

— adsorpcja zwigzkow organicznych na katalizatorze, a nastgpnie utlenianie przez
TOZpuszczony 0zon czasteczkowy;

— adsorpcja zar6wno ozonu, jak i zanieczyszczen organicznych, a nast¢pnie reakcja
na powierzchni katalizatora.

Wsrod materiatow przetestowanych pod katem katalitycznego ozonowania

w celu efektywnej degradacji zanieczyszczen szeroko stosowany jest AC. Stwier-

dzono rowniez, ze wegiel aktywny z domieszkg tlenku ceru zwigksza jego aktyw-

no$¢ katalityczng ozonowania sulfametoksazolu (Gongalves i in., 2013a), erytromy-
cyny (Gongalves i in., 2014) oraz bezafibratu (Gongalves i in., 2015). Obecno$¢
adsorbentow/katalizatorow Fe,O3/CeO»/ osadzonych na weglu aktywnym pozwolita
osiagna¢ 80% efektywnos¢ usuwania z roztworu sulfametoksazolu (Akhtar i in.,

2011). Inne rozwigzanie zastosowali Restivo i in. (2012), ktérzy przetestowali nano-

wiokna weglowe (CNF) i wielowarstwowe nanorurki weglowe (MWCNT) do kata-

litycznego ozonowania herbicydu metolachloru. Chociaz zaré6wno ozonowanie, jak

i ozonowanie katalityczne byto skuteczne w usuwaniu zanieczyszczen (> 73%), to

mineralizacja ulegla znacznej poprawie po zastosowaniu katalizatora (Gomes i in.,

2017). Podczas ozonowania katalitycznego bezafibratu MWCNT wykazatl rowniez

aktywnos¢ katalityczng od wegla aktywnego (Gongalves i in., 2013b). Restivo i in.

(2013) potwierdzili, ze nanowldkna weglowe wsparte na monolitach znacznie po-

prawiaja mineralizacj¢ mieszanin atrazyny, bezafibratu, erytromycyny, metola-

chloru i nonylofenolu, nawet jesli nie stwierdzono istotnych réznic w degradacji
zwigzkdéw macierzystych podczas ozonowania jako procesu jednostkowego. Nano-
wiokna weglowe domieszkowane azotem (N-CNF) podczas ozonowania promuja
tworzenie rodnikow intensyfikujacych degradacje atrazyny, metolachloru i nonylo-
fenolu (Restivo i in., 2016). Moussavi 1 in. (2015) poréwnali wptyw chemicznie
aktywnego wegla z NH4C1 (NAC) i standardowego wegla aktywnego (SAC) na de-
gradacj¢ amoksycyliny podczas ozonowania. Z kolei zastosowanie Cu, Mn lub
Mn-Cu osadzonych na katalizatorze Al,O; zwickszalo mineralizacj¢ benzotriazolu
(Roshani i in., 2014). Najwyzsza uzyskana mineralizacja zwiazkéw wyniosta 90%
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po 15 min procesu z zastosowaniem Cu/Al,Os. Dla poréwnania, po ozonowaniu mi-
neralizacja wynosita 46%. Nalezy jednak zwrdci¢ uwage, ze na aktywnos¢ katali-
tyczng ma wplyw rodzaj zastosowanego buforu. Obnizenie aktywnos$ci katalitycznej
po zastosowaniu buforu fosforanowego podczas testowania katalizatora Mn-Ce-O
potwierdzajg badania Martins i in. (2015), co moze stanowi¢ powazna wad¢ ozono-
wania katalitycznego w przypadku rzeczywistych $Sciekow wtornych. Waznym
katalizatorem w ozonowaniu katalitycznym jest rowniez cer ze wzgledu na jego
zdolnos¢ do przyjmowania lub oddawania elektronow (Martins i Quinta-Ferreira,
2009). Xu i in. (2016) przetestowali zastosowanie czerwonego szlamu domieszko-
wanego cerem jako taniego katalizatora do degradacji bezafibratu.

Metody AOPs

Wedlug doniesien literaturowych, procesy zaawansowanego (poglebionego)
utleniania (Advanced Oxidation Processes — AOPs) sa powszechnie stosowane
w celu usuwania PPCP ze $ciekow 1 wody przeznaczonej do spozycia (Godoy i San-
chez, 2020). Przyktadowe metody AOPs, np.: procesy fotochemiczne, procesy nie-
fotochemiczne oraz hybrydowe, ktore sa wykorzystywane do oczyszczania $ciekow
zawierajacych PPCP, przedstawiono na rysunku 2.1.7.

1. Utlenianie UV
2. Reakcje foto-Fentona
3. Fotokataliza

Procesy
fotochemiczne

1. Reakcja Fentona

2. Ozonowanie

3. Nadzwiekawianie

4. Procesy elektrochemiczne

Procesy

L Motody A08s niefotochemiczne

1. Sono-fotoliza

2. Ozonowanie fotokatalityczne
3. Sono-biokataliza

4. Fotoelektrokataliza

5. Proces sono-Fentona

Procesy
hybrydowe

Rys. 2.1.7. Metody AOPs stosowane w oczyszczalniach $ciekéw odbierajacych Scieki
z przemyshu farmaceutycznego (Godoy i Sanchez, 2020)

Do utleniania wielu farmaceutykéw szerokie zastosowanie znalazly procesy
fotokatalizy homogenicznej i heterogenicznej ze wzgledu na wysoka skutecznosé
generowania rodnikéw hydroksylowych w §rodowisku kwasnym. Rodniki te po-
wstajg podczas rozktadu H,O» w obecnosci Fe?" i aktywacji potprzewodnika przez
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napromieniowanie $wiattem (Serpone i in., 2017). Inne procesy, ktore zostaty zasto-
sowane, to takze fotoliza pod wptywem promieniowania UV (Dudziak, 2015) lub
stonecznego, a takze procesy taczone: dziatanie nadtlenku wodoru, ozonu i promie-
niowania UV. Wydajno$¢ usuwania farmaceutykow z wykorzystaniem metod AOPs
zalezy gtownie od sktadu matrycy wodnej, dawki odczynnika, pH oraz struktury
molekularnej zwiazku i jego stezenia. Podczas stosowania AOPs rzadko dochodzi
do catkowitej mineralizacji substancji, co wskazuje na tworzenie si¢ trwatego pro-
duktu utleniania, ktéry moze wykazywa¢ dziatanie toksyczne. W zwigzku z tym
do kontroli powstajacych produktéw wzdhiz szlaku procesu zalecane sg testy toksy-
kologiczne. Wykorzystanie metod AOPs do usuwana mikrozanieczyszczen orga-
nicznych jest coraz bardziej popularne. Zastosowanie procesu dezynfekcji w pota-
czeniu z metodg UV na ostatnim etapie oczyszczania $ciekow, przy zachowaniu
odpowiednich warunkéw mikrobiologicznych i chemicznych, pozwolitoby na po-
nowne wykorzystanie wody np. do celow rolniczych podczas nawadniania terendw
zielonych lub rolniczych. Wiele krajow na calym §wiecie podato przyktady, jak pra-
widlowa dezynfekcja zuzytej wody moze zapewni¢ nowe i ulepszone metody gene-
rowania oczyszczonej wody.

W badaniach w procesie uzdatniania wody do usuwania antybiotykoéw wykorzy-
stywano ozonowanie wspomagane promieniowaniem ultradzwickowym o $redniej
i wysokiej czestotliwosci (Godoy i Sanchez, 2020). Kidak i Dogan (2018) badali
wplyw promieniowania ultradzwigkowego na zmiany amoksycyliny. Proces prowa-
dzono w reaktorze przy czestotliwosciach 575, 861 i 1141 kHz i mocy 75 W.
Najwigkszg efektywnos$¢ usuwania amoksycyliny, rowna 99%, uzyskano przy cze-
stotliwosci ultradzwigkowej 575 kHz i pH = 10, ale mineralizacja wyniosta okoto
10%. Wykazano réwniez, ze zastosowanie ultradzwiekéw o wysokiej czgstotliwosci
wplywa na degradacj¢ antybiotyku oksacyliny wystepujacego w Sciekach farmaceu-
tycznych. Badania prowadzono w obecno$ci mannitolu lub weglanu wapnia. Garcia-
-Araya 1 in. (2010) poroéwnali wydajno$ci ozonowania wody zanieczyszczonej
diklofenakiem. Autorzy przeprowadzili badania przy pH réwnym 5, 7 1 9 w roznych
fotolitycznych uktadach utleniajacych z TiO> (np. UVA/Ti0,/0,, UV/Ti0»/O3
1 UVA/Ti0;). Wykazali oni, ze ozonowanie powoduje szybka i praktycznie catko-
witg eliminacj¢ diklofenaku, podczas gdy szybko$¢ usuwania catkowitego wegla
organicznego (OWO) byta wolniejsza, osiagajac max. 50% redukcji OWO. Po pro-
cesach fotokatalitycznych rowniez uzyskano catkowitg redukcje diklofenaku z roz-
tworu wodnego i obnizenie zawartosci OWO prawie o 80%. We wszystkich przy-
padkach rodniki OH® byly odpowiedzialne za rozktad diklofenaku i pokrewnych
produktéw ubocznych.

Oyama iin. (2014) zbadali degradacje¢ i mineralizacj¢ hydrofilowego diklofenaku
i kwasu klofibrynowego w srodowisku wodnym pod wplywem promieniowania UV
i nastonecznienia zewngtrznego. W eksperymencie zastosowano trzy rézne uklady:
1. UV/TiO»/O3
2. UV/TiO2/0O,

3. UV/Os;
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Po 120 min naswietlania kolejno$¢ fotodegradacji /mineralizacji dla diklofenaku
wynosifa: UV/TiO2/0s3 (100%/92%) > UV/Os (97%/47%) > UV/Ti0,/O;
(43%/35%), podczas gdy po 30 minutach naswietlania kwasem klofibrynowym
kolejnos¢ byla: UV/TiO2/Os (99%/92%) > UV/O3 (94%/33%) > UV/TiO0»/O,
(68%/41%).

Li i in. (2012a) przeprowadzili badania wptywu procesu fotokatalitycznego
w obecnosci TiO; na jednoczesng degradacje ofloksacyny, norfloksacyny, cypro-
floksacyny i enrofloksacyny w roztworze wodnym. Autorzy po 90 min naswietlania
promieniowaniem UV i przy pH = 6 uzyskali calkowitg eliminacj¢ antybiotykow
w ukladzie reakcyjnym ztozonym z 0,5 g/dm’ TiO» i 82,5 mg/dm® H,O,.

Gmurek i1 in. (2017) opisali fotochemiczny rozktad: substancji EDC, natural-
nych hormonéw i steroidow, alkilofenoli, bisfenolu A, WWA, konserwantow,
pestycydow i ftalanow. Do destrukcji tych zwigzkow zastosowano bezposrednia fo-
tolize, metody taczone AOPs i fotooksydacje. Autorzy zauwazyli, ze chociaz AOPs
byty skuteczne w usuwaniu EDC z roztworéw wodnych, to koszty metod AOPs byly
o wiele za wysokie. Ciekawa wigc opcja wsrod procesow fotochemicznych jest
immobilizacja fotokatalizatora lub fotosensybilatora i przeprowadzenie tych proce-
sow w obecnosci swiatta widzialnego.

Wybierajac zaawansowane technologie do usuwania PPCP, nalezy wzig¢ pod
uwagg wydajnos¢ i koszt wykorzystywanych proceséw jednostkowych. W zwigzku
z tym nadal konieczne sa badania w kierunku oceny wydajnosci usuwania PPCP
w procesach biologicznych w oczyszczalniach Sciekow 1 w stacjach uzdatniania wody.

2.2. Perfluorowane zwiazki alifatyczne

Perfluorowane zwiagzki alifatyczne (PFC) sg pochodnymi weglowodorow, w kto-
rych wszystkie atomy wodoru sg zastgpione atomami fluoru. Do tej grupy zwiazkow
nalezg sulfoniany (np. sulfonian perfluorooktanu — PFOS), sulfonamidy (np. sulfo-
namid perfluorooktanu — PFOSA), jak tez kwasy karboksylowe (np. perfluoroalki-
lokarboksylowe — PFCA, perfluoroalkilosulfonowe — PFSA czy perfluorooktanowe
—PFOA) oraz ich estry, sole i fluorki. Struktury chemiczne niektorych waznych PFC
przedstawiono na rysunku 2.2.1.

Specyficzna budowa PFC, w ktorych wystepuje bardzo silne wigzanie kowalen-
cyjne wegiel-fluor, powoduje, Ze substancje te sa niezwykle trwate, odporne na bio-
degradacjg, nie ulegaja metabolizmowi w organizmach, w zwigzku z tym majg zdol-
no$¢ do kumulacji w lancuchach pokarmowych. PFC charakteryzuje wysoki
potencjat transportu dalekiego zasiegu, to z kolei thumaczy ich globalna dystrybucje.
Obecnos$¢ PFC w srodowisku przyrodniczym oraz w organizmach zwierzat i ludzi
w réznych miejscach na swiecie wykryto okoto 2000 roku. Niektore PFC zidentyfi-
kowano w wodach powierzchniowych rzek, jezior, w morzach, oceanach, a takze
w organizmach ryb, ptakow i ssakow zwigzanych z wodnym tancuchem zaleznos$ci
troficznych odpornosci (Wolny i Krupa, 2012). W przeciwienstwie do innych trwa-
tych zanieczyszczen organicznych, ktore majg tendencj¢ do gromadzenia si¢ w tkan-
kach ttuszczowych, PFC zidentyfikowano we krwi (gdzie wigza si¢ z biatkami suro-
wicy) 1 narzadach, takich jak watroba, nerki, a takze w tkance mig$niowe;.
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a) sulfonamid perfluorooktanu (PFOSA), b) kwas perfluorooktanowy (PFOA), ¢) kwas perfluorookta-
nosulfonowy (PFOS), d) 1-hydroksyetano-2-perfluorooktanol (8:2 FTOH), e) N-etylo perfluorooktan
sulfonamidoktanol (NEtFOSE), f) N-etylofluorooktanosulfonamid (NEtFOSA)

Rys. 2.2.1. Wzory strukturalne niektérych typowych zwiazkéw perfluorowanych
(Fromme i in., 2009; Trojanowicz i in., 2018)
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W zwigzku z narastajagcym problemem podwyzszonego stezenia PFC w srodowi-
sku, ich specyficznych wlasciwosci, a takze brakiem lub niskg skutecznoscia usuwa-
nia tych zwigzkow w procesach oczyszczania $ciekow czy uzdatniania wody prze-
znaczonegj do spozycia wiele panstw zaczeto wprowadzaé akty prawne dotyczace
regulacji PFC w srodowisku. W 2006 roku Komitet Naukowy w sprawie Zagrozen
dla Zdrowia i Srodowiska sklasyfikowat PFC jako trwale, wykazujace zdolnosé¢ do
bioakumulacji i toksyczne zanieczyszczenia dla globalnego $rodowiska, a w 2009
roku PFOS 1 jego sole zostaty wlaczone do zatgcznika B do Konwencji Sztokholm-
skiej. W aktualnej Dyrektywie Parlamentu Europejskiego i Rady (UE) 2020/2184
w sprawie jakosci wody przeznaczonej do spozycia przez ludzi z dnia 16 grudnia
2020 roku rozszerzono zakres badan wody ujmowanej do zaopatrzenia w wodg po-
przez dodanie do parametrow obowigzkowych miedzy innymi zwiazkéw z grupy
PFSA (Dyrektywa Parlamentu Europejskiego i Rady (UE) 2020/2184, 2020).

Dyrektywa ma zastosowanie od 12 stycznia 2021 roku i musi zosta¢ wigczona do
porzadku prawnego panstw czlonkowskich do 12 stycznia 2023 roku (niektore
aspekty do 12 stycznia 2026 roku). Wskazuje to, ze wkrotce prawo polskie bedzie
zobligowane do dostosowania si¢ do zaproponowanych przez UE wymogéw badan
parametréw chemicznych wody przeznaczonej do spozycia przez ludzi migdzy in-
nymi o zwigzki nalezace do PFAS, co generuje kolejne wyzwania dla panstw UE.

2.2.1. Charakterystyka PFC

W czasteczce perfluorowanego weglowodoru alifatycznego w miejsce atomow
wodoru tancucha weglowego we wszystkich pozycjach przytaczony jest fluor.
Ponadto, perfluorowane zwigzki organiczne mogg mie¢ tancuch weglowy zaréwno
prosty, jak i rozgat¢ziony, co skutkuje mozliwoscig wystepowania izomerow, ktore
z kolei moga znacznie r6zni¢ si¢ niektorymi wilasciwosciami. Wigzanie C-F jest
bardzo silne, co spowodowane jest wysoka elektroujemnoscig fluoru. Podstawienie
atomow wodoru w fancuchu alifatycznym okoto 20 razy cigzszymi atomami fluoru
wplywa na wlasciwosci zwigzkdéw perfluorowanych, takie jak np. znacznie wicksza
sztywnos¢ fancucha zwigzkow fluorowanych czy energia wigzania C-F rosngca ze
wzrostem liczby podstawnikéw fluorowych. Zwiazki perfluorowane nazywane sa
przez niektorych badaczy perfluorowanymi kwasami ttuszczowymi (PFFA) — syn-
tetycznymi analogami kwasow tluszczowych, sa nimi przede wszystkim perfluoro-
wane kwasy karboksylowe (PFCA).

PFC byly produkowane od lat pigédziesigtych XX wieku i sg szeroko stosowane.
Wynlka to z ich wyjatkowych wiasciwosci fizyczno-chemicznych:

odpornosci chemicznej,

— stabilnosci termicznej (tj. Co;Hs — H = 101 kcal/mol w poréwnaniu z C,Fs— F =
=127 kcal/mol, CF; — CF3 = 99 kcal/mol w poréwnaniu z CH; — CH; =
= 89 kcal/mol),

— odpornosci na utlenianie (tj. F + ¢ — F, Eg=3,6 V) (Arvaniti i Stasinakis, 2015;
Vecitis i in., 2009),

— niskiej swobodnej energii powierzchniowe;j,

— wlasciwosci powierzchniowo czynnych.
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Wykazano, ze prezno$¢ par PFC zmniejsza si¢ wraz ze wzrostem dtugosci tancu-
cha i w temperaturze 25°C dla perfluorooktanianu (PFO) wynosi 4,2 Pa. Rozpusz-
czalno$é PFO w wodzie w temperaturze 22°C wynosi 4,1 g/dm®, w temperaturze
25°C jest rowna 9,5 g/dm’, dla PFOA rozpuszczalno$¢ wynosi 3400 mg/dm?, nato-
miast dla PFOS jest nizsza — na poziomie 570 rng,/drn3 (Prevedouros i in., 2006;
Rostkowski i in., 2008).

Perfluorowane zwigzki alifatyczne cechuje brak powinowactwa do tluszczow,
a ponadto wykazuja jednoczesnie charakter hydrofilowy i hydrofobowy. Ze wzgledu
na trwalo$¢ wigzania C—F zwigzki te sg odporne na rézne rodzaje degradacji, w tym
na reakcje z kwasami i zasadami, utlenianie oraz redukcj¢. Niektore PFC ulegaja
przemianom chemicznym, podczas ktoérych reakcje zachodza gldwnie w hydrofilo-
wych czesciach czasteczki.

W tej grupie zwigzkow najczgsciej badanymi sg perfluorowane sulfoniany i per-
fluorowane karboksylany. PFOS o dhuzszych tancuchach maja znacznie wigkszy
okres pottrwania w porownaniu z PFOA i homologami o krétszych tancuchach
(Arvaniti i Stasinakis, 2015; EFSA, 2008). Przykladowo okres pottrwania PFOA
wynosi 3,8 lat, a PFOS 5,4 lat (Olsen i in., 2007). Biorac pod uwagg ich toksycznos§¢
dla ludzi, badania powigzaly wplyw PFC z niekorzystnymi skutkami wptywajacymi
na wzrost, wage urodzeniows, zaburzenia ptodnosci, zjawiska wczesnej menopauzy
u kobiet, karcynogenezy i niewydolno$ci tarczycy (Rahman i in., 2014). W ostatnich
latach dla kilku PFC opublikowano wartosci medialnego st¢zenia powodujacego
wystapienie 50% reakcji testowej (Effective Concentration — ECso) w stosunku do
organizméw wodnych, takich jak: malze morskie (Liu i in.,, 2014), wio$larek
(Cladocerans) (Ding i in., 2012), mikroalg oraz konsumentow pierwotnych i wtor-
nych (Mhadhbi i in., 2012). Opublikowane wartosci ECso PFOS i PFOA wahaja si¢
od kilku pg/dm® do kilku mg/dm®. Wéréd nich kwas perfluorooktanosulfonowy
i kwas perfluorooktanowy budza najwigksze obawy ze wzgledu na ich kumulacje
w matrycach §rodowiskowych oraz w organizmach ludzi (Arvaniti i Stasinakis,
2015; Fromme i in., 2009).

2.2.2. Zrédta, zastosowanie i synteza

Produkty oparte na fluorku perflorooktylosufonianu (PFOSF). wytwarzono gtow-
nie w Stanach Zjednoczonych, Belgii, Niemczech, Japonii i we Wtoszech. Produkcje
PFC rozpoczeto w latach sze§¢dziesigtych XX wieku, ktora systematycznie wzra-
stala az do 2002 roku, kiedy producenci wycofali wytwarzanie tego zwiagzku.
Na podstawie danych dotyczacych $wiatowej produkcji materiatow opartych na
PFOS i okresu ich uzytkowania od 1960 do 2002 roku globalng emisj¢ perfluorokar-
boksylanow (PFCA) z PFOS szacuje si¢ od 20 do 130 Mg (Falandysz i in., 2006;
Prevedouros i in., 2006).

Istnieja zarowno bezposrednie, jak i posrednie zrodta emisji PFC do srodowiska
(rys. 2.2.2). Zrodta bezposrednie wynikaja z produkcji i stosowania PFC, podczas
gdy zrodta posrednie to takie, w ktorych zwigzki powstaja w reakcjach chemicznych
jako zanieczyszczenia reakcyjne lub w ktorych substancje moga rozpadac sie do
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PFC. Historyczny okres uzytkowania lub produkcji i oszacowanie globalnych emisji
PFC z przemyshu przedstawiono na rysunku 2.2.3 (Prevedouros i in., 2006). Zakresy
historycznej szacunkowej emisji PFC opracowano na podstawie dostgpnych danych
uwzgledniajacych niepewnos¢ produkeji i zmiany emisji w czasie (Prevedouros i in.,
2006). Jako zrodta PFOA podaje si¢ wiele roznych procesow w srodowisku natural-
nym (Trojanowicz i in., 2018). Obejmuja one bezposrednig produkcje (gtownie wy-
twarzanie perfluorooktanianu amonu — APFO) przez fluorowanie elektrochemiczne,
ktore jest stosowane od lat 50. do produkcji fluoropolimerow. Jak przedstawiono na
rysunku 2.2.3, gtownym zrodlem szacunkowych catkowitych globalnych emisji
PFCA, oprocz produkcji fluoropolimerow z APFO, jest rowniez stosowanie pian
przeciwpozarowych oraz produktéw konsumenckich i przemystowych. Posrednie
zrodta PFCA maja znacznie mniejszy udziat w catkowitej ich emisji do §rodowiska
(okoto 5% wedhug Tomy i in. (2004)).

ZRODtA BEZPOSREDNIE ZRODEA POSREDNIE

APFO- perfl i APFN ia
amonu perfluorononanianu

1950-obecnie 1970-obecnie

Produkcja PFCA
1950- obecnie

Zanieczyszczenie Degradacja AFFF- wodna piana
gasnicza

N Produkcja fluoropolimeréw [ Produkty na bazie fluorotelomeréw

1951-obecnie 1970-obecnie
POTENCJALNE
> —_ — ZRODEA
yspers;:gs:-l;::: amerow PFC . Produkty na bazie PFOSF

1950-obecnie

) Produkcja AFFF hnl«::cs:uonia Degradacja AFFF
1965 - 1974
Produkty konsumenckie
L i przemystowe

1951-obecnie

APFO — perfluorooktanian amonu; APFN — perfluorononanian amonu; AFFF — wodna piana ga$nicza;
PFOSF — fluorek perfluorooktylosulfonylu

Rys. 2.2.2. Potencjalne Zrédia PFC (Prevedouros i in., 2006)

PFC znalazty zastosowanie komercyjne i przemystowe, najczesciej jako: wyso-
kosprawne piany gasnicze, hydrozele aplikowane na otwarte rany, kremy ochronne,
srodki poslizgowe w metalurgii, impregnaty do obuwia i tkanin (np. odziez nieprze-
makalna), w produktach teflonowych (np. w patelniach i garnkach). Zwiazki perfluo-
rowane sg rowniez powszechnie stosowane jako sktadniki opakowan do zywnosci
odpornych na thuszcz, w szerokiej gamie produktow do czyszczenia i produktach
higieny osobistej, w tym w szamponach, niciach i innych srodkach dentystycznych,
a takze w pastach do podtog, woskach.
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Rys. 2.2.3. Globalna emisja PFC (Prevedouros i in., 2006)

PFOS i jego prekursory oraz zwiagzki pokrewne maja wiele zastosowan, od ole-
jowych i wodnych impregnatéw do dywanow, tekstyliow, przedmiotow skorzanych,
papieru, materiatow do pakowania zywnosci, a takze wykorzystywane sg w urzadze-
niach fotograficznych oraz w réznych s$rodkach czyszczacych, kosmetykach
1 pianach przeciwpozarowych. S61 amonowa PFOA jest stosowana glownie jako nie-
zbedny $rodek pomocniczy w produkcji niektorych fluoropolimerow, takich jak po-
litetrafluoroetylen (PTFE), w mniejszym stopniu ma zastosowanie przemystowe
jako dodatek antystatyczny oraz w przemysle elektronicznym.

Oszacowano, ze catkowita globalna produkcja/wykorzystanie PFOS (od 1970 do
2002 roku) wyniosta 96 000 Mg. Wickszos$¢ emisji tych zwigzkow do srodowiska
przypada na srodowisko wodne (98%), a pozostata czes¢ emitowana jest do atmo-
sfery (Falandysz i in., 20006).

Do komercyjnej produkcji PFC stosuje si¢ dwa glowne procesy. Pierwszy to elek-
trochemiczna fluoryzacja (ECF), w ktorej wykorzystuje si¢ energi¢ elektryczng
potrzebng do fluoryzacji tancuchow weglowodorowych bezwodnym fluorowodo-
rem, a produktem jest fluorek perfluorosulfonianu i fluorek perfluorokarbonianu
(PFCF). Obok PFOS i PFCF powstaja rowniez inne homologi o parzystej i niepa-
rzystej liczbie atomow wegla i réznej dlugosci tancucha weglowego, tj. od 4 do
13 atomoéw C. Produktami ubocznymi reakcji sg rowniez izomery o rozgalezionych
fancuchach. Powstate substancje pochodza z roéznych reakcji zwigzkéw z PFOS,
glownie pochodnych perfluorooktanosulfonamidéw (Fromme i in., 2009).

Drugim waznym procesem komercyjnej syntezy PFC jest telomeryzacja. Podczas
tego procesu tetrafluoroetylen reaguje z jodkiem perfluoroalkilu, tworzac kluczowe
zwiazki, takie jak fluoroalkilosilany, karboksylany, akrylany i polimery metakryla-
nowe (Schultz i in., 2003). Bardziej trwate PFC, takie jak PFOS i PFOA, moga po-
wstawaé rowniez w srodowisku abiotycznym i biotycznym.

Wykazano, ze podczas procesu ECF niekontrolowanie powstajg inne substancje,
takie jak alkohole perfluoroalkilosulfonamidowe, ktore wystgpuja w produktach
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handlowych zawierajacych glownie PFC. Wigkszo$¢ z tych substancji w ekosyste-
mie i w organizmach zywych moze ulec przeksztatceniu w trwate PFC, np. perfluo-
rooktanosulfonamidy, a nastgpnie moze by¢ metabolizowane do PFOS (Tomy i in.,
2004; Xu i in., 2004). Nalezy wigc zauwazy¢, ze PFOS moze by¢ ostatecznym pro-
duktem degradacji wielu substancji perfluorooktylosulfonylowych (Hekster i in.
2003). Ponadto niektore prekursory PFC, takie jak alkohole fluorotelomerowe
(FTOH), w wyniku proceséw degradacji zachodzacych w srodowisku moga by¢
przeksztalcone w PFOA (Dinglasan i in., 2004; Wang i in., 2005). Istnieje rowniez
coraz wigcej dowodow potwierdzajacych, ze 8:2 FTOH po podaniu doustnym u my-
szy (Henderson i Smith, 2007) i szczuréw (Fasano i in., 2006) jest przeksztatcany
w PFOA. Kwasy PFOS i PFOA wykazuja umiarkowang ostrg toksyczno$¢ (po po-
daniu doustnym) réwna odpowiednio LDsy = 250 mg/kg m.c. (NAS EPA, 2000)
i LDso ~680 mg/kg m.c. (Kennedy i in., 2004).

2.2.3. Regulacje prawne dotyczace PFC w srodowisku wodnym

Obecnos¢ zwiazkoéw perfluorowanych, w szczegolnosci PFOA i PFOS oraz ich
soli, potwierdzono w powietrzu, w $ciekach przemystowych, ale takze w wodach
powierzchniowych, w probkach kurzu domowego, w tkankach zwierzecych i mate-
riale pochodzacym od cztowieka. Zwigzki perfluorowane wykryto w probkach z r6z-
nych regionéw $wiata, z obszaréw o réznym stopniu zaludnienia oraz uprzemysto-
wienia. Z prawnego punktu widzenia PFOS jest klasyfikowany jako zwigzek bardzo
trwaly i toksyczny, wykazujacy duza zdolno$¢ do bioakumulacji, stad tez spetnia
kryteria trwatych zanieczyszczen organicznych zgodnie z Konwencja Sztokholmska.

PFOS, jego sole i fluorek perfluorooktanosulfonylu zostaty wpisane do zatacz-
nika B Konwencji Sztokholmskiej w 2009 roku (Yueng i in., 2019). Dziesi¢¢ lat
p6zniej PFC, w tym PFOA, jego sole i zwiazki pokrewne, wpisano do zatacznika A
Konwencji (Earth Negotiations Bulletin, 2019) wraz z zaleceniami dalszej oceny
innych PFC, w tym kwasu perfluoroheksanosulfonowego (PFHxS). Wykazano, ze
poziomy st¢zen PFOS 1 PFOA zmniejszyly sig, co czesciowo wynika z wprowadzo-
nych regulacji $rodowiskowych, a takze przeksztalcania PFC w alternatywne
produkty fluorowane. Na przyktad zamiennikiem PFOA jest s61 amonowa fluoro-
wanego kwasu eterowego (GenX), ktora zaczeto stosowac w 2008 roku jako zastep-
czy srodek powierzchniowo czynny. Ostatnie badania wykazaly wzrastajace po-
ziomy stg¢zen nieznanych zwigzkéw organofluorowych w krwi ludzi, co sugeruje, ze
czlowiek moze by¢ narazony na nowe niezidentyfikowane zwiazki fluoroorga-
niczne. Aktualne badania podaja rowniez, Ze na rynku Swiatowym pojawity si¢ za-
mienniki PFC, a w badaniach przeprowadzonych przez OECD zidentyfikowano
4730 chemikaliow powigzanych z PFC (Yueng i in., 2019).

Pomimo postgpéw w udoskonalaniu aparatury analitycznej z coraz lepsza szyb-
kos$cig skanowania, nizszymi granicami wykrywalnosci i lepszymi narzedziami do
identyfikacji zamiennikow PFC, analityka nadal nie nadaza za tempem produkcji
nowych produktéw PFC. Europejski Urzad ds. Bezpieczefistwa Zywnosci ustanowil
dla PFOS i PFOA nowy zakres tolerowanych tygodniowych wartosci spozycia
(TWI), odpowiednio: 13 i 6 ng/kg m.c. (Yueng i in., 2019).
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Odpowiedzia na te niepokojace fakty sa zmiany w Ramowej Dyrektywie
Wodnej, ktéra ustanawia podstawy prawne umozliwiajace ochrone oraz przywraca-
nie zasobow czystej wody w Europie, jak rowniez stanowi podstawg prawng dla ich
dhugotrwatego 1 zrownowazonego wykorzystania. W Dyrektywie Parlamentu Euro-
pejskiego i Rady (UE) 2020/2184 z dnia 16 grudnia 2020 roku rozszerzono zakres
badan wody ujmowanej do zaopatrzenia w wode i do parametréw obowigzkowych
dodano miedzy innymi zwiazki z grupy PFAS (Dyrektywa Parlamentu Europej-
skiego i Rady (UE) 2020/2184). W obowigzujacej od 12 stycznia 2021 roku Dyrek-
tywie w zatgczniku I pt. ,,Minimalne wymogi dotyczace wartosci parametrycznych
wykorzystywanych do oceny jakosci wody przeznaczonej do spozycia przez ludzi”
czesci B (parametry chemiczne) dodano grupe PFAS jako tzw. ,,PFAS ogéltem”, co
oznacza catkowita zawarto$¢ substancji per- i polifluoroalkilowych, dla ktérych
warto$¢ dopuszczalna w wodzie przeznaczonej do spozycia przez ludzi wynosi
0,5 pg/dm’. Ta warto$¢ parametryczna ma zastosowanie dopiero po opracowaniu
wytycznych technicznych dotyczacych monitorowania tego parametru zgodnie
z art. 13 ust. 7 (tab. 2.2.1).

Tabela 2.2.1. PFAS — analizowane na podstawie wytycznych technicznych
opracowanych zgodnie z art. 13 ust. 7 (Dyrektywa (UE) 2020/2184)

Lp. Nazwa zwigzku" AKronim
1 | Kwas perfluorobutanowy PFBA
2 | Kwas perfluoropentanowy PFPA
3 | Kwas perfluoroheksanowy PFHxA
4 | Kwas perfluoroheptanowy PFHpA
5 | Kwas perfluorooktanowy PFOA
6 | Kwas perfluorononanowy PFNA
7 | Kwas perfluorodekanowy PFDA
8 | Kwas perfluoroundekanowy PFUnDA
9 | Kwas perfluorododekanowy PFDoDA

10 | Kwas perfluorotridekanowy PFTrDA
11 | Kwas perfluorobutanosulfonowy PFBS
12 | Kwas perfluoropentanosulfonowy PFPS
13 | Kwas perfluoroheksanosulfonowy PFHx
14 | Kwas perfluoroheptanosulfonowy PFHpS
15 | Kwas perfluorooktanosulfonowy PFOS
16 | Kwas perfluorononanosulfonowy PFNS
17 | Kwas perfluorodekanosulfonowy PFDS
18 | Kwas perfluoroundekanosulfonowy -

19 | Kwas perfluorododekanosulfonowy -

20 | Kwas perfluorotridekanosulfonowy -

* Substancje te monitoruje sie, gdy z oceny ryzyka i z zarzadzania ryzykiem w obszarach zasilania dla
punktow poboru wody przeprowadzonych zgodnie z art. 8 wynika, ze substancje te moga by¢ obecne
w danej dostawie wody
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Panstwa cztonkowskie moga wtedy zadecydowac, czy beda stosowaty jeden
z parametrow, tj. ,,PFAS ogdétem” Iub ,,Suma PFAS”, czy obydwa. ,,Suma PFAS”
oznacza sum¢ wymienionych w zalaczniku III czes¢ B pkt 3 substancji per-
i polifluoroalkilowych uznawanych za powod do obaw w odniesieniu do wody prze-
znaczonej do spozycia przez ludzi. Jest do podzbiér substancji ,,PFAS ogoétem”,
ktére zawierajg czg$¢ perfluoroalkilowg z co najmniej trzema atomami wegla
(fj. =CoF2n—, n > 3) lub czgsé¢ eteru perfluoroalkilowego z co najmniej dwoma ato-
mami wegla (tj. —CoF2nOCnFom—, n1i m > 1) (Dyrektywa Parlamentu Europejskiego
i Rady (UE) 2020/2184).

2.2.4. Drogi transportu PFC w $rodowisku

Transport atmosferyczny lotnych prekursorow PFC

Degradacja i transport lotnych prekursorow, np. FTOH, zostaty uznane za gtowne
zrodto wystepowania PFC o dlugich tancuchach w odlegtych regionach, takich jak
Arktyka. Transport w atmosferze potencjalnych prekursoréw, m.in. olefin fluorote-
lomerowych (FTO) i zwigzkow perfluorosulfonylowych, a takze ich potencjalne zro6-
dta lokalne nie sg jeszcze doktadnie zbadane. Poszerzenie danych o wlasciwosciach
fizyczno-chemicznych FTOH oraz informacji na temat separacji czastek gazowych
z zasorbowanymi PFC i osadzania ich w atmosferze przyczyni si¢ do ulepszenia ob-
liczen modelu transportu PFC w atmosferze (Prevedouros i in., 2006).

Udowodniono, ze APFO oraz PFOA s3 uwalniane do atmosfery bezposrednio
z zaktadow produkujgcych fluoropolimery (Barton i in., 2005). W probkach powie-
trza pobranych z terenéw w poblizu jednego z zakladéw produkcyjnych wykazano
obecnos¢ APFO/PFOA zasorbowanych na czastkach statych. Trwatos¢ PFOA
w atmosferze, a tym samym ich odlegto$¢ od zrodta zalezy od wielko$ci czgstek.
Badania wykazaty, ze okoto 6% czastek miato wielkos¢ > 4 pm, podczas gdy prawie
60% czastek miato wielkos¢ ponizej 0,3 um. Gazowy PFOA w atmosferze moze
powsta¢ w wyniku degradacji prekursorow w atmosferze, z emisji APFO, po ktorej
nastgpuje sublimacja i ulatnianie si¢. Trwato$¢ gazowego PFOA w atmosferze osza-
cowano od kilku dni do kilku tygodni. Konieczne sg dalsze badania, aby okresli¢,
czy bezposredni transport atmosferyczny APFO/PFOA jest gtoéwna drogg ich trans-
portu na duze odlegtosci (Prevedouros i in., 2006).

Transport w Srodowisku wodnym

Ze wzgledu na dobra rozpuszczalno$¢ PFC w wodzie i niezwykla trwatos¢ uwaza
si¢, ze zwigzki te majg znaczny potencjal migracji na duze odleglosci nawet do
Arktyki. Macdonald i in. (2000) oszacowali ilos¢ PFO, ktére sa transportowane wo-
dami oceanicznymi do Arktyki. Calkowity przeptyw wody wplywajacej do Oceanu
Arktycznego (glownie z pradem zachodnim Spitsbergen, Morzem Barentsa, pradem
norweskim i Cie$ning Beringa) wynosit okoto (4,86 £1,3)-10° m*/s. Najnizsze odno-
towane stezenie PFO w wodach otwartego oceanu wynoszace 0,015-0,062 ng/dm’
(srodkowy Ocean Spokojny) uznano za reprezentatywny poziom tla na potkuli pot-
nocnej. Mnozac te warto$ci stezenia przez natezenie przeptywu wody, obliczono, ze
do Arktyki wprowadza si¢ od 2 do 12 Mg PFO rocznie.
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Badania przeprowadzone z uzyciem znakowanych radionuklidow (140-142)
potwierdzily, ze przeptyw powierzchniowych pradow oceanicznych (dla pénocnego
Atlantyku) jest najbardziej mozliwym sposobem transportu PFC do Oceanu
Arktycznego, ktory zalezy od czasu migracji zanieczyszczen. Na przyktad migracja
7Cs z Morza Irlandzkiego do wejscia do Oceanu Arktycznego zajela 5-7 lat. Osza-
cowano, ze rocznie do Arktyki przedostato si¢ od 0,1 do 1 Mg PFCA pochodzacych
glownie z degradacji FTOH 1 po6zniejszej depozycji atmosferycznej. Dane te po-
twierdzaja, ze transport PFC wodg oceaniczng jest gtdwna drogg ich przemieszcza-
nia si¢ na obszar Arktyki. Druga droga, jeszcze nie konca zbadana, to degradacja
prekursoréw chemicznych PFC, jednak trudno jest oceni¢, ile PFC wprowadzanych
jest transportem wodnym, a ile PFC podchodzi z degradacji innych zwigzkow.

Transport PFC woda oceaniczng jest potaczeniem (Prevedouros i in., 2006):

— zrzutéw PFC do wdd powierzchniowych i p6zniejszy transport;

— adunku atmosferycznego PFC wprowadzanych do wod powierzchniowych oraz
dalszy transport;

— zrzutdéw prekursoréw PFC do wod powierzchniowych, przemian w PFCA 1 p6z-
niejszy transport.

Transport atmosferyczny PFC jest pofaczeniem:

— emisji PFCA do atmosfery i dalszy transport;

— zrzutu prekursoréw, przemiana do PFCA 1 pdzniejszy transport;

— transportu powierzchniowo powietrznego PFC i pdzniejszy transport atmosfe-
ryczny.

Powyzsze procesy prawdopodobnie beda wystepowac wielokrotnie, dlatego PFC
sg transportowane na catym $wiecie zgodnie z regulg opisywang jako tzw. ,efekt
pasikonika” (Wania i Mackay, 1996).

2.2.5. Wystepowanie PFC w srodowisku wodnym

PFC sa wykrywane na catym §wiecie zarowno w wodach podziemnych, powierzch-
niowych, morzach i oceanach, jak i w wodzie do picia. W wyniku wzrastajacego za-
nieczyszczenia srodowiska PFC oraz bardzo duzej trwalosci, toksycznos$ci 1 bioaku-
mulacji tych zwigzkow wzmozono monitorowanie wody w $rodowisku pod katem
obecnosci PFC, a w szczegolnosci PFOS i PFOA. Badania wyznaczajace zakresy
stezen PFOS 1 PFOA dla wod srodowiskowych podsumowano w tabelach 2.2.2 oraz
2.2.3 dla wody przeznaczonej do spozycia. Lista ta jest caly czas aktualizowana
(Rumsby i in., 2009).

W wodach podziemnych zrodla tych zwigzkow nadal nie sg wystarczajgco
zbadane. Wiadomo, ze przedostaja si¢ ze sktadowisk odpadow, odciekow z gleb wzbo-
gacanych osadami $cieckowymi oraz infiltruja z pian ga$niczych stosowanych podczas
szkolen strazy pozarnej. Wycieki z rur kanalizacyjnych i miejskich splywow
powierzchniowych sg kolejnymi potencjalnymi zrédtami, podobnie jak wymiana
zwigzkow miedzy wodami powierzchniowymi a podziemnymi (Liu i in., 2018). Row-
niez woda deszczowa moze wychwytywac unoszace si¢ w powietrzu PFC lub ich pre-
kursory, co przyczynia si¢ do obecnosci tych zwigzkéw w wodach powierzchniowych.
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Wedtug Eschauzier i in. (2012), gtéwnym zrodlem PFC w wodach powierzchniowych

s oczyszczalnie §ciekOw (zarowno komunalnych, jak i przemystowych).

Tabela 2.2.2. Zakres stezenn PFOS i PFOA w wodach $rodowiskowych

(Rumsby i in., 2009)

Kraj | PFOS (ng/dm®) | PFOA (ng/dm®) | Literatura
USA
Kalifornia 20-190 10-190 Larabee i Reinhard, 2008
Karolina Pétnocna 132 287 Nakyama i in., 2007
Kentucky 7,0-149 22-334 Loganathan i in., 2007
Georgia 1,8-22 1-227 Loganathan i in., 2007
Japonia
Osaka 0,26-22 5,2-92 Takagi i in., 2008
Rzeka Yodo 0,4-123 4,2-2600 Leiniin., 2008
Rzeka Tsurumi 180 13-16 Zushi iin., 2008
Kyoto <52do10 7,9-110 Senthilkumar i in., 2007
Inne 0,24-37,3 0,10-456 Saito i in., 2004
Wilochy
Jezioro Maggiore 9 3 Loos i in., 2007
Rzeka Pad 10 60-1300 Loos iin., 2008
Korea Poludniowa 2,4-651 0,9-62 Rostkowski i in., 2006
Niemcy 1-195 0,7-250 Skutlarek i in., 2006
Wielka Brytania
EA GW* <100 do 6300 <100 do 600 EA, 2007
EA SWAD® <100 do 14500 <100 do 340 EA, 2007
EA TRBM® <100 do 33900 <100 do 2000 EA, 2007
WRc <11do 208 <24 do 370 Atkinson i in., 2008
Chiny
Rzeka Pearl 0,99-99 0,85-13 Soiin., 2007
Rzeka Jangcey < 0,01 do 14 2-260 Soiin., 2007

@ Agencja Ochrony Srodowiska, monitoring wod podziemnych

b Dyrektywa Agencji Ochrony Srodowiska w sprawie poboru wod powierzchniowych, monitoring
miejsc w poblizu punktéw poboru wody do picia

¢ Agencja Ochrony Srodowiska, monitorowanie oparte na ryzyku, gldwnie monitorowane probki to
$cieki z oczyszczalni §ciekow lub z rzek odbierajacych takie $cieki
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Tabela 2.2.3. Zakres stezen PFOS i PFOA wyznaczonych w wodzie przeznaczonej
do spozycia (Rumsby i in., 2009)

Kraj (;53133) (553111:) Literatura
USA — West Virginia - 3550 Paustenbach i in., 2007
Japonia 0,16-51 0,7-84 Takagi i in., 2008; Fujii i in., 2007
Niemcy — Zaglebie 0-22 22-519 Skutlarek i in., 2006
Ruhry
Kanada - 0,2 Fuyjii i in., 2007
Chiny 1,5-13,2 1,1-109 Fuyjii i in., 2007
Malezja 0,1 0,1 Fuyjii i in., 2007
Szwecja 0,3; 0,8 1,3 Fuyjii i in., 2007
Tajlandia 0,1-1,9 0,2-4,6 Fuyjii i in., 2007
Wielka Brytania <11do45 <24 do 240 | Atkinson i in., 2008

Ogolnoeuropejskie badania polarnych trwatych zanieczyszczen organicznych
w wodach podziemnych wykazaly, Zze ponad potowa analizowanych probek byta
zanieczyszczona PFC (Loos i in., 2010). PFC wykryto we wszystkich probkach wod
podziemnych w Tokio, stezenie PFOS bylo w zakresie od 0,28 do 133 ng/dm’, ste-
zenie PFOA od 0,47 do 60 ng/dm® (Murakami i in., 2009). Monitoring wéd pod-
ziemnych w poblizu Cottage Grove (Minnesota, USA) wykazal obecnos¢ PFOS
i PFOA, ktérych stezenia wynosity odpowiednio: 120 i 105 pg/dm’. W wodach pod-
ziemnych w poblizu rzeki Huai (Chiny) catkowite stezenie 12 PFC wahato si¢
0d 2,7 do 9,6 ng/dm® (Zhu i in., 2017). W wodach podziemnych obszaréw wiejskich
we wschodnich Chinach zidentyfikowano 17 PFC, ich stezenia byly w zakresie do
5,3 do 615 ng/dm’® (Chen i in., 2016). Calkowite stezenie PFC w wodach podziem-
nych w Tianjin (Chiny) wynosito od 0,32 do 8,3 ng/dm® (Qi i in., 2016). Badania
rozmieszczenia przestrzennego PFC wokot strefy przemystu fluorochemicznego
w Chinach wykazaty, ze st¢zenia tych zwigzkéw w wodzie podziemnej poczatkowo
gwaltownie spadty i wraz ze wzrostem odlegtosci od zrodia stopniowo zmniejszaty
si¢ (Liu i in., 2018).

Maksymalne stezenie PFOS w gtoéwnych rzekach i jeziorach Korei Poludniowe;j
(rzeki Namhan, Bukhan, Nakdong, Nam, Yesongsan i jezioro Sangsa) byto réwne
15 ng/dm’. Stezenia PFOS i PFOA w badanych probkach nie przekraczaty okreslo-
nych poziomow ostrych lub przewleklych skutkow dla organizmoéow wodnych.
W probkach wody z rzeki Tama (Japonia) stezenia PFOS, PFOA oraz kwasu per-
fluoroheksanowego (PFHxA) i perfluorononawego (PFNA) wynosity odpowiednio:
5,1; 3,7; 3,01 2,8 ng,/drn3 (Niu i in., 2016). PFOS i PFOA byly monitorowane
rowniez w dorzeczu rzeki Yodo (Japonia), ich stezenia wynosily odpowiednio
0,4-123 i 4,2-2600 ng/dm’. Senthilkumar i in. (2007) badali stezenia PFOA i PFOS
w probkach wody z rzeki Kioto (Japonia), ktére wynosity odpowiednio 7,9-11
i 5,2-10 ng/dm’. Zushi i in. (2008) badali probki wody rzecznej i $ciekéw wzdtuz
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rzeki Tsurumi (Japonia). Wykazali oni, Zze og6lny tadunek PFC zwigkszal si¢ wraz
ze wzrostem predkosci przeptywu rzeki, natomiast stezenia PFOS i PFOA nie zmie-
nialy si¢. Obcigzenia PFC w sptywach deszczowych oszacowano na 2-11 razy
wigksze niz w $ciekach odprowadzanych z oczyszczalni do rzeki. Powyzsze rezul-
taty sg sprzeczne z wigkszo$cig innych badan, wedtug ktérych podwyzszone st¢gzenia
PFOS lub PFOA zwigzane sa z punktowymi zrodtami zanieczyszczen. Loos i in.
(2008) monitorowali stgzenia PFC w wybranych odcinkach rzeki Pad (Wtochy) i jej
gtownych doptywach. W rzece Tanaro w poblizu miasta Alessandria Autorzy ozna-
czyli wysokie stezenia PFOA (ok. 1300 ng/dm®), w rzece Pad w zakresie od 60 do
337 ng/dm’. Stezenie PFOA w poblizu ujécia rzeki w Ferrarze wynosito od 60
do 174 ng/dm®. W 2006 roku Autorzy, wykorzystujac dane o przeptywie w rzece
réwne 920 m’/s, obliczyli, Ze do Morza Adriatyckiego wprowadzano okoto 0,3 kg
PFC/h lub 2,6 Mg PFC/rok. Wystgpowanie PFOA w ujéciu rzeki Pad zostato
potwierdzone przez McLachlan i in. (2007), ktérzy w tym obszarze oznaczyli st¢ze-
nie PFOA réwne 200 ng/dm’. Badajac stezenia PFC w ujsciach 13 innych rzek
w Europie, w tym Renu, Dunaju, Laby, Odry, Sekwany i Loary, wykazano, zZe ste-
zenia PFOA w rzece Pad stanowity dwie trzecie stezenia wszystkich analizowanych
PFC, ktorych zawarto$¢ byta na znacznie nizszym poziomie (Rumsby i in., 2009).

Konwick i in. (2008) porownali stezenia PFOS i PFOA w rzece Conasauga
w poblizu oczyszczalni §ciekéw (LAS) w Dalton (USA) i w probkach odleghtych od
tego miejsca, tj. w rzece Altamaha (USA). W rzece Conasauga st¢zenie PFOS
wynosito 192-318 ng/dm’, a PFOA 253-1150 ng/dm’. Poziomy stezen PFOS i PFOA
w rzece Altamaha byly znacznie nizsze i wynosity odpowiednio 2,6-2,7 i 3,0-
-3,1 ng/dm® (Rumsby i in., 2009). W prébkach wody pobranych z rzek Pearl
i Jangey (Chiny) oznaczono 14 perfluorowanych zwiazkéw (w tym PFOS 1 PFOA).
Stezenie PFOS wynosito od 0,9 do 99 ng/dm?® oraz od 0,01 do 14 ng/dm’ odpowied-
nio w rzekach Pearl i Jangcy, podczas gdy stezenie PFOA w tych rzekach wynosito
odpowiednio 0,85-13 i 2,0-260 ng/dm’. Prébki z rzeki Jangcy w poblizu Szanghaju,
glownego regionu przemystowego w Chinach, charakteryzowaty si¢ najwyzszym
stezeniem tych zwiazkow.

PFC, podobnie jak inne rodzaje zanieczyszczen, sg wprowadzane do morz
i oceandw z rzekami oraz z oczyszczonymi lub nieoczyszczonymi $ciekami
(Sanchez-Avila i in., 2010a). Po uwolnieniu do $rodowiska PFC sg rozcienczane
w otwartych wodach morskich. Obecnos¢ PFC wykazano rowniez w wodach przy-
brzeznych Zatoki Tokijskiej (Japonia) (Yamashita i in., 2004), z kolei w wodach
otwartych Pacyfiku oraz pdétnocnego i srodkowego Oceanu Atlantyckiego stgzenie
PFC byto 100-1000 razy nizsze niz w wodach morskich (Yamashita i in., 2005,
2008). Osady i glebokie wody oceaniczne zostaly uznane jako rezerwuary PFC
(Prevedouros i in., 2006; Yamashita i in., 2008). Jednak wcigz jest mato danych
o zrédiach i bilansie masy PFC w strefie przybrzeznej (Gémez i in., 2011).

Goémez 1 in. (2011) badali probki pobrane z poélnocnej Hiszpanii, w tym
Morza Srédziemnego. Stezenie PFC w wodzie wynosito od 0,06 do 10,9 ng/dm’.
W osadach i omutkach wykazano niewielka akumulacj¢ PFC w zakresie odpowied-
nio 0,01-0,13 1 0,01-0,06 ng/g s.m. W probkach dominowaty PFOS i PFOA.
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Badania przeprowadzone w Kentucky (USA) wykazaly, ze zrzuty PFC do morza
wynosity od 2,22 do 3,11 g/dzien (Loganathan i in., 2007), natomiast dzienne zrzuty
PFC do pétocno-zachodniej cze$ci Morza Srédziemnego wynosity 190 g/dzien
(Sanchez-Avila i in., 2010a).

Yamashita in. (2008) prowadzili monitoring biologiczny z wykorzystaniem
tkanek organizmow morskich. Zaréwno w faunie, jak i florze z ré6znych moérz
i oceanoéw, w tym z Oceanu Arktycznego i Oceanu Antarktycznego, zidentyfiko-
wano PFOS i powigzane zwigzki perfluorowane. Wystepowanie zwigzkow perfluo-
rowanych w odlegtych lokalizacjach morskich budzi obawy i wskazuje na potrzebe
badan nad zréodtami §ladowymi i drogami migracji tych zwigzkow do oceanow.
Autorzy opracowali czutg metodg, dzigki ktorej mozna wykrywac na poziomie kilku
pg/dm’ stezenia takich zwigzkéw, jak np.: PFOS, PFOA, perfluoroheksanosulfonian
(PFHS), perfluorobutanosulfonian (PFBS), PFNA. Metod¢ wykorzystano do analizy
probek wody morskiej pobranych podczas migdzynarodowych rejsow badawczych
w latach 2002-2004 po $rodkowej i wschodniej czeSci Oceanu Spokojnego
(19 lokalizacji), Morzu Potudniowochinskim i Morzu Sulu, pétnocnym i §rodkowym
Oceanie Atlantyckim oraz Morzu Labradorskim. Dodatkowo zbadano 50 probek
przybrzeznej wody morskiej z kilku krajow azjatyckich (Japonii, Chin, Korei).
Stezenia PFOA wynosity od kilku tysiecy pg/dm® w probkach wody pobranych
z obszaréw przybrzeznych Japonii do kilkudziesieciu pg/dm® w $rodkowej
czesci Oceanu Spokojnego. PFOA byt gtéwnym zanieczyszczeniem zidentyfikowa-
nym w wodach oceanicznych, na drugim miejscu byt PFOS. W celu kompleksowego
rozpoznania rozmieszczenia i losow kwasow perfluorowanych w oceanach prowa-
dzone sa dalsze badania (Yamashita in., 2005).

Ciagte wprowadzanie PFC do wod rzek, jezior, mérz i oceanéw prowadzi do
akumulacji tych zwigzkow w organizmach wodnych (Guoi in., 2008), co moze mie¢
negatywne konsekwencje dla flory i fauny wodnej (Arvaniti i Stasinakis, 2015; Bossi
i in., 2008). Wykazano, ze PFOS i PFOA bioakumulujg si¢ w rybach. Prowadzono
wiele badan oznaczania PFC w organizmach ryb stodkowodnych, morskich oraz
owocow morza. Generalnie, w organizmach ryb stwierdzono wyzsze stezenia PFOS
niz PFOA (Fromme i in., 2009).

W probkach pobranych z Wielkich Jezior (USA) wykazano wysokie stezenia
PFOS, glownie w swiezych rybach i skorupiakach (porcje jadalne) (Gulkowska i in.,
2006). Stgzenia PFOS w badanych probkach oscylowaly od 0,33 do 13,9 ng/g.
Stezenia PFOA wahaty si¢ od 0,25 do 1,7 ng/g, a w 45% probek stezenia tych zwigz-
kéw byly ponizej granicy detekcji. W programie monitorujgcym prowadzonym
w Bawarii analizowano ryby pobrane z 15 zbiornikow wodnych w latach 2005-2006
i wykazano, ze stezenie PFOS wynosito 3,9-16,3 ng/g (19 prébek wegorzy),
7,1-14,7 ng/g (5 probek karpi lub okoni), 1,0-1,3 ng/g (4 probki brzany pospolitej)
i11,7-17,8 ng/g (5 probek szczupakdéw). Stezenia PFOA w tkance migsniowej bada-
nych ryb wahaty si¢ migdzy 0,1 a 7,2 ng/g. We wszystkich organizmach badanych
ryb z okregu Hesja (Niemcy) stezenia PFOS i PFOA byly ponizej 1 ng/g; tylko
w jednej probee karpia stezenie PFOS bylo wyzsze i wynosito 1,8 ng/g. Roznice
miedzy stg¢zeniem PFOS a PFOA u ryb mogg sugerowac nizszy potencjat PFOA do
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bioakumulacji niz PFOS (Gruber i in., 2007). Wykazano, ze w rybach zlowionych
na terenie, na ktorym znajdowat si¢ znany punkt zréodta PFC, np. zaklady prze-
mystowe produkujace fluoropolimery, stezenia PFC byly wyzsze. Przyktadowo
w organizmach ryb pobranych ze zbiornika wodnego w poblizu zrédla PFOA,
tj. zaktadu produkcyjnego w Bawarii, stezenie PFOA wynosito od 3,0 do 52,5 ng/g.
Badania prowadzone w 2006 roku w Nadrenii Poinocnej-Westfalii (Niemcy)
wykazaty najwyzsze stezenia PFOS (1100 ng/g) w filecie z pstraga ze stawu hodow-
lanego w poblizu zrodta punktowego.

Yeongiin. (2019) wykazali, ze w przetworzonych produktach morskich poziomy
stezen PFC, w tym PFOA i PFOS, byly zr6znicowane. W probkach dominowaty:
kwas perfluorotridekanowy (PFTrDA), kwas perfluoropentanowy (PFPeA), a takze
PFOA 1 PFOS. Najwyzsze st¢zenia PFOA i PFOS wykryto w skorupiakach. Wyka-
zano, ze organizmy zyjace blisko dna morskiego charakteryzowaly si¢ wyzszymi
stezeniami PFOA i PFOS. Maksymalne wartosci stezen PFOA i PFOS oznaczono
odpowiednio w ostonicy (4,57 ng/g) i sardeli (4,25 ng/g). Autorzy obliczyli, ze
w Korei Potudniowej przy srednim dziennym spozyciu sardeli i ostonicy wynosza-
cym odpowiednio 8,06 i 384 g przyswajanie PFOA wynosito 25 ng/kg/d, a PFOS
0,49 ng/kg/d, przy zalozeniu S$redniej masy ciala osoby dorostej rownej 70 kg.
Spozycie PFOA i PFOS w przetworzonych produktach morskich bylo nizsze niz
tolerowane dzienne pobranie (TDI) dla PFOA (1500 ng/kg/d) i PFOS (150,0 ng/kg/d)
wedtug Europejskiego Urzedu ds. Bezpieczenstwa Zywnosci. W zwigzku z tym spo-
zycie przez ludzi przetworzonych produktow z owocoéw morza w Korei Potudniowej
nie zagraza ich zdrowiu.

Badania potwierdzaja, ze st¢zenia PFC w wodzie przeznaczonej do spozycia sg
na niskim poziomie — rzedu ng/dm’® — pod warunkiem, ze w poblizu uje¢ wody nie
znajduja si¢ duze zrodta punktowe tych zanieczyszczen. W wodzie przeznaczonej
do spozycia w Japonii stezenie PFOS wynosito od 0,1 do 51 ng/dm’, a wigkszo$¢
wynikow (w 8 z 9 badanych wod wodociggowych) nie przekroczyla wartosci
4 ng/dm’ (Fromme i in., 2009; Harada i in., 2003). Tylko w jednym z zaktadow
wodociggowych w probkach wody wykazano wyzsze stezenia rzedu 43,7 i 51 ng/dm’.
Wysokie stezenia PFC Autorzy ttumaczyli faktem, ze zaktady wodociagowe pobie-
rajg wode z rzeki Tama (Japonia), ktéra w gérnym biegu jest zanieczyszczana PFOS
przez oczyszczalnie sciekow. W badaniach wlasnych Saito i in. (2004) wykazali, ze
wyzsze stezenia PFC w wodach powierzchniowych koreluja z wystepowaniem zro-
det PFC, takich jak np. lotniska. Wykazano, ze w przypadku ujecia wody potozonego
w poblizu lotniska stezenia PFC w wodzie przeznaczonej do spozycia dla PFOS wa-
haty sie od 5,4 do 40,0 ng/dm’, a dla PFOA od 1,1 do 1,6 ng/dm’. Na obszarach
niezanieczyszczonych wynosity tylko 0,1-0,2 ng PFOS/dm’ i 0,1-0,7 ng PFOA/dm’.
W wodzie wodociagowej wybranych miast Stanéw Zjednoczonych stezenie PFC na
ogot nie przekraczato poziomu wykrywalnosci réwnego 2,5 ng/dm’ dla PFOS,
a 7,5 ng/dm® dla PFOA. Tylko w probkach wody przeznaczonej do spozycia
w Pensacola stwierdzono wyzsze stezenia PFOS réwne 42 i 47 ng/dm’.
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PFOA wykryto takze w wodzie wodociaggowej w Little Hocking w poblizu
Waszyngtonu (Wirginia Zachodnia, USA) (Paustenbach i in., 2007), gdzie przedsie-
biorstwo wodociagdow potozone jest w poblizu rzeki Ohio i zakladu przemystowego
produkujacego fluoropolimery. W latach 2002-2005 srednie st¢zenie PFOA w wodzie
przeznaczonej do spozycia wynosito 3,55 pg/dm’. W okresach letnim i zimowym
Takagi i in. (2008) monitorowali wode surowa i wodociagowa z przedsigbiorstwa
wodociagdébw w Osace (Japonia). We wszystkich badanych probkach wykryto PFOS
i PFOA, w probkach wody surowej st¢zenie tych zwigzkow wynosito odpowiednio
0,26-22 i 52-92 ng/dm’, Stezenie PFOS w wodzie do picia wynosito 0,16-
-22 ng/dm’, a PFOA 2,3-84 ng/dm’. Zaobserwowano dodatnig korelacje miedzy
stezeniem PFOS i PFOA w wodzie surowej i wodociggowej, co sugeruje, ze efek-
tywnos¢ usuwania tych zanieczyszczen podczas proceséw uzdatniania wody jest
niska (Rumsby i in., 2009).

We Wtoszech przeprowadzono badania zawartosci PFOS i PFOA w wodzie prze-
znaczonej do spozycia oraz w wodzie pobranej z jeziora Maggiore, do ktorego od-
prowadzano zrzuty rolnicze oraz §cieki komunalne i przemystowe (Loos i in., 2007).
Wykazano, ze st¢zenia PFOS i PFOA w jeziorze Maggiore byly na niskim poziomie,
odpowiednio 8 i 3 ng/dm’, podobnie jak w wodzie przeznaczonej do spozycia.
W Anglii prowadzono analizy zawartosci PFOS i PFOA w wodach surowych
i uzdatnionych oraz wptywu zmian sezonowych na ich st¢zenia. Probki pobrano
z 20 miejsc, w tym z pieciu punktow kontrolnych niskiego ryzyka oraz 15 probek
wod uzdatnionych z miejsc wysokiego ryzyka (Atkinson i in., 2008). Miejsca poboru
obejmowaty liczne nizinne i wyzynne wody powierzchniowe oraz zrédta wod pod-
ziemnych. Analizowano réwniez probki wody poddawane r6znym metodom uzdat-
niania. Kontrolne lokalizacje niskiego ryzyka byly potozone na obszarach wiejskich,
podczas gdy punkty wysokiego ryzyka byly polozone si¢ w poblizu terendéw prze-
mystowych lub lotnisk cywilnych i wojskowych. PFOS nie wykryto w Zzadnym
z punktéw kontrolnych (LOD 10 ng/dm?). W 15 miejscach wysokiego ryzyka PFOS
wykryto w czterech punktach — zar6wno w wodach surowych, jak i uzdatnionych
(maksymalne stezenie wynosito: 208, 76, 23 i 28 ng/dm’) bez wyraznych réznic
sezonowych. Wnioski dotyczace obecnosci PFOA w badanych préobkach nie byty
jednoznaczne. W probkach, w ktorych wykryto PFOS, zrédta wody pochodzity
glownie z warstw wodonos$nych i, jak si¢ spodziewano, przyczyna zanieczyszczenia
PFOA byty zrodta punktowe. Ponadto nie zaobserwowano widocznej korelacji mig-
dzy wystepowaniem PFOS lub PFOA a stosowanymi metodami uzdatniania lub
dezynfekeji wody (gazowy chlor lub podchloryn). W probkach, w ktorych wykryto
PFOS, wykazano nieznaczne roznice st¢zen w wodach surowych i uzdatnionych.

Badania prowadzone w 2006 roku w Niemczech wykazaly obecnos¢ 12 perfluo-
rowanych srodkéw powierzchniowo czynnych zarowno w wodach powierzchnio-
wych, jak i wodach przeznaczonych do spozycia (Skutlarek i in., 2006). Probki wody
powierzchniowej pobrano z rzek Ren, Ruhr i Moehne, a probki wody do picia po-
chodzily z budynkéw publicznych w regionie Ren-Ruhr. W rzece Ren i jej doply-
wach suma najczesciej identyfikowanych siedmiu zwiazkéw PFC byla ponizej
100 ng/dm’. Najwyzsze stezenia 12 PFC wykryto w Zaglebiu Ruhry (94 ng/dm?’),
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wsrdd nich dominowat PFOA. Rowniez w probkach z rzek Ruhr i Moehne (Zaglebie
Ruhry) w ich gérnym biegu wykazano wysokie st¢zenia PFC, rowne odpowiednio
446 i 4385 ng/dm’. Monitorujac miejsca o wysokich stezeniach PFC, glowne zrédto
zanieczyszczenia zlokalizowano na terenie gruntéw rolnych w poblizu Brilon-
-Scharfenberg w regionie Sauerland. Uznano, Ze zrédtem znacznego zanieczyszcze-
nia $rodowiska PFC byly odpady przemystowe o wysokich stezeniach zanieczysz-
czen, ktore stosowano jako ,,ulepszacz gleby “na gruntach rolnych. Szacuje sig, ze
zanieczyszczanie gleby PFC trwato kilka lat. Maksymalne st¢zenie PFC w wodzie
przeznaczonej do spozycia wykryto w Arnberg Heheim (Niemcy), ktére wynosito
598 ng/dm’, przy czym najczeéciej identyfikowanym zwigzkiem byt PFOA. Réw-
niez w tym przypadku stezenia PFC w wodzie przeznaczonej do spozycia byly po-
rownywalne do ich stgzenia w wodzie powierzchniowej, co sugeruje, ze procesy
uzdatniania wody nie byty w peini skuteczne w usuwaniu tych zwigzkow.

W zwiazku z wykazaniem obecnosci PFOA w niemieckich wodach przeznaczo-
nych do spozycia nawet na poziomie 0,64 g/dm® Niemiecka Komisja ds. Wody do
Picia jako pierwsza na swiecie, w czerwcu 2006 roku, ustanowita zalecang wartos$¢
bezpiecznego narazenia na cale zycie na poziomie 0,3 pg/dm?® (suma PFOA i PFOS).
Od tego roku inne panstwa zaczely wprowadza¢ podobne akty prawne, m.in. Inspek-
torat Anglii i Walii ds. Wody do Picia, Ministerstwo Zdrowia Minnesoty (w 2007 r.)
i Departament Ochrony Srodowiska stanu New Jersey (w 2007 r.) (Wilhelm i in.,
2010). W 2007 roku Inspektorat Anglii i Walii ds. Wody do Picia opublikowat wy-
tyczne dla PFOS i PFOA w wodzie przeznaczonej do spozycia dla ludzi z warto-
$ciami stezen tych zwigzkéw w zakresie od 0,3 do 9,0 pg/dm’®. Dodatkowo wprowa-
dzil zalecenie obnizenia stezen tych zwiazkéw np. poprzez wycofywanie pian
gasniczych na bazie PFOS. Departament Ochrony Srodowiska stanu New Jersey
okreslit jeszcze bardziej rygorystyczna warto$¢ dopuszczalnego stezenia PFOA
(0,04 pug/dm®) w wodzie przeznaczonej do spozycia przez ludzi, w poréwnaniu do
wartosci ustalonej w Niemczech i Anglii (Rumsby i in., 2009). W Europie skiad
ilosciowo-jakosciowy PFAS w wodzie przeznaczonej do spozycia przez ludzi regu-
luje Dyrektywa (UE) 2020/2184.

2.2.6. Wystepowanie PFC w sciekach

Dane z monitoringu dotyczace wystepowania PFC w doplywie do oczyszczalni
sciekow, Sciekach oczyszczonych, jak tez w osadach $ciekowych sg szeroko publi-
kowane szczegdlnie w ostatnich 15 latach. Wigkszos¢ tych danych pochodzi z USA
(Boulanger i in., 2005; Furl i in., 2011; Plumlee i in., 2008; Schultz i in., 2006;), Azji
(Kim i in., 2012; Kunacheva i in., 2011; Murakami i in., 2009; Pan i in., 2011) oraz
z krajow Europy Potnocnej (Becker i in., 2008; Bossi i in., 2008; Huset i in., 2008).
Nadal natomiast jest mato przyktadéw badan dotyczacych obszaru srédziemnomor-
skiego (Arvaniti i in., 2012; Campo i in., 2014; Stasinakis i in., 2013) oraz Australii
(Thompson i in., 2011) i nie ma informacji z krajow afrykanskich. Wigkszos$¢ badan
koncentrowata si¢ glownie na PFOS i PFOA (Arvanitii in., 2012; Campo i in., 2014;
Murakami i in., 2009; Stasinakis i in., 2013) i tylko nieliczne badania przedstawiaja
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dane dotyczace stgzen PFSA, takich jak NMeFOSA i N-EtFOSA (Arvaniti i in.,
2012; Ma i Shih, 2010; Stasinakis i in., 2013). W praktyce czesto lekcewazy si¢
obecnos¢ PFC w wodach i $ciekach (Arvaniti i Stasinakis, 2015; Guo i in., 2010; Ma
i Shih, 2010) i nie prowadzi si¢ systematycznych badan ich sktadu ilosciowo-jako-
sciowego w tych matrycach.

W badaniach monitoringowych wazna jest metoda pobierania probek. W przy-
padku PFC metoda polegata na czgstym poborze zamiast na poborach 24-godzin-
nych probek ztozonych, proporcjonalnych do przeptywu. Probki ztozone uwazane
sg za znacznie bardziej wiarygodne i reprezentatywne w poréwnaniu z probkami
pobranymi w badaniach monitoringowych (Ort i in., 2010). Metody analityczne wy-
korzystywane do oznaczen PFC w $ciekach opieraja si¢ na zastosowaniu ekstrakcji
do fazy stalej i ekstrakcji ciecz-ciecz, oczyszczania i wstgpnego zat¢zenia ekstrak-
tow PFC oraz analizie z wykorzystaniem chromatografii cieczowej potaczonej ze
spektrometrig mas lub tandemowym spektrometrem mas. W wigkszo$ci badan dla
probek wody i osadow maksymalne granice LOD i LOQ, ktére opisano w literaturze,
mieszczg sie na poziomie kilku ng/dm’® lub ng/g. Nieco wyzsze LOQ podaja Huset
iin. (2008) oraz Sinclair i Kannan (2006) — dla $ciekéw do 31,1 ng/dm’, a dla osadow
do 25 ng/g.

Przeprowadzone badania zawartosci PFC w $ciekach dotyczyly rowniez sezono-
woSci zmian stezen tych zwigzkow (Arvanitiiin., 2012; Kim i in., 2012; Loganathan
iin., 2007). Na podstawie opublikowanych wynikoéw nie stwierdzono duzych sezo-
nowych wahan st¢zen PFC. W literaturze jest niewiele danych dotyczacych rozktadu
PFC miedzy faza wodng i zawiesinowa $ciekow surowych (Arvaniti i in., 2012;
Stasinakis i in., 2013). W fazie zwiesinowej wykryto gtownie: PFDoA, PFTeDA,
PFHpS, PFDS i PFOSA, podczas gdy w fazie wodnej dominowaty: PFHpA, PFOA,
PFNA i1 PFHxS. Rezultaty badan wskazuja na konieczno$¢ analizowania PFC
zarowno w fazie rozpuszczonej, jak i w zawiesinie w celu unikni¢cia niedoszacowa-
nia poziomoéw PFC w $ciekach.

Wedlug danych literaturowych, stg¢zenia PFC w $ciekach i osadach $ciekowych
dochodza odpowiednio do kilku ng/dm® i kilku tysiecy ng/g suchej masy. W przy-
padku $ciekow nieoczyszczonych najwyzsze stezenia PFOS, PFOA i PFOSA wyno-
sity odpowiednio: 465,4; 638,2 i 615 ng/dm’. Stezenia innych PFC, w tym PFPeA,
PFHxA, PFNA, PFDA, PFTrDA i PFDS, oznaczono w ilosciach do 453,0 ng/dm’
(PFTrDA). Wyzsze stezenia PFOA odnotowano w $ciekach lub osadach $ciekowych
w niektorych oczyszczalniach §ciekow w Singapurze, Korei, na Tajwanie, w Grecji
i USA, podczas gdy wyzsze stezenia PFOS wykazano w Hongkongu, Tajwanie,
Japonii, Singapurze, Tajlandii, Szwajcarii i USA. Podwyzszone stezenia obserwo-
wane w tych oczyszczalniach Sciekow moga by¢ powigzane z gestoscia zaludnienia,
a takze z roznicami w stylu zycia ludzi i rodzajem $ciekow, ktore trafiajg do danej
oczyszczalni (Arvaniti i Stasinaki, 2015).

W S$ciekach nieoczyszczonych w USA maksymalne zawartosci PFOS 1 PFOA
wynosity odpowiednio 400 ng/dm’® (Boulanger i in., 2005; Schultz i in., 2006)
i 184 ng/dm’ (Loganathan i in., 2007). Stezenia innych PFC nie przekraczaty
31 ng/dm® (PFHxA) (Schultz i in., 2006). Plumlee i in. (2008) badali zawarto$¢ PFC
w $ciekach oczyszczonych w czterech oczyszczalniach Sciekéw w Kalifornii.
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Wykazano, ze w probkach dominowaty PFOS i PFOA. Ste¢zenie PFOS wahato si¢ od
20 do 190 ng/dm®, a PFOA od 12 do 180 ng/dm’. D'eon i in. (2009) oznaczyli stezenia
PFC w probkach sciekow pochodzacych z siedmiu oczyszczalni Sciekow w Kanadzie.
We wszystkich probkach wykryto niskie st¢zenia PFC. Wérdéd badanych zwigzkow
dominowat PFOA w zakresie od 5800 (£300) do 180 000 (+11 000) pg/dm’. Furl i in.
(2011) wyznaczyli calkowite stezenie 13 PFC w probkach §ciekéw pobranych z czte-
rech STP w stanie Waszyngton, ktére wynosito od 62,3 do 418 ng/dm”.

W przypadku europejskich miast w Niemczech, Szwajcarii, Danii, Hiszpanii
i Grecji stezenia PFOS i PFOA w $ciekach surowych nie przekraczaty 449 ng/dm’
(Huset i in., 2008) i 513 ng/dm’ (Stasinakis i in., 2013). Campo i i in. (2014) wyzna-
czyli $rednie stezenie PFOSA w Sciekach surowych z hiszpanskiej oczyszczalni §cie-
kéw rowne 615 ng/dm’. W badaniach dotyczacych wystepowania PFC w europej-
skich sciekach (Arvaniti i in., 2012; Campo i in., 2014; Stasinakis i in., 2013)
wykryto wysokie st¢zenia glownie PFC o krotszych tancuchach, tj. PFPeA, PFHXA
i PFBS, ktorych stezenia wynosity odpowiednio: 209,4; 57,41 57,9 ng/drn3.

Obecno$¢ PFC w australijskich $ciekach potwierdzity tylko badania prowadzone
przez Thompsona i in. (2011). Autorzy analizowali probki sciekow wyptywajacych
z STP oraz probki wody ze stacji uzdatniania wody. Wsrod dziewieciu badanych
PFC wykryto obecno$¢ PFOS i PFOA. Stezenia PFOS i PFOA w $ciekach wynosity
odpowiednio 38,6 i 27 ng/dm’, a w wodzie odzyskanej odpowiednio 0,7 i 12 ng/dm’.
Stezenia PFC w wodzie po procesie odwroconej osmozy byly ponizej detekcji
(0,4-1,5 ng/dm?).

Obecnos¢ PFC wykazano rowniez w $ciekach krajow azjatyckich, w ktorych do-
minowaly PFOS i PFOA. W szczeg6lno$ci w migjskiej STP w regionie Kanto
(Japonia) stezenia PFOS i PFOA w probkach pobranych na wlocie wynosity odpo-
wiednio 40 i 37,4 ng/dm’, podczas gdy w prébkach pobranych na wylocie stezenie
PFOS wynosito od 0,9 do 8,9 ng/drn3, a PFOA od 3,4 do 49,2 ng,/drn3 (Guo i in.,
2010). W tym samych badaniach odnotowano znacznie wyzsze stgzenia PFOS
i PFOA w $ciekach doprowadzanych do oczyszczalni, do ktorej trafiajg gldwnie
Scieki przemystowe. Stezenie PFOS wynosito 68,1 i 5,7 ng/dm’® odpowiednio
w probkach pobranych na doptywie i odptywie z oczyszczalni, podczas gdy st¢zenie
PFOA wynosito odpowiednio od 4,3 do 615 ng,/drn3 1 0d 6,4 do 591 ng/drn3. Dane
dotyczace podwyzszonych stezen PFOS 1 PFOA w $ciekach przemystowych
potwierdzily, ze wigkszos¢ PFC pochodzi z zakladow produkcji fluorochemiczne;.
Yu iin. (2009a) oznaczyli stezenia PFOS i PFOA w dwoch miejskich oczyszczal-
niach $ciekow w Singapurze, ktorych wartosci wynosity odpowiednio od 7,3 do
461,7 ng/dm’ oraz od 15,8 do 1057,1 ng/dm’. Kim i in. (2012) zbadali wystepowanie
PFC w $ciekach pobranych z 15 STP w Korei, ktére przyjmuja Scieki bytowe, prze-
mystowe i $cieki mieszane (przemystowe i bytowe). Autorzy zauwazyli, ze stezenia
PFC byly wyzsze w $ciekach przemystowych niz w $ciekach bytowych. Wysokie
poziomy PFOA (>1100 ng/dm®) wykryto w $ciekach mieszanych. W przypadku
PFNA w $ciekach badania Kunacheva i in. (2011) wykazaty bardzo wysokie stezenie
siegajace 353,2 ng/dm’.
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2.2.7. Losy i usuwanie PFC w procesach biologicznego oczyszczania ciekéw

Pomimo czgstego wykrywania PFC zaré6wno w $ciekach doprowadzanych, jak
i odprowadzanych z STP w literaturze jest niewiele danych dotyczacych ich usuwa-
nia i losu podczas konwencjonalnych procesow oczyszczania $ciekow. Wigkszo$¢
badan monitorujgcych potwierdza, ze PFC nie sg dostatecznie usuwane podczas
wtornego biologicznego oczyszczania $ciekoOw (Arvaniti i in., 2012; Guo i in., 2010;
Schultz i in., 2006; Stasinakis i in., 2013). Niektore analizy wykazaly, ze stezenia
poszczegolnych PFC w $ciekach oczyszczonych sg wyzsze w poréwnaniu do ich
zawartosci w $ciekach surowych (Arvaniti i in., 2012; Loganathan i in., 2007;
Stasinakis i in., 2013), co wskazuje, ze zwiazki te moga generowac si¢ z prekursorow
w procesach biodegradacji.

Dotychczas niewiele badan koncentrowato si¢ na analizie transformacji prekur-
sorow PFC (np. 8:2 FTOH, 6:2 FTOH, 6:2 FTS) w osadzie czynnym. W literaturze
opisano przeksztalcanie migdzy innymi takich zwigzkow, jak: 4:2 FTOH, 1H, 1H,
2H, 2H-perfluoro-1-heksanolu; 6:2 FTOH, 1H,1H,2H,2H-perfluoro-1-oktanolu;
8:2 FTOH, 1H,1H,2H,2H-perfluoro-1-dekanolu; 10:2 FTOH, 1H,1H,2H,2H-perflu-
oro-1-dodekanolu. Wang i in. (2005) wykazali, ze PFOA jest gtéwnym produktem
przemiany 8:2 FTOH po 28 dniach inkubacji w osadzie czynnym. Badania Wang
iin. (2011) oraz Zhao i in. (2013b) wykazaty, ze 6:2 FTOH i 6:2 FTS moga ulega¢
biotransformacji do PFCA o krétszych tancuchach, w tym do PFPeA i PFHxA.
Na podstawie badan laboratoryjnych osadu czynnego wykazano, ze po degradacji
6:2 FTOH oraz 6:2 FTS wydajnos¢ tworzenia PFPeA byta na poziomie odpowiednio
4,4% (po 2 miesigcach) (Zhao i in., 2013b) i 1,5% (po 3 miesigcach) (Wang i in.,
2011). Po degradacji 6:2 FTOH i 6:2 FTS $rednia wydajno$¢ powstawania PFHxA
wynosita odpowiednio 11% (Zhao i in. 2013b) i 1,1% (Wang i in., 2011).

Biodegradacje tlenowa prekursoréw PFC badano, wykorzystujac gleb¢ i miesza-
nin¢ kultur bakterii (Dinglasan i in., 2004; Wang i in., 2005, 2009). Stopien degra-
dacji PFOA wabhat si¢ od 1% dla czystej kultury bakterii i do 40% w glebie odpo-
wiednio po 67 1210 dniach inkubacji, natomiast dla PFPeA do 0,5 (mieszanina kultur
bakterii) 1 30% w glebie odpowiednio po 90 i 180 dniach, a dla PFHxA do 51 8,1%
odpowiednio po 90 i 180 dniach inkubacji (gleba i mieszanina kultur bakterii).
Nizsze stezenia stabilnych produktéw przemiany byly charakterystyczne podczas
degradacji FTOH w osadzie czynnym w poréwnaniu z gleba. Uwaza si¢, ze glow-
nymi czynnikami powodujacymi te odchylenia byly populacje drobnoustrojow
i warunki §rodowiskowe (Wang i in., 2011).

Liczba badan dotyczacych biodegradacji i biotransformacji PFOS i PFOA
w warunkach tlenowych oraz beztlenowych jest ograniczona. Dostgpne dane opisuja
glownie biodegradacje PFOS. Key i in. (1998), stosujac czyste kultury bakterii,
wykazali, ze PFOS w warunkach tlenowych byt oboj¢tny na dziatanie mikroorgani-
zméw. Kwon i in. (2014) zaobserwowali, ze PFOS w osadzie czynnym ulega biode-
gradacji pod wptywem wybranych mikroorganizméw (np. Pseudomonas aerugi-
nosa) i po 48 h inkubacji jego zawarto$¢ obnizyla si¢ do 67%. Autorzy nie
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zaobserwowali tworzenia jonow fluorkowych podczas degradacji PFOS, jednak wy-
kryli produkty drugorzedne, tj. PFBS i PFHxS. Liou i in. (2010) badali biodegradacj¢
i przemian¢ PFOA w $ciekach, osadach $ciekowych pobranych z terenéw przemy-
stowych, gleby rolnej i gleby z terenéw, na ktérych odbywaja si¢ szkolenia przeciw-
pozarowe. Wykazali oni, ze PFOA byt biologicznie nieaktywny we wszystkich
badanych warunkach.

Uwaza si¢, ze drugim procesem zachodzacym w $rodowisku przyrodniczym
oprocz biodegradacji PFC jest ich sorpcja. Sorpcja moze by¢ waznym procesem
wptywajacym na usuwanie PFC podczas oczyszczania §ciekow (Sinclair i Kannan,
2006). Znane sa badania sorpcji PFC dla réznych rodzajow osadow $ciekowych
(Arvaniti i in., 2012; Ochoa-Herrera i Sierra-Alvarez, 2008; Zhang i in., 2013).
Wigkszos¢ badan dotyczyta PFOS i PFOA. W wielu badaniach procesu sorpcji PFC
podano réwnowagowy wspotczynniki podziatu/sorpcji, tj. Ky, oraz wspotczynnik
podziatu wegla organicznego — K. Zhou i in. (2010b) przeprowadzili badania okre-
sowe z uzyciem osadu czynnego przy pH = 5,5 i obliczyli wartosci Kq dla PFOS
(200-4050 dm*/kg) oraz PFOA (150-350 dm*kg). Yu i Hu (2011) oszacowali
wartosci Kq dla PFOS 1 PFOA w osadach z biologicznych reaktoréw membrano-
wych, ktére wynosity odpowiednio 729 i 154 dm®/kg. Zhang i in. (2013) badali sorp-
cje PFC o krotkich i diugich fancuchach weglowych w osadach wtérnych, wykorzy-
stujac izotermy Freundlicha (Kr). Wartosci logKs PFOS mies$city si¢ w zakresie od
1,52 do 3,58, podczas gdy dla PFOA uzyskano pozornie nizsze wartosci logKr
w przedziale od 1,13 do 2,28. Arvaniti i in. (2014) obliczyli wartosci Kq i Koc dla
PFOA, PFDA, PFUdA i PFOS dla trzech roznych rodzajow osadow $ciekowych.
W osadzie wtornym wyznaczono najwyzsze $rednie warto$ci Kq badanych PFC
(0d 329+127 do 17,432+6759 dm’/kg), w osadzie po stabilizacji beztlenowej od 16242
do 11770+3772 dm’/kg i osadzie pierwotnym od 330+220 do 601 +2193 dm’/kg,
podczas gdy szacunkowe wartosci Ko, dla badanych PFC wahaty si¢ od 707+471 do
12 853+£4686, 913+£352 do 48 42118 773 i 470+121 do 34,116£10934 dm’/kg
odpowiednio dla osadow pierwotnego, wtérnego i przefermentowanego.

Wedlug danych literaturowych, PFCA i PFOS o dtuzszych fancuchach weglo-
wych lepiej sorbuja si¢ w poréwnaniu do zwigzkow o krotkich tancuchach. Badania
prowadzone przez Arvaniti i in. (2014) oraz Zhang i in. (2013) wykazaty wplyw
roznych parametrow, takich jak pH, temperatura, sita jonowa i obecno$¢ kationow
w $ciekach na sorpcj¢ PFC. Zgodnie z opublikowanymi wynikami uwaza si¢, ze
sorpcja PFC maleje wraz ze wzrostem wartosci pH (Arvaniti i in., 2014; Zhang i in.,
2013; Zhou i in., 2010b) i temperatury (Zhou i in., 2010b). Ponadto obecnos¢ dwu-
wartosciowych kationow zwigksza zdolno$¢ PFC do sorbowania si¢ w poréwnaniu
z kationami jednowartosciowymi (Arvaniti i in., 2014; Zhang i in., 2013). Pozy-
tywny wptyw niektérych kationow, takich jak Mg®* lub Ca®*, na sorpcje PFC moze
wynika¢ z faktu, ze dzialajg one jak mostki jonowe mi¢dzy ujemnie natadowanymi
PFC a osadem $ciekowym. Badania mechanizmu adsorpcji PFC w osadach $cieko-
wych potwierdzaja, ze w procesie tym istotng rol¢ odgrywaja oddzialywania
hydrofobowe i elektrostatyczne (rys. 2.2.4). W czasteczce PFC wystgpuje silnie

122



hydrofobowy perfluorowany fancuch, dlatego uwaza sie, ze oddziatywanie hydrofo-
bowe wplywa na proces sorpcji PFC w osadach $ciekowych.

Oddziatywania hydrofobowe

©/\\ Ooddziatywanie elektrostatyczne
gl y \ +  Miejsce natadowane dodatnio

Autoagregacja PFC w procesie adsorpcji

0?2 %
S5 270 e She

+ +_ + +
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Przyciaganie elektrostatyczne
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l g @ +  Miejsce natadowane dodatnio

s —  Miejsce natadowane ujemnie
/7—/"*777 ST 7 7 77

Odpychanie elektrostatyczne
5
e % !

Rys. 2.2.4. Schematyczny diagram oddzialywan w procesie adsorpcji PFC
(Arvaniti i Stasinakis, 2015; Du i in., 2014)
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Badania wykazaly, ze hydrofobowos¢ PFC ro$nie wraz ze wzrostem dhugosci
fancucha perfluorowgglowodorowego. PFOS lepiej sorbuje si¢ niz PFOA, gléwnie
ze wzgledu na obecno$¢ grupy funkcyjnej o wyzszej kwasowosci (kwas sulfonowy
zamiast kwasu karboksylowego). W przypadku oddziatywan elektrostatycznych,
przy nizszych wartosciach pH, w osadach $ciekowych PFC prawdopodobnie beda
adsorbowac si¢ w wyniku odpychania migdzy ujemnymi PFC a dodatnio natado-
wang powierzchnig czastek osadu.

2.2.8. Zastosowanie zaawansowanych technologii do usuwania PFC

Ze wzgledu na znikoma efektywno$¢ biologicznych metod oczyszczania $ciekow
w usuwaniu PFC oceniono efektywno$¢ kilku zaawansowanych fizyczno-chemicz-
nych metod oczyszczania, w tym adsorpcji, procesow membranowych oraz reakcji
redoks. Wiekszo$¢ badan prowadzono dla ukladéw modelowych, wykorzystujac
wodg naturalng lub ultraczysta, co nalezy wzig¢ pod uwage przed zaimplementowa-
niem rezultatow do warunkow rzeczywistych.

2281 Adsorpcja i adsorbenty

Wegle aktywowane

Wegiel aktywny (AC) jest najpopularniejszym i szeroko stosowanym adsorben-
tem ze wzgledu na niski koszt. Dobre wlasciwosci adsorpcyjne AC wynikaja z jego
mikroporowatej struktury i powierzchni wtasciwej z licznymi centrami aktywnymi.
Powierzchnia AC jest na ogdét niepolarna i zawiera kilka grup funkcyjnych,
z tego wzgledu AC sg odpowiednie do usuwania zanieczyszczen hydrofobowych.
Juz w 2005 roku firma 3M zastosowata granulowany wegiel aktywny (GAC) do
usuwania PFOS, efektywnos¢ usuwania tego zwigzku wynosita 99% (Fujii i in.,
2007). Od tego czasu wiele komercyjnych AC wykorzystuje si¢ do adsorpcji
PFOS/PFOA (Yu i in., 2009b). Wykazano, ze sproszkowane wegle aktywne (PAC)
majg wyzsza zdolnos¢ adsorpcji niz GAC (tab. 2.2.4). Biorac pod uwagg praktyczne
zastosowanie, AC majg wiele zalet, gtdbwnie oplacalno$¢ i stosunkowo wysoka zdol-
no$¢ adsorpcji PFOS/PFOA w poréwnaniu z innymi adsorbentami. Jednak zuzyte
AC trudno jest regenerowac, nawet stosujac metanol lub etanol. Dlatego AC nie
moga by¢ ponownie uzyte i wymagane jest ich bezpieczne usuwanie zuzytych AC.
Alternatywnie, PFOS/PFOA zaadsorbowane na AC mozna poddaé procesom
utleniania przed ponownym wykorzystaniem AC. Nalezy jednak zwroci¢ uwagg, ze
ze wzgledu na duza stabilno$¢ PFC zwigzki te zaadsorbowane na AC nie mogg by¢
rozkladane z uzyciem konwencjonalnych srodkéw biologicznych i metod utleniaja-
cych. Wykazano, ze proces katalitycznej degradacji zaadsorbowanych PFOS/PFOA
jest mozliwy przy zastosowaniu wybranych katalizatoréow hybrydowych (Zhao i in.,
2013a). Wedlug Du i in. (2014), uzycie niektorych katalizatorow w procesie
oczyszczania §ciekow pozwoli na jednoczesng adsorpcje i degradacj¢ PFC.
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Tabela 2.2.4. Poréwnanie kinetyki adsorpcji i zdolno$ci adsorpcji PFOS i PFOA
na roznych adsorbentach (Du i in., 2014)

Coa b ¢ d
Adsorbent Adsorbat (mgfdm?) pH t’ (h) k:¢(g/mg/h) | qn® (mg/g)
Sproszkowany PFOS 20-300 5-7 3-5 0,01-8,06 374-550
wegiel aktywny | PFOA 20-300 5-7 4-5 0,03-0,36 175-524
Granulowany PFOS 15-250 | 4,4-7,2 | 48-168 1,4-10* 160-229
wegiel aktywny | PFOA 15-250 5-7,2 ~168 1,7-10* 112-161
Zywice PFOS 20-400 3-5 48-168 1,3-10°- 210-2575
anionowymienne |PFOA 20-250 5 ~168 3,2:10° 1206°
2,4-107*
Zywice PFOS 0,01-5 6,4-6,9 | 10-90 - 27-41
niejonowe PFOA 0,01-5 | 6,4-6,9 | 21-96 - 38-46
Heksagonalna PFOS 25-300 6,8-7 5 0,16 ~300
mezoporowata PFOA 25-300 6,8-7 3 0,07 ~39
krzemionka
(HMS)
Modyfikowana PFOS 25-300 6,8-7 2-5 0,005-1,34 371-627
HMS PFOA 25-300 6,8-7 2-5 0,28-0,78 63-142
Zeolity PFOS 15-300 | 6,8-7,2 3-5 1,15-3,69 8-126
PFOA 25-300 6,8-7 3,05-7,92 34-37
Hydrokalcyt PFOS 1-1000 - ~1 31,77 ~998
PFOA 1-1000 - ~1 6,39 ~1033
Montmorylonit PFOS 50-500 3-6,3 24 5-1073 83-99
(Mt)
Stoma PFOS 1-500 7 48 2,2-1073 811
kukurydziana
Usieciowane PFOS 46-371 3 ~100 - 2745
kulki chitozanu
Aminowana PFOS 95-459 5-9 12 - ~1322¢
tuska ryzowa PFOA 78-380 5-9 4 - ~1028°
Chitozan — MIP! | PFOS 20-550 5 32 6-10* 1452
Patygorskit® PFOS 1-500 - - - ~50
modyfikowany
aming

2 stezenie poczatkowe

b czas rownowagi

¢ stala szybkosci reakcji pseudo-drugiego rzedu
4 zdolnoé¢ adsorpcji

¢ montmorylonit modyfikowany bromkiem heksadecyltrimetyloamoniowym

f polimer z nadrukiem molekularnym

¢ mineral z grupy krzemianow
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Zywice

Badania potwierdzaja, ze handlowe zZywice anionowymienne i niejonowe sg sku-
teczne w usuwaniu PFC (Deng i in., 2010; Yu i in., 2009b). Zywice anionowe
wykazujg wigksza zdolnos¢ adsorpcji w poréwnaniu z AC. Chularueangaksorn 1 in.
(2013) podali, ze w poréwnaniu do GAC lepsze efekty w usuwaniu PFOA uzyskano,
stosujac wymieniacz anionowy (PFA300) i zywice niejonowe (Dow Marathon A
i XAD 4). Badania potwierdzaja, ze zywice wykazujg wigksza pojemnos¢ sorpcyjng
niz wegiel aktywny, ale wysoki koszt zywic wymusza ich regeneracj¢ i ponowne
uzycie. Zuzyte zywice niejonowe mozna catkowicie zregenerowac czystym metano-
lem, natomiast zywice anionowymienne mieszaning metanolu i roztworu soli,
poniewaz rozpuszczalniki zastosowane osobno nie sg skuteczne (Deng i in., 2010).
Rozpuszczalniki organiczne sa toksyczne i lotne, dlatego regeneracja in situ jest
niebezpieczna, stad do elucji PFC stosuje si¢ zwykle niektore stosunkowo bez-
pieczne skuteczne eluenty, takie jak etanol (Punyapalakul i in., 2013) i goragca woda
(Liiin., 2011a). PFC w eluencie mozna odzyska¢ w postaci czystego kwasu lub soli.
Do odzyskiwania fluorowanych §rodkéw powierzchniowo czynnych z zuzytych
adsorbentow, takich jak Zywica anionowymienna, stosuje si¢ metody polegajace na:
— zmieszaniu z alkoholem (np. metanolem, etanolem lub propanolem),

— ogrzewaniu mieszaniny przede wszystkim w celu estryfikacji i utworzenia estro-
wej pochodnej fluorowanych srodkéw powierzchniowo czynnych,

— destylacji w celu oddzielenia pochodnej estrowej z destylatu,

— konwersji do fluorowanych $rodkéw powierzchniowo czynnych przez zmydla-
nie, zwykle amoniakiem.

Oczyszczone fluorowane $rodki powierzchniowo czynne uzyskuja czysto§¢ wy-
starczajaca do ponownego uzycia. Opisana recyrkulacja PFC ze $ciekow o wysokim
stezeniu tych zwiazkow jest przyktadem gospodarki obiegu zamknictego (Du i in.,
2014).

Materialy mineralne

Materiaty mineralne majg przestrajalne mezopory lub zmienng struktur¢ war-
stwowg, dzigki czemu nadajg si¢ do adsorpcji (Punyapalakul i in., 2013). Wykazano,
ze kationowy $rodek powierzchniowo czynny (HDTMAB) upakowany na montmo-
rylonicie poprawia adsorpcj¢ PFOS (Zhou i in., 2010a). Podobne rozwigzanie zapro-
ponowali rowniez Zhou i in. (2013) oraz Kambala i Naidu (2013). Autorzy zasuge-
rowali modyfikacjc HDTMAB odpowiednio montmorylonitem i palygorskitem
modyfikowanym aminami. Kambala i Naidu (2013) badali usuwanie PFOS i PFOA
ze Sciekow. Wykazali oni, ze patygorskit modyfikowany aminami sorbowat do 99%
badanych zwigzkow. Badania przeprowadzone przez Rattanaoudom i in. (2012) wy-
kazaty, ze hydrokalcyt byt najbardziej skuteczny w usuwaniu PFC w poréwnaniu do
prostych adsorbentoéw mineralnych, a nawet PAC.

Mezoporowate materiaty na bazie krzemionki dzieki dostepnos$ci mezoporow
majg przewage w stosunku do innych sorbentdéw, poniewaz wykazuja wysoka
zdolnos¢ adsorpcji i selektywnos¢. Zbadano kilka zwigzkow, takich jak HDTMAB,
3-aminopropylotrietoksysilan, 1,8-bis (dimetyloamino)-naftalen i metakrylan
1H,1H,7H-dodekafluoroheptyl pod wzgledem ich zastosowania do modyfikacji
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krzemionki w celu lepszej sorpcji PFC z wody (Xiong i in., 2013). Oprdocz materia-
16w na bazie krzemionki do ekstrakcji PFC z wody zastosowano magnetyt (Fe;O4)
oraz nanoczastki maghemitu (—Fe,O3), poniewaz substancje te posiadajg silne wia-
sciwosci superparamagnetyczne nadajace adsorbentom zdolno$¢ separacji magne-
tycznej (Ma i in., 2013). Wymienione nanoczastki magnetyczne (MNP) wykorzy-
stywane do ekstrakcji PFC, podobne jak wymienione wyzej krzemionki, rowniez
poddaje si¢ modyfikacjom.

MNP lub krzemionki sg stabilne, odtwarzalne, wygodne w uzyciu oraz wykazuja
lepsza wydajno$¢ niz konwencjonalne sorbenty wykorzystywane w ekstrakcji do
fazy stalej, dlatego mogg by¢ z powodzeniem stosowane do wstgpnego zat¢zania
$ladowych stgzen PFC (Du i in., 2014).

Biomaterialy

W celu zwigkszenia wydajnosci adsorpcji PFC i obnizenia kosztu adsorbentu
niektorzy naukowcy zaproponowali nowy rodzaj adsorbentow. Do ich przygotowa-
nia uzyto niedrogich biomaterialdéw zapewniajacych wysoka adsorpcje PFC.
Na przyktad usieciowane kulki chitozanu przy pH = 3 wykazaty wysoka zdolnos¢
adsorpcji PFOS, wyzsza nawet od wysoce skutecznej zywicy anionowymienne;.
Kulki chitozanu sg drozsze niz wegiel aktywny, ale sg tansze od zywic, co wskazuje
na ich potencjalne zastosowanie w oczyszczaniu $ciekow z PFC.

Badania wykazaty, ze rodzaj bawelny z czwartorzedowa grupa aminowg i ami-
nowane tuski ryzowe bardzo dobrze adsorbujg PFC, poniewaz migdzy protonowymi
grupami aminowymi na powierzchni adsorbentu a anionowymi PFC wystepuje silne
przycigganie elektrostatyczne (Deng i in., 2013). Dla tych adsorbentow adsorpcja
PFOS/PFOA sprawdza si¢ w szerokim zakresie pH od 5 do 9, co jest ich duzg zaleta,
poniewaz wigkszos¢ adsorbentow przy nizszych wartosciach pH wykazywata stabg
zdolnos¢ adsorpcji PFC.

Wysoka adsorpcja PFOS i PFOA na materiatach aminowanych sugeruje, ze obec-
no$¢ grup aminowych na powierzchni adsorbentu wpltywa korzystnie na adsorpcje
PFC ze wzgledu na przyciaganie elektrostatyczne migdzy nimi. Jednocze$nie utrud-
niona desorpcja PFC z aminowanych adsorbentéw za pomoca czystych rozpuszczal-
nikow organicznych wskazuje na silne powinowactwo adsorpcyjne (Du i in., 2014).

Polimery z nadrukiem molekularnym

W $rodowisku wodnym, a przede wszystkim w §ciekach wystepuje wiele zwigz-
kéw 1 koloidow konkurujacych z anionowymi PFC, co wplywa na zmniejszenie
adsorpcji tych zwigzkoéw. Dlatego w przypadku wody i Sciekow wazne jest zastoso-
wanie selektywnej adsorpcji, ktora jest atrakcyjnym rozwigzaniem do usuwania
PFC. Od niedawna stosuje si¢ imprintacj¢ molekularng, ktora jest szybko rozwija-
jaca sie technika, polegajaca na syntezie polimerow posiadajacych wlasciwos¢ spe-
cyficznego wychwytywania okreslonej substancji lub jej analogdw. Przygotowanie
molekularnie imprintowanych polimeréw (MIP) polega na kopolimeryzacji mono-
merow funkcyjnych i monomerdéw sieciujacych w obecnosci czasteczek wzorca
w odpowiednim rozpuszczalniku. Podczas procesu polimeryzacji tworzg si¢ kom-
pleksy prepolimeryzacyjne, ktore nastgpnie przeksztalcane sa w wysoce usiecio-
wane polimery. Po usunieciu czasteczek wzorca z uzyskanego produktu powstajg
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trojwymiarowe wneki, komplementarne pod wzgledem ksztaltu i wlasciwosci che-
micznych do wzorca. Tak powstaty polimer moze wychwytywac czasteczki wzorca
wielokrotnie i selektywnie (Fujii i in., 2007; Karoyo i Wilson, 2013; Pawlowska,
2012; Takayose i in., 2012). Naukowcy wykorzystali polimery MIP do usuwania
PFC (Yu i in., 2008). Do selektywnego usuwania PFOS zastosowano dwa nowe
adsorbenty MIP z uzyciem chitozanu usieciowanego epichlorohydryng oraz 4-winy-
lopirydyn¢ usieciowana dimetyloakrylanem glikolu etylenowego (Yu i in., 2008).
Efektywnos¢ adsorpcji tych adsorbentow zalezy od pH roztworu, czasu reakcji, ilo-
$ci $rodka sieciujacego, a takze specyfiki polimeru MIP. Wykazano, ze lewa wneka
molekularna takich adsorbentéw moze odgrywaé wazng rol¢ w rozpoznawaniu czg-
steczki PFOS w procesie sorpcji. Takayose i in. (2012) zsyntetyzowali fluorowe MIP
z uzyciem kwasu 2-(trifluorometylo) akrylowego oraz fluorowego monomeru
i 2,2,3,3,4,4-heksafluoropentano-1,5-diyl(dimetakrylan) jako srodka sieciujacego.
Kawano i in. (2013) utworzyli stabilne kompleksy inkluzyjne z kwasami perfluoro-
karboksylowymi. Adsorbenty te chrakteryzowaty si¢ duza skutecznoscig adsorpcji
i desorpcji dla czterech roznych PFC. Autorzy zastosowali rowniez MIP na bazie
uretanu do selektywnej adsorpcji PFOA.

2282 Praktyczne wykorzystanie adsorpci i filtracji do usuwania PFC z wodly i sciekow

Wedlug danych literaturowych, w praktyce do usuwania PFOS i PFOA ze $rodo-
wiska wodnego stosuje si¢ gtdownie komercyjny AC. Wsrdd dostepnych publikacji
niewiele jest danych po$wigconych usuwaniu PFC ze sciekow (Rattanaoudom i in.,
2012; Yu i Hu, 2011). Wiekszo$¢ badan dotyczy usuwania PFC z wody przeznaczo-
nej do spozycia. Zaobserwowano, ze zastosowanie PAC pozwolito na szybkie i efek-
tywne usunigcie PFOS i PFOA w poréwnaniu do GAC. Dla PAC stalg rownowagi
osiggnigto po 6 godzinach sorpcji (Rattanaoudom i in., 2012; Yu i in., 2009b; Yu
1 Hu, 2011), natomiast dla GAC po 168 godzinach (Ochoa-Herrera i Sierra-Alvarez,
2008; Yu i in., 2009). Ta tendencja jest prawdopodobnie spowodowana mniejsza
$rednicg czastek 1 wielkoscig poréw PAC.

YuiHu (2011) do adsorpcji PFOS i PFOA zastosowali PAC i badali wptyw ma-
terii organicznej na sorpcje¢ tych zwigzkow. Pojemnos¢ sorpcyjna PAC byta o jeden
rzad wielko$ci mniejsza w obecno$ci materii organicznej niz przy jej braku, co wska-
zuje, ze w centrach aktywnych zachodzi konkurencja migdzy materig organiczng
a PFOS i PFOA. Sorpcja PFC moze zachodzi¢ na czastkach osadu czynnego w pro-
cesie biologicznego oczyszczania $ciekow, jednak tylko w niewielkim stopniu, po-
niewaz osad czynny posiada stabe wlasciwosci sorpcyjne w stosunku do tej grupy
zwigzkow (Ksigzek i in., 2015; Loganathan i in., 2007; Ochoa-Herrera i Sierra-
-Alvarez, 2008)

Badania sorpcji PFC z wody i $ciekow dotyczyly nie tylko AC, ale rowniez in-
nych rodzajow komercyjnych adsorbentoéw, takich jak zywica (Deng i in., 2010;
Yu i in., 2009b), zeolit (Ochoa-Herrera i Sierra-Alvarez, 2008; Punyapalakul i in.,
2013), materialy mineralne (tlenek glinu, krzemionka, goethyt) (Tang i in. 2010;
Wang i Shih, 2011), usieciowane kulki chitozanu (Zhang i in., 2011), nanorurki
wegla (Cheniin., 2011; Liiin., 2011a,b) oraz polimery z nadrukiem molekularnym
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(Yu iin., 2008). W badaniach tych wykazano znaczace usuwanie PFOS i PFOA. Na
przyktad Wang i Shih (2011) podali, ze dla PFOS i PFOA przy pH = 4,3 pojemnosci
sorpcyjne tlenku glinu wynosily odpowiednio 0,252 i 0,157 pg/m* Zastosowanie
goethytu byto bardzo efektywne w sorpcji PFOS. Na ten proces miato wplyw szereg
parametréw, m.in. pH i sita jonowa. Yao i in. (2014) przeprowadzili badania poréw-
nawcze sorpcji PFOS na kilku komercyjnych adsorbentach, w tym GAC, PAC,
wielo- i dwusciennych nanorurkach weglowych, zywicy anionowymiennej, polime-
rze niejonowymiennym, tlenku glinu i krzemionce. Autorzy wykazali, Ze najsku-
teczniejszymi adsorbentami do usuwania PFOS i PFOA z wody byly GAC i zywica
anionowymienna, ich skuteczno$¢ usuwania byta powyzej 98%.

Wedlug Eschauziera i in. (2012), filtracja piaskowa takze nie jest skuteczna
w usuwaniu PFC. Usuwanie PFC z roztwor6w wodnych mozna prowadzi¢, stosujac
techniki filtracji wykorzystujace procesy membranowe, ktore naleza do szerokiej
grupy technik rozdzielania sktadnikéw mieszanin ciektych i gazowych. Badania
wskazuja, ze nanofiltracja (NF) i odwrdcona osmoza (RO) sg skuteczne w usuwaniu
PFC z wody i $ciekow (Appleman i in., 2013; Tang i in., 2007). Efektywno$¢ usu-
wana PFC ze $ciekow z wykorzystaniem NF wynosita od 90 do 99% (Schroder i in.,
2010; Tang i in., 2007), a zastosowanie RO pozwolito na uzyskanie jeszcze lepszych
rezultatow. W innym badaniu przetestowano cztery rodzaje membran nanofiltracyj-
nych do eliminacji PFC o krotkich 1 dtugich tancuchach weglowych. Wykazano, ze
lepsze efekty (> 95%) uzyskano dla PFC o masie molowej wigkszej od 300 g/mol.

Appleman i in. (2013) ocenili skuteczno§¢ NF w usuwaniu wybranych PFC
z wody dejonizowanej i sztucznych wod gruntowych. Badania wykazaty, ze zasto-
sowane membrany byly skuteczne w usuwaniu wszystkich analizowanych PFC
(ponad 93%) (Arvaniti i Stasinakis, 2015).

2283 Metody AOPs

Metody AOPs stwarzaja ogromne mozliwosci w usuwania zanieczyszczen,
w tym nowo pojawiajacych si¢ zwigzkow, 1 dlatego ciesza si¢ duza popularnoscia.
Efektywnos$¢ zaawansowanych proceséw utleniania zalezy gtownie od charakteru
zanieczyszczen wystgpujacych w srodowisku. AOPs wykorzystywane do usuwania
PFC obejmuja gtownie utlenianie odczynnikiem Fentona, utlenianie fotochemiczne,
utlenianie elektrochemiczne, promieniowanie gamma/wiazka elektronow, utlenianie
na bazie nadsiarczan6éw, utlenianie mokrym powietrzem i promieniowanie ultra-
dzwickowe (Wang i Wang, 2020).
Procesy fotochemiczne i fotokatalityczne

Bezposrednia fotoliza UV polega na wzbudzeniu czasteczki przez absorpcje
fotonu, co wywotuje reakcje chemiczng i nastgpuje tylko w przypadku, kiedy $wiatto
padajace jest absorbowane przez zanieczyszczenie.

Podczas bezposredniego dziatania promieniowania UV moze zachodzi¢:

— przeksztatcenie zwigzkoéw organicznych w inne,
— zerwanie wigzan chemicznych,
— catkowita degradacja zwiazkow organicznych.
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Promieniowanie UV powoduje dysocjacje zwiazkow utleniajacych i tworzenie
si¢ wysoce reaktywnych rodnikéw zdolnych do degradacji zanieczyszczen orga-
nicznych.

W przypadku utleniania fotochemicznego zwigzki reaktywne mogg by¢ wytwa-
rzane z utleniaczy aktywujacych lub molekularnej wody. Jezeli jako utleniacz
stosowany jest nadtlenek wodoru, to glownymi formami reaktywnymi sg rodniki
hydroksylowe, natomiast jezeli jako utleniacz stosuje si¢ nadtlenosiarczan, glow-
nymi formami reaktywnymi sg rodniki siarczanowe. W przypadku uzycia peroksy-
monosiarczanu jako utleniacza gtéwnymi formami reaktywnymi sg zaré6wno rodniki
hydroksylowe, jak i rodniki siarczanowe (Wang i Wang, 2020). Do fotochemicznych
metod AOPs zalicza sig:

UV/O3

UV/H;0,

UV/03/H20,

Procesy foto-Fentona /Fentona-podobne

Procesy utleniania fotokatalitycznego (np. UV/TiO»)

Procesy utleniania z zastosowaniem ultradzwigkow

Mozliwosci bezposredniej i1 posredniej degradacji fotochemicznej PFOA i PFOS
pod wplywem promieniowania UV byly szeroko badane zwlaszcza w uktadach
fotokatalitycznych. Badania dotyczyly dwoch aspektow, tj. mozliwosci degradacji
PFC pod wptywem promieniowania stonecznego w réznych warunkach chemicz-
nych i $§rodowiskowych oraz optymalizacji procesd6w napromieniowywania wody
lub $ciekow zawierajacych PFC. Ze wzglgedu na budowe chemiczng PFOA i PFOS
wykazuja stabg absorbancje elektronowa pasma w obszarze 205-225 nm, np. perflu-
orooktanian wykazuje abosorbancj¢ tylko przy diugosci fali 205 nm (Mukerjee
i in., 1999). Bezposrednia fotoliza jest najbardziej wydajna przy krotkich dhugo-
sciach fal promieniowania UV i ultrafioletu prézniowego (VUV) (< 200 nm)
(Trojanowicz i in., 2018).

Chen i in. (2007) poréwnali fotolize i proces defluorowania PFOA przy poczat-
kowym stezeniu rownym 25 mg/dm’ i emisji promieniowania w zakresie dtugo$ci
fali 185 1 254 nm. Szybka degradacj¢ PFOA Autorzy zaobserwowali przy dtugosci
fali 185 nm, po 2 godzinach naswietlania zauwazono okoto 62% rozktad PFOA
z utworzeniem perfluorowanych kwasow o krotszych tancuchach alkilowych i tylko
17% wydajno$¢ dla procesu defluorowania. Podobne wyniki wydajnosci rozktadu
PFOA przy powyzszych dlugo$ciach fal uzyskano, stosujac inne zrodto promienio-
wania, tj. niskoci$nieniowg lampe UV 20W. Przy dhugosci fali 185 nm i 3-godzin-
nym naswietlaniu wydajno$¢ rozktadu PFOA wynosita okoto 90% (Giri i in., 2012).
Analizujac mechanizm degradacji, uwaza si¢, ze wsrod rodnikow powstatych w bez-
posredniej fotolizie rodnik *C;H;s przyczynit si¢ do powstania CsHi;sCOOH
1 fluorku.

W innej pracy dotyczacej procesu fotolitycznego, wykorzystujgcego niskocisnie-
niowg lampe rteciowa o mocy 23 W wytwarzajaca ozon, badano wydajnosc¢ rozktadu
PFC w obecnosci azotu i tlenu w réznych warunkach pH (Wang i Zhang, 2014).
W $rodowisku zasadowym przy pH = 12 reakcja rozktadu PFC przebiegata szybko.

ANl o e
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W najbardziej optymalnych warunkach 100% rozktad PFOA o stezeniu poczatko-
wym 10 mg/dm? zaobserwowano po 60 min ekspozycji na promieniowanie.

W badaniach wody morskiej zawierajacej PFOA probki poddano dziataniu
sztucznego $wiatla stonecznego o dlugosciach fali od 290 do 800 nm (Vaalgamma
iin.,, 2011). Autorzy zastosowali symulator stonca, ksenonowa lampg tukowa
765 W/m? z blokowaniem dtugosci fal ponizej 290 nm. W prébkach napromienio-
wanych symulatorem stonecznym, co odpowiadalo 75,6 dniom naturalnego promie-
niowania slonecznego, nie odnotowano obnizenia stezenia PFOA. Oszacowano, ze
fotochemiczny okres pottrwania PFOA w wodach pobranych z gornych warstw
oceanu wynosi co najmniej 256 lat, podczas gdy w warstwach mieszanych otwartego
oceanu > 5000 lat (Trojanowicz i in., 2018).

Wazng grupg fotochemicznych metod AOP stosowanych do usuwania PFC sg
metody wykorzystujace do mineralizacji zwigzkoéw organicznych tlenki metali jako
heterogeniczne fotokatalizatory. Wigkszo$¢ danych na temat reakcji fotokatalitycz-
nych z zastosowaniem zawiesin potprzewodnikow dotyczy tlenkéw metali (TiO,
Zn0, SnO,, WO:3), siarczkow (CdS, ZnS), selenkow (CdSe) oraz tellurkoéw (CdTe).
Najwyzsza aktywno$¢ fotokatalityczng uzyskano dla TiO», ktory charakteryzuje si¢
wieloma zaletami, m.in.: stosunkowo niska ceng, nietoksyczno$cig, wysoka stabil-
no$cig chemiczng, wysokim potencjatem utleniajacym fotogenerowanych dziur
(Serpone 1 in., 2017). Roznica energii pomi¢dzy pasmem walencyjnym a pasmem
przewodnictwa dla TiO, wynosi 3,2 eV. Swiatlo o energii wickszej niz 3,2 eV
powoduje powstanie pary ,,dziura-elektron” (reakcja (2.2.1)). Dodatnio natadowane
,dziury” (h") mogg reagowa¢ z czasteczkami wody lub jonami hydroksylowymi.
Ogodlny proces utleniania podsumowano w reakcjach:

TiO; +hv — ¢ +h" (2.2.1)

e +t0,— 0" (2.2.2)

h"+ OH /(H,0) — *OH (+H") (2.2.3)
*OH +RH — HR°OH (2.2.4)
*OH +RH — *R + H,O (2.2.5)
h"+RH — *RH" (2.2.6)

W roztworach wodnych naswietlanie poiprzewodnika prowadzi do generowania
rodnikoéw hydroksylowych, ktore nadal mogg utlenia¢ zwigzki organiczne. Nie jest
to jedyny sposob oddziatywania powierzchni polprzewodnika ze zwigzkami orga-
nicznymi. W przypadku gdy potencjat oksydacyjny zwigzku R jest nizszy od poten-
cjatu ,,dziur”, to nastepuje przeniesienie elektronu z nieobsadzonego poziomu ener-
getycznego w pasmie ,,dziury” i zwigzek R ulega przeksztalceniu w jonorodnik R*".
Jezeli w ukladzie wystepuje substancja M, ktoérej potencjal redukcji jest mniej
ujemny od energii pasma przewodnictwa, to zachodzi jej redukcja do anionorodnika
M* w wyniku przeniesienia elektronu z pasma walencyjnego.

W celu poprawy degradacji PFOA i PFOS czgsto stosuje si¢ procesy fotoche-
miczne wspomagane zwigzkami poprawiajagcymi wydajnos$¢ tworzenia reaktywnych
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wolnych rodnikoéw. Badania degradacji PFOA o st¢zeniu 20 pM przy dlugosci fali
254 nm z zastosowaniem lampy UV o mocy 9 W wykazaly, ze wydajnos$¢ procesu
jest nieznacznie wigksza niz w obecnosci Fe(Ill), chociaz jest dwukrotnie wigksza
niz w obecnos$ci Fe(Il). W innych badaniach zastosowano niskocisnieniowa lampe
prézniowa UV o mocy 5 W do degradacji PFOA w obecnosci Fe(Ill). W tym przy-
padku obecno$¢ nadsiarczanu, chlorku i rozpuszczonej materii organicznej ostabiata
efektywno$¢ rozktadu PFOA. Chlorek i rozpuszczona materia organiczna dziataty
jak zmiatacz rodnikow *OH, natomiast nadsiarczan zuzywat fotoenergic w procesie
adsorpcji.

W innych badaniach z zastosowaniem niskocisnieniowej lampy rtgciowej o mocy
23 W przy dhugosci fali 254 nm oraz poczatkowej zawartosci 20 uM PFOS wyka-
zano, ze obecno$¢ 0,1 mM Fe(Ill) przyspiesza 50-krotnie szybkos¢ fotolizy, gdzie
produktami rozktadu oprocz fluoru i siarczanu byty rowniez zwigzki PFCA o tancu-
chach weglowych od C; do Cs (Jin i in., 2014). Wykazano, ze wydajno$¢ fotolizy
PFOS bylta podobna do prowadzonej w atmosferze tlenu i azotu, natomiast w obec-
nosci H,O; byta nizsza ze wzglgdu na powstanie dodatkowe;j ilosci rodnikoéw *OH.
Catkowity rozktad PFOS uzyskano po 60 h. Mechanizm rozktadu badanych zwigz-
kéw opierat si¢ na fotolizie kompleksu PFOS z Fe(Ill) do niestabilnego rodnika
PFOS, ktory nastepnie ulegt desulfonowaniu do rodnika perfluoroalkilowego
(Trojanowicz i in., 2018).

Redukcyjny rozktad fotochemiczny zwigzkéw perfluoroalkilowych moze by¢
przeprowadzony przez uwodnione elektrony (e.q ), ktore moga by¢ wygenerowane
np. podczas fotolizy jodku w wyniku przeniesienia tadunku do rozpuszczalnika
(CTTS) (Park i in., 2009; 2011; Qu i in., 2010; 2014). Z powodu szybkiego wychwy-
tywania elektronow przez tlen degradacja PFC za pomoca uwodnionych elektronow
w obecnosci tlenu nie zachodzi. Uwodnione elektrony szybciej reagujg z PFOS niz
z PFOA. Na podstawie badan réznych PFC stwierdzono, ze kinetyka rozktadu
perfluoroalkilosulfonianu zwigksza si¢ wraz ze wzrostem dlugosci tancucha, nato-
miast dla PFCA o dhugich tancuchach weglowych jest znikoma. W obu przypadkach
reakcje PFOA i PFOS z e, doprowadzily do powstania odpowiednich rodnikow
jonéw PFOA®*", ktore ulegaja rozkladowi poprzez eliminacje fluoru z utworzeniem
rodnikéw perfluoroalkilowych CyF2,X*™ (X = SO; Iub CO»). Kolejne procesy z €aq
zachodza wedhug reakcji:

CnF2nX.7 + eaq7 - CnF2nX2_ (227)

i prowadza do powstania sulfonianu lub karboksylanu C,F2,.1X". Wydajno$¢ reakcji
defluorowania PFOS byta znacznie wigksza niz PFOA. Podczas obydwu procesow
powstawaly potprodukty gazowe, tj. zwigzki fluorochemiczne o krétkich tancuchach
weglowych, glownie jodowane fluorowgglowodory (Parki i in., 2009). Wykazano,
ze poczatkowa warto§¢ pH miala niewielki wptyw na kinetyke fotoredukcji PFC,
natomiast wykazano wplyw poczatkowego stezenia substratu na kinetyke degrada-
cji, zwlaszcza przy wartosciach ponizej 1 uM (Park i in., 2011).

Niski stopien usuwania PFC z wykorzystaniem powszechnych procesow utlenia-
nia sktonit naukowcoéw do poszukiwania innych alternatywnych metod usuwania
tych zwigzkow. W tym celu zastosowano rodnikowe aniony siarczanowe (SO4°*"),
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ktérych potencjat redukcyjny wynosi 2,5-3,1 V (silne utleniacze) (Nataraja i in.,
2005). Moga by¢ one wytwarzane w rozny sposob, na przyktad poprzez fotolize pod
wplywem UV i redukcje peroksodisiarczanu (S:Os*") lub peroksomonosiarczanu
(HSOs") metalami przejSciowymi. Rodniki te powstaja rowniez w wyniku pirolizy
nadsiarczanu (T > 40°C) (Eschauzier i in., 2012). Reakcj¢ z SO4*~ wykorzystano
do degradacji kwasow perfluorokarboksylowych o réznej dlugosci fancucha weglo-
wego (Vecitis i in., 2009).

Przykladem badan oceny wydajnosci fotochemicznego rozktadu PFOS, w kto-
rych zastosowano niskoci$nieniowg lamp¢ rteciowa 32 W (254 nm), jest ich degra-
dacja w roztworze wodnym, przy poczatkowym stezeniu zwigzkow 40 pM.
Zaobserwowano okoto 7-krotng intensyfikacj¢ procesu degradacji w alkalicznym
roztworze 2-propanolu. Udowodniono réwniez, ze szybkos¢ degradacji byta rozna
dla r6znych izomeréow PFOS 1 wigksza dla izomerow liniowych.

Znaczacg poprawe fotokatalitycznego rozktadu PFOA zaobserwowano, stosujac
TiO> i niskoci$nieniowg lampe rteciowg 23 W, emitujaca swiatto 254 nm. W proce-
sie przebiegajacym w atmosferze azotu N kwas chlorowy(VII) zastagpiono kwasem
szczawiowym jako zmiatacz dziur. W reakcji tworzyt si¢ rodnik anionu karboksylo-
wego (CO,*"), ktory przede wszystkim indukowat rozktad PFOA. Jednocze$nie
wykazano, ze dodatek nadsiarczanu potasu jako wychwytywacz elektronéw hamo-
wat rozktad PFOA. Wedlug Wang i Zang (2011), w obecnos$ci szczawianu dzialaja-
cego jako zmiatacz dziur elektrony fotogenerowane przez TiO, wraz z anionowymi
rodnikami karboksylowymi moga inicjowac dekarboksylacje PFOA wedlug naste-
pujacych reakcji:

C7F1sCOOH + ¢ + H" — C7F;5* + HCOOH (2.2.8)
C7F1sCOOH + CO,* + H" — C7F;5* + HCOOH + CO; (2.2.9)
CsF15* + H,O — C;F1sOH +H* (2.2.10)

C7F1sOH + CeF 3COF + H" — F (2.2.11)

CeF13COF + H,0 — C¢F13COOH + H' + F~ (2.2.12)

Procesy z zastosowaniem ultradzwickow

Proces polega na wykorzystaniu ultradzwigkow (sonoliza), najczesciej drgan me-
chanicznych, o bardzo szerokim zakresie czestotliwosci. Zastosowanie fal dzwigko-
wych jest szczegodlnie istotne w przypadku substancji trudno biodegradowalnych,
poniewaz utatwia ich utlenienie, dezintegracj¢ i destabilizacje. W ostatnich latach
ultradzwigki znalazly zastosowanie jako zaawansowany proces utleniania do
oczyszczania $ciekow ze wzgledu na wytwarzanie rodnikow OH® w roztworach
wodnych, a nastgpnie utlenianie zanieczyszczen pod wptywem ultradzwickow. Pro-
ces sonolizy polega na propagacji fal ultradzwigkowych o czgstotliwosci w zakresie
20-1000 kHz w roztworze wodnym, co prowadzi do powstania pecherzykow z roz-
puszczonych w roztworze gazéw (Mahamuni i Adewuyi, 2010). Pekanie pecherzy-
koéw powoduje powstawanie wysokich temperatur i ci$nienia, ktére prowadza do
dysocjacji wody wedtug reakcji od (2.2.13) do (2.2.16) na rodniki typu: OH®, HOO®:
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)
H,0 — H* +*OH (2.2.13)

)
H*+ O, —» HOO® (2.2.14)

)
Zanieczyszczenia + *OH — produkty zdegradowane (2.2.15)

)
Zanieczyszczenia + HOO® — produkty zdegradowane (2.2.16)

Poczatkowe badania rozktadu PFOA i PFOS pod wptywem ultradzwigkow byty
prowadzone w obecnosci argonu przy poczatkowym stezeniu obydwu PFC wyno-
szacym 20 uM. State szybkosci reakcji pseudo-pierwszego rzedu wynosity 0,032
10,016 1/min odpowiednio dla PFOA i PFOS (Moriwaki i in., 2006). Stwierdzono,
ze glowna rekacja byla piroliza PFC w migdzyfazowej strefie pecherzykow kawita-
cyjnych i roztworu. Podczas rozktadu PFOA i PFOS obserwowano powstawanie
PFC o kroétszych tancuchach perfluoroalkilowych. Badania sonolizy PFOA i PFOS
wykazaty, ze zwiazki te rozkladaja si¢ prawie natychmiast, a produktami sa: fluor,
jony siarczanowe(VI), CO i CO; (Vecitis i1 in., 2008). W poczatkowym etapie
degradacji wystepujacej na granicy faz pecherzykow kawitacyjnych podczas szeregu
procesow pirolitycznych zachodzito odszczepianie jonowej grupy funkcyjnej az do
zakonczenia mineralizacji. Okres poftrwania degradacji zaréwno dla PFOA, jak
1 PFOS wynosit < 30 minut. Badania wykazaty, ze powyzsza metoda moze by¢ sto-
sowana w szerokim zakresie stgzen PFC od ppb do ppm. Po procesie sonolizy zi-
dentyfikowano duzg liczbe lotnych zwigzkéw fluorowanych.

Dane literaturowe potwierdzaja szerokie mozliwosci zastosowania sonolizy do
oczyszczania probek srodowiskowych z PFC. Podczas oczyszczania wod grunto-
wych zawierajacych PFC wykazano, ze dzigki adsorpcji perfluorowanych surfaktan-
tow na granicy pecherzykow kawitacyjnych 1 wody obecno$¢ innych sktadnikow
organicznych nawet w wyzszym stezeniu nie wptyneta na szybkos$¢ rozktadu PFC
(Cheng i in., 2008). Badania kinetyczne degradacji sonochemicznej PFOA i PFOS
w wodach gruntowych w obecnosci zwigzkow nieorganicznych wykazaty wptyw
anionéw nieorganicznych na proces degradacji PFC. Obecno$¢ jonéw chlorano-
wych(VII) lub azotanowych(V) zwigkszata szybkos¢ rozktadu sonolitycznego PFC,
podczas gdy obecnos¢ jondw siarczanowych(VI) lub wodoroweglanowych zmniej-
szyla degradacj¢. Efekt byt wynikiem zaréwno podziatu jonéw, jak i interakcji
z powierzchnig fazowa pecherzyki-woda. W przypadku kationow nieorganicznych
nie zaobserwowano znaczacego wptywu na kinetyke rozktadu PFC, natomiast
zwickszong kinetyke przy pH > 4 przypisywano interakcji protonu z powierzchnia
fazowa pecherzyki-woda.

Inne badania degradacji sonolitycznej PFOA prowadzono w obecno$ci znanych
ilosci kationowego srodka powierzchniowo czynnego CTAB (bromek heksadecylo-
trimetyloamoniowy), anionowego $rodka powierzchniowo czynnego SDS (dodecylo-
siarczan sodu) oraz niejonowego Triton X-110 (oktylofenol oksyetylenowany)
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(Liniin., 2016). Wykazano, ze dodatek CTAB poprawit wydajnos¢ degradacji PFC,
ktéra byla wprost proporcjonalna do wzrostu stezenia CTAB i zalezata od pH.
Najlepsza wydajnos$¢ degradacji (79%) dla poczatkowego stezenia PFOA 120 pM
przy 120 min uzyskano przy 0,12 mM CTAB i pH = 4,0. Obecno$¢ Triton X-100
zahamowala proces degradacji (Trojanowicz i in., 2018).

Ozonowanie polaczone z UV lub H,0;

Ozon znany jest jako najbardziej selektywny utleniacz, ktdrego potencjat oksy-
dacyjny sigga 2,07 V. Ozon uzywany jest w procesie utleniania substancji trudno
biodegradowalnych i toksycznych, przeksztalcajac je w zwiazki bezpieczne dla $ro-
dowiska. Poza rozktadem zwigzkéw organicznych zachodzi dezynfekcja i dezakty-
wacja komorek organizmoéw patogennych. Jednak proces ozonowania wymaga
duzych nakladéw finasowych, a dodatkowo stwarza zagrozenie korozyjne. Z tego
wzgledu nie stosuje si¢ ozonowania zbyt powszechnie.

W srodowisku wodnym ozon reaguje z wieloma substancjami bezposrednio badz
posrednio poprzez rodniki (utleniacze wtorne). Bezposrednie reakcje ozonu sa se-
lektywne, natomiast reakcje rodnikowe nie sa juz selektywne. Ozon moze reagowac
z substancjami organicznymi wedtug réznych mechanizmow. Najprostszym z nich
jest podstawowa reakcja ozonu z czasteczkg organiczng. Jednak wigkszos¢ reakcji
zachodzi prawdopodobnie pomigdzy substancjg organiczng a rodnikami hydroksy-
lowymi (Trojanowicz i in., 2018).

Ozonowanie znajduje szerokie zastosowanie w dezynfekcji wody, utlenianiu nie-
ktérych zanieczyszczen nieorganicznych i, co najwazniejsze, utlenianiu organicz-
nych mikrozanieczyszczen. Skuteczno$¢ ozonowania mozna dodatkowo zwigkszy¢,
stosujac  odpowiednie katalizatory (Nawrocki i Kasprzyk-Hordern, 2010) lub
naswietlanie promieniowaniem UV. W homogenicznym ozonowaniu katalitycznym
zaangazowane sg jony metali (Co(II), Mn(II), Ni(Il), Fe(II), Mn(IV)), podczas gdy
w heterogenicznym ozonowaniu katalitycznym — tlenki metali (MnO», TiO») lub me-
tale na no$nikach z tlenkow metali.

W poczatkowych badaniach do rozktadu réznych fluorowanych srodkow
powierzchniowo czynnych stosowano ozonowanie, O3/UV, O3/H.O, i proces
Fentona (Schroder i Meesters, 2005). Otrzymano zrdznicowane wyniki wptywu
procesd6w ozonowania wody do picia na zawarto$¢ PFC. Badano probki wody suro-
wej z rzeki oraz probki pobrane na réznych etapach produkeji wody do picia. Rezul-
taty badan nie wykazaly wptywu ozonowania na efektywno$¢ usuwania PFC (Thom-
soniin., 2011).

Aktualne doniesienia literaturowe wskazuja na wysoka skutecznos¢ ozonowania
fotokatalitycznego wspomaganego TiO,, podczas ktorego wydajnos$¢ rozktadu
PFOA wzrosta do 99,1%. Skutecznos¢ zaréwno ozonowania, jak i ozonowania
fotokatalitycznego zalezata od dawki ozonu. Jak podaje Chaplin (2014), przy
ekstremalnie wysokiej dawce ozonu 8,7 g/h 1 pH = 11 juz po 4 godzinach procesu
uzyskano 99% rozkltad PFOA. Zaréwno podczas ozonowania, jak i ozonowania
fotokatalitycznego dawka ozonu i pH roztworu zawierajacego PFC mialy wptyw na
wydajnos¢ defluorowania, jednakze w tym przypadku obnizenie wartosci pH nasilito
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defluorowanie. Analizujgc mechanizm rozktadu PFC, zwrécono rowniez uwage, ze
w ozonowaniu fotokatalitycznym fotogenerowane dziury odgrywaja dominujaca
role w pobieraniu elektronu z zaabsorbowanego anionu PFOA, natomiast rodniki
hydroksylowe przyspieszaja proces rozktadu przez utlenianie rodnika perfluoroalki-
lowego, co przedstawiono w ponizszych reakcjach:

C7F15COO™ + H" — C7F1sCO0° (2.2.17)
C7F15CO0°* — C7Fi5* + CO, (2.2.18)

CsFi5* + *OH— C7FsOH (2.2.19)
C7F15OH — C¢F13COF + H" + F~ (2.2.20)
CeF13COF + H,0 — C¢F13COOH + H' + F~ (2.2.21)

Elektrochemiczne zaawansowane procesy utleniania (EAOP)

EAQP (Electrochemical Advanced Oxidation Process) uznawane sg za nowator-
skie i obiecujgce technologie oczyszczania $ciekéw przemystowych (Moradi i in.,
2020). W procesie tym rodniki hydroksylowe *OH powstaja podczas utleniania
wody na powierzchni anody wedlug reakcji:

H,O - *OH+H" +¢ (2.2.22)

Dotychczas w procesie EAOP uzywano réznych elektrod, najczesciej stosowano
materialy elektrod diamentowych domieszkowanych borem (BDD) (Carter i Farrell,
2008), domieszkowanych-SnO, (Zhuo i in., 2018), substechiometrycznych i do-
mieszkowanych-TiO; (Zaky i Chaplin, 2013) oraz PbO, i domieszkowany-PbO,.
Wspolna cecha wymienionych elektrod jest ich wysoka zdolno$¢ do elektrochemicz-
nej produkcji O, i tworzenia rodnikéw hydroksylowych. Prawdopodobnie wynika to
z faktu, ze anody uzywane do rozkladu zanieczyszczen maja wysoki nadpotencjat
O,. Ponadto *OH wykazuje stabe interakcje z powierzchna elektrody, co utatwia do-
stepnos¢ do utleniania podtoza w poblizu powierzchni anody. Elektrody stosowane
w procesie EAOP wykazuja duza dostepnos¢ dla reakcji bezposredniego przeniesie-
nia elektronow (Alkarami i in., 2019), ktére umozliwiaja dodatkowy proces utlenia-
nia zwigzkéw w wyniku przeniesienia elektronu bezposrednio od zanieczyszczenia
(R) do anody:

R—R) +e¢ (2.2.23)

Liczne badania wykazaty, ze potaczenie reakcji DET oraz reakcji z udziatem *OH
umozliwia utlenianie wielu zwigzkow organicznych (Chaplin i in., 2010). Wykazano
rowniez, ze EAOP byly skuteczne w mineralizowaniu perfluorowanych zwigzkow
organicznych (Niu i in., 2012), zwigzkéw chloroorganicznych (Anglada in., 2010),
odcickow (Anglada i in., 2010) oraz réznego rodzaju $ciekéw przemystowych
(Rajkumar i Palanivelu, 2004).
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Proces utleniania zanieczyszczen metodami EAOP sktada si¢ dwoch etapow:

— bezposredniego przeniesienia elektronu na powierzchni¢ anody M,

— tworzenia w srodowisku wodnym reaktywnych form tlenu (RFT), ktore wytwa-
rzane sg jako tlenowe potprodukty wedhug ponizszych reakcji:

M + H,0 — M("OH) + H' + ¢ (2.2.24)
2M(*OH) — 2MO + H,0, (2.2.25)
3H,0 — O3 + 6H' + 6¢” (2.2.26)

Skuteczno$¢ EAOP zalezy przede wszystkim od transferu masy zanieczyszczen
do powierzchni anody lub jej sgsiedztwa.

Carter i Farrell (2008) do rozktadu PFC metoda EAOP wykorzystali elektrode
BDD. Badano rowniez utlenianie PFOA, wykorzystujac anod¢ SnO,-Sb-Bi/Ti
(Chaplin, 2014). Wykazano, ze utlenianie perfluorowanych zwiazkéw rozpoczyna
si¢ reakcja bezposredniego przeniesienia elektronow, w ktorej uwalniaja si¢ grupy
funkcyjne i powstaje rodnik perfluorowy. Chaplin (2014) zaproponowat trzy rézne
sekwencje dalszych mozliwych transformacji PFC (cykle I-III). Cykl I oparty na
anodowej reakcji tworzenia rodnika *OH uznano za najbardziej korzystng energe-
tycznie $ciezke reakeji, ktora prowadzi do powstania PFC o krotszych tancucha
alkilowych. W cyklu II rodnik Ch.iF2..1® moze reagowa¢ z *OH wytwarzanym pod-
czas elektrolizy wody i powstaje niestabilny alkohol perfluoroalkilowy Cy.1F2,.1OH.
Powstaty alkohol ulega przegrupowaniu wewnatrzczasteczkowemu, tworzac fluorek
perfluorokarbonylu (C,.1F2..1CFO). Nastepnie wytworzony C,.1F2..iCFO reaguje
z H,O lub *OH. Reakcje sg kontynuowane do utworzenia perfuorokwaséw o coraz
krotszych tancuchach weglowych. W cyklu IIT CyFan10° reaguje z rozpuszczonym
02 1 powstaje rodnik nadtlenowy. Rodnik nadtlenowy moze reagowac z innymi rod-
nikami nadtlenowymi z wytworzeniem po$redniego rodnika alkoholu C,Fz+10°,
ktoéry rozpada si¢, tworzac rodnik alkilowy, ktérego tancuch jest krotszy o jeden
atom wegla (Cn1F2nt1®). Powstaly rodnik Ci.iFane1® jest zdolny do dalszej reakceji
w cyklach I, IT i II1.

Podczas elektrolizy PFC moga ulec catkowitej mineralizacji do CO,1 HF. Jednak
ze wzgledu na niskie stezenia krotkotancuchowych potproduktow PFCA proces ten
nie jest uwazany za gtéwny szlak mineralizacji PFNA oraz PFDA (Niu i in., 2016).

Aktualne badania wskazujg na mozliwos¢ wykorzystania nanostrukturalnych
materialow anodowych na nanorurkach TiO,. Niedawno elektrochemiczny rozktad
PFOS zostal zbadany z uzyciem nanostrukturalnych materialow anodowych na na-
norurkach TiO,. Pomimo zZe elektrody BDD wykazuja wicksza zdolnos¢ utleniania
PFC (Carter i Farrell, 2008), wytwarzanie innowacyjnego materiatu elektrody jest
tansze niz BDD.

Wykorzystanie metod EAOP w oczyszczaniu wod naturalnych lub $Sciekow
z PFC stawia nowe wyzwania, ktore nie sg rozwigzane, np. utlenianie chlorkow i po-
wstawanie ClO4 (Chaplin, 2014; Trojanowicz i in., 2018). W przeciwienstwie do
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innych procesy EAOP nie generuja dodatkowych zwigzkoéw chemicznych w §rodo-
wisku, poniewaz na powierzchni elektrod nastepuje wytworzenie oraz zuzycie elek-
tronéw, co pozwala na uzyskanie czystych reagentow. Proces elektrochemicznego
zaawansowanego utleniania wymaga jednak wigkszych naktadow finansowych
w poréwnaniu z innymi metodami AOPs, dlatego jest jedna z rzadziej stosowanych
w tej grupie.

2.2.9. PFC - wyzwania i perspektywy

Jak dotad, w literaturze opublikowano dane dotyczace wystepowania i zakresu
stezen PFC w r6znych matrycach srodowiskowych, w tym w wodzie przeznaczonej
do spozycia, wodach powierzchniowych, w $ciekach surowych i oczyszczonych
oraz osadach $ciekowych. Z drugiej strony jest niewiele informacji dotyczacych
generowania PFC podczas procesOw oczyszczania $ciekow, a przede wszystkim
zakresu stgzen ich prekursorow, warunkéw sprzyjajacych biotransformacji, wytwa-
rzania PFC, mechanizmoéw ich rozpadu i kinetyki powstawania. Ponadto nie sg do-
stepne zadne dane dotyczace wystepowania PFC w przeptywach wtérnych, takich
jak odcieki pochodzace z zageszczania, fermentacji i odwadniania osadu. Dlatego
nalezy poszerza¢ zakres badan w celu zrozumienia udziatu ré6znych mechanizmow
PFC w ich calkowitym losie podczas oczyszczania sciekow czy procesach uzdatnia-
nia wody.

Wykazano, ze produktami rozktadu sg PFC o krotszych perfluorowanych tancu-
chach alkilowych, jednak w wielu przypadkach ich dalszy rozktad zachodzit wolniej
niz dla PFOA lub PFOS. Fakt ten wyjasnia, dlaczego stopien defluorowania lub cat-
kowitej demineralizacji mieszaniny PFC jest znacznie nizszy niz rozktad pojedyn-
czego zwigzku. Wiadomo, ze PFC o dluzszych tancuchach alkilowych maja tenden-
cje do gromadzenia si¢ w osadach $ciekowych, jednak nadal brakuje danych o ich
losach podczas fermentacji beztlenowej i innych procesow stabilizacji. Majac to na
uwadze oraz fakt, ze defluorowanie jest reakcjg preferowana termodynamicznie,
a mikroorganizmy mogg pozyska¢ energi¢ do wzrostu z defluorowania redukcyj-
nego, przyszte badania powinny koncentrowac si¢ na wyizolowaniu mikroorgani-
zmdw beztlenowych zdolnych do degradacji tych zwiazkow.

Do usuwania PFC gléwnie z roztworow wodnych wykorzystuje si¢ metody
AOPs, jednak ocena ich ilosciowej eliminacji w aspekcie ekonomicznego czy tech-
nicznego wykorzystania nie jest znana. Pomimo ze dane literaturowe dotyczace
zastosowania metod AOPs do usuwania PFC z matryc §rodowiskowych sa wciaz
bardzo ograniczone, to potwierdzajg szeroka mozliwos¢ ich wykorzystania np. do
usuwania nowo pojawiajacych si¢ zanieczyszczen. Przed naukowcami nadal stoja
wyzwania dotyczace zastosowania metod AOPs do usuwania PFC. W wielu przy-
padkach szczegdtowo zbadano i wyjasniano molekularny mechanizm reakcji rodni-
kowych, zoptymalizowano warunki procesu, m.in. ozonowania i na§wietlania UV.
Wigkszos¢ z tych metod nie byla dotychczas zweryfikowana i wykorzystywana
w warunkach rzeczywistych, a z drugiej strony procesy rutynowo stosowane
w oczyszczalniach §ciekow nie sg wystarczajaco skuteczne w usuwaniu PFC.
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W zwiazku z tym pojawity si¢ kolejne wyzwania wdrozenia proponowanych roz-
wigzan w warunkach rzeczywistych. Zakres modernizacji bedzie zalezat od stoso-
wanych obecnie technologii w oczyszczalniach §ciekow czy stacjach uzdatniania
wody. Bez wzgledu na wybrang metodg taka modernizacja wigze si¢ z konieczno$cia
przebudowy/budowy urzadzen/instalacji technologicznych. Dobdr odpowiedniej
technologii powinien by¢ uzalezniony od ilosci doptywajacych sciekow oraz istnie-
jacej infrastruktury.

Zastosowanie omawianych metod w warunkach rzeczywistych wymaga dostoso-
wania oprzyrzadowania laboratoryjnego do wielkoskalowych instalacji technolo-
gicznych o wydajnosci rzedu kilkuset m*/h, co umozliwi rzeczywista ocene oplacal-
nosci stosowanego rozwigzania. Dlatego konieczne sa dalsze prace w celu zbadania
zastosowania tych technologii do oczyszczania $ciekoéw w warunkach powszechnie
wystepujacych w pelnowymiarowych systemach.

Wykorzystujac wyniki badan laboratoryjnych usuwania PFC za pomoca metod
fotokatalitycznych, konieczne jest dostosowanie otrzymanych rezultatow do warun-
koéw rzeczywistych w celu unieruchomienia podtoza fotokatalizatoré6w oraz wyma-
gane sg dalsze badania gwarantujace dlugoterminowa stabilno$¢ i funkcjonalno$¢
procesu. Badania nalezy réwniez skoncentrowaé na testowaniu zmian toksycznosci
roznych PFC w analizowanych matrycach w zalezno$ci od warunkow.

Wicgksza aktywnos¢ badawcza w zakresie usuwania PFC nalezy skierowac takze
na metody AOPs, ktére nie wymagaja wykorzystania dodatkowych odczynnikow
chemicznych (naswietlanie préozniowe UV, sonoliza, metody elektrochemiczne,
promieniowanie jonizujace). Badania powinny by¢ takze skoncentrowane na pota-
czeniu metod AOPs z innymi metodami oczyszczania w celu opracowania optymal-
nego uktadu efektywnego usuwania PFC.

W destrukcyjnych procesach oczyszczania zidentyfikowano tylko niektore
z powstalych produktow ubocznych PFC, tym niemniej nadal istnieje znaczna luka
w literaturze o lotnych i nielotnych zwigzkach wytwarzanych z PFC.

Eliminacj¢ PFC prowadzi si¢ rowniez za pomocg filtracji lub sorpcji, jednak nie
sg one procesami neutralizacji PFC, a jedynie przesunigciem ich do innego elementu
srodowiska. Najskuteczniejszym sposobem degradacji zanieczyszczonych osadow
sciekowych jest ich spalanie. Niestety, jest to nieeckonomiczne ze wzglgdu na duze
ilosci energii potrzebnej do przeprowadzenia tego procesu. Przykladowo kwas
perfluorooktanowy ulega spalaniu w temperaturze powyzej 300°C. Rozklad ter-
miczny zwigzkow perfluorowanych w fazie gazowej jest wydajniejszy, gdy wyste-
puja one w postaci soli (przeciwjony: Na*, NH4").

2.3. Wielopierscieniowe weglowodory aromatyczne

Wielopierscieniowe weglowodory aromatyczne (WWA) to zwigzki chemiczne
o stwierdzonych wlasciwosciach kancerogennych i mutagennych. WWA stanowig
liczng grupg okoto 200 substancji o zblizonej budowie, ich czasteczki skladajg si¢
od dwoch do kilkunastu pier§cieni aromatycznych. Z uwagi na wysoka toksyczno$¢
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1 mozliwe mutagenne dzialanie najczgsciej oznaczanych jest 17 zwigzkow zalicza-
nych do tej grupy. Badania 41 WWA wykonane przez Migdzynarodowa Agencje
Badan nad Rakiem wykazaly, ze 8 sposrod nich: benzo(a)piren, benzo(a)antracen,
dibenzo(a,h)antracen, chryzen, benzo(b)fluoranten, benzo(j)fluoranten, benzo(k)
fluoranten, indeno(1,2,3-c,d)piren dziata kancerogennie na zwierzgta, wykazuje
toksycznos¢ ukladows, powodujac uszkodzenie nadnerczy, ukladéw chlonnego,
krwiotworczego i oddechowego. Najlepiej poznanym weglowodorem z grupy
WWA jest benzo(a)piren. Zwigzek ten ze wzgledu na powszechno$¢ wystepowania
w Srodowisku, a przede wszystkim z uwagi na duze dziatanie rakotworcze zostat
uznany za wyznacznik kancerogennosci calej grupy WWA (Krol i Holewa, 2012).
Jednym z gléwnych problemow zwiazanych z WWA jest ich wszechobecno$¢
w powietrzu, wodzie, glebie i osadach dennych oraz dtugi czas przebywania w $ro-
dowisku (Behera i in., 2018). Losy i zrodta WWA w §rodowisku przedstawiono na

rysunku 2.3.1 (Mojiri i in., 2019).

Transmisja

z atmosfery

Jeziora, rzeki, morza

™
Zrédta naturalne
i antropogeniczne )
WWA

=

Rys. 2.3.1. Losy WWA w $rodowisku (Behera i in., 2018)

Ostatnie badania wykazaly wystepowanie WW A w r6znych systemach wodnych,
takich jak: doplywy i odplywy z oczyszczalni sciekéw, wody gruntowe, powierzch-
niowe i morskie (Grandclement i in., 2017). Naukowcy stwierdzili obecnos¢ WW A
w wodach Ameryki (Gilliom, 2007), Afryki (Edokpayi i in., 2017), Azji (Lin i in.,
2017), Europy (Wen i in., 2017) oraz Oceanii (Tremblay i in., 2016). Pomimo szcze-
gotowego rozpoznania WWA w srodowisku, w tym ich wlasciwosci, nadal brakuje
danych o skutecznych metodach ich usuwania. WWA to zanieczyszczenia wytwa-
rzane w wyniku dziatalno$ci antropogenicznej zwigzanej z uprzemystowieniem
1 urbanizacjg, a takze dzialalno$cig naturalng (rys. 2.3.1) (Qiao i in., 2018). W celu
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efektywnego zarzadzania srodowiskowego WWA wazne jest rownolegle rozwazenie
wielu aspektow, w tym ich:

— dystrybucji oraz skutkow ekotoksycznych,

— strategii wykrywania,

— strategii rekultywacji.

2.3.1. Charakterystyka WWA

WWA to grupa zwiazkéw organicznych zawierajacych dwa lub wiecej potaczo-
nych pierscieni aromatycznych w utozeniu liniowym, klastrowym lub katowym. Sta-
nowig one bardzo niejednorodng grupe, w ktorej poszczegdlne zwiazki rdznig si¢
wilasciwosciami fizycznymi i chemicznymi. Wiasciwosci fizyczno-chemiczne waz-
nych dla srodowiska WWA zestawiono w tabeli 2.3.1 (Behera i in., 2018; Yan i in.,
2004). WWA podzielono na dwie grupy:

— zwiazki o nizszych masach czasteczkowych, zawierajace od dwoch do trzech
pier§cieni w czasteczce (naftalen, fluoranten, fenantren i antracen), majace wy-
raznie szkodliwy wplyw na organizmy wodne,

— zwiazki o wysokiej masie czasteczkowej, zawierajace od czterech do siedmiu
pierscieni (od chryzenu do koronenu) niewykazujace wyraznej ostrej toksyczno-
$ci dla organizméw wodnych, chociaz niektére z nich sg zwiagzkami rakotwor-
czymi.

Wickszos¢ WWA to bezbarwne, biate lub bladozoétte ciata stale (Pogorzelec
i Piekarska, 2018). Charakteryzuja si¢ one niskimi pr¢zno$ciami par oraz wysokimi
temperaturami topnienia i wrzenia (WHO, 1998). Cisnienie par WWA, okreslajace
ich trwatos¢ w srodowisku, zalezy od liczby pier§cieni aromatycznych w czasteczce
i jest stosunkowo wysokie dla zwigzkoéw dwu- i trojpierscieniowych, natomiast
zwigzki cztero- i wigcej pierscieniowe praktycznie nie wykazuja lotnosci w powietrzu,
co wplywa na akumulacje tych zwiazkow w glebie i osadach (Behera i in., 2018).

WWA sg bardzo zréznicowane pod wzgledem rozpuszczalnosci. Generalnie cha-
rakteryzujg si¢ stabg rozpuszczalnoscig w etanolu i zr6znicowang rozpuszczalnoscia
w benzenie, acetonie i kwasie octowym. Niektore WWA rozpuszczajg si¢ w ksyle-
nie, toluenie i innych rozpuszczalnikach organicznych. Poszczegdlne WWA r6znig
si¢ rowniez lotno$cia oraz rozpuszczalno$cig w wodzie, ktora jest odwrotnie propor-
cjonalna do liczby zawartych w niej pier§cieni aromatycznych. Przyktadowo roz-
puszczalnoéé dwupierscieniowego naftalenu wynosi od 12,5 do 30,0 mg/dm’, a sze-
$ciopierscieniowego indeno(1,2,3-c,d)pirenu 0,062 mg/dm’.

W wigkszosci WWA sa hydrofobowe i lipofilne, a zatem trudno ulegaja biode-
gradacji (Kronenberg i in., 2017). Hydrofobowy charakter WWA wptywa na ich
wysokie powinowactwo do czgstek zawiesiny w wodzie, co przyczynia si¢ do sorpcji
przez koloidy i zawiesiny, a nastgpnie sedymentacji i przechodzenia do osadow
(Bojakowska, 2003; Morjiri i in., 2019). WWA o matej masie czasteczkowej fatwiej
ulegaja degradacji niz o wigkszej masie czasteczkowej ze wzgledu na stosunkowo
wyzszg lotno$¢ i rozpuszczalno$é tych pierwszych. Dodatkowo WWA o duzej masie
czasteczkowej pozostaja silnie zwigzane z osadami i w takiej formie sg odporne na
rozktad mikrobiologiczny.
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WWA sg absorbowane przez ludzi i zwierzeta poprzez uktad oddechowy, pokarm
i skorg. Ekspozycja ludzi na WWA jest zwigzana z oddychaniem zanieczyszczonym
powietrzem w miejscach pracy (np. w koksowniach, spalarniach odpadow, zakta-
dach produkujgcych smole i asfalt), réwniez z wdychanym powietrzem zawieraja-
cym WWA z palenia papierosow, dymem z palenia drewna i resztek biomasy,
spalinami z samochodéw. Dlatego zwigzki te wywotuja duze obawy z powodu ich
toksycznego oddziatywania nie tylko na organizmy wodne, ale takze zwierzgta
i ludzi, prowadzacego do mutagennosci, rakotworczosci i genotoksycznosci. Naj-
silniejsze dziatanie rakotworcze i mutagenne w stosunku do zwierzat wykazuja
weglowodory, ktore w swojej strukturze zawieraja uktad pierscieniowy benzo(a)
antracenu, naleza do nich: benzo(a)piren, benzo(a)antracen, chryzen, benzo(b)
fluoranten, benzo(k)fluoranten, indeno(1,2,3-c,d)piren, dibenzo(a,h)antracen, benzo
(g,h,i)perylen, dibenzo(a,h,)akrydyn, dibenzo(a,j)akrydyn oraz dibenzo(a,e)piren
(Behera i in., 2018).

2.3.2. Zrodta WWA

Przyczyng powszechnego wystepowania WWA w srodowisku sg ich zrédia po-
wstawania. Zrodta emisji WWA mozna podzielié na trzy gtowne rodzaje (rys. 2.3.2)
(Behera i in., 2018; Krytow i in., 2017; Rocha i Palma, 2019):

1. Pirogeniczne, tj. WWA powstajace podczas spalania wegla, ropy, gazu, koksu,
drewna, odpaddéw lub innego materialu organicznego.

2. Petrogeniczne, tj. WWA tworzace si¢ w ziemi podczas proceséw geologicznych,
w warunkach niskiej temperatury, wysokiego ci$nienia i ewentualnie w dlugim
czasie; procesy te sa podstawa do tworzenia si¢ ropy naftowej, wegla, paku
weglowego 1 asfaltu.

3. Biogeniczne i diagenetyczne, tj. WWA powstajace w wyniku przemian bioche-
micznych z takich prekursoréw, jak terpeny ro$linne, algi, mikroorganizmy
i fitoplankton lub podczas powolnych przemian materii organiczne;.

Zrédta WWA mozna podzielié rowniez na punktowe i niepunktowe. Do punkto-
wych zrodet w §rodowisku wodnym zalicza si¢ bezposrednie zrzuty Sciekéw komu-
nalnych i przemystowych (Abdel-Shafy i Mansour, 2016). Do niepunktowych zrodet
WWA zalicza si¢ splywy wod miejskich i powierzchniowych z réznych systemow
uzytkowania gruntow i atmosfery. Innym podzialem zrodet WWA stosowanym
w literaturze sg zrodta naturalne i antropogeniczne. Wielopier§cieniowe weglowo-
dory aromatyczne wystepujace w srodowisku pochodza glownie ze Zrodet antropo-
genicznych (Bertilsson i Widenfalk 2002; Morillo i in., 2008).

Ilos¢ WWA powstajaca ze zrodet naturalnych jest niewielka w poréwnaniu do
ilosci bedacej wynikiem dziatalnosci cztowieka (Abdel-Shafy i Mansour, 2016).
Do naturalnych zrédet emisji wielopierscieniowych weglowodorow aromatycznych
do $rodowiska zalicza si¢: pozary, wybuchy wulkanow, wypalanie traw i nieuzyt-
koéw, reakcje zwigzane z tworzeniem si¢ mineralow i paliw kopalnianych. W nie-
wielkich ilosciach WWA wystepuja w naturalnych surowcach (wegiel kamienny,
ropa naftowa).
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Rys. 2.3.2. Zrédla WWA w $rodowisku (Behera i in., 2018)

Spalanie substancji pochodzenia antropogenicznego dostarcza ponad 90% catko-
witej iloSci WW A w otaczajacym nas srodowisku. Sposrod zrodet WWA generowa-
nych przez czlowieka najwazniejsze sg procesy wytwarzania energii w elektrow-
niach i elektrocieptowniach oraz emisja gazow i dymow z zaktadow przemystowych
(gtéwnie z przemyshu cigzkiego). Istotnymi zrodtami uwalniania WWA do srodowi-
ska sg rowniez motoryzacja (spaliny samochodowe, §cieranie si¢ opon) oraz dymy
z kottowni i piecow domowych. WWA maja swoje zrodlo rowniez w materialach
zdeponowanych na skladowisku, w zwigzku z tym wystepuja takze w odciekach
sktadowiskowych (Siebielska i Szymanski, 2007; Szymanski i Siebielska, 2002).
Kolejnym waznym zrodtem emisji WWA do atmosfery sa gazy spalinowe transportu
samochodowego, dymy z kotlowni, urzadzen grzewczych i zaktadow przemysto-
wych, gtownie przemystu cigzkiego, hut i koksowni. Odrgbnym zrodtem WWA
jest palenie tytoniu, zarowno bierne, jak i czynne. W najwigkszym stopniu do
zanieczyszczenia $Srodowiska WWA przyczynia si¢ intensywny ruch drogowy.

145



Do $rodowiska wodnego przedostaja si¢ wraz z opadami atmosferycznymi, wycie-
kami ropy naftowej, splywami powierzchniowymi z asfaltéw i ze smoty weglowe;j
uzywanej do uszczelniania brukow i dachow (Kubiak, 2013).

2.3.3. Priorytetowe WWA wedtug US EPA

Wiele WWA ma wiasciwosci kancero- i mutagenne, a takze geno- i embriotok-
syczne. Zwiazki te zostaly wpisane na liste priorytetowych zwigzkow organicznych
US EPA (Lawal, 2017; Lung i in., 2004). US EPA sklasyfikowala 16 WWA jako
priorytetowe zanieczyszczenia na podstawie ich mozliwego narazenia na ludzi, tok-
sycznosci, czestotliwosci wystepowania na skladowiskach odpadow niebezpiecz-
nych oraz zakresu dostgpnych informacji. Od 2005 roku réwniez Unia Europejska
(EU) przyjeta liste WWA, ktore podlegaé muszg monitoringowi (tab. 2.3.2).
Migdzynarodowa Agencja Badan nad Rakiem okreslita w 1987 roku benzo(a)piren
(BaP) jako glowny ludzki kancerogen, dlatego tez oznaczanie BaP jest powszechne
w analizach srodowiskowych jako markera calkowitej zawartosci WWA. Toksycz-
no$¢ innych szkodliwych WWA wzgledem toksycznosci benzo(a)pirenu wyraza
parametr TEF (foxic equivalent factor). Nalezy jednak zwroci¢ uwagg, ze wielu
badaczy krytycznie odnosi si¢ do parametréw TEF, poniewaz dziatanie toksyczne
WWA oceniano w oparciu o narazenie na mieszaniny zwigzkow, nie za$ na poje-
dyncze substancje podawane droga pokarmowa. Do 16 priorytetowych WWA skla-
syfikowanych przez EPA =zalicza si¢: naftalen, acenaften, benzo(g,h,i)perylen,
chryzen, acenaftylen, benzo(a)antracen, benzo(b)fluoranten, antracen, benzo(k)
fluoranten, benzo(a)piren, fluoranten, indeno(1,2,3-c,d)piren, fenantren, dibenzo-
(a,h)antracen, fluoren i piren. Do WWA o potencjalnym rakotwoérczym wplywie na
czlowieka zalicza si¢ benzo(a)piren, chryzen i benzo(a)antracen (Tamakawa, 2008).

Tabela 2.3.2. WWA zalecane przez wybrane organizacje do kontroli zanieczyszczenia
srodowiska naturalnego (Tamakawa, 2008)

Nazwa Liczba
Oxeanizaci zalecanych WWA
WWA

naftalen, acenaften, benzo(g,h,i)perylen, chryzen,
acenaftylen, benzo(a)antracen, benzo(b)fluoranten,
EPA 16 antracen, benzo(k)fluoranten, benzo(a)piren, fluoranten,
indeno (1,2,3-c,d)piren, fenantren, dibenzo(a,h)antracen,
fluoren, piren

WHO 6 fluoren, benzo(b)fluoranten, benzo(k)fluoranten,
benzo(a)piren, indeno(1,2,3-c,d)piren, benzo(g,h,i)perylen

acenaften, fenantren, fluoren, piren, fluoranten,
UE 11 benzo(b)fluoranten, benzo(k)fluoranten, benzo(g,h,i)perylen,
indeno(1,2,3-c,d)piren, benzo(a)piren, benzo(j)fluoranten
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Acenaftylen (Acy) jest prostym i stabilnym wegglowodorem aromatycznym,
ktérego czasteczka zbudowana jest z naftalenu z mostkiem etylenowym (Fukumoto
iin., 2011). Acenaftylen jest zwigzkiem posrednim w wielu organicznych procesach
syntezy, ktore sa powszechnie stosowane podczas produkcji pigmentdéw, polime-
row 1 barwnikow (He i Liu, 2007). Wedtug Riva i in. (2017), acenaften i acenafty-
len sa wyjatkowe wsrod WWA, poniewaz w swojej strukturze posiadaja podwojne
wigzanie wegiel-wegiel, co pozwala im szybko reagowac ze wszystkimi atmosfe-
rycznymi utleniaczami zawierajacymi rodniki *OH, NOs~, atomy Cl i czasteczki Os.

Acenaften (Ace) jest otrzymywany z oleju kreozotowego na drodze destylacji.
Metoda ta ma r6zne wady, takie jak dtugi czas produkcji, wysokie zuzycie energii
i §cisle okreslone warunki eksploatacji (Ye i in., 2016). Acenaften jest szeroko sto-
sowany w roznych gat¢ziach przemyshu, np. w produkcji barwnikéw, farmaceuty-
koéw, tworzyw sztucznych, fungicydow i insektycydow. Ze wzglgdu na znaczne
wykorzystanie materiatow zawierajacych acenaften zwigzek ten jest uwalniany
iulega akumulacji w srodowisku, co obecnie stanowi zagrozenie dla wielu obszarow
(Mallick, 2019). Acenaften ostatecznie osiada na powierzchni ziemi lub stawow,
jezior i rzek. Zasorbowany na czgstkach stalych acenaften moze przedosta¢ si¢ do
ro$lin lub organizmow zwierzat.

Antracen (Ant) wystepuje przede wszystkim w zbiornikach wodnych. Ze wzgledu
na mutagennos¢, rakotworczosc, toksycznos$¢ i bioakumulacje zostal zaklasyfiko-
wany jako zanieczyszczenie priorytetowe (Kalantari i in., 2019). Zwiazek ten
powstaje glownie podczas niepetnego spalania materiatéw organicznych. Ponadto
antracen jest zwigzkiem niezwykle hydrofobowym, charakteryzujacym si¢ niska
biodegradowalnoscia ze wzglgdu na swoja stabilno$¢ chemiczng (Rubio-Clemente
iin., 2014).

Benzo(a)antracen (BaA) nie jest syntetyzowany komercyjnie. Czasteczka
benzo(a)antracenu sktada si¢ z czterech pierscieni benzenowych. Zwiazek ten jest
uwazany za raktworczy dla cztowieka i jeden z najbardziej agresywnych WWA
(Othman i in., 2012). Zrédlem BaA w powietrzu jest spalanie paliw i drewna.
Uwalniany do atmosfery moze osadza¢ si¢ w wodzie lub glebie. W wodach po-
wierzchniowych benzo(a)antracen moze ulatniac si¢ i wigza¢ z czgstkami zawiesiny
lub gromadzi¢ si¢ w organizmach wodnych. Benzo(a)antracen ma wlasciwosci
hydrofobowe (logKow = 5,6-5,9), charakteryzuje si¢ wysoka zdolnoscia sorpcyjna
czastek i materii organicznej oraz duza zdolnoscig do akumulacji w tkankach boga-
tych w lipidy (Bihanic i in., 2015).

Benzo(b)fluoranten (BbF) uwazany jest za mozliwy czynnik rakotworczy dla
ludzi (Kim 1 in., 2011). Powstaje przede wszystkim z paliw kopalnych i tytoniu.
Wykazano, ze BbF wystepuje w wodzie deszczowej, $niegu i mgle.

Benzo(k)fluoranten (BKF) jest niebezpiecznym, rakotworczym zanieczyszcze-
niem, zidentyfikowany jako kluczowa substancja toksyczna wptywajaca na organi-
zmy wodne (Kim i in., 2014). Wedlug Pan i in. (2005), stgzenie BKF wydaje si¢
wzrasta¢é w systemach wodnych. Zwigzek ten wystepuje w dymie tytoniowym
1 zanieczyszczonym powietrzu.
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Benzo(a)piren (BaP) jest zwigzkiem o duzej masie czasteczkowej. BaP powstaje
w wyniku niepelnego spalania substratow organicznych w temperaturach od 300 do
600°C 1 wystepuje w wielu produktach — od smoty weglowej do réznych potraw,
zwlaszcza w migsie wedzonym i grillowanym, a takze w dymie tytoniowym (Lee
iin., 2019).

Benzo(g,h,i)perylen (BghiP) jest przyktadem sprzezonych zwigzkoéw poliaroma-
tycznych. Zwigzek ten powstaje w wyniku kondensacji benzenoidu i fluorescencyj-
nych barwnikow perylenowych (Raouafi i Aloui, 2019). BghiP jest zwiazkiem o du-
zej masie czasteczkowej, zawierajacym sze$¢ pierScieni benzenowych, ktory
wykazuje znaczng odporno$¢ na degradacj¢ (Mandal i Das, 2018).

Chryzen (Chy) ma wlasciwosci lipofilne, stabo rozpuszcza si¢ w polarnych roz-
puszczalnikach, takich jak np. alkohol i eter, umiarkowanie rozpuszcza si¢ w benze-
nie i toluenie. Ze wzgledu na stabg rozpuszczalno$s¢ w wodzie i niskg preznos¢ par
chryzen trudno wyeliminowac ze srodowiska. Diamante 1 in. (2017) podali, Ze chry-
zen jest jednym z najtrwalszych WWA w wodzie.

Dibenzo(a,h)antracen (DahA) jest rozpuszczalny w rozpuszczalnikach organicz-
nych, takich jak eter naftowy, eter dietylowy, toluen i benzen, ale nierozpuszczalny
w wodzie. Bardzo dobrze adsorbuje si¢ w osadach i pyle zawieszonym, nie ulega
hydrolizie i ulatnianiu sig.

Fluoren (Fl) sktada si¢ z pigciocztonowego pierscienia potozonego miedzy
dwoma pierscieniami benzenu i dlatego posiada wlasciwosci typowe zarowno dla
cyklopentadienéw, jak i benzenow. Najczestszym zrodlem fluorenu sg silniki z tur-
bing gazowa, silniki spalinowe i benzynowe, smota dachowa, piece koksownicze,
piece na naft¢ (Ding i in., 2019). Fluoren jest szeroko stosowany jako ligand do two-
rzenia kompleksow w chemii metaloorganicznej (Kaiser i in., 2019).

Fluoranten (Flu) jest najbardziej powszechnym WWA ze zrodet pirogennych.
Zwigzek ten charakteryzuje si¢ niskg rozpuszczalnoscig w wodzie (0,25 mg/dm?), co
znaczaco obniza jego biodostepnos¢. Fluoranten jest wytwarzany podczas spalania
drewna lub benzyny. Fluoranten sorbuje si¢ na malych czastkach unoszacych si¢
w powietrzu, ktore moga by¢ wdychane przez ludzi i zwierzgta lub ostatecznie osa-
dzajg si¢ z powrotem na powierzchni gleby lub wody (Morjiri i in., 2019).

Naftalen (Nap) jest wytwarzany ze smoly weglowej, ktora powstaje z cigzkich frak-
cji ropy naftowej podczas jej rafinacji. Jest szeroko stosowany w pigmentach, syntezie
2-naftolu i jest substratem dla kilku barwnikéw (Sharma i Lee, 2015).

Fenantren (Phe) reprezentuje WWA o matej masie czgsteczkowej i sklada si¢
z trzech polgczonych pierscieni benzenowych. Wedlug danych literaturowych,
w niektorych silnie zanieczyszczonych wodach stezenie fenantrenu moze dochodzi¢
do 7,6, a nawet 9,9 ug,/drn3 (Wang i in., 2019).

Piren (Pyr) sktada si¢ z czterech potaczonych pierscieni benzenowych. Zwigzek
ten powstaje podczas niepelnego spalania paliw kopalnych, takich jak wegiel niskiej
jakosci, lub biomasy spalanej temperaturze 800-1000°C, zwlaszcza w procesach
zgazowania lub pirolizy (Wang i in., 2018). Piren jest kluczowym zwiazkiem sze-
roko wystepujacym w §rodowisku. Zhou i in. (2018) stwierdzili, ze piren powszech-
nie wystepuje w komunalnych osadach §ciekowych w réznych krajach (Morjiri
iin., 2019).
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2.3.4. Pochodne WWA

Wickszo$¢ badan poswigconych WWA skoncentrowana jest na zwiazkach
homocyklicznych, jednak dwie trzecie znanych zwigzkéw aromatycznych to sub-
stancje heterocykliczne w pierscieniach, ktorych jeden lub wigcej atomow wegla
podstawionych jest siarka, tlenem i/lub azotem. Ringuet i in. (2012) podali, ze WWA
obecne w powietrzu mogg reagowaé z utleniaczami, takimi jak NOx, Oz i OH®,
i w rezultacie powstaja WWA z wbudowanymi atomami tlenu lub azotu. Zwiazki te
moga przedosta¢ si¢ do srodowiska wodnego bezposrednio z pylu zawieszonego
w powietrzu lub wraz z opadami deszczu (Idowu i in., 2019). W literaturze opisano
znaczenie $rodowiskowe i toksykologiczne nitropochodnych WWA (NWWA).
Dla WWA i ich NWWA mozliwe sa duze réznice w reaktywnosci biologicznej
i wlasciwos$ciach chemicznych. Generalnie NWWA wystepuja w st¢zeniach znacz-
nie nizszych niz ich macierzyste WWA, jednak mogg wykazywac znaczna toksycz-
no$¢ (Mojiri i in., 2019). Niektore NWWA wykazujg wyzszg mutagenno$¢ (2-10°
razy) i kancerogennosc¢ (10 razy) w poréwnaniu z WWA (Krylow i in., 2017). Pod-
stawienie atomu wegla azotem powoduje, ze zwigksza si¢ rozpuszczalno§¢ NWWA
w wodzie. Paskova iin. (2009) wykazali obecnos¢ NWWA w powietrzu, Srodowisku
stodkowodnym, morskim oraz gruntowym. Dwupierscieniowe NWWA wystepuja
glownie w fazie gazowej. Zwiazki o wigkszej liczbie pierscieni pojawiajg w fazie
gazowej oraz s3 zaadsorbowane na czastkach statych. Wraz ze zwigkszaniem si¢
liczby pierscieni zmniejsza si¢ pr¢znos¢ par zwigzkow i dlatego zwigksza si¢ ich
obecno$¢ na czastkach statych, np. PMio. Czteropierscieniowe WWA, np. fluoranten
i piren, sg obecne glownie w fazie gazowej, natomiast nitrofluoranteny i nitropireny,
ze wzgledu na niska preznos¢ par, wystgpuja w atmosferze tylko zaadsorbowane na
czastkach statych, np.: 1-nitronaftalen wystgpuje glownie w fazie gazowej, 2-nitro-
fluoren wystepuje w fazie gazowej, a takze moze by¢ zaadsorbowany na czgstkach
statych, natomiast 1-nitropiren wystepuje jedynie w fazie statej (Krylow i in., 2017;
Mojiri i in., 2019).

Utlenione WWA (OWWA) sg zwigzkami organicznymi wystepujagcymi w atmo-
sferze, ktore sg wyjatkowo toksyczne. OWW A charakteryzujg si¢ nizsza preznoscia
par niz ich macierzyste WWA i sa zwykle zaadsorbowane na powierzchni zawie-
szonych w powietrzu czastek statych (PM) (Filippo i in., 2015).

Rozwoj obszaréw migjskich przyczynia si¢ do powstawania na terenach nieza-
budowanych, a takze w lasach drog, parkingdw komercyjnych, podjazdéw osiedlo-
wych, co zwigksza sptyw powierzchniowy podczas opadow $niegu i deszczu oraz
dziata jako wazny szlak transportowy dla podstawionych WWA (siarka-WWA),
w tym takze wprowadzania WW A do strumieni miejskich (Witter i Nguyen, 2016).

2.3.5. WA w srodowisku wodnym i ich transport

WWA w wodach wystepuja jako mieszaniny zazwyczaj z innymi zanieczyszcze-
niami i sg najbardziej rozpowszechnionymi toksycznymi zwigzkami w tym $rodo-
wisku (Behera i in., 2018). Ich obecno$¢ wykryto w $ciekach, wodach, osadach,
w organizmach wodnych, w tym skorupiakach (Ozaki i in., 2019). Wigkszos¢ WWA
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ze wzgledu na duza mas¢ czasteczkowg i niepolarnos¢ stabo rozpuszcza si¢ w wo-
dzie. Zwiazki te nie ulegaja hydrolizie, lecz ulegaja powolnej degradacji. Czg§¢
WWA wystepujacych w wodzie w wyniku parowania moze przemieszczac¢ si¢ do
atmosfery. Wymiana WWA pomigdzy woda a powietrzem jest jednym z wazniej-
szych zrodet tych zwigzkow dla fitoplanktonu. W wodzie w poblizu miejsc zrzutu
$ciekow oraz w glebszych rowach podmorskich wykazano nizszg zawartosc trojpier-
scieniowych WWA wzgledem wyzej pierScieniowych weglowodorow (Bojakow-
ska, 2003).

WWA zwigzane z koloidami i zawiesinami w wyniku ich sedymentacji przecho-
dza do osadow, dlatego ich stezenia w wodzie sg znacznie nizsze w porOwnaniu
z ich stezeniem w osadach. WW A moga by¢ wprowadzane do wod zaréwno ze $rod-
koéw transportu wodnego, jak i w wyniku awaryjnego wycieku paliw ptynnych, np.
z uszkodzonego tankowca. Do wod WWA dostajg si¢ rowniez wraz ze Sciekami
przemystowymi i komunalnymi, ze splywem powierzchniowym i odciekami ze
sktadowisk.

Zwiazki te powoduja szereg niekorzystnych skutkéw dla organizmow wodnych,
w tym zmiany endokrynologiczne (Meador i in., 2006), zmniejszenie wzrostu
(Christiansen 1 George, 1995), uszkodzenia DNA (Caliani i in., 2009) oraz wady
rozwojowe zarodkow i larw (Carls i in., 2008). Ryby stanowig dobry wskaznik
zanieczyszczenia zbiornikow wodnych wielopierscieniowymi weglowodorami aro-
matycznymi. WWA dostajg si¢ do organizméw ryb z pozywieniem lub w wyniku
sorpcji przez skore i skrzela. Ze wzgledu na wysoka stabilno$¢ i lipofilnos¢ WWA
kumulujg si¢ w tkance ttuszczowej ryb (Behera i in., 2018; Mojiri i in., 2019).

We wspotczesnym $swiecie jednym z najwazniejszych sektorow produkcji zyw-
nosci jest akwakultura. W celu zwickszenia produkeji gatunkéw wodnych stosuje
si¢ rozne podejscia, np. dieta bogatg w biatko, zwickszone tempo wymiany wody,
a takze zwigkszone zuzycie zwiazkéw chemicznych i lekow, ktore promuja wzrost
organizmoéw docelowych. Jednak dodanie tych chemikaliéw i stymulatoréw wzrostu
przyczynia si¢ do opinii, ze wspotczesna akwakultura jest uwazana za glowne zrodto
zanieczyszczenia wody. Oprocz tego $cieki z oczyszczalni i zakltadow przemysto-
wych pozostaja nadal gtéwnymi zrodtami zanieczyszczen w zbiornikach wodnych
(Behera i in., 2018). Ryby zostaly uznane za wazne zrodto diety biatkowej u ludzi,
zapewniajacej okoto 17% globalnego spozycia biatka zwierzecego i 6,7% wszyst-
kich biatek. Rybotowstwo jest wazng gatezia gospodarki, jednak w ostatnich latach
obserwuje si¢ niepokojgco wysokie poziomy zanieczyszczenia ekosystemow
wodnych WWA (Nwaichi i Ntorgbo, 2016). Wynika to ze znacznego wzrostu dzia-
falnosci antropogenicznej oraz nieuniknionej biotransformacji 1 biomagnifikacji
WWA. Ostateczna konsumpcja ryb skazonych WW A stata si¢ wazng drogg naraze-
nia ludzi na te zwigzki, poniewaz wielu badaczy wykazato obecnos¢ WWA w $rodo-
wisku wodnym (tab. 2.3.3), np. w wodzie przeznaczonej do spozycia przez ludzi
w stezeniach od 1,33 ng/dm’ (dla benzo(a)pirenu w uzdatnionej wodzie do picia
w Teheranie, Iran) do 139 000 ng/dm’ (dla pirenu w nieuzdatnionej wodzie do
picia w Lagos, Nigeria). Ponadto st¢zenia WWA w rzekach i jeziorach wahaly si¢
od 0,5 ng/dm’ (dla benzo(a)pirenu w pédmocno-wschodnich Chinach) do
1138 000 ng/dm’ (dla pirenu w RPA). W $ciekach wykazano obecno$¢ WWA na
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poziomach od 14 ng/dm® (dla fluorantenu w $ciekach bytowych w Jordanii) do
8 310 000 ng/dm’® (dla benzo(b)fluorantenu w $ciekach bytowych w Afryce
Poludniowej). Wreszcie stezenia WWA w wodzie morskiej i wodach gruntowych
wahaty sie od 0,02 ng/dm’ (dla chryzenu w Zatoce Perskiej) do 46,600 ng/dm’
(indeno(1,2,3-c,d)piren w Morzu Timorskim, Indonezja) i 0,1 ng/dm’® (dla
benzo(a)pirenu w pétnocnych Chinach) (Mojiri i in., 2019).

Tabela 2.3.3. Wystepowanie WWA w wodach (Mojiri i in., 2019)

WWA Zrédla Stezenie w wodach (ng/dm?) lub
w osadach (ng/g)
Acenaften Woda do picia 3,8 do 478,0
Rzeki i jeziora 2,6 do 579 000,0
Wody podziemne 0,4 do 148,7
Scieki 8,8 do 100,0
Morza 6 do 4200,0
Osady 0,6 do 1821,0
Acenaftylen Woda do picia 1,8 do 1210,0
Rzeki i jeziora 2,7 do 537 000,0
Wody podziemne 0,8 do 12,5
Scieki 16,6 do 65,9
Morza 4.5 do 4100
Osady 1,7 do 12,7
Antracen Woda do picia 1,4 do 71,0
Rzeki i jeziora 1,0 do 256 000,0
Wody podziemne 0,1 do 195,6
Scieki 42,0 do 294,9
Morza 0,1 do 3350,0
Osady 2,0 do 658,0
Benzo(a)piren Woda do picia 1,3 do 8,0
Rzeki i jeziora 0,5 do 1239 000,0
Wody podziemne 3,0do 12,5
Scieki 71,6 do 1 447 000,0
Morza 0,2 do 28 490,0
Osady 0,0 do 739,0
Benzo(b)fluoranten Woda do picia 2,1 do 24,0
Rzeki i jeziora 1,2 do 7 800 000,0
Wody podziemne 1,9 do 39,3
Scieki 82,0 do 8 310 000,0
Morza 0,0 do 32 050,0
Osady <1 do 932,0
Benzo(k)fluoranten Woda do picia 4,6 do 24,0
Rzeki i jeziora 0,8 do 3100,0
Wody podziemne 5,1do29,8
Scieki 100,0 do 203,8
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cd. tabeli 2.3.3

Morza 0,0 do 1290,0
Osady 3,8 do 17 486,0
Benzo(g,h,i)perylen Rzeki i jeziora 2,0 do 8,0
Wody podziemne 0do 11 700,0
Scieki 0,4 do 8,9
Morza *do 92,0
Osady 0,2 do 14 790,0
Woda do picia 8,9 do 5153,0
Chryzen Rzeki i jeziora 1,8 do 27,3
Wody podziemne 1,8 do 4300,0
Scieki 0,1 do 71,2
Morza 20,7 do 112,3
Osady 0,1 do 42 710,0
Woda do picia 0,9 do 193,0
Dibenzo(a,h)antracen Rzeki i jeziora 2,0do 8,5
Wody podziemne 4,0 do 11 400,0
Scieki 0,1 do4,2
Morza 0,00 do 32 340,0
Osady 1,8 do 999,0
Fluoranten Wody podziemne 2,0 do 50,6
Scieki 14,0 do 2 340 000,0
Morza 0,0 do 6610,0
Osady <1 do 24 857,0
Woda do picia 1,6 do 3,0
Indeno(1,2,3-c,d)piren Rzeki i jeziora 1,0 do 7200,0
Wody podziemne 3,6 do 12,1

* brak danych

Stezenia WWA w wodzie przeznaczonej do spozycia reguluja odpowiednie
akty prawne. Dokumentami okreslajacymi dopuszczalne st¢zenie WWA w wodzie
przeznaczonej do spozycia przez ludzi sa Dyrektywa Parlamentu Europejskiego
i Rady (UE) 2020/2184 (Dyrektywa Parlamentu Europejskiego i Rady, 2020) oraz
Rozporzadzenie Ministra Zdrowia z dnia 7 grudnia 2017 r. w sprawie jako$ci wody
przeznaczonej do spozycia przez ludzi (Rozporzadzenie, 2017). W obydwu doku-
mentach normowana jest zawarto$¢ benzo(a)pirenu, gdzie dopuszczalne stgzenie tego
zwigzku w wodzie przeznaczonej do spozycia przez ludzi wynosi 0,010 pg/dm’,
Ponadto normowana jest rowniez suma czterech WW A, takich jak: benzo(b)fluoranten,
benzo(k)fluoranten, benzo(g,h,i)perylen oraz indeno(1,2,3-c,d)piren. Dopuszczalna
warto$¢ sumy czterech WW A normowana w wyzej wymienionych regulacjach wynosi
0,10 pg/dm’. W obowiazujacej Dyrektywie Parlamentu Europejskiego i Rady (UE)
2020/2184 zaktualizowano ramowg polityke wodna, podkreslajac potrzebe opraco-
wania nowych technologii uzdatniania wody. Wyszczegdlnione w Dyrektywie sub-
stancje priorytetowe nadal obejmuja WWA. Jednoczesnie obawy dotyczace nega-
tywnych skutkow WWA dla zdrowia ludzkiego i §rodowiska takze przyczynity si¢
do szeroko zakrojonych badan nad r6znymi metodami usuwania WWA ze Srodowi-
ska wodno-$ciekowego (Lamichhane i in., 2016).
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Rosinska 1 Sobczak (2018) przeprowadzily badania oceny skladu iloSciowo-
-jakosciowego WWA w wodzie przeznaczonej do spozycia przez ludzi, pobranej
w jednej ze stacji uzdatniania wody w wojewodztwie $laskim. Analizowano probki
wody pobrane ze zbiornika zaporowego zasilajacego stacj¢ oraz na réznych etapach
procesu uzdatniania wody. W probkach pobranych ze zbiornika stezenie benzo(a)pi-
renu wyniosto 0,123 pg/dm? i byto znacznie ponizej dopuszczalnego stezenia okre-
$lonego w obowiazujacych aktach prawnych, czyli ponizej wartosci 0,01 pg/dm?’.
Stezenie sumy czterech WWA zawartych w odpowiednich aktach prawnych
(Dyrektywa Parlamentu Europejskiegi i Rady (UE) 2020/2184; Rozporzadzenie
Ministra Zdrowia, 2017) réwniez bylo ponizej dopuszczalnego poziomu. Suma
benzo(b)fluorantenu, benzo(k)fluorantenu, benzo(g,h,i)perylenu i indeno(1,2,3-c,d)
pirenu wyniosta 0,589 ug/dm’. Najwyzsze stezenie, tj. 0,190 pg/dm’, odnotowano
w przypadku benzo(b)fluorantenu i benzo(k)fluorantenu.

W probkach pobranych po procesie ozonowania poczatkowego nie wykryto nor-
mowanych WWA. W przypadku pozostalych WW A stezenie naftalenu zmniejszyto
si¢ w poréwnaniu z probkami pobranymi ze zbiornika do wartosci 0,023 pg/dm?’.
Podobng zalezno$¢ zaobserwowano w przypadku 3-pierScieniowych WWA, tj.
acenaften i fenantren. W grupie 4-pierScieniowych WWA stezenie fluorantenu
nieznacznie wzrosto, natomiast stezenie pirenu nie uleglo zmianie. W badanych
probkach stwierdzono obecnos¢ benzo(a)antracenu i chryzenu w ilosci 0,004
0,001 pg/dm’. W probach wody pobranych po koncowym ozonowaniu wykazano
obecno$¢ benzo(a)pirenu (0,015 pg/dm?), ktérego stezenie byto 1,5 raza wieksze od
wartosci dopuszczalnej, natomiast stezenie sumy normowanych WWA bylo ponize;j.
Stezenie naftalenu w probee nieznacznie obnizyto sig, podobnie jak stezenie 3-pier-
scieniowych WWA, czyli fluorenu i fenantrenu. W probkach wody pobranych
z pompowni wykryto jedynie naftalen (0,026 pg/dm?®) i acenaften (0,006 pg/dm?).

W prébkach wody pobranych u konsumenta zidentyfikowano: naftalen
(0,003 pg/dm?) oraz 3-pierscieniowe WWA, czyli acenaften (0,006 pg/dm?), fluoren
(0,003 pg/dm?) i fenantren (0,003 pg/dm?*).

W przeprowadzonych badaniach zaobserwowano wyzsze stgzenia WWA w okre-
sie jesiennym w porownaniu do wiosennego. Jedynie dla acenaftenu, fluorantenu
i pirenu wyzsze stezenia wykazano w probkach pobranych wiosng (Rosinska
i Sobczak, 2018).

Wedlug Wrighta i Welbourna (2002), ilo§¢ wprowadzanych do srodowiska wod-
nego WWA szacuje si¢ na ponad 80 000 Mg rocznie. WW A mogg utrzymywac si¢
bardzo dlugo w wodzie, poniewaz w tych warunkach sa mniej wrazliwe na fotoutle-
nianie niz w powietrzu. Duzy wplyw na rozmieszczenie i losy poszczegdlnych
WWA ma ich wzgledna rozpuszczalnos$¢ i hydrofobowos¢. W srodowisku wodnym
WWA s3 szybko adsorbowane przez czastki state, w zwigzku z tym wyzsze stezenia
WWA zwykle obserwuje si¢ w osadach, a najnizsze w wodach powierzchniowych
i stupie wody (Stigliani i in., 1993). Wykazano, ze w osadach dennych dominujg
WWA pochodzenia pirogennego (Stogiannidis i Laane, 2015), co moze by¢ spowo-
dowane wyzszym stopniem odporno$ci pirogennych WWA na naturalne utlenianie
fotochemiczne i degradacj¢ mikrobiologiczng. WWA przedostajgce si¢ z roznych
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zrédet do srodowiska wodnego lokalizuja si¢ w rzekach, ujsciach rzek i przybrzez-
nych wodach morskich. W tym kontek$cie mozna zauwazy¢, ze gtowne zrodla
WWA w érodladowych ekosystemach wodnych réznig si¢ od zrodet WWA w eko-
systemach morskich. W wodach morskich wielopier§cieniowe weglowodory aroma-
tyczne zazwyczaj gromadza si¢ w wyniku depozycji z atmosfery WWA
emitowanych ze zrdédet pirogennych (np. wybuch wulkanoéw). Petrogenne zrodta
WWA, takie jak wycieki ropy naftowej, oleju itp., dodatkowo zwickszajg st¢zenie
WWA w ekosystemie morskim (Agarwal i in., 2013).

Ujscia rzek sg miejscem tarta i lggu kilku gatunkow ryb, w zwigzku z tym WWA
obecne w tej czesci sSrodowiska bioakumulujg si¢ w organizmach rozwijajacych si¢
ryb. Oprocz bioakumulacji wazna jest rowniez biomagnifikacja WWA w wodnym
fancuchu pokarmowym, ktora, jak wykazaty badania, jest bardzo ztozona. Przykta-
dowo, biomagnifikacja benzo(a)pirenu i 7,12-dimetylobenzo(a)antracenu w fancu-
chu pokarmowym Dunaliella tertiolecta (mikroalga), Mytilus galloprovincialis
(omutek) 1 Dicentrarchus labrax (okon morski) charakteryzowata si¢ wyzsza
akumulacjg analizowanych WWA w malzach w poréwnaniu z rybami (D'adamo
iin., 1997). Podobne rezultaty uzyskali Takeuchi i in. (2009). Zaobserwowali oni,
ze stezenia WWA byly nizsze w organizmach dziesigcionogdéw i ryb niz u migcza-
koéw. Ostatnie badania wskazuja, ze bioakumulacja WWA w rybach jest bezposred-
nio skorelowana z ich stezeniem w roslinach wodnych, dlatego wystgpowanie tych
zwigzkdéw w organizmach ryb najprawdopodobniej jest czeSciej wynikiem przyswa-
jania WWA z ro$lin wodnych, a nie z wody (Behera i in., 2018; Zhang i in., 2015).

2.3.6. Transformacja i degradacja WWA w srodowisku wodno-$ciekowym

Wielu naukowcow uwaza WWA za grupe trwalych zanieczyszczen organicznych
(Gan i in., 2009; Gupta i Gupta, 2015; Kallenborn, 2006; Teran i in., 2012). Jednak
sa tez tacy, np. Jia i in. (2014); Jonsson i in. (2007); Ringuet i in. (2012) oraz Zhao
iin. (2017), ktérzy wykazali, ze pod wplywem réznych czynnikow biotycznych
i abiotycznych, m.in. mikroorganizmow, zwigzkéw chemicznych i promieniowania
stonecznego, WW A mogg ulega¢ transformacji i degradacji w srodowisku. Ringuet
i in. (2012) wykazali, ze dwa z najbardziej stabilnych WWA, benzo(a)piren
iindeno(1,2,3-c,d)piren, zaadsorbowane na czastkach aerozolu w obecnosci utlenia-
czy w atmosferze, takich jak: ozon, rodniki hydroksylowe i tlenki azotu (NOx), ule-
gaja transformacji i degradacji do utlenionych i nitrowanych pochodnych WWA
(Gbeddy i in., 2019).

W literaturze szeroko opisano degradacje i transformacje WWA. Rozroznienie
procesu transformacji i degradacji jest wazne dla lepszego zrozumienia przemian
WWA. Degradacja odnosi si¢ do wszelkich procesow fizycznych, biologicznych lub
chemicznych, w wyniku ktorej ztozone struktury WWA sg przeksztalcane w prost-
sze zwigzki. Transformacja to kazda fizyczna, biologiczna lub chemiczna prze-
miana, w ktorej pierwotna struktura WWA pozostaje i zachowuje swoje indywidu-
alne wlasnosci na koncu tego procesu. W zwigzku z tym transformacje¢ mozna uznaé
za wstgp do procesu degradacji. Procesy transformacji i degradacji WWA czesto
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prowadza do powstawania pochodnych lub metabolitow, tzw. produktow transfor-
macji WWA (Hutzinger, 1985). Powstate produkty transformacji zwykle wykazuja
wyjatkowe wlasciwosci fizyczno-chemiczne i toksykologiczne w poréwnaniu z ma-
cierzystymi WWA. Wzglgdna zmiana losow produktow transformacji wynika
przede wszystkim z wlaczenia w strukture macierzystych WWA nowych i glownie
polarnych grup funkcyjnych, takich jak grupa hydroksylowa, karboksylowa, karbo-
nylowa i nitrowa (Lundstedt i in., 2006). W tym kontekscie produkty transformacji
moga stwarza¢ wigcej wyzwan srodowiskowych w porownaniu z ich macierzystymi
WWA. Wedtug Jia i in. (2015), transformacja i degradacja WWA wzbudzajg coraz
wigksze zainteresowanie badaczy ze wzgledu na potencjalny wplyw produktow
transformacji WWA na ekosystem i zdrowie ludzi. Jednak ta obserwacja nie jest
w pelni reprezentatywna i zagadnienie produktow transformacji pozostaje w duzej
mierze niezbadane (Bandowe i in., 2014; Majumdar i in., 2012).

Przebieg degradacji WWA zalezy od wielu czynnikow srodowiskowych, takich
jak np.: pH, temperatura, ilo$¢ tlenu rozpuszczonego i potencjat redoks (Abdel-Shafy
i Mansour, 2016; Szymanski i in., 2007). W wodzie degradacja WWA rosénie ze
wzrostem stezenia tlenu rozpuszczonego, temperatury i intensywno$ci $wiatla.
WWA o matej masie czagsteczkowej moga utlenia¢ si¢ do CO; i H,O, natomiast
zwigzki o wickszej masie czasteczkowej sg degradowane czg§ciowo do réznych me-
tabolitow, np. kwasow organicznych czy zwigzkow fenolowych. Szybkos¢ degrada-
cji WWA w wodzie zmniejsza si¢ ze wzrostem glgbokosci stupa wody, co wynika
ze zmniejszenia intensywnosci §wiatfa, temperatury i iloci tlenu rozpuszczonego.
W osadach dennych proces fotodegradacji WWA nie jest znaczacy (Bojakowska,
2003).

Na podstawie danych literaturowych wiadomo, ze WWA w okreslonych warun-
kach ulegajg przemianom fotolitycznym, fotochemicznym, chemicznym, biologicz-
nym (Jia i in., 2015; Lundstedt i in., 2007; Zhao i in., 2017).

Proces biodegradacji WW A jest wieloetapowy i moze przebiega¢ na drodze prze-
mian metabolicznych lub kometabolicznych. Rozklad moga prowadzi¢ czyste
szczepy, jak réwniez populacje mieszane, dla ktorych posrednie produkty stanowia
substraty dla innych (Wtodarczyk-Makuta i Wierzbicka, 2013). Biodegradacja
WW A moze przebiega¢ z wykorzystaniem bakterii, grzybow, promieniowcdw i nie-
ktorych glonéw. Opisane w literaturze badania biodegradacji WWA dotyczyly
glownie degradacji tlenowej. Niemniej jednak wykazano degradacje beztlenowa
w warunkach denitryfikacji (Haritash, 2009; Peng i in., 2008). W procesie biodegra-
dacji WWA kluczowe jest, aby dany zwigzek byt dostepny dla bakterii (Abdel-Shafy
i Mansour, 2016). Omawiajac zagadnienie biodostepnosci zanieczyszczen, w tym
WWA, nalezy wyraznie rozrézni¢ pojgcie bioprzyswajalnosci uwarunkowanej
cechami organizméw zywych oraz biodost¢gpnosci zaleznej od warunkow srodowi-
skowych. Biodostepnos¢ danego WW A zalezy od kilku parametrow. Podstawowym
jest rozpuszczalnos¢ WWA, dlatego zwiazki staja si¢ biodostgpne, gdy wystepuja
w stanie rozpuszczonym lub w fazie gazowej. Struktury katowe sa bardziej biode-
gradowalne niz struktury liniowe lub klastrowe.
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Zaobserwowano, ze wick WWA w osadach czy glebie wptywa na szybkos¢ ich
desorpcji (Fredslund i in., 2008; Uyttebroek i in., 2007). WWA ulegaja desorpcji
w roznym czasie. Hatzinger i Martin (1995) wykazali, ze pojedyncze wzorce fenan-
trenu i chryzenu znakowane weglem C-14 ulegaty szybkiej desorpcji. Natomiast
zwigzki te wystepujace w glebie w dlugim czasie ulegaty powolnej desorpcji.
Wykazano, ze na poczatku zachodzit proces szybkiej desorpcji WWA, a nast¢pnie
szybkos$¢ desorpcji malata. Taka zmiana szybko$ci desorpcji jest spowodowana
glownie obnizeniem gradientu stezen WWA. Jezeli poszczegolne WW A osiagna ste-
zenia odpowiadajgce poziomowi ich rozpuszczalno$ci w wodzie, to szybkos$¢ de-
sorpcji zmniejszy si¢ ze wzgledu na obnizenie gradientu stezen tych zwiazkow
w fazie sorbentu i fazie wodnej. Z drugiej strony szybkos$¢ degradacji WWA moze
ulec spowolnieniu, jezeli bakterie biorgce udziat w degradacji WWA znajdg inne
zwiazki, ktore sg lepszym i tatwiejszym zrodtem wegla i energii.

Transformacja chemiczna i degradacja WWA zachodza zwykle w potaczeniu
z fotolizag. Przemiany fotochemiczne obejmuja fotoliz¢ bezposrednig i posrednia.
W s$rodowisku wodnym procesy bezposredniej i posredniej fotolizy wystepuja jed-
noczesnie. Obecnos¢ mikroorganizmoéw, alg lub substancji humusowych przyspie-
sza reakcje fotochemiczne z uwagi na ich zdolnos$¢ do pochlaniania $wiatta stonecz-
nego. Fotoliza odgrywa znaczaca role w degradacji wielu zwigzkow z grupy WWA.
Wedlug niektorych Autorow, fotodegradacja WWA uznawana jest za wstepny
proces, po ktérym nastepuje rozktad zwigzkow za pomocg mikroorganizmow.
Fotoliz¢ definiuje si¢ jako destrukcje zwigzku w wyniku reakcji zapoczatkowanych
absorpcja $wiatta. Reakcje te zachodza, gdy promieniowanie pochionigte przez
WWA wzbudza elektrony w czasteczkach. W wyniku tego procesu powstaje niesta-
bilny ukiad strukturalny, ktoéry jest podatny na niektore procesy fizyczne i che-
miczne. Reakcje fotolizy z udziatem WW A sg podobne do reakcji biodegradacji, tzn.
WWA ulegaja skutecznej degradacji, jezeli wystgpuja w fazie gazowej lub wodne;.
Dla WWA zaabsorbowanych na czastkach statych proces fotodegradacji zachodzi
w niewielkim stopniu (Abdel-Shafy i Mansour, 2015).

Dane literaturowe potwierdzaja, ze WWA moga ulega¢ réznym reakcjom che-
micznym, takim jak: utlenianie, redukcja i substytucja elektrofilowa. Wydaje sie, ze
w $rodowisku naturalnym reakcje utleniania chemicznego stanowig niewielki udziat
we wszystkich zachodzacych procesach degradacji WWA. Szybko$¢ utleniania
WWA zalezy od masy czasteczkowej i budowy strukturalnej zwiazku, stanu skupie-
nia, temperatury, czynnika utleniajagcego. Uwaza sig, ze procesy hybrydowe, tj.
polaczenie metod chemicznych, fizycznych i/lub biologicznych, wykazuja dobra
skutecznos¢ usuwania WWA z zanieczyszczonego srodowiska.

2.3.7. Metody usuwania WA ze srodowiska wodno-$ciekowego

W zanieczyszczonych wodach obecna jest zwykle mieszanina réznych mikro-
zanieczyszczen organicznych, dlatego najlepszym rozwigzaniem bytoby zastosowa-
nie procesu usuwajacego réwnoczesnie wszystkie zanieczyszczenia. W najwigk-
szym stopniu kryteria te spelnia sorpcja na weglu aktywnym. Ze wzgledu na wysokie
koszty eksploatacyjne procesu sorpcji powinny ja poprzedza¢ skuteczna koagulacja,
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sedymentacja i filtracja. Wérod proceséw wstepnego oczyszczania wody duzg role
odgrywa koagulacja, ktora przy zachowaniu optymalnych parametrow technologicz-
nych zapewnia mi¢dzy innymi usuwanie WWA, glownie w postaci form stabo
rozpuszczalnych w wodzie (Swiderska-Broz, 1993). Stosowano réwniez rozne kon-
wencjonalne i zaawansowane procesy utleniania w celu eliminacji WWA. Konwen-
cjonalne metody nie sg wystarczajaco skuteczne w usuwaniu WWA ze wzgledu na
ztozony charakter tych zwigzkow, niepozadane produkty uboczne i niekorzystne
skutki ich oddziatywania. Popraw¢ wydajnosci usuwania WWA mozna uzyskac,
wykorzystujac metody modelowe nieliniowe, takie jak: modele Langmuira, Freun-
dlicha, Temkina, Redlicha-Petersona oraz Webbersa i Morrisa, a takze stosujac po-
faczone procesy, np. utlenianie chemiczne, metody biologiczne, elektrochemiczne.

Guarav i Yadav (2020) przeprowadzili ocen¢ wydajnosci roznych technik stoso-
wanych do usuwania WWA ze $ciekow, ktora wykazata, ze najbardziej skutecznymi
i obiecujacymi sg procesy AOPs i utlenianie katalityczne. Uwazaja oni, ze AOPs
w polaczeniu z katalizatorami sg najbardziej obiecujacymi metodami oczyszczania
scickow z WWA.

2371 Koagulacja

Jako$¢ wody pobieranej zarowno ze zbiornikow powierzchniowych, jak i studni
glebinowych wymaga ostatnio doktadnego jej oczyszczania i uzdatniania. Kolejnym
problemem jest oczyszczanie $ciekow poprodukcyjnych. Wymagany stopien ich
oczyszczania zalezy od tego, czy beda one zawracane w zakladzie, tworzac obiegi
zamknigte (do celow produkcyjnych lub jako woda technologiczna), czy tez odprowa-
dzane do zbiornikow powierzchniowych lub zbiorczej kanalizacji miejskie;j.

Metoda powszechnie stosowana do usuwania z wody zanieczyszczen koloidal-
nych nieorganicznych i organicznych, a takze zawiesin trudno opadajgcych jest
koagulacja. Proces sprowadza si¢ do destabilizacji uktadu koloidowego (przez wpro-
wadzenie do wody reagentéw) i zmniejszenia stopnia zdyspergowania czastek.
Wytworzone klaczkowate zawiesiny pokoagulacyjne usuwane sg z wody poprzez
sedymentacj¢ (ewentualnie flotacje) i filtracje. W oczyszczaniu wody koagulacje
mozna gtownie spowodowac przez wytworzenie koloidu o tadunku przeciwnym do
fadunku koloidéw obecnych w oczyszczanej wodzie lub dodanie elektrolitu, ktéry
zmniejsza potencjatl elektrokinetyczny koloidow i1 ulatwia ich aglomeracje.
Do oczyszczania wody przygotowywanej do spozycia gtownie stosowane sg chlorki
poliglinu o ogélnym wzorze Al,(OH)nClsn.m. Kontrolowana wstepna hydroliza soli
glinu zachodzaca podczas produkcji chlorkow poliglinu powoduje, ze zawierajg one
wigcej spolimeryzowanych form glinu o duzym tadunku dodatnim, niz powstaje
podczas typowej hydrolizy siarczanu glinu (Kowal i Swiderska-Bréz, 2009). Han-
dlowe roztwory chlorkéw poliglinu o nazwie handlowej PAX (oferta m.in. firmy
Kemipol) charakteryzujg si¢ zasadowoscia od 26+5% do 85+5% oraz zawieraja od
9,5+0,4% do 23,6+1% Al,O;. Dane literaturowe potwierdzaja mozliwos$¢ zastoso-
wania koagulacji do usuwania mikrozanieczyszczen z wody, w tym WWA zaadsor-
bowanych na NOM (Lin i Ika, 2020). Uwaza sig, ze w procesie koagulacji usuwanie
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zanieczyszczen z wody odbywa si¢ zazwyczaj w oparciu o dwa mechanizmy — neu-
tralizacj¢ fadunku czastek zanieczyszczen obecnych w wodzie oraz koagulacje
wymiatajacg opartg na zjawisku wychwytywania zanieczyszczen przez wytrgcone
czastki wodorotlenku glinu. W literaturze jest niewiele prac omawiajacych opty-
malny dobor koagulantéw i ich dawek stosowanych do usuwania okre§lonych grup
mikrozanieczyszczen (Ma i in., 2019; Tang i in., 2020). Autorzy roznych publikacji
zwracajg uwage na ciagla potrzebe prowadzenia badan w tym zakresie, podkreslajgc
konieczno$¢ kazdorazowej analizy wplywu stosowanych koagulantow na skutecz-
no$¢ obnizania zawarto$ci mikrozanieczyszczen w wodzie. Takie podejscie do
oceny koagulacji powoduje konieczno$¢ optymalizacji tego procesu nie tylko pod
katem zmniejszenia zmetnienia, barwy wody i zawarto$ci zwigzkow organicznych,
ale takze usuwania np. WWA w tym procesie.

Dotychczas w literaturze znaleziono bardzo mato przyktadow badan zastosowa-
nia koagulacji do usuwania WWA, dlatego przeprowadzono badania potwierdzajace
przydatnos$¢ procesu koagulacji do usuwania WWA z wody przeznaczonej do
spozycia (Rosinska i Dabrowska, 2017; 2020; 2021). Biorac pod uwagg mozliwos¢
wystepowania WWA w wodzie kierowanej do stacji uzdatniania, przyjeto, ze zawar-
tos¢ WWA w wodzie spada po zakonczeniu procesu koagulacji, a skutecznos¢ usu-
wania zaniczyszczen zalezy od rodzaju zastosowanego koagulantu i jego dawki.

Do badan wykorzystano wode powierzchniowg ze zbiornika zaporowego
Koztowa Gora oraz z rzeki Stradomka. Wodg zmodyfikowano roztworem wzorco-
wym PAH MIX A firmy RESTEK w celu uzyskania sumarycznego st¢zenia normo-
wanych WWA (benzo(b)fluorantenu, benzo(k)fluorantenu, benzo(g,h,i)perylenu,
indeno(1,2,3-c,d)pirenu) réwnego odpowiednio 200 oraz 820 ng/dm’. Stezenie tych
zwigzkdéw bylo dwukrotnie oraz o$miokrotnie wyzsze od dopuszczalnego w wodzie
przeznaczonej do spozycia przez ludzi podanego w rozporzadzeniu ministra zdrowia
(Rozporzadzenie, 2017). Uzyskane wyniki przedstawiono w tabelach 2.3.412.3.5.

Tabela 2.3.4. Stezenia WWA w zmodyfikowanej wodzie ze zbiornika Kozlowa Goéra
przed i po koagulacji (dawka 3 mgAl/dm®) (Rosinska i Dabrowska, 2017)

Stezenie WWA (ng/dm?)
Koagulant | b /7o) | Benzo(k) | Benzo(ghj) | 1ndeno
qo qo 1 123-cd) | Y4WWA
uoranten uoranten perylen piren
Woda surowa” | 49,76 51,99 51,26 50,85 203,86
AL(SOy); 18,03 26,44 20,25 18,06 82,78
PAX-XL1910 10,01 9,62 20,93 25,97 66,53
PAX-XLI9F 11,50 8,83 6,46 4,83 31,62

* woda modyfikowana roztworem WWA
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Tabela 2.3.5. Stezenia WWA w zmodyfikowanej wodzie z rzeki Stradomka przed
i po koagulacji PAX-XL19F (dawka 3,5 mgAl/dm®) (Rosinska i Dabrowska, 2020)

Woda Woda oczyszczona przy poczatkowym pH
WWA Jedn. | surowa zmo- B B o B
dyfikowana pH=58 | pH=6,3 | pH=6,9" | pH=83
Benzo(b)fluoranten |ng/dm? 209,95 42,04 51,85 20,94 30,06
Benzo(k)fluoranten |ng/dm? 209,95 42.86 51,85 20,94 30,06
Benzo(g,h,i)perylen |ng/dm? 204,41 12,82 26,04 6,03 11,42
3
Indeno(1.2.3-c.d) |ng/dm” | 6 46 1092 | 33,65 5,22 17,51
piren
Y4 WWA ng/dm? 884,77 108,64 163,39 53,13 89,05

* woda modyfikowana roztworem WWA

Najlepsza efektywno$¢ obnizenia sumy czterech normowanych WWA otrzy-
mano w przypadku uzycia koagulantu PAX-XL19F (84%). Przy zastosowaniu
pozostatych koagulantow Al(SO4); 1 PAX-XL1910 efektywno$¢ obnizenia suma-
rycznego stgzenia tych zwiazkéw wyniosta odpowiednio 59 1 67%.

Oceniajagc w zaleznos$ci od poczatkowej wartosci pH skutecznos$¢ usuwania
z wody normowanych WWA podczas procesu koagulacji, wykazano, ze najlepsza
efektywno$¢ usuwania uzyskano przy pH rownym 6,9 oraz 8,3. Dla pozostatych
czterech normowanych stopien usunigcia z wody przy pH = 6,9 wynosit od 89,5%
(benzo(b)fluoranten i benzo(k)fluoranten) do 97,4% (indeno(1,2,3-c,d)piren). Przy
odczynie zasadowym badanych probek, tj. pH = 8,3, skuteczno$¢ usuwania normo-
wanych WWA byta na poziomie od 85,0 do 94,3%. Nizsza skuteczno$¢ w zakresie
od 74,1% (benzo(b)fluoranten i benzo(k)fluoranten) do 87,0% (benzo(g,h,i)perylen)
uzyskano dla probek wody o pH = 6,3. Najnizsza skuteczno$¢ usuwania tych zwigz-
koéw w zakresie od 34,5% (indeno(1,2,3-c,d)piren) do 47,5% (benzo(b)fluoranten)
uzyskano przy pH = 5,8.

Przeanalizowano réwniez efektywnos$¢ usuwania naftalenu (2-pier§cieniowy),
acenaftylenu, acenaftenu, fluorenu, fenantrenu, antracenu (3-pierscieniowe), fluo-
rantenu, pirenu, benzo(a)antracenu, chryzenu (4-pierscieniowe) oraz dibenzo(a,h)
antracenu (6-pier§cieniowy). Najnizsza skutecznos¢ usuwania tych zwigzkoéw otrzy-
mano po procesie koagulacji przy pH = 6,9. W przypadku 2-pier§cieniowego nafta-
lenu efektywnos$¢ usuwania wynosita od 53,9% (pH = 6,9) do 98,1% (pH = 6,3).
Dla fenantrenu najlepsza skuteczno$¢ otrzymano przy pH = 5,8 (99,7%), najnizsza
przy pH = 6,9 (9,5%). Dla pozostatych 3-pierscieniowych WWA uzyskano obnize-
nie ich stezenia w zakresie od 27,7% (antracen, pH = 5,8) do 95,4% (acenftylen,
pH = 5,8).

Dla 4- i 6-pierscieniowych WWA najnizsza efektywno$¢ ich usuwania uzyskano
przy pH = 5,8. W tym przypadku obnizenie stezenia badanych zwigzkéw bylo na
poziomie 11,3% (dibenzo(a,h)antracen) i 55,8% (chryzen). Dla tej grupy zwiazkow
najlepsze rezultaty otrzymano dla pH = 6,9 oraz pH = 8,3, gdzie efektywno$¢
ich usuwania byla w zakresie od 45,1% (piren) do 83,5% (dibenzo(a,h)antracen).
Otrzymane wyniki wskazuja na zalezno$¢ efektywnosci usuwania WWA od pH
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wody, ale nie zaobserwowano jednakowej korelacji dla normowanych oraz pozosta-
tych analizowanych WWA.

Rosinska i Dabrowska (2021) przeprowadzity réwniez badania oceny wptywu
rodzaju i dawki koagulantu na skuteczno$¢ usuwania NOM 1 benzo(a) pirenu oraz
15 WWA (w tym sumy czterech okreslonych w dyrektywie) z wody powierzchnio-
wej po procesie koagulacji. Srednie stezenia WWA w modyfikowanych wodach po-
wierzchniowych oraz w wodzie po procesie koagulacji prowadzonym koagulantami
PAX18, PAX61 i PAX19F w dawce 3 mgAl/dm’® przedstawiono w tabeli 2.3.6.

Tabela 2.3.6. Wartosci §rednie stezenia (ng/dm*) WWA w wodzie po procesie
koagulacji koagulantami PAX18, PAX61, PAX19F (Dabrowska i in., 2021)

Grani Woda Woda po koagulacji
WWA ranica surowa po

detekeji | modyfikacji | pAx18 | PAX61 | PAXIOF
Benzo(a)piren 0,01 202,48 31,09 43,63 19,50
Benzo(b)fluoranten 0,01 203,27 39,54 42,55 33,85
Benzo(k)fluoranten 0,01 204,35 39,54 42.55 33,85
Benzo(g,h,i)perylen 0,01 203,59 12,33 27,28 20,02
Indeno(1,2,3-c,d)piren 0,01 204,42 14,18 23,63 17,14
Naftalen 0,01 207,34 38,49 3,85 1,80
Acenaftylen 0,01 221,31 66,66 25,56 0,90
Acenaften 0,01 210,27 36,66 18,74 1,05
Fluoren 0,01 225,17 87,34 51,63 6,13
Fenantren 0,01 200,00 35,97 32,08 56,32
Antracen 0,01 207,17 90,23 49,45 41,29
Fluoranten 0,01 209,11 155,37 126,29 118,10
Piren 0,01 224,03 140,59 98,49 94,05
Benzo(a)antracen 0,01 204,50 121,77 86,48 86,26
Chryzen 0,01 205,11 78,64 38,25 41,52
Dibenzo(a,h)antracen 0,01 202,62 42,94 37,79 29,61

W wodach powierzchniowych niezmodyfikowanych WWA ich sumaryczne
steznie wynosito 132 ng/dm’. Sposrod 16 analizowanych WWA nie zidentyfiko-
wano tylko fenantrenu. Stezenia WWA wymienione w rozporzadzeniu ministra
zdrowia z 7 grudnia 2017 roku (Rozporzadzenie, 2017) byty ponizej dopuszczalnej
wartosci, tj. 0,1 ug/dm®. Réwniez stezenie normowanego benzo(a)pirenu byto poni-
7ej stezenia dopuszczalnego i wynosito 2,5 ng/dm’. Stezenia pozostatych WWA wa-
haty sie od 2,6 (dibenzo(a,h) antracen) do 25,1 ng/dm? (fluoren).

Oceniajac skuteczno$¢ usuwania okreslonych WWA z wody w procesie koagu-
lacji, stosujgc koagulanty: PAX18, PAX61 i PAX19F, wykazano, ze w przypadku
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benzo(a)pirenu stopien usunigcia z wody wynosit odpowiednio: 92, 78 1 83% (rys.
2.3.3). W przypadku benzo(b)fluorantenu i benzo(k)fluorantenu stopien usuwania
z wody wyniost odpowiednio: 74, 79 1 83%, dla benzo(g,h,i)perylenu — 83, 86 1 90%,
a dla indeno(1,2,3-c,d)pirenu — 87, 88 1 91%.

Benzo(a)piren @ Benzo(k)fluoranten OBenzo(b)fluoranten
OBenzo(g,h,i)perylen OIndeno(1,2,3,-c,d)piren
100 ¢
2 — - J—
(u" | — — —
-% 80 - — —
2
5
@ 60
‘Q
‘D
g 40
2
P
>
o 20
O 1
PAX18 PAX61 PAX19F

Koagulanty/dawka

Rys. 2.3.3. Skuteczno$¢ usuwania WWA (znormalizowanych w Dyrektywie Rady)
z wod po procesie koagulacji PAX18, PAX61 i PAX19F

Analizujac skuteczno$¢ usuwania pozostatych WWA poprzez koagulacje
z uzyciem PAXI18, PAX61 i PAXI19F, wykazano, ze w przypadku zwigzkow
2- 1 3-pierscieniowych lepsze wyniki uzyskano, stosujac koagulanty PAX61 i PAX19F.
W przypadku 2-pier§cieniowego naftalenu skuteczno$¢ usuwania wynosita od 81 do
99%. Dla trojpierscieniowych WW A warto$ci redukcji stezenia wynosity od 54,5 do
99,6%. W tej grupie zwiazkow po zastosowaniu PAX61 w koagulacji stezenie
zmnigjszyto si¢ z 74% (fluoren) do 98% (naftalen). Stosujac PAX19F, stezenie
3-pierscieniowych WW A zmniejszylo si¢ z 72% (fenantren) do 99,6% (acenaftylen).
Zastosowanie PAX18 byto najmniej skuteczne w usuwaniu 2- i 3-pierscieniowych
WWA, zmniejszajac stezenia tych zwigzkoéw w zakresie od 55 do 82%.

Dla 4- i 5-pierscieniowych WWA lepsze wyniki uzyskano przy zastosowaniu
koagulantow PAX61 i PAX19F, z wyjatkiem wynikéw otrzymanych dla benzo
(a)antracenu, gdy usuwanie bylo skuteczniejsze po zastosowaniu PAX18 (st¢zenie
spadto o 82%). Dla pozostatych 4- i 5-pierscieniowych WW A wyniki po zastosowa-
niu PAX18 do koagulacji byty niezadowalajace. Uzyskano zmniejszenie st¢gzenia
WWA z 22 % (fluoranten) do 78% (dibenzo(a,h)antracen). Po zastosowaniu PAX61
stezenie 4-pierscieniowych WWA spadlo z 37% (fluoranten) do 51% (dibenzo(a)
antracen), a po zastosowaniu PAX19F stezenie tych zwigzkow spadto odpowiednio
o 79 1 58%. Porownujac zastosowanie koagulantow, skuteczno$¢ usuwania
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S-pierécieniowego dibenzo(a,h)antracenu z wody byta rowniez lepsza dla PAX61
1 PAX19F — odpowiednio 83 i 85%.

W przypadku WWA, ktore r6znig si¢ budowg chemiczng czasteczek i wlasciwo-
$ciami chemicznymi, mechanizm, a co za tym idzie, skuteczno$¢ ich usuwania
w procesie koagulacji moze rézni¢ si¢ w zaleznosci od koagulantu. W praktyce
w procesie koagulacji usuwanie zanieczyszczen z wody opiera si¢ zwykle na dwoch
mechanizmach — neutralizacji tadunku czastek zanieczyszczen obecnych w wodzie
oraz koagulacji wymiatajacej, polegajgcej na wychwytywaniu zanieczyszczen przez
wytragcone czasteczki wodorotlenku glinu. Jak wynika z danych literaturowych,
w przypadku stosowania koagulantow wstgpnie zhydrolizowanych w procesie usu-
wania mikrozanieczyszczen organicznych dominuje ten drugi mechanizm (Duan
i Gregory, 2003). Dlatego uwaza si¢, ze w przeprowadzonych badaniach proces usu-
wania WWA przebiegal zgodnie z mechanizmem charakterystycznym dla koagula-
cji wymiatajace;j.

Zastosowane w badaniach koagulanty PAX18, PAX61 i PAX19F roznity si¢ nie
tylko zasadowoscia, ale takze stopniem polimeryzacji i skuteczno$cig neutralizacji
fadunkow zanieczyszczen, co mogto by¢ przyczyng ich zréznicowanej selektywno-
sci dla WWA o roznej strukturze. Stosujac PAX61 i PAX19F, dobre efekty uzyskano
dla wigkszosci WWA. Benzo(a)antracen byl jedynym wyjatkiem w grupie
4- 1 S5-pierscieniowych WWA. W przypadku tego zwigzku PAX18 okazat si¢ sku-
teczniejszy, zmniejszajac stezenie benzo(a)antracenu o 82%.

W procesie koagulacji mikrozanieczyszczen organicznych istotng rolg odgrywa
ich sorpcja na czasteczkach substancji organicznych naturalnie wystepujacych
w wodzie (Amstaetter i in., 2012; Sillanpdd i in., 2018). W procesie koagulacji
mechanizmy agregacji, pozwalajace na usuwanie WWA, obejmuja potaczenie
neutralizacji obcigzenia, pulapkowania, adsorpcji i kompleksowania z koagulantem
(Matilainen i in., 2010; Alexander i in., 2012).

Po wykazaniu najlepszej skutecznosci usuwania WWA okreslonych w Dyrekty-
wie Rady 98/83/WE oraz pozostatych badanych WWA z uzyciem PAX19F koagu-
lant ten zostat wybrany do dalszych badan.

W kolejnym etapie zbadano wplyw czterech dawek PAXI9F (2, 3, 4
i 5 mgAl/dm®) na efektywnoéé usuwania WWA z wody w procesie koagulacii.
Wartosci stgzen WWA w wodzie po procesie koagulacji tym koagulantem przedsta-
wiono w tabeli 2.3.7. Najlepsze efekty redukcji stezenia benzo(a)pirenu, sumy
czterech wyszczegolnionych WW A i stgzenia pozostatych WW A uzyskano, stosujac
najwyzsza dawka PAX19F, tj. 5 mgAl/dm® (rys. 2.3.4). Stopien usuniecia okreslo-
nych WWA wahat si¢ od 97% (benzo(b)fluoranten i benzo(k)fluoranten) do 99%
(benzo(a)piren). Zastosowanie najnizszej dawki PAX19F (2 mgAl/dm®) byto naj-
mniej efektywne i pozwolito obnizy¢ stezenia tych zwiazkow o 38% (benzo(b)fluo-
ranten, benzo(k)fluoranten) do 51% (benzo(g,h,i)perylen i indeno(1,2,3-c,d)piren).
Skuteczno$¢ usuwania benzo(a)pirenu po zastosowaniu wyzszych dawek PAX19F —
3 i 4 mgAl/dm’® — byta w zakresie od 67 do 89%, a dla innych WWA od 76 do 85%.
Uzyskane warto$ci st¢zenia benzo(a)pirenu i sumy benzo(b)fluorantenu, benzo
(k)fluorantenu, benzo(g,h,i)perylenu i indeno(1,2,3-c,d)pirenu po zastosowaniu
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koagulantu PAX19F byty ponizej wartosci dopuszczalnych i spetniaty wymagania
dla wody przeznaczonej do spozycia przez ludzi.

Tabela 2.3.7. Stezenie (ng/dm’) WWA w wodzie po procesie koagulacji koagulantem
PAXI19F w dawce 2, 3, 4, 5 mgAl/dm® (warto$ci §rednie) (Dabrowska i in., 2021)

Woda Woda po koagulacji
surowa
e it " PAX19F | PAXI9F | PAXI9F | PAXIOF
.. | 2mgAl/ | 3 mgAl/ 4 mgAl/ 5 mgAl/

ik Lo dm? dm? dm? dm?
Benzo(a)piren | 0,01 203,35 103,43 21,06 65,85 1,68
Benzo(b) 001 | 20995 12046 | 4691 49.98 4,98
fluoranten
Benzo(k) 001 | 20995 12046 | 4691 49.98 4,98
fluoranten
Benzo(g,h.i) 0,01 204,41 98,49 28,90 32,84 221
perylen
Indeno
(23-cdpiren | %01 206,46 99,82 32,06 38,19 3,23
Naftalen 0,01 224,12 3,20 81,43 131 12,06
Acenaftylen 0,01 209,60 31,25 153,04 12,99 4,80
Acenaften 0,01 22131 33,25 135,87 20,07 10,65
Fluoren 0,01 212,94 113,43 133,82 45,64 6,47
Fenantren 0,01 321,05 103,64 132,63 149,51 60,52
Antracen 0,01 200,00 151,31 71,00 41,16 nw?
Fluoranten 0,01 227,01 109,05 149,37 63,08 13,50
Piren 0,01 208,63 207,55 109,70 51,62 4,32
Benzo(a) 0,01 222.46 107,25 72,85 71,91 11,23
antracen
Chryzen 0,01 206,76 103,00 30,58 38,98 3,38
Dibenzo(a,h) 0,01 204,62 124,82 41,39 42,19 2,31
antracen

! granica detekcji
2 nie wykryto

W przypadku zwiazkow 2- 1 3-pierScieniowych, tj. naftalenu, acenaftylenu i ace-
naftenu, oprocz najwyzszej stosowanej dawki koagulantu, dobre efekty usuwania
uzyskano przy zastosowaniu zaréwno dawki 2 mgAl/dm’, jak i dawki 4 mgAl/dm?’.
W przypadku naftalenu zastosowanie dawek 2, 4 i 5 mgAl/dm® obnizyto jego
stezenie odpowiednio 0 99 1 94%.
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Dla zwigzkow 4- i S-pierScieniowych najlepsze wyniki uzyskano, stosujac
najwyzsza dawke PAX19F, gdzie skutecznos¢ usuwania wynosita od 94 do 98%.
Najmniej skuteczna byta najnizsza dawka PAXI9F (2 mgAl/dm®) — stezenie
WWA zmniejszyto si¢ z 39 do 52%. Zastosowanie wyzszych dawek PAXI19F,
tj. 3 i 4 mgAl/dm?, poprawito skuteczno$é¢ usuwania 4- i 5-pierscieniowych WWA.
Przy dawce 3 mgAl/dm’ skuteczno$é usuwania tych zwigzkéow wynosita od 34
do 85%, a przy dawce 4 mgAl/dm® od 67 do 81%.

Wedlug danych literaturowych, pierwszym etapem koagulacji jest destabilizacja
zanieczyszczen, ktora nastgpuje bezposrednio po dodaniu koagulantu. Istotne
w fazie destabilizacji jest dobranie odpowiedniej dawki koagulantu, co spowoduje
dostateczne obnizenie potencjatu elektrokinetycznego uktadu koloidalnego, a takze
odpowiedni stopien wymieszania koagulantu z woda (Lia i in., 2006; Yang i in.,
2011b). W przypadku 2, 3, 4 i 5 mgAl /dm® PAX19F skuteczno$é¢ eliminacji okre-
slonych WWA z wody wynosita okoto 51% dla 2 mgAl/dm’® i okoto 99% dla
5 mgAl/dm’. Podobne zaleznosci, tj. niska skuteczno$é usuwania WWA przy daw-
kach nizszych niz 5 mgAl/dm’, wykazano dla wigkszosci pozostatych analizowa-
nych WWA. Uzyskane wyniki wskazuja, ze najbardziej skuteczng dawka do usuwa-
nia WWA z wody byla najwyzsza dawka PAX19F réwna 5 mg/dm’.

[ Benzo(a)piren E Benzo(b)fluoranten
O Benzo(k)fluoranten [0 Benzo(g,h,i)perylen
O Indeno(1,2,3 -c,d)piren
100 - — —

40 t

Efektywno$¢ usuwania, %

2 mgl/l 3 mg/l 4 mgl/l 5mgl/l
Dawka PAX19F

Rys. 2.3.4. Skuteczno$¢ usuwania WWA (znormalizowanych w Dyrektywie Rady)
z wody w zaleznosci od dawki PAX19F
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Drugim etapem procesu koagulacji jest flokulacja. O kinetyce procesu flokulacji
decyduja: czas flokulacji, rodzaj i dawka koagulantu, charakter usuwanych zanie-
czyszczen, temperatura oczyszczanej wody oraz warunki hydrauliczne, dlatego poza
odpowiednim koagulantem nalezy dobra¢ jego optymalng dawke. Uzyskane wyniki
oceny skutecznosci eliminacji WWA z wody potwierdzaja, ze jednym z warunkow
efektywnej redukcji stgzen tych zanieczyszczen jest stosowanie odpowiedniego
koagulantu i jego optymalnej dawki. Nie nalezy jednak ignorowa¢ innych parame-
trow. Rodriguez i in. (2008) zaobserwowali, ze przy doborze dawki koagulantu wy-
magane jest nizsze pH niz przy usuwaniu czastek. Badajac polichlorek glinu (PACI),
Rodriguez i in. (2008) wykazali, ze w okresach cieptych nalezy stosowa¢ mniejsze
dawki koagulantu niz w okresach zimnych. Zalezno$¢ migdzy optymalng dawka
koagulantu a zawarto$cia organiczng, pH koagulacji i zrédlem wody surowe;j
w instalacji shuzy optymalizacji kontroli dawki koagulantu. Autorzy proponuja stra-
tegic optymalizacji dawki PACI, polegajaca na pomiarze OWO w wodzie surowej
i kontroli dawkowania koagulantu. Dlatego stosowanie koagulacji w usuwaniu
WWA z wody nie powinno by¢ traktowane jako proces indywidualny, ale ztozony,
biorgc pod uwage wptyw powyzszych wskaznikéw na proces koagulacji.

2372 Sorpgia

Sorpcja jest jedng z metod szeroko wykorzystywanych do usuwania WWA,
poniewaz zwigzki te maja duza zdolno$¢ sorpcji do czastek statych, czemu sprzyja
ich niska rozpuszczalnos¢ w wodzie. Badania potwierdzajg skuteczno$¢ usuwania
WWA za pomoca wegla aktywnego, biowggla modyfikowanego, mineratu ilastego
odpowiednio: 100; 98,6 i > 99% (Lamichhane i in., 2016). Skuteczno$¢ usuwania
WWA i zdolno$¢ adsorpcji/absorpcji tych zwigzkow zalezy od kilku parametrow,
takich jak: rodzaj adsorbentu (w tym proces jego produkcji), wielkos¢ czastek
adsorbentu, pH, temperatura, rozpuszczalnos$¢, zasolenie. Amstaetter i in. (2012)
przeprowadzili badania testowe adsorpcji fenantrenu, antracenu, fluorenu, pirenu,
benzo(a)pirenu, chryzenu, benzo(b)fluorantenu, benzo(k)fluorantenu, benzo(a)an-
tracenu, indeno(1,2,3-c,d)pirenu, benzo(g,h,i)perylenu w roztworze wodnym, wyko-
rzystujac wegiel aktywny. Autorzy ci osiggneli bardzo wysoka zdolno$¢ adsorpcji
w zakresie od 69 (benzo(g,h,i)perylen) do 98% (benzo(a)piren).

Dobra skuteczno$¢ usuwania naftalenu, fenantrenu i pirenu mozna uzyskac,
stosujac wegiel aktywny pochodzenia roslinnego. Wykazano, ze tuska ryzowa
jako rolnicza pozostato$¢ charakteryzuje si¢ wyzsza pojemnos$cig sorpcji WWA niz
inne adsorbenty rolnicze i przemystowe (np. chitozan, chityna, bagassa cukrowa,
hipiny orzecha kokosowego, mezoporowata krzemionka organiczna) (Yakout i in.,
2013). Sorbent otrzymany z todygi soi (na bazie rolniczej) wykazat wysoka skutecz-
no$¢ usuwania z wody WWA w zakresie od 95,6 do 100% (Kong i in., 2011).
Ponadto zaobserwowano, Ze zmieniajac parametry procesu aktywacji, takie jak: tem-
peratura, czynnik aktywujacy i szybko$¢ przeptywu utleniacza, z tego samego
substratu mozna otrzyma¢ wegiel aktywny o réznych wilasciwosciach adsorpceyj-
nych. Przykltadowo, podwyzszenie temperatury podczas procesu otrzymywania
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wegla aktywnego z todyg soi skutkowato wzrostem jego zdolnos$ci adsorpcji (Kong
i in., 2011). Podobnie, podczas produkcji wegla aktywnego z koksu naftowego,
zmieniajac stosunek KOH do wegla, odnotowano lepsza adsorpcje WWA z roztwo-
row wodnych (Yuan i in., 2010). Duza powierzchnia wlasciwa i porowata struktura
wegla aktywnego zwickszaja zdolnosci sorpcyjne. W zaleznosci od rodzaju wegla
aktywnego znormalizowana specyficzna pojemno$¢ powierzchni moze by¢ zr6zni-
cowana. Wegiel aktywny na bazie CO,, np. aktywowany koks naftowy, ma wyzsza
znormalizowang powierzchnie wlasciwg wynoszaca 0,27 mg/m?, przy maksymalnej
zdolno$ci adsorpcji naftalenu wynoszacej 112,6 mg/g, podczas gdy dla komercyj-
nego wegla aktywnego przy powierzchni whasciwej 0,19 mg/m? maksimum zdolno-
$ci adsorpcji naftalenu wynosi 196,4 mg/g (Lamichhane i in., 2016).

Rosinska i Dabrowska (2018) przeprowadzily badania adsorpcji WWA na
pylistym weglu aktywnym w $§rodowisku wody powierzchniowej. Do badan wyko-
rzystano wod¢ powierzchniowg pobrang ze zbiornika Koztowa Goéra oraz zastoso-
wano wegle pyliste CWZ-22 i CWZ-30 w dawce 30 mg/dm’. Wode modyfikowano
roztworem wzorcowym PAH MIX A firmy RESTEK w celu uzyskania st¢zenia cal-
kowitego WWA wyzszego od dopuszczalnego w wodzie przeznaczonej do spozycia
przez ludzi. Do wody wprowadzono cztery WWA: benzo(b)fluoranten, benzo(k)
fluoranten, benzo(g,h,i)perylen, indeno(1,2,3-c,d)piren, ktére normowane sa w roz-
porzadzeniu (2017) i dyrektywie (1995). Zmiany zawartosci WWA po procesie
adsorpcji na weglach aktywnych CWZ-22 i CWZ-30 przedstawiono w tabeli 2.3.8.

W niezmodyfikowanej wodzie powierzchniowej faczne stezenie analizowanych
WWA wyniosto 21,44 ng/dm’. Nie wykryto obecno$ci zwigzkéw reprezentujacych
3-pierscieniowe WWA, tj. acenaftylenu, acenaftenu, fenantrenu i antracenu, oraz
benzo(b)fluorantenu, reprezentujacego S-pierScieniowy WWA. Stezenie WWA
zawarte w Dyrektywie Rady 98/83/EC w sprawie jako$ci wody przeznaczonej
do spozycia przez ludzi, tj. benzo(a)piren oraz suma benzo(b)fluorantenu, benzo(k)
fluorantenu, benzo(g,h,i)perylenu oraz indeno(1,2,3-c,d)pirenu, bylo ponizej do-
puszczalnej wartosci, tj. odpowiednio 0,01 i 0,05 ug/dm’. Stezenie pozostatych
WWA wynosito od 0,59 (chryzen) do 8,58 ng/dm’ (naftalen). Zastosowanie pyli-
stych wegli aktywnych wptyneto na obnizenie st¢zenia benzo(a)pirenu w zakresie
od 49,5 do 66,1%. Zastosowanie wegla CWZ-30 bylo o 17% skuteczniejsze
W zmniejszaniu stezenia benzo(a)pirenu w stosunku do CWZ-22. Zastosowanie py-
listych wegli aktywnych CWZ-22 i CWZ-30 pozwolito na zmniejszenie sumy czte-
rech WWA odpowiednio 0 69,7 i 67,6%. Skuteczno$¢ usuwania z wody trdjpierscie-
niowych WWA przez CWZ-22 i CWZ-30 wyniosta od 42,2 do 64,6%. Efektywnos¢
usuwania 4-pierscieniowych WWA z wody w procesie sorpcji z uzyciem CWZ-30
wahala si¢ od 83,4 do 88,7% i byta wyzsza od wydajnosci weggla CWZ-22. Skutecz-
no$¢ usuwania dibenzo(a,h)antracenu byla porownywalna dla obu adsorbentow
(CWZ-22, CWZ-30) i wyniosta odpowiednio 61,3 i 64,7%. Adsorpcja na pylistym
weglu aktywnym pozwolita na zmniejszenie stezen analizowanych WWA maksy-
malnie do 89,3%; lepsze wyniki uzyskano, stosujac wegiel aktywny CWZ-30, ktory
charakteryzowat si¢ wigksza powierzchnig wlasciwa.
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Tabela 2.3.8. Zmiany zawartosci WWA po procesie adsorpcji na weglach aktywnych
CWZ-22 i CWZ-30 (Rosinska i Dabrowska, 2018)

Granica detekcji | Woda surowa
WWA (i) ) Tl CWZ-22 | CWZ-30
Benzo(a)piren 0,01 50,85 25,70 17,22
Benzo(b)fluoranten 0,01 49,76 11,78 13,71
Benzo(k)fluoranten 0,01 51,99 26,55 5,58
Benzo(g,h,i)perylen 0,01 51,26 12,46 19,65
Indeno(1,2,3-c,d)piren 0,01 50,85 11,10 27,23
¥4 WWA 203,86 61,89 66,17
Naftalen 0,05 58,58 33,20 35,40
Acenaftylen 0,01 48,83 28,90 19,01
Acenaften 0,01 49,24 27,12 20,95
Fluoren 0,01 52,59 22,58 20,59
Fenantren 0,01 48,39 20,68 18,00
Antracen 0,01 48,52 17,77 17,70
Fluoranten 0,01 51,99 16,69 5,87
Piren 0,01 51,27 12,45 5,99
Benzo(a)antracen 0,01 50,88 13,04 8,12
Chryzen 0,01 50,59 13,20 8,37
Dibenzo(a,h)antracen 0,01 51,26 19,35 17,64

Ze wzgledu na duzg powierzchni¢ wlasciwg oraz porowata strukture biowegiel
jest skutecznym adsorbentem (Yargicoglu iin., 2015) w usuwaniu WWA z roztwo-
row wodnych oraz w rekultywacji gleby zanieczyszczonej tymi zwigzkami. W ostat-
nich latach coraz wigkszym zainteresowaniem cieszy si¢ wykorzystanie bioweggli do
adsorpcji zanieczyszczen. Okazuje si¢, ze biowegle moga by¢ stosunkowo niedro-
gimi i efektywnymi materiatami do usuwania metali i innych zanieczyszczen z roz-
tworow wodnych, ale ich przydatno$¢ w bardzo znacznym stopniu zalezy mi¢dzy
innymi od warunkow przygotowywania biowegla. Biowggiel wytwarzany jest z pro-
duktow rolniczych, przemystowych lub odpadow lesnych (np. resztki pszenicy,
stoma kukurydziana, tuski ryzowe, igly sosny, tupiny orzeszkéw ziemnych, pestki
moreli) w procesie pirolizy przy braku lub prawie braku dostepu tlenu w temperatu-
rze od 300 do 700°C (Anderson i in., 2013; Laird, 2008). Badania potwierdzaja sku-
teczno$¢ bioweggla w usuwania zanieczyszczen. Ahmad i in. (2014) zaproponowali
trzy rodzaje mechanizmow oddziatywan miedzy biowegglem a zanieczyszczeniami
organicznymi (rys. 2.3.5):

— elektrostatyczne przycigganie zanieczyszczen organicznych,
— elektrostatyczne przycigganie polarnych zanieczyszczen organicznych,
— elektrostatyczne przyciagganie niepolarnych zanieczyszczen organicznych.
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W procesie sorpcji hydrofobowych zwigzkéw organicznych na frakcjach weglo-
wych biowggla wyrézni¢ mozna nastepujgce rodzaje oddziatywan:
— 7z czy donor-akceptor,
— hydrofobowych,
— wigzan wodorowych,
— wypelniania poréw
lub jednoczesne wystgpowanie kilku mechanizméw adsorpcji.

", . n | -przycigganie "
~~~~~~~ elektrostatyczne

Il - przycigganie
polarnych zwigzkéw
organicznych
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Rys. 2.3.5. Mechanizm oddzialywania pomiedzy bioweglem a zanieczyszczeniami
organicznymi (Ahmad i in., 2014)

Qiu i in. (2009) oraz Xu i in. (2011) zaproponowali mechanizm adsorpcji na
bioweglu polegajacy na elektrostatycznym przycigganiu/odpychaniu mi¢dzy zanie-
czyszczeniami organicznymi a bioweglem. Wedlug Autoréw, powierzchnia biowe-
gla jest zwykle naladowana ujemnie, co umozliwia elektrostatyczne przycigganie
dodatnio natadowanych zwigzkow organicznych.

Na proces sorpcji na bioweglu WWA  wystepujacych w wodzie wplywaja
powierzchnia wilasciwa, porowato$¢ oraz polarno$¢ i aromatyczno$¢ biowegla.
Biowggiel produkowany w temperaturze powyzej 400°C charakteryzuje si¢ wysoka
powierzchniag wiasciwg 1 mikroporowato$cig, dlatego wykazuje dobre zdolnosci
sorpcyjne zanieczyszczen organicznych. Wedlug Chen i in. (2011), w przypadku
biowegla otrzymanego z igiet sosnowych w niskich temperaturach (100-300°C)
sorpcja zanieczyszczen organicznych zachodzi na jego niekarbonizowanych frak-
cjach, natomiast dla biowegla otrzymanego w wyzszych temperaturach (400-700°C)
charakterystyczna jest sorpcja na porowatych karbonizowanych frakcjach.
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Oleszczuk i in. (2012) podali, Ze biowegiel moze zasorbowac okoto 57% WWA
rozpuszczonych w $ciekach. Ponadto Wang i in. (2017) wykazali, Ze przy uzyciu
biowegla otrzymanego z pozostatosci drzewnych skutecznos¢ usuwania z roztwo-
row wodnych WWA (piren, fenantren i benzo(a)antracen) wynosita 60%. Wyka-
zano, ze wielko$¢ czastek biowggla w minimalnym stopniu ma wplyw na sorpcje
WWA. Jednak im mniejszy rozmiar czastek, tym krotszy jest czas osiaggnigcia statej
rownowagi sorpcji (Zheng i in., 2010).

Autorka przeprowadzila eksperyment sorpcji WWA na bioweglu otrzymanym
w wyniku spalania osadu §ciekowego w temperaturze 485°C. W tym celu do kazdej
zlewki odmierzano po 0,5 dm® wody destylowanej i dodawano biowegiel w dawce
100 mg/dm® oraz wprowadzano mieszanine wzorcowg PAH MIX A. Tak przygoto-
wane probki mieszano na mieszadle magnetycznym o predkosci 2500 obr/min. Czas
kontaktu biowegla z WWA wynosit: 10, 30 i 60 min. Wyniki zmian stezenia WWA
w wodzie modelowej po adsorpcji z uzyciem biowegla przy roznym czasie kontaktu
przedstawiono w tabeli 2.3.9.

Tabela 2.3.9. Stezenie WWA (ng/dm’) w wodzie modelowej i po adsorpcji
z uzyciem biowegla (Dabrowska i in., 2021)

Czas kontaktu (min)
| e
10 30 60
Benzo(a)piren 48.56 46,32 40,47 36,91
Benzo(b)fluoranten 48,92 47,51 42,35 35,53
Benzo(k)fluoranten 50,22 49,46 43,58 37,59
Benzo(g,h,i)perylen 50,84 49,24 41,39 32,50
Indeno(1,2,3-c,d)piren 49,69 47,35 41,60 29,83
X4 WWA 199,67 193,56 168,92 135,45
Naftalen 50,47 49,72 42,81 39,14
Acenaftylen 49,02 48,14 47,64 4474
Acenaften 48,35 47,40 45,49 42.38
Fluoren 51,80 49,25 44,05 41,76
Fenantren 48.44 4735 45,72 41,52
Antracen 48.81 47,00 43,50 40,49
Fluoranten 50,37 48,92 44,61 35,26
Piren 50,29 49,04 45,06 36,27
Benzo(a)antracen 50.88 49,24 48,48 40,58
Chryzen 50,59 49,31 44,82 40,26
Dibenzo(a,h)antracen 51,26 49,36 46,49 29,50
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Zastosowanie biowegla wplyneto na obnizenie st¢zenia analizowanych WWA
w wodzie modelowej po czasie kontaktu 30 i 60 minut. Czas kontaktu 10 min nie
byt skuteczny w usuwaniu WWA, poniewaz stezenia tych zwiazkow byty na podob-
nym poziomie w poréwnaniu z woda modelowa przed procesem. Po czasie 30 min
sumaryczne st¢zenie czterech WW A okre§lone w Rozporzadzeniu Ministra Zdrowia
w sprawie jakosci wody przeznaczonej do spozycia przez ludzi (Rozporzadzenie,
2017), tj. benzo(b)fluorantenu, benzo(k)fluorantenu, benzo(g,h,i)perylenu oraz
indeno(1,2,3-c,d)pirenu, byto rowne 169 ng/drn3, natomiast po 60 min obnizylo si¢
do 135 ng/dm’*. Po 30 minutach efektywno$¢ usuwania pozostalych analizowanych
WWA byta w zakresie od 3% (acenaftylen) do 15% (naftalen).
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Rys. 2.3.6. Efektywno$¢ usuwania WWA normowanych w wodzie przeznaczonej
do spozycia przez ludzi

Wydtuzenie czasu kontaktu do 60 min pozwolito na obnizenie st¢zenia wszyst-
kich analizowanych WW A w badanej wodzie (rys. 2.3.6). Dla benzo(a)pirenu steze-
nie obnizyto si¢ 0 24%, natomiast dla czterech rekomendowanych WW A najwicksze
zmiany wykazano dla benzo(g,h,i)perylenu i indeno(1,2,3-c,d)pirenu, ktérych steze-
nia obnizyly si¢ odpowiednio o 36 1 40%. Dla pozostatych WWA wigksza sorpcje
zaobserwowano dla dibenzo(a,h)antracenu, stezenie tego zwigzku obnizyto o 42%.
Najmniejsze zmiany wykazano dla acenaftylenu, ktdrego stezenie obnizyto si¢ 0 9%.
Otrzymane przez Autorke wyniki potwierdzaja lepsza sorpcje WWA o wigkszej
masie czasteczkowej w poréownaniu do WWA o mniejszej masie czasteczkowe;.
Na proces sorpcji na bioweglu zanieczyszczen organicznych w srodowisku wodnym
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wplywaja powierzchnia wlasciwa, porowato$¢ oraz polarnos$¢ i aromatycznos$¢ bio-
wegla. Biowegiel jest bogaty w amorficzny wegiel alifatyczny, czym mozna thuma-
czy¢ jego wysoka zdolno$¢ sorpcyjng hydrofobowych zwiazkéw organicznych,
takich jak WWA. Dodatkowo dane literaturowe potwierdzaja, ze biowggiel produ-
kowany w temperaturze powyzej 400°C charakteryzuje si¢ wysoka powierzchnig
wlasciwg 1 mikroporowato$cig. Biowggiel wykorzystywany do badan otrzymano
w wyniku spalenia osadu $cickowego i wykazywat on dobre zdolnosci sorpcyjne
analizowanych WWA. Pozostaje jeszcze problem zwigzkow toksycznych, ktore po-
wstajg podczas otrzymywania biowegla w wyzszych temperaturach. Dlatego, wy-
bierajac do badan biowegiel, nalezy zwrdci¢ uwage na jego ewentualne zagrozenia
wynikajace z generowania si¢ substancji toksycznych podczas otrzymywania bio-
wegla w wysokich temperaturach. Wazne jest spelnienie standardow jako$ciowych
stosowanego biowegla, ktore majg charakter jedynie zalecen i nie majg skutkow
prawnych w krajach UE (Malinska i Mietgies, 2016).

2373 Metody AOPs

Najnowsze badania wskazuja, ze AOPs potaczone z technikami utleniania kata-
litycznego daja bardzo dobre rezultaty eliminacji WWA, szczeg6lnie zwiazkoéw
o duzej liczbie pierscieni (wigcej niz 5 i 6 pier§cieni). Gaurav i Yadav (2020) jako
przyktady typowych metod AOPs stosowanych do usuwania WWA ze $ciekow
podali: UV/O3/H,0,, UV/H,0,/TiO, i UV/TiO»/Fe*', US/Fe** i US/UV/TiO..
Z kolei Ribeiro i in. (2015) dokonali przegladu danych dotyczacych stosowania
AOPs do usuwania zwigzkow priorytetowych, w tym WWA. Autorzy wykazali, ze
do usuwania substancji priorytetowych z wody najcze$ciej stosowano procesy oparte
na metodzie Fentona/UV lub §wiatla stonecznego, gdzie efektywno$¢ usuwania
zanieczyszczen zwykle zwigkszata si¢ wraz z temperatura. Na drugim miejscu zna-
lazta si¢ fotokataliza heterogeniczna.

Najnowsze doniesienia literaturowe potwierdzaja, ze degradacja fotokatalityczna
jest ekonomiczng i przyjazng dla srodowiska technika konwersji i mineralizacji
WWA w zanieczyszczonych matrycach srodowiskowych do mniej szkodliwych/
nieszkodliwych zwiazkéw oraz CO; i HoO (Nguyen i in., 2020). Podobnie jak
w przypadku degradacji mikrobiologicznej, reakcja fotodegradacji zalezy w duzym
stopniu od masy czgsteczkowej i budowy strukturalnej degradowanych WWA.
Generalnie liniowe, 2-pierscieniowe i niektore klastrowe WW A pod wptywem bez-
posredniego dziatania §wiatla ulegaja szybkiej degradacji. WWA o budowie katowe;j
(np. fenantren i dibenzo(a,h)antracen) rozktadaja si¢ najwolniej, co wynika z faktu,
ze s3 to najbardziej stabilne strukturalnie WWA. Ponadto proces fotolizy jest
bardziej skuteczny dla zwigzkow o stosunkowo niskiej masie czgsteczkowe;j, takich
jak np. naftalen, poniewaz zwiazki te sg bardziej biodostepne i maja dluzsze czasy
ekspozycji na $wiatto stoneczne.

Fotodegradacja i utlenianie oraz potaczenie obu metod uwazane sg za jedne
z najefektywniejszych metod degradacji WWA (Nikoli¢ i in., 2017). Do usuwania
WW A najczeséciej stosowane sg procesy fotochemicznego utleniania za pomoca nad-
tlenku wodoru i ozonu jako wydajne i stosunkowo niedrogie (Nikoli¢ i in., 2017).
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Liczne badania poswigcone fotolizie poszczegdlnych WW A wykazaty, ze struktury
aromatyczne tych zwigzkow silnie absorbujg promieniowanie UV w obszarach dtu-
gosci fali 240-400 nm i ulegaja rozktadowi pod wptywem s$wiatta UV (EL-Saeid
iin., 2015). Generalnie, pod wptywem swiatla UV WWA o mniejszych masach cza-
steczkowych rozkladaja si¢ szybciej niz o wickszych masach (Xu i in., 2013).
Pod wptywem $wiatta UV nadtlenek wodoru tworzy wysoce reaktywny rodnik
hydroksylowy, ktory oddzialuje z WWA (zmodyfikowana reakcja Fentona)
(Jonsson i in., 2007; Rivas, 2006). W reakcji Fentona do usuwania WWA stosuje si¢
roztwor H,O,, w ustalonym kwasnym srodowisku pH i w obecnosci stabilizatorow,
co pozwala na kontrole szybkosci ubytku nadtlenku i lepsze zwilzanie zanieczysz-
czonej matrycy (Baciocchi i in., 2003). Ponadto lotno$¢ WWA jest wspomagana
przez dodatkowa energi¢ pochodzaca z rozktadu H»O,, ktora jest reakcja egzoter-
miczng. Dla typowych WWA, takich jak fluoren, fenantren, antracen i dibenzo
(a,h)antracen, skuteczne efekty w ich usuwaniu w zakresie od 66 do 89% uzyskano,
stosujgc proces O3/H,O;, (Ning i in., 2015).

W celu degradacji WW A szeroko badane i czgsto stosowane sg metody utleniania
za pomocg odczynnika Fentona i utleniania na bazie ozonu. Techniki te pozwalaja
na usunigcie okoto 15-95% ChZT przy stezeniu wahajacym si¢ od 0,6 do 26 mg/cm’.
Manan i in. (2019) zastosowali metode foto-Fentona (UV/H»0,) do usuwania WWA
z zanieczyszczonej wody oraz okreslili optymalne warunki zaréwno dla symulowa-
nego roztworu, jak i rzeczywistych probek. Skutecznos¢ usuwania WW A wahala si¢
od 76,4 do 91%.

WWA moga by¢ utleniane rowniez w reakcji ozonowania, ktora moze przebiegac
bezposrednio (reakcja migdzy ozonem i WWA) lub posrednio (poprzez wolne
rodniki powstate w wyniku rozktadu ozonu) (O’Mahony i in., 2006). Wigkszos¢
zaawansowanych procesOw utleniania wykorzystuje kombinacje¢ silnych utleniaczy,
takich jak Os;, H»O,, i odpowiednich katalizatorow (Gaurav i Yadak, 2020;
Pera-Titus i in., 2004). Zgodnie z danymi literaturowymi, procesy AOPs w potacze-
niu z katalizatorami oceniono jako najbardziej efektywne metody oczyszczania
wody i $ciekow z WWA (Nguyen i in., 2020). W szczego6lnosci fotokatalizatory na
bazie TiO, uwaza si¢ za jedne z najpopularniejszych materiatlow fotokatalitycznych
do fotodegradacji WWA. Inne fotokatalizatory, takie jak AgsPQOs, fotokatalizatory
na bazie tlenkow zelaza, ZnO, MHCF, sa rowniez szeroko badane i uzyskane wyniki
sa bardzo obiecujace w aspekcie usuwania WWA. Rowniez katalityczne utlenianie
za pomocg H>O, przy uzyciu tytanu czy platyny wykorzystano do usuwania
16 WWA skladajacych si¢ z 3-, 4-, 5- i 6-pierScieniowych zwiazkow (Turek i in.,
2015). Maksymalng redukcje analizowanych WW A osiagnicto, stosujac katalizatory
tytanowe w poréwnaniu z efektami uzyskanymi dla katalizatorow platynowych i ko-
baltowych (Wtodarczyk-Makuta, 2011). Obiecujacg technika AOPs oczyszczania
wody z WWA jest takze peroksydacja katalityczna (CPO), w ktorej jednorodne i he-
terogeniczne katalizatory sg uzywane do degradacji organicznych zanieczyszczen
z uzyciem H,O; jako utleniacza. Heterogeniczne systemy CPO zostaty obcigzone roz-
nymi metalami przejSciowymi na powierzchniach materiatéw statych (Domingueza
i in., 2014; Subbaramaiah i in., 2013), co zapewnia wystarczajacg interakcje
zanieczyszczen organicznych z aktywnymi rodnikami hydroksylowymi i skutkuje
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poprawa efektywnos$ci usuwania zanieczyszczen organicznych. W zwigzku z tym
w najblizszej przysztosci uzdatnianie wody z zastosowaniem AOPs mozna uzna¢ za
metodg alternatywna dla konwencjonalnego uzdatniania wody.

Z kolei Nikoli¢ 1 in. (2017) rekomenduja nowa metod¢ (FHO3 AOP) opartg na
utlenianiu WW A przez nadtlenek wodoru i ozon pod wplywem $wiatta UV. W przy-
padku WWA o mniejszych masach czasteczkowych (naftalen, fluoren i fenantren)
elimninacj¢ zanieczyszczen osiggni¢to po 150 h procesu. W przypadku cigzszych
WWA (fluorantenu i pirenu) st¢zenie zmniejszyto si¢ 40 razy.

Rosinska (2021) zastosowata promieniowanie UV do oceny zmian sktadu ilos-
ciowego i jakosciowego WWA w wodzie po procesach dezynfekcji. W zwiazku
z tym przeprowadzita badania z zastosowaniem promieniowania UV o réznych
czasach ekspozycji w celu otrzymania wody regenerowanej z bezpieczng dla $rodo-
wiska zawartoscia WWA. Do badan wykorzystata $cieki pobrane po wszystkich
procesach oczyszczania, ale przed odprowadzeniem do odbiornika. Probki sciekow
poddano dziataniu promieniowania UV przez 10, 20, 30 i 40 min. Przed procesem
odnotowano obecno$¢ wszystkich 16 analizowanych WWA, a ich sumaryczne stg-
zenie wynosito 1067,14 ng/dm’ (tab. 2.3.10). We wszystkich probkach dominowaty
2-pier§cieniowe i 3-pierscieniowe WWA. Najwigksze stezenia wyznaczono dla
fenantrenu (140,39 ng/dm’) i acenaftylenu (132,83 ng/dm®). Stezenie pozostatych
WWA byto nizsze.

Po przeprowadzeniu dezynfekcji promieniowaniem UV we wszystkich badanych
probkach nastgpito obnizenie st¢zenia WWA w $ciekach. Wykazano, ze po 10
i 20 minutach naswietlania sumaryczne stezenie zmniejszyto si¢ odpowiednio o 20
124%. Po 30 minutach ekspozycji probek na promieniowanie UV sumaryczne stg-
zenie WWA obnizylo si¢ 0 66%. Wydluzenie czasu naswietlania do 40 minut nie
miato wptywu na obnizenie stezenia WWA. Zaobserwowano, ze nie ma dalszych
korzysci z wydhuzenia okresu naswietlania. Stwierdzono, ze po krétszych czasach
ekspozycji promieniowania UV (10 i 20 minut) sumaryczne st¢zenie WWA w §cie-
kach ksztaltowato sie na podobnym poziomie (855,63 i 807,63 ng/dm?).

Optymalny czas ekspozycji promieniowania UV dla skutecznego usuwania
WWA wynosit 30 minut. Po tym czasie degradacja weglowodoréw 3-pierscienio-
wych wynosita 81+4% (acenaften), weglowodoréw 4-pier§cieniowych — 78+5%
(benzo(a)antracen), weglowodorow S-pierscieniowych 78+4% (dibenzo(a,h)antracen)
i weglowodorow 6-pierscieniowych 69+4% (indeno(1,2,3-c,d)piren). W poréownaniu
z wynikami uzyskanymi po 20 minutach skutecznos¢ usuwania WWA poprawita si¢
od 2 (indeno(1,2,3-c,d)piren) do 4 razy (acenaften). Wydtuzenie czasu ekspozycji na
promieniowanie UV nie poprawito istotnie statystycznych skutecznos$ci usuwania
WWA.

Najwigksze zmiany (od 74 do 81%) wykazano przede wszystkim dla 3-pierscie-
niowych WWA (acenaftenu, antracenu, fenantrenu), 4-pierscieniowego benzo(a)
antracenu i 5-pierscieniowego dibenzo(a,h)antracenu. Dla tych zwigzkéw skutecz-
no$¢ usuwania WWA wzrastata w nastepujgcej kolejnosci: acenaften > benzo(a)
antracen > dibenzo(a,h)antracen > antracen > fenantren. Szereg skutecznosci usuwa-
nia WWA wyznaczony w badaniach nie jest zgodny z szeregiem zaproponowanym
przez Xia i in. (2009), ktorzy badali wptyw fotodegradacji na usuwanie WWA
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w wodach. Do badan wykorzystali oni lampe ksenonowa. Ze wzglgdu na stopien
usuniccia WWA uszeregowano nastepujgco: acenaftylen > piren > fenantren >
fluoren > fluoranten.

Tabela 2.3.10. Stezenie (ng/dm®) WWA w $ciekach po ekspozycji promieniowaniem UV
(Rosinska, 2021)

Scieki Czas kontaktu
WWA
10 min 20 min 30 min 40 min
Naftalen 88,58 70,80 69,33 36,69 33,1
Acenaftylen 132,83 110,18 100,79 67,60 61,61
Acenaften 99,24 80,50 78,50 19,40 20,77
Fluoren 102,59 87,84 82,81 31,01 30,63
Fenantren 140,39 123,88 119,43 36,32 34,77
Antracen 108,52 84,03 76,01 26,49 25,73
Fluoranten 82,70 73,44 69,61 28.82 25,53
Piren 41,24 31,25 28,93 12,46 12,06
Benzo(a)antracen 39,47 28,06 2476 8,63 8,15
Chryzen 30,69 25,50 22,08 17,18 18,01
Benzo(b)fluoranten 39,49 34,54 32,90 18,46 16,73
Benzo(k)fluoranten 28,50 23,60 20,89 14,52 13,89
Benzo(a)piren 39,04 22,04 20,48 12,37 12,00
Dibenzo(a,h)antracen 28,41 15,15 17,03 6,32 6,10
Indeno(1,2,3-c,d)piren 37,39 24,11 22,75 11,60 10,58
Benzo(g,h,i)perylen 28,06 20,71 20,83 13,56 12,42
216 WWA 1067,14 855,63 807,13 361,43 342,08

Niu i in. (2004) wykazali, ze efektywno$¢ fotodegradacji jest odwrotnie propor-
cjonalna do masy czasteczkowej WWA i wprost proporcjonalna do dawki promie-
niowania. Wérdd badanych WW A najwyzsza skutecznos¢ wykazano dla 3-pierscie-
niowego acenaftenu (81%), nastepnie 4-pier§cieniowego benzo(a)antracenu (78%),
S-pierscieniowego dibenzo(a,h)antracenu (78%) i 6-pierscieniowego indeno(1,2,3-c,d)
pirenu (69%).

Na obnizenie stezenia WWA moze wptywac kilka proceséw. W badaniach prze-
prowadzonych przez Rosinska (2021) zalozono, zgodnie z danymi literaturowymi,
ze obnizenie stezenia WWA jest wynikiem gltownie ich degradacji lub przemian
w inne zwiazki (Lawal, 2017). Chociaz proces przemian WWA w inne zwigzki po-
przez ich degradacje uwaza si¢ za mozliwy, nie mozna wykluczy¢ innych procesow.
Dzi¢ki stabej rozpuszczalno$ci w wodzie, niskiej preznosci par i ich aromatycznemu
charakterowi WWA wykazuja duze powinowactwo do powierzchni ciat statych
(Behera i in., 2018). W zwigzku z tym WWA sorbujg si¢ na powierzchni czastek

174



zawieszonych, co moze by¢ kolejng przyczyna obnizania ich st¢zenia w badanych
probkach. Zmiany te mogg réwniez wynika¢ z wigzania si¢ WWA z organicznymi
makroczgsteczkami obecnymi w Sciekach oczyszczonych, np. z powszechnie wyste-
pujacymi fragmentami mikroplastiku. Udowodniono, ze fragmenty plastiku moga
by¢ nosnikami zanieczyszczen, w tym WWA (Sendra iin., 2021). Kolejng przyczyna
obnizania stgzenia WW A moze by¢ ich ulatnianie si¢. Proces ten jest wysoce praw-
dopodny glownie na etapie przygotowania probki do analizy ilosciowej (podczas
ekstrakcji i odparowywania ekstraktu). Wsrdd analizowanych WWA wystepuja
2- 1 3-pierscieniowe WWA, ktére zaliczane sa do potlotnych, co prowadzi do ich
dodatkowych strat. W zwigzku z réznymi mozliwo$ciami przemian WWA trudno
jest jednoznacznie wskaza¢ przyczyng obnizania ich st¢zenia w przeprowadzonych
badaniach. Scieki oczyszczone s3 ztozonymi matrycami $rodowiskowymi i ostatecz-
nie wiedza na temat losow WW A poddanych ekspozycji na promieniowanie UV jest
nadal niekompletna. Przemiany WWA w zlozonych matrycach wodnych moga
prowadzi¢ do zwigzkow, ktore nie sg wykrywane za pomoca zastosowanej proce-
dury analityczne;.

W przypadku zastosowania metod AOPs gléwnym problemem sa stosunkowo
wysokie koszty eksploatacji zwigzane z odczynnikami (np. H»O) i zuzyciem
energii, chociaz uzycie promieniowania stonecznego moze zmniejszy¢ te koszty. Co
wigcej, podczas tych procesd6w moga powstawac produkty uboczne, ktore sg bardziej
toksyczne niz zwiazki wyjsciowe. Polaczenie metod AOPs z procesami biologicz-
nymi nie jest jeszcze rozpowszechniong praktyka stosowang do usuwania WWA,
ale wskazuje, ze zastosowanie metod AOPs umozliwia przeksztalcenie WWA
w zwigzki podatne na biodegradacj¢ w stosunkowo krotkim czasie. Stad tez zasto-
sowanie w pierwszym etapie metody AOPs, a nastepnie procesu biologicznego po-
zwoli na skuteczng eliminacje WWA.

2.37.4. Procesy hybrydowe

Procesy hybrydowe maja za zadanie realizowanie rownoczesnie kilku procesow
jednostkowych w celu osiagnigcia zatozonego celu oczyszczania wody, ktore nie
zmniejszaja wzajemnie w sposob istotny swojej skutecznosci.

Realizacja procesow moze odbywac si¢ m.in. w uktadach hybrydowych:

— koagulacja + adsorpcja,

— utlenianie + koagulacja; utlenianie + adsorpcja,

— utlenianie + koagulacja + adsorpcja; koagulacja + utlenianie + adsorpcja + filtra-
cja biologiczna + proces membranowy,

— utlenianie + proces membranowy; koagulacja + proces membranowy; adsorpcja

+ proces membranowy (ultrafiltracja/mikrofiltracja),

— odwrocona osmoza + wymiana jonowa,
— ultrafiltracja + odwrécona osmoza + wymiana jonowa.

Stosujac proces koagulacji wspomaganej pylistym weglem aktywnym, przepro-
wadzono badania usuwania WWA z wody powierzchniowej zmodyfikowanej roz-
tworem wzorcowym WWA MIX A firmy RESTEK (Rosiniska i Dgbrowska, 2018).

175



Podczas modyfikacji uzyskano w wodzie surowej sumaryczne stezenia normowa-
nych WWA dwukrotnie wyzsze od dopuszczalnego w wodzie przeznaczonej do
spozycia. Tak zmodyfikowang WWA wode poddano koagulacji. Zastosowano koa-
gulanty Alx(SO4)3;, PAX-XL.1910, PAX-XL1905 i wegiel aktywny CWZ-30 oraz
CWZ-22. Wybrane wyniki usuwania WWA z wody przy zastosowaniu koagulantu
PAX-XLI19F w dawce 3 mgAl/dm® i wegla pylistego CWZ-30 w dawce 30 mg/dm®
przedstawiono w tabeli 2.3.11.

Tabela 2.3.11. Stezenia WWA (ng/dm®) w wodzie ze zbiornika Kozlowa Géra przed
i po procesie koagulacji polaczonej z adsorpcja (Rosinska i Dabrowska, 2018)

Woda oczyszczona
WWA T PAX-XL19F
surowa PAX-XL19F CWZ-30
+ CWZ-30
Benzo(a)piren 50,85 18,33 17,22 2,15
Benzo(b)fluoranten 49,76 11,50 13,71 2,74
Benzo(k)fluoranten 51,99 8,83 5,58 2,74
Benzo(g,h,i)perylen 51,26 6,46 19,65 2,07
Indeno(1,2,3-c,d)piren 50,85 4,83 27,23 5,16
X4 WWA 203,86 31,62 66,17 12,71
Naftalen 58,58 36,69 35,40 20,10
Acenaftylen 48,83 22,60 19,01 11,61
Acenaften 49,24 19,40 20,95 13,77
Fluoren 52,59 21,01 20,59 10,63
Fenantren 48,39 16,32 18,00 13,77
Antracen 48,52 16,49 17,70 9,73
Fluoranten 51,99 8,82 5,87 2,53
Piren 51,27 6,46 5,99 2,06
Benzo(a)antracen 50,88 6,63 8,12 2,15
Chryzen 50,59 17,18 8,37 2,01
Dibenzo(a,h)antracen 51,26 6,32 17,64 2,10

* woda zmodyfikowana

Podczas procesu koagulacji dobra skuteczno$¢ obnizenia sumy czterech normo-
wanych WWA, tj. benzo(b)fluorantenu, benzo(k)fluorantenu, benzo(g,h,i)perylenu,
indeno(1,2,3-c,d)pirenu, uzyskano z zastosowaniem koagulantu PAX-XLI19F
(84,5%); uzycie Al(SO4); lub PAX-XL1910 umozliwito uzyskanie efektywnosci
usuwania tych zwigzkow odpowiednio o 59,4 1 67,4%. Dobra skuteczno$¢ usuwa-
nia benzo(a)pirenu (84,2%) otrzymano podczas koagulacji z uzyciem Aly(SOas.
Adsorpcja na pylistym weglu aktywnym pozwolita na obnizenie stezenia analizo-
wanych WWA maksymalnie do 89,3%; lepsze rezultaty otrzymano, stosujac
wegiel CWZ-30, ktory charakteryzowat si¢ wicksza powierzchnia wilasciwa.
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Zastosowanie koagulantu PAX-XL19F i CWZ-30 pozwolilo na obnizenie st¢zenia
badanych zwiazkéw w zakresie od 57,8% (naftalen) do 96,0% (piren, chryzen).
Dla benzo(a)pirenu efektywno$¢ usuwania wynosita 95,8%, dla sumy czterech nor-
mowanych WWA wynosila 93,8%. Dlatego uwaza si¢, ze polaczenie koagulacji
z adsorpcjg zwigksza efektywno$¢ usuwania WWA z zanieczyszczonej wody.
Zaobserwowano, ze selektywnos$¢ usuwania z wody WWA zalezy od wlasciwosci
fizyczno-chemicznych zwigzku (np. liczby pierscieni w czasteczce, hydrofobowo-
$ci). Najlepsze rezultaty uzyskano dla PAX-XL19F 1 WWA 4-6-pierscieniowych.
Otrzymane wyniki potwierdzajg rezultaty badan innych Autoréw (Nowacka i Wto-
darczyk-Makuta, 2014). Lepsza efektywnos¢ usuwania WWA zawierajacych 4-6
pierscieni ttumaczy si¢ ich dobrg sorpcjg na czastkach statych. Badania Li i in.
(2009) wykazaly, ze podczas koagulacji mikrozanieczyszczen organicznych istotng
role odgrywa sorpcja tych zwiazkoéw na czastkach substancji organicznych natural-
nie wystepujacych w wodzie (NOM). Do WW A silnie zwigzanych z zawiesing i po-
wierzchnig substancji statych zalicza si¢: indeno(1,2,3-c,d)piren, benzo(g,h,i)
perylen, dibenzo(a,h)antracen i benzo(k)fluoranten. Dla tych zwigzkoéw efektywnos¢
usuwania w procesie koagulacji byta wigksza w poréwnaniu z efektywnoscia usu-
wania 2- i 3-pierscieniowych WWA. Otrzymane wyniki potwierdzajg zalezno$¢
miedzy hydrofobowoscia WWA (wyrazong przez wspolczynnik podzialu Kow)
a skutecznoscia koagulacji w usuwaniu tych zanieczyszczen z wody. Wedlug
Tadkaew iin. (2011), dla zwigzkéw wykazujacych logKow > 3,2 uzyskuje si¢ wyzsza
efektywno$¢ ich usuwania w procesie koagulacji. Wartos¢ logKow analizowanych
WWA wynosi od 3,30 do 6,58, co thumaczy dobra efektywnos¢ procesu koagulacji
w ich usuwaniu. Generalnie, dla badanych zwigzkéw wykazano, ze wraz ze wzro-
stem logKo,w WW A zwigksza si¢ efektywnos$¢ ich usuwania. Na skuteczno$¢ procesu
adsorpcji ma wptyw rodzaj stosowanego wegla (powierzchnia wlasciwa, porowato$é
oraz polarno$¢ i charakter chemiczny powierzchni wegla) oraz wlasciwos$ci usuwa-
nych mikrozanieczyszczen organicznych (masa molowa, budowa przestrzenna czg-
steczki, rozpuszczalnos$é, sita jonowa), a takze temperatura roztworu, w ktorym za-
chodzi proces adsorpcji (Amstaetter i in., 2012).

Autorka wraz z zespotem prowadzita oczyszczanie modyfikowanej wody
powierzchniowej w procesie koagulacji oraz w procesach hybrydowych taczacych
procesy jednostkowe:

— koagulacja + adsorpcja,

— ozonowanie + koagulacja,

— ozonowanie + koagulacja + adsorpcja,

— ozonowanie + naswietlanie UV + koagulacja + adsorpcja.

Dawki zastosowanych reagentow wynosity: koagulant PAX-XL19F —
3 mgAl/dm’, pylisty wegiel aktywny — 50 mg/dm?, biowegiel — 50 mg/dm®. Ozono-
wanie przeprowadzono dawka wynoszaca 2 mgOs/dm® wody w ciggu minuty.
Czas ozonowania wynosit 10 minut. Rowniez naswietlanie niskocisnieniowa lampa
UV prowadzono przez 10 minut.

Zmiany stezenia WWA w zmodyfikowanej wodzie powierzchniowej po zastoso-
waniu procesu koagulacji i koagulacji wspomaganej ozonowaniem przedstawiono
w tabeli 2.3.12.
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Tabela 2.3.12. Stezenie WWA (ng/dm’) w wodzie powierzchniowej surowej
i zmodyfikowanej oraz w wodzie oczyszczonej w procesie koagulacji i ozonowania

(Dabrowska i in., 2021)
Woda oczyszczona
wwa | | e | v

K 05;+K
Benzo(a)piren nd" 201,91 nd" nd"
Benzo(b)fluoranten nd 212,58 nd nd
Benzo(k)fluoranten nd 200,56 nd nd
Benzo(g,h,i)perylen nd 200,91 nd nd
Indeno(1,2,3-c,d)piren nd 201,72 nd nd
T4 WWA - 815,77 - -
Naftalen 7,57 206,48 4,37 58,56
Acenaftylen nd 201,14 nd nd
Acenaften nd 197,12 11,26 10,11
Fluoren 1,07 207,72 10,58 8,70
Fenantren 2,06 207,89 33,19 44,06
Antracen nd 194,58 nd nd
Fluoranten 1,84 200,25 17,57 7,02
Piren 2,08 202,77 12,81 4,16
Benzo(a)antracen 1,19 202,78 5,67 1,42
Chryzen 2,37 201,27 5,67 2,64
Dibenzo(a,h)antracen nd 201,27 nd nd

"nd — nie zidentyfikowano; K —koagulacja; Os+K — ozonowanie + koagulacja

W wodzie powierzchniowej pobranej do badan nie wykryto obecnosci WWA

normowanych w wodzie przeznaczonej do spozycia przez ludzi, tj. benzo(a)pirenu
oraz benzo(b)fluorantenu, benzo(k)fluorantenu, benzo(g,h,i)perylenu i indeno
(1,2,3-c,d)pirenu. Wsrod pozostalych WWA nie zidentyfikowano zwigzkoéw repre-

zentujacych 3-pierscieniowe WWA, tj. acenaftylenu, acenaftenu i antracenu, oraz

dibenzo(a,h)antracenu, reprezentujacego S-pierscieniowy WWA. Natomiast w wo-
dzie modyfikowanej (stezenie poczatkowe kazdego weglowodoru ok. 200 ng/dm?*)
zarowno po procesie koagulacji, jak i ozonowania nie wykazano obecnos$ci
benzo(a)pirenu oraz benzo(b)fluorantenu, benzo(k)fluorantenu, benzo(g,h,i)pery-
lenu oraz indeno(1,2,3-c,d)pirenu rekomendowanych do oznaczania w wodzie
przeznaczonej do spozycia przez ludzi oraz dodatkowo nie wykryto acenaftylenu,
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antracenu i dibenzo(a,h)antracenu. Dla naftalenu lepsza skuteczno$¢ usuwania
wykazano po procesie koagulacji (98%) w poréwnaniu do procesu hybrydowego
koagulacja + ozonowanie (72%). W przypadku fluorantenu, pirenu, benzo(a)antra-
cenu oraz chryzenu lepsza efektywno$¢ usuwania uzyskano po procesie koagulacji
i ozonowania, w zakresie od 96 do 99%, podczas gdy skuteczno$¢ usuwania tych
zwiagzkoéw po procesie koagulacji wynosita od 91 do 97%.

Efekt wptywu pojedynczych i taczonych procesdow oczyszczania wody na zmiany
stezenia WWA przedstawiono w tabeli 2.3.13.

Tabela 2.3.13. Stezenie WWA (ng/dm’) w wodzie surowej oraz w wodzie
zmodyfikowanej oczyszczonej w procesie koagulacji i procesach w ukladach
hybrydowych z uzyciem biowegla (Dabrowska i in., 2021)

Woda Woda oczyszczona w procesach
WWA sur.
mod. | K | K+As | K+Ar | 04K 03:? 013:?:

Benzo(a)piren nd” 45,75 33,26 30,57 21,48 20,36 18,46
Benzo(b) nd 5736 | 34,60 | 32,36 | 2536 | 2046 20,19
fluoranten
Benzo(k)

nd 47,49 36,37 37,39 24,17 23,28 18,39
fluoranten
Benzo(g,h,i)

nd 46,78 35,52 32,46 27,30 24,39 18,36
perylen
Indeno(1.2,3-c.d) | 4 | 4238 | 3469 | 3036 | 2048 | 1929 | 1538
piren
¥4 WWA 194,01 | 141,18 | 132,57 | 97,30 | 87,42 73,32
Naftalen nd 20,47 14,63 16,60 nd nd nd
Acenaftylen nd 65,57 24,63 23,19 nd nd nd
Acenaften nd 65,72 26,49 29,35 16,20 nd nd
Fluoren 1,50 67,50 20,59 24,51 14,18 14,24 12,35
Fenantren 2,18 61,46 23,46 25,38 16,80 14,60 14,28
Antracen nd 60,34 21,12 20,78 15,45 13,29 11,70
Fluoranten 1,52 52,29 21,79 24,52 16,37 15,29 12,53
Piren 4,63 40,58 40,58 38,50 28,39 14,26 11,37
Benzo(a)antracen nd 37,32 37,32 33,19 21,40 11,59 13,29
Chryzen 3,47 34,50 34,50 35,90 20,55 14,38 12,72
Dibenzo 3,60 | 4938 | 4938 | 36,72 | 23,14 | 20,11 17,37
(a,h)antracen

* nd — nie zidentyfikowano; K — koagulacja; K+As /K+Ap — koagulacja + adsorpcja na bioweglu /
pylistym weglu aktywnym; Os+K — ozonowanie + koagulacja, O3+K+Ap — ozonowanie +koagulacja +
adsorpcja na bioweglu; O3+UV+K+Ap — ozonowanie + naswietlanie promieniami UVas4 + koagula-
cja + adsorpcja na biowegglu
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W wodzie surowej pobranej do badan nie wykryto obecnosci WWA normowa-
nych w wodzie przeznaczonej do spozycia przez ludzi, tj. benzo(a)pirenu oraz
benzo(b)fluorantenu, benzo(k)fluorantenu, benzo(g,h,i)perylenu i indeno(1,2,3-c,d)
pirenu. Wsrod pozostatych WWA nie zidentyfikowano naftalenu oraz zwigzkow
reprezentujacych 3-pierScieniowe WWA, tj. acenaftylenu i antracenu, oraz
benzo(a)antracenu reprezentujacego S-pierscieniowy WWA. Po procesie koagulacji
stezenie benzo(a)pirenu w wodzie zmodyfikowanej wynosito 45,75 ng/dm’ a suma-
ryczne st¢zenie czterech WW A normowanych w wodzie przeznaczonej do spozycia
wynosito 194,01 ng/dm’. Skuteczno$é usuwania tych zwiazkow po procesie koagu-
lacji miescita si¢ w zakresie od 69,8% dla benzo(b)fluorantenu do 78,6% dla
indeno(1,2,3-c,d)pirenu (rys. 2.3.7). Dla pozostatych analizowanych WWA
najlepsza efektywno$¢ usuwania wykazano dla naftalenu (89,0%), chryzenu
(83,0%), benzo(a)antracenu (81,3%) i pirenu (80,2%), najmniejsza dla acenaftylenu
(66,1%) 1 fluorenu (66,6%).
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K —koagulacja; K+As/K +Ap — koagulacja + adsorpcja na bioweglu/weglu aktywnym; Os+K — ozono-
wanie + koagulacja, O3+K+Ap — ozonowanie + koagulacja + adsorpcja na bioweglu; O3+UV+K+
+AB— ozonowanie+ naswietlanie promieniami UV2s4+koagulacja + adsorpcja na bioweglu

Rys. 2.3.7. Efektywno$¢ usuwania WWA z wody modyfikowanej
w procesie koagulacji oraz procesach w ukladach hybrydowych

180



Po procesach koagulacji + adsorpcji na bioweglu oraz koagulacji + adsorpcji na
pylistym weglu aktywnym uzyskano poréwnywalne wyniki. Po koagulacji + adsorp-
cji na bioweglu skuteczno$¢ usuwania benzo(a)pirenu wynosita 83,4%, a dla czte-
rech WWA normowanych w wodzie przeznaczonej do spozycia byta na podobnym
poziomie — od 81,4% dla benzo(k)fluorantenu do 82,5% dla indeno(1,2,3-c,d)pirenu
(rys. 2.3.7). Dla pozostatych analizowanych WWA najlepsza efektywno$¢ usuwania
wykazano dla naftalenu (92,1%), fluorenu (89,8%), antracenu (89,5%), najmniejsza
dla dibenzo(a,h)antracenu (75,8%). Po koagulacji + adsorpcji na pylistym weglu
skutecznos¢ usuwania benzo(a)pirenu wynosita 84,7%, a dla czterech normowanych
WWA byla na podobnym poziomie, od 80,9% dla benzo(k)fluorantenu do 84,6%
dla indeno(1,2,3-c,d)pirenu. Dla pozostatych analizowanych WW A najlepsza efek-
tywnos$¢ usuwania wykazano dla naftalenu (91,1%), antracenu (89,7%), acenafty-
lenu (88,0%), najmniejsza dla pirenu (81,2%).

Po procesach ozonowania wspomaganego koagulacja i/lub adsorpcja na biowg-
glu, naswietlaniem promieniami UV uzyskano poréwnywalne wyniki. Procesy te
byly bardziej skuteczne od koagulacji, a takze koagulacji + adsorpcji na biowgglu
oraz koagulacji + adsorpcji na pylistym weglu aktywnym. We wszystkich badanych
probkach nie wykazano obecnosci naftalenu, acenaftylenu oraz acenaftenu (oprocz
probek Os+K). Po procesie Os+K skutecznos¢ usuwania benzo(a)pirenu wynosita
89,3%, a dla czterech rekomendowanych WWA byta na podobnym poziomie — od
87,6% dla benzo(k)fluorantenu do 89,6% dla indeno(1,2,3-c,d)pirenu. Rowniez dla
pozostalych analizowanych WWA efektywno$¢ byta na podobnym poziomie — od
91,7% (fenantren) do 86,1% (piren). Po procesie O3+K+AB skuteczno$¢ usuwania
benzo(a)pirenu wynosita 89,8%, a dla czterech WW A normowanych w wodzie prze-
znaczongj do spozycia byta na podobnym poziomie, tj. od 87,6% dla benzo(g,h,i)
perylenu do 90,2% dla indeno(1,2,3-c,d)pirenu. Réwniez dla pozostatych analizo-
wanych WWA efektywnos$¢ byta na podobnym poziomie od 90,1% (dibenzo(a,h)an-
tracen) do 94,2% (benzo(a)antracen). Po procesie Os+UV+K+AB skutecznos¢ usu-
wania benzo(a)pirenu wynosita 90,8%, a czterech WWA normowanych w wodzie
przeznaczonej do spozycia byta na podobnym poziomie — od 90,6% dla benzo(k)
fluorantenu do 92,2% dla indeno(1,2,3-c,d)pirenu. Roéwniez dla pozostatych anali-
zowanych WWA efektywno$¢ usuwania byta na podobnym poziomie, tj. od 91,5%
(dibenzo(a,h)antracen) do 94,4% (piren).

Otrzymane wyniki stezenia WW A w wodzie po procesie koagulacji potwierdzaja
rezultaty badan innych Autoréow (Nowacka i Wlodarczyk-Makuta, 2015). Porowny-
walne wyniki stezen WWA po procesach koagulacja + adsorpcja na bioweglu/
pylistym weglu aktywnym sugeruja, ze wykorzystywane sorbenty weglowe miaty
podobne wilasciwosci sorpcyjne. Oleszczuk i in. (2012) wykazali, ze zaréwno bio-
wegiel, jak 1 wegiel aktywny sg skuteczne w sorbowaniu WWA w srodowisku wod-
nym. Jednak stosujac biowegiel jako sorbent, nalezy wcze$niej doktadnie zbadac
jego skitad i wlasciwosci, poniewaz podczas wytwarzania biowggla z niektorych
surowcow moga generowac si¢ toksyczne zwigzki, np. PCDD/F czy WWA. Jezeli
stezenia tych zanieczyszczen w materiale biowggla przewyzszaja wartosci dopusz-
czalne, to taki biowegiel zagraza ekosystemowi i nie moze by¢ wykorzystywany
np. jako sorbent (Keiluweit i in., 2012).

181



Z danych literaturowych wiadomo, ze obnizenie stezenia WWA jest wynikiem
glownie ich degradacji, sorpcji lub przemian w inne zwigzki (Lawal, 2017). Dzigki
stabej rozpuszczalnosci w wodzie, niskiej pr¢znosci par i ich aromatycznemu cha-
rakterowi WWA wykazuja duze powinowactwo do powierzchni cial stalych, stad
ich dobra sorpcja na weglu pylistym i biowgglu. Zmiany stezenia WWA moga row-
niez wynika¢ ze wspolstracania rozpuszczonego Fe lub wigzania si¢ z organicznymi
makroczasteczkami obecnymi w wodzie. Inng przyczyng redukcji stgzenia WWA
moze by¢ ich ulatnianie si¢. Proces ten jest wysoce prawdopodny gltdwnie na etapie
przygotowania probki do analizy iloSciowej (podczas ekstrakcji i odparowywania
ekstraktu). Wsrod analizowanych WWA wystepuja 2- 1 3-pierscieniowe WWA,
ktore zaliczane sg do potlotnych, co prowadzi do dodatkowych strat WWA i moze
thumaczy¢ obnizong zawarto$¢ lub nieobecno$¢ naftalenu, acenaftylenu i acenaftenu
w badanych probkach. Wyniki badan pokazuja, Ze nie ma istotnych réznic migdzy
stezeniami WW A po procesach ozonowanie + koagulacja, ozonowanie + koagulacja
+ adsorpcja na bioweglu oraz ozonowanie + naswietlaniu promieniami UV2s4 + ko-
agulacja + adsorpcja na biowgglu.

Rosinska (2021) wykorzystala takze procesy hybrydowe do usuwania WWA ze
sciekow oczyszczonych. Do badan zastosowala naswietlanie promieniowaniem UV
potaczone z chlorowaniem. Zastosowanie powyzszego uktadu wynikato z przegladu
literatury potwierdzajacego, ze metoda UV stosowana jako jedyny $rodek dezynfe-
kujacy nie gwarantuje biologicznego bezpieczenstwa wody przez caty okres dystry-
bucji (Xu i in., 2018). Chlorowanie jest od dawna stosowane do dezynfekcji mikro-
biologicznej 1 usuwania niepozadanego smaku i zapachu podczas procesow
uzdatniania wody pitnej (Xiao i in., 2018). Jednak w tej technologii (przy zalecanych
dawkach substancji do chlorowania) czesto powstaja niepozadane produkty
uboczne, ktore sg niebezpieczne dla zdrowia ludzkiego. Na podstawie wynikow uzy-
skanych na etapie wstepnych analiz (Rosinska, 2021) do dalszych badan Autorka
wybrala dwa czasy ekspozycji promieniowaniem UV: 20 i 30 minut. W procesie
chlorowania jako $srodek dezynfekujacy zastosowata NaClO. W pobranych do badan
probkach wody wykazano obecnos¢ wszystkich 16 analizowanych WWA, a ich
sumaryczne stezenie wynosito 1067,14 ng/dm® (tab. 2.3.14). We wszystkich wodach
przewazaty 2-pierScieniowe i 3-pierscieniowe WWA. Weglowodorami o najwyz-
szych stezeniach byty fenantren (140,39 ng/dm®) i acenaftylen (132,83 ng/dm?).
Stezenie pozostatych WWA bylo nizsze. Po procesie UV/chlorowanie stezenie
WWA w $ciekach ulegto obnizeniu. Wykazano, ze po 20 i 30 minutach naswietlania
pofaczonego z chlorowaniem catkowite stezenie zmniejszyto si¢ odpowiednio o 43
178%.

W przypadku naftalenu po 20 minutach procesu stezenie zmniejszylo si¢
0 31+5%, a po 30 minutach o 63+5%. Dla trojpierscieniowych WWA najwicksza
zmian¢ wykazano dla acenaftylenu, acenaftenu i antracenu po 20 i 30 minutach na-
$wietlania. Po 20 minutach procesu UV/chlorowanie st¢zenie tych zwiazkoéw
zmnigjszylo si¢ odpowiednio o: 67+4; 4844 1 53+4%. Po 30 minutach zmiany te byty
jeszcze bardziej znaczace, gdyz stezenia tych zwiazkéw zmniejszyly si¢ odpowied-
nio o: 83+4; 93+4 i 90+4%. Dla czteropierscieniowych WWA po 20 minutach pro-
cesu UV/chlorowanie st¢zenie zmniejszyto si¢ z 28+3% (fluoranten) do 67+4%
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(piren). Rowniez w tej grupie WWA po 30 minutach procesu zmiany byty bardziej
znaczace, a stezenia zwigzkéw zmniejszyly si¢ z 59+4% (chryzen) do 87+3%
(piren). Mniejsze zmiany w poréwnaniu z powyzszymi grupami WWA wykazano
dla 5- i 6-pierscieniowych WWA. Po 20 minutach procesu st¢zenie tych zwigzkow
zmniejszyto si¢ do 35+3% dla benzo(b)fluorantenu oraz do 58+3% dla benzo(a)
pirenu. Po 30 minutach st¢zenie obnizylo si¢ do 81+3% dla dibenzo(a,h)antracenu.

Tabela 2.3.14. Stezenie (ng/dm®) WWA przed i po procesie UV/chlorowanie
(Rosinska, 2021)

WWA Scieki Proces UV/chlorowanie
20 min 30 min
Naftalen 88,58 60,95 32,75
Acenaftylen 132,83 43,27 22,32
Acenaften 99,24 51,68 7,00
Fluoren 102,59 74,43 26,41
Fenantren 140,39 109,53 30,11
Antracen 108,52 51,31 10,96
Fluoranten 82,7 59,62 21,34
Piren 41,24 13,70 5,53
Benzo(a)antracen 39,47 19,24 6,34
Chryzen 30,69 19,13 12,50
Benzo(b)fluoranten 39,49 25,50 15,38
Benzo(k)fluoranten 28,5 16,49 10,22
Benzo(a)piren 39,04 16,27 8,34
Dibenzo(a,h)antracen 28,41 12,21 5,44
Indeno(1,2,3-c,d)piren 37,39 19,47 9,67
Benzo(g,h,i)perylen 28,06 17,52 10,79
216 WWA 1067,14 610,32 235,10

Rezultaty badan wskazuja na wptyw procesu UV/chlorowanie na obnizanie stg-
zenia WWA w $ciekach oczyszczonych. Jednak ze wzgledu na ograniczone infor-
macje o mechanizmach, ktére moga odpowiadacé za obserwowane zmiany st¢zenia
WWA w $ciekach po procesie UV/chlorowanie, nie mozna jednoznacznie stwier-
dzi¢, w jakim stopniu zastosowana metoda wplywa na faktyczne obnizenie st¢zenia
WWA i wymaga to dalszych badan. Chociaz uwaza si¢, ze proces transformacji
WWA w inne zwiazki jest mozliwy, nie mozna wykluczy¢ innych procesow.
Ze wzgledu na niskg rozpuszczalno$¢ w wodzie, niskg preznos¢ pary i aromatyczny
charakter WWA wykazuja duze powinowactwo do powierzchni ciat statych (Behera
iin., 2018). Dlatego WWA adsorbujg si¢ na powierzchni zawieszonych czastek,
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co moze by¢ kolejnym powodem obnizenia ich stezenia w badanych probkach.
Obnizenie stgzenia WWA w badanych matrycach moze rowniez wynika¢ z ich wig-
zania si¢ z makroczasteczkami organicznymi obecnymi w $ciekach, na przyklad
z mikroplastikiem (Sendra i in., 2021). Wiadomo, ze fragmenty tworzyw sztucznych
mogg by¢ no$nikami zanieczyszczen, w tym WWA. Inna przyczyng obnizenia ste-
zenia WW A moze by¢ ich ulatnianie si¢. Proces ten najprawdopodobniej wystepuje
gtownie na etapie przygotowania probki do analizy ilosciowej (podczas ekstrakcji
i odparowania ekstraktu). Wsrod analizowanych WW A znajduja si¢ 2-pier§cieniowe
i 3-pierScieniowe WWA, ktore zaliczane sa do potlotnych, co prowadzi do ich
dodatkowych strat. Ze wzgledu na rdézne mozliwosci przemian WWA trudno jedno-
znacznie wskaza¢ przyczyng obnizenia ich st¢zenia w prowadzonych badaniach.
Scieki stanowia ztozong matryce $rodowiskowa z wieloma substancjami interferu-
jacymi. Dlatego mechanizm transformacji WWA poddanych dziataniu promienio-
wania UV jest nadal niekompletny i moze prowadzi¢ do powstania zwigzkow, kto-
rych nie mozna wykry¢ za pomocg zastosowanej procedury analityczne;.

Zmnigjszenie zawartosci WWA w $ciekach po procesie UV/chlorowanie jest
nowsa propozycja niedrogiego rozwigzania w oczyszczalniach sciekow w krajach
rozwijajacych si¢ oraz w istniejacych starszych oczyszczalniach Sciekow, w ktorych
zastosowane procesy oczyszczania nie moga catkowicie usungé zanieczyszczen ze
srodowiska wodnego. Rozwigzanie to pozwoli na uzyskanie wody regenerowanej
o obnizonej zawarto$ci mikrozanieczyszczen organicznych, ktérg mozna wykorzy-
sta¢ np. do nawadniania.
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3. Wytaniajgce sie zanieczyszczenia

3.1. Nanozanieczyszczenia

Nanozanieczyszczenia zalicza si¢ do szerokiej grupy nowo pojawiacych sig
zanieczyszczen. Alvarez i Jones-Lepp (2010) wyrozniaja dwa gtowne zrédia nano-
czastek, ktore sg faktycznie ,,nowe” dla srodowiska (Mohamed i Paleologos, 2018):
— zwiazki chemiczne nowo wprowadzone na rynek (np. zatwierdzone lub nieza-

twierdzone leki, pestycydy, nanomateriaty),

— produkty uboczne w nowych procesach antropogenicznych (np. nanotechno-
logia).

Na rozwdj nanotechnologii, czyli technik wytwarzania materiatoéw i struktur
o rozmiarach nanometrycznych (do ~100 nm), znaczgco wplyneto skonstruowanie
w 1981 roku przez Heinricha Rohrera i Gerarda Binninga mikroskopu tunelowego,
ktéry umozliwia budowanie struktury i przeprowadzanie operacji na materiale z do-
ktadnoscig do pojedynczych atomow. Od kilku lat obserwuje si¢ szybki rozwoj
nanotechnologii i obecnie nalezy ona do najbardziej dynamicznie rozwijajacych si¢
dziedzin nauki i techniki, faczac w sobie wybrane obszary fizyki ciala stalego,
chemii, materiatloznawstwa, a nawet biologii molekularnej. Prognozowana produk-
cja na lata 2011-2020 wynosita 58 tys. Mg nanomateriatow.

Nanomateriaty wykorzystuje wiele branz przemystowych, m.in. przemyst che-
miczny, lotniczy, samochodowy, zbrojeniowy, elektroniczny, tekstylny, obuwniczy,
spozywczy. NM stosuje si¢ rowniez w energetyce i budownictwie, medycynie i far-
macji. Dzigki wlasciwosciom bakteriostatycznym i dezodoracyjnym nadaja si¢ do
wytwarzania nanopowtok, stosowanych do pokrywania wanien, umywalek, zlewo-
zmywakow, sal szpitalnych oraz innych powierzchni o duzym nat¢zeniu zapachow.
Farby zawierajace nanokompozyty zapobiegajg bioobrastaniu kadlubow okretowych
(Szponder, 2010). Nanomaterialy sa obecne w wielu produktach kosmetycznych,
szkle odpornym na zarysowania, nanopowtokach fotokatalitycznych, zdolnych do
usuwania zanieczyszczen atmosferycznych. W ostatnim czasie nanomateriaty znaj-
duja zastosowanie w inzynierii Srodowiskowej do monitorowania zanieczyszczen
1 oczyszczania.

Nanotechnologia mimo korzysci, jakie przynosi, stanowi nadal temat szerokiej
dyskusji, dotyczacej potencjalnych zagrozen dla srodowiska (Calvin, 2002). Uwaza
si¢, ze stale rosngce zapotrzebowanie na nanoprodukty moze doprowadzi¢ do desta-
bilizacji i tak juz zagrozonej bior6znorodnosci w skali globu (Kreyling i in., 2006;
Langauer-Lewowicki i Pawlas, 2014).

Aktualnie najwickszymi emiterami nanoczastek sg procesy technologiczne
zachodzace w wysokich temperaturach (Snopczynski i in., 2009). W miar¢ rozwoju
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cywilizacji, uprzemystowienia i motoryzacji obecno$¢ nanoczastek w atmosferze
stale wzrasta. Ta nowa galaz przemyshu mogla powsta¢ dzigki tworzeniu przez czto-
wieka celowo zaprojektowanych nanoczastek (Engineering Nanoparticles — ENPs),
ktére umozliwily produkowanie nanomateriatéw o okreslonych wiasciwosciach,
a takze miniaturyzacj¢ wielu urzadzen. Obecnie produkty z udziatem nanomateria-
0w maja zastosowanie niemal we wszystkich dziedzinach zycia (Langauer-
-Lewowicka i Pawlas, 2014). Tak szerokie zastosowanie nanotechnologii zaowoco-
wato powstaniem nowych strumieni odpadow, ktére mogg mie¢ potencjalny wplyw
na zdrowie ludzi i ekologig.

3.1.1. Charakterystyka i zrodta emis;ji

Klasyfikacja nanostruktur obejmuje obiekty:

— ograniczone w trzech wymiarach — quasi-zerowymiarowe, np. nanoczastki, na-
nopory, kropki kwantowe;

— ograniczone w dwoch wymiarach — quasi-jednowymiarowe, np. nanodruty,
nanowtokna, nanorurki;

— ograniczone w jednym wymiarze — quasi-dwuwymiarowe, np. nanowarstwy,
nanoptytki, filmy Langmuira-Blodgett.

Nanomateriaty moga powstawac takze w matrycy innego materiatu o duzej obje-
tosci, jak np. nanometrowe wydzielenia w stopach metali, a ich struktura moze by¢
amorficzna lub quasi-krystaliczna (Zdyb, 2018).

US EPA (2010) opisuje NM jako zroznicowang klas¢ substancji o matej skali,
ktérych komponenty strukturalne sa co najmniej w jednym wymiarze mniejsze niz
1 um (1000 nm). NM obejmujg nanoczastki (NP), ktore sa czastkami o co najmniej
dwoch wymiarach od okoto 1 do 100 nm (US EPA, 2010; 2014). ISO/TS, 27687:
2008 definiuje NP jako nanoobiekty, ktorych wszystkie trzy wymiary zewngtrzne
mieszczg si¢ w przedziale od 1 do 100 nm. Na rysunku 3.1.1 przedstawiono porow-
nanie wielko$ci NP z innymi materiatami o wigkszych rozmiarach.

Woda Przeciwciato Bakteria Piteczka
Wi Komorka Punkt tenisowa
Glukoza Wirus rakowa
@ Y * * . .
10 10° 10’ 10

(nm)

Nanourzadzenia
Nanopory
Dendrymery
Nanorurki

Kropki kwantowe
Nanopowtoki

Rys. 3.1.1. Poréwnanie wielkosci NP z materialami o wigkszych rozmiarach
(Amin i in., 2014; Mohamed i Paleologos, 2018)

186



Do nanostruktur zaliczane sa zwykle materiaty o rozmiarach do 100 nm. Bardzie;j
precyzyjne jest jednak kryterium wskazujgce na ograniczenie przynajmniej jednego
wymiaru nanostruktury do okoto 100 nm. Wynika to z mozliwosci nanoczastek,
ktoére tworza nie tylko pojedyncze nanoobiekty, ale tez struktury bardziej ztozone
np. heterostrukturalne wielowarstwe, kazda o grubosci kilku nanometréw, lub aglo-
meraty skladajace si¢ z kilkudziesieciu nanoczastek o $rednicy ponizej 20 nm
(Mohamed i Paleologos, 2018).

NP sg generalnie klasyfikowane na podstawie ich wymiaréw, morfologii, sktadu,
jednorodnos$ci i aglomeracji (Buzea i in., 2007). NM i NP zawsze wystepowaty
w $rodowisku i1 pochodzg zaréwno ze zrodet naturalnych, jak i antropogenicznych
(Klaine i in., 2008). Stala emisja nanoczastek do atmosfery jest wynikiem natural-
nych procesow erozji, rozkladu, utleniania mineratéw, zwigzkow organicznych, jak
rowniez wigze si¢ z obecno$cig sadzy, tworzacej si¢ podczas niepelnego spalania
roznych materialow, m.in. paliw, produktéw pochodzenia roslinnego. Erupcje wul-
kaniczne, pozary duzych obszarow lesnych przyczyniaja si¢ do okresowo wystepu-
jacego nasilenia emisji (Makles, 2005; Moore, 2006). Oprocz czastek pochodzacych
z naturalnych Zrédel, do biosfery emitowane sg rowniez nanoczgstki pochodzenia
antropogenicznego, ktore czesto okresla si¢ jako ultradrobne (ultrafine). Powstaja
one jako produkty uboczne réoznych proceséw, m.in. gotowania, smazenia, spalania
opatu, emisji spalin, gtownie z silnikéw diesla. ENPs mozna podzieli¢ na kilka klas,
takich jak weglowe NMs, tlenki metali, materiaty potprzewodnikowe, metale
o0 zerowej wartosciowos$ci 1 nanopolimery (Bhatt 1 Tripathi, 2011). Weglowe NMs
obejmuja zwigzki fulerenowe, nanorurki, nanoprzewody itp. Wedtug Bhatt i Tripathi
(2011), celowe uwolnienie zaprojektowanych NM do $rodowiska wynika gtownie
z ich zastosowania do rekultywacji zanieczyszczonej gleby i wody.

Na rysunku 3.1.2 przedstawiono podzial NP obecnych w srodowisku (Mohamed
i Paleologos, 2018). Ze wzgledu na pochodzenie dziela si¢ na naturalne, tj. wystgpu-
jace w biosferze niezaleznie od dziatalno$ci cztowieka, oraz zwigzane z jego dzia-
falnoscig, czyli celowo projektowane (inzynieryjne), jak rGwniez niezamierzone, do
ktoérych zalicza si¢ produkty uboczne zwigzane z procesami nanotechnologicznymi
(Moore, 2006). Ze wzgledu na sktad chemiczny podzial uwzglednia pochodzenie
organiczne (wirusy, fulereny, nanorurki wegglowe, dendrymery) oraz nieorganiczne,
czyli metale, m.in. Ag, Au, Cu, tlenki metali — TiO,, ZnO, CuO, tlenki indu (In),
cyny (Sn), ceru (Ce), glinu (Al) i innych metali ziem rzadkich, kropki kwantowe,
jonowe materiaty ceramiczne.

Fulereny sg ciatami statymi, ktére zawierajg od 28-1500 atoméw wegla. Ich po-
wierzchnia ztozona jest z uktadu sprzezonych pierscieni wegla. Fulereny wystepuja
w niewielkiej ilosci w sadzy weglowej, w niektorych skatach, m.in. w szungicie,
oraz w przestrzeni kosmicznej. Strukturalnymi izomerami fulerendw sg nanorurki
weglowe, majace posta¢ walcow. Ich wlasciwosci zblizone sa do wlasciwosci fule-
rendow. Nanorurki maja duza powierzchnig wlasciwag, dzigki czemu mogg by¢ wyko-
rzystywane jako materiaty sorpcyjne. Grafen zbudowany z atoméw wegla posiada
grubos¢ jednego atomu. Dobrze przewodzi cieplo i elektrycznosc, jest 100 razy moc-
nigjszy od stali, a rownocze$nie bardziej elastyczny. Dendrymery sg syntetycznymi
polimerami o strukturze kulistej, zbudowane z réznych czasteczek chemicznych.
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Na ich powierzchni wbudowane sa aktywne grupy, m.in. aminowe, hydroksylowe,
karboksylowe, do ktérych mozna przylacza¢ inne zwigzki, np. leki. Natomiast pusta
przestrzen w dendrymerowej kuli pozwala na umieszczenie w niej odpowiednie;j
substancji (leku), co umozliwia dostarczenie jej do okreslonego miejsca w organi-
zmie (Langauer-Lewowicka i Pawlas, 2014).

Nanoczastki w srodowisku
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Rys. 3.1.2. Podzial NP wystepujacych w srodowisku (Mohamed i Paleologos, 2018)

NM moga sktada¢ si¢ z jednego rodzaju materialu lub by¢ kompozytem kilku
sktadnikow. NP moga wystepowacé w formie bezpostaciowej lub krystalicznej, a ich
powierzchnie moga peti¢ rolg nosnikéw dla kropli cieczy lub gazéw (Buzea i in.,
2007).

Szybki rozwdj nanotechnologii stwarza zagrozenie zwigzane z emisjg nanoczg-
stek do atmosfery, srodowiska wodnego i1 gleby. W zwigzku z tym badania koncen-
truja si¢ na ocenie toksyczno$ci nanoczastek dla organizméw, prawdopodobienstwa
degradacji srodowiska naturalnego, metod oceny zagrozenia, koniecznosci podej-
mowania dziatan legislacyjnych, regulujacych normatywy srodowiskowego i zawo-
dowego narazenia (Stander i Theodore, 2011). Jednak liczne badania wskazuja, ze
nadal nie potrafimy iloSciowo oceni¢ istniejacego zagrozenia. Kazda nanoczastka
w zalezno$ci od materiatu, z ktérego zostata utworzona (C, Ti, Ag, Au, Cd), charak-
teryzuje si¢ inng struktura, ksztattem, powierzchnig, wlasciwosciami fizycznymi
i chemicznymi, rozpuszczalno$cig, cytotoksycznoscig (Bujak-Pietrek, 2010;
Bystrzejewska-Piotrowska 1 in., 2009). W zwigzku z tym toksyczno$¢ poszczegol-
nych nanoczastek jest bardzo zroznicowana i nie mozna wyznaczy¢ wspolnego
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kryterium (Langauer-Lewowicka i Pawlas, 2014). Wykazano, Ze na toksycznosc nie-
ktérych nanoczastek wplywa obecno$¢ innych zwigzkéw w srodowisku, np. tok-
sycznos$¢ nanoczastek miedzi dla skorupiakéw malata wraz ze zwigkszaniem si¢ za-
warto$ci wegla organicznego w wodzie, w ktorej zyly te organizmy. Stwierdzono
rowniez, ze nanoczgstki tlenku miedzi(Il) i srebra sg zabojcze dla glebowych mikro-
organizmow, podczas gdy nanoczgstki tlenku cynku(Il) powodowatly zatrzymanie
ich wzrostu i obnizenie zdolnosci reprodukcyjnych. Toksyczno$¢ nanoczgstek
malata wraz ze wzrostem ich agregatow.

Nanoczastki srebra i tlenku tytanu(Il) w wodach powierzchniowych stanowig
umiarkowany do wysokiego stopien ryzyka ekotoksykologicznego. Korzystajac
z dostgpnych doniesien naukowych, dotyczacych toksyczno$ci nanoczastek dla
poszczegbOlnych gatunkéw bakterii, glonéw, skorupiakow, nicieni, drozdzy, orze-
skow i ryb — organizmow stanowigcych najczesciej pierwsze ogniwa lancucha po-
karmowego — wytypowano najbardziej niebezpieczne nanoczastki. Do grupy oce-
nianych nanoczastek nalezaty: tlenek tytanu(IV), tlenek miedzi(Il), nanorurki,
fulereny Ceo, tlenek cynku(Il) i srebro. Tlenek cynku(Il) i srebro okre§lone zostaty
jako skrajnie toksyczne LCso< 0,1 mg/dm’, fulereny Cy i tlenek miedzi(II) wysoce
toksyczne LCso = 0,1-1 mg/dm?, nanorurki jako toksyczne LCso= 1-10 mg/dm’.
Do najmniej toksycznej grupy o LCso= 10-100 mg/dm?® zaliczono tlenek tytanu(IV)
(Wojciuk, 2021).

3.1.2. Transport w $rodowisku

Badania wykazaly, ze w powietrzu NM wystepujg jako ultradrobne czgstki,
natomiast w glebie 1 wodzie jako koloidy o nieco innych rozmiarach (Klaine i in.,
2008). W srodowisku miejskim pojazdy napedzane olejem napgedowym i benzyng
oraz stacjonarne zrodta spalania przyczynity si¢ do udzialu materialu w postaci cza-
stek stalych w szerokim zakresie rozmiaréw, w tym nanoczastek, ktore stanowig
ponad 36% catkowitego stezenia czastek statych (Klaine i in., 2008). Ponadto ist-
nigje naturalne tlo NP w atmosferze, ktorych catkowite stezenie jest niskie w poréw-
naniu z potencjalnie uwalnianymi czgstkami. Lin i in. (2010) podali, ze w powietrzu
projektowane NP moga zachowywac si¢ jak aerozole i by¢ transportowane na duze
odleglosci, ostatecznie osadzajac si¢ na ladzie i wodach powierzchniowych. W sys-
temach wodnych termin koloidy odnosi si¢ do czastek o wielkosci od 1 nm do 1 pum.
Wodne koloidy zawieraja makroczasteczkowe materiaty organiczne, takie jak kwasy
humusowe i1 fulwowe, biatka i peptydy, a takze koloidalne formy nieorganiczne,
zazwyczaj uwodnione tlenki Zelaza i manganu. Ich maly rozmiar i duza powierzch-
nia na jednostk¢ masy czynig z nich wazne materialy do wigzania zaré6wno organicz-
nych, jak i nieorganicznych zanieczyszczen (Klaine i in., 2008). NP w systemach
wodnych moga pozosta¢ w zawiesinie jako pojedyncze czastki, ulega¢ agregacji,
rozpuszczac si¢ lub reagowac z innymi materiatami (Klaine i in., 2008).

W $rodowisku wodnym zachowanie nanoczastek projektowanych zalezy od ich
rozpuszczalnosci, reaktywnosci ze sSrodowiskowymi zwigzkami chemicznymi, inter-
akcji z niektorymi czynnikami biologicznymi. Ze wzgledu na mata mas¢ wolniej
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ulegaja sedymentacji, tym samym dhuzej pozostaja w wodzie, stanowiac zagrozenie
dla rozwoju organizmow zyjacych w tym srodowisku (Hristozov i Malsch, 2009).

Nanoczastki projektowane moga w $rodowisku podlega¢ biodegradacji i zmie-
nia¢ swoje wlasciwos$ci chemiczne i fizyczne. Mechanizmy tego procesu nie zostaly
dotad poznane. Wigkszos¢ nanoczastek majacych zastosowanie w nanotechnologii
zostala utworzona z materiatow niepodlegajacych degradacji, m.in. ceramiki, metali,
tlenkow metali. Okazuje sig, Ze fulereny Ceo 1 C70 moga zosta¢ catkowicie zmetabo-
lizowane przez niektore gatunki grzybow. Niektore nanoczastki podlegaja w srodo-
wisku chemicznej transformacji — np. nanoFe, ktore utleniaja si¢ do FeO. Inne
nanoczastki, np. Zn, Cu, Si, utleniajac si¢ w powietrzu, staja si¢ bardziej toksyczne.
Najwigksze zagrozenie moga stanowi¢ wolne, pojedyncze nanoczastki ze wzgledu
na ich zdolnos¢ przenikania przez wigkszo$¢ barier biologicznych (np. bariery krew-
-mozg) (Owen i Depledge, 2005; Szponder, 2010; Uskovic, 2007).

Generalnie z powodu matych rozmiaréw i wolniejszego tempa opadania grawi-
tacyjnego niektore projektowane NM moga pozostac zawieszone zarowno w powie-
trzu, jak i na powierzchni wody przez dluzszy czas i moga by¢ tatwo transportowane
na znacznie wigksze odleglosci niz wigksze czastki tego samego materialu. Mobil-
no$¢ projektowanych NM w osrodkach porowatych wplywa na ich zdolnosci do
przylaczania si¢ do powierzchni mineralnych w celu tworzenia agregatow. Przykta-
dowo, NM, ktore fatwo przylaczaja si¢ do powierzchni mineralnych, moga by¢ mniej
mobilne w warstwach wodonosnych, natomiast mniejsze NM, ktore mieszcza si¢
w przestrzeni mi¢dzywarstwowej migdzy czgstkami gleby, moga pokonywac
wigksze odleglosci, zanim zostang uwigzione w matrycy gleby.

Forma, w jakiej NM sg obecne w produkcie, ma znaczacy wplyw na potencjat
uwalniania si¢ nanoczgstek do réznych elementéw srodowiska (O’Brien i Cummins,
2010). W wodzie NM zawarte w zawiesinie lub jako wolne NP majg znacznie wick-
szg zdolnos¢ uwalniania niz te osadzone na powierzchni lub zawieszone w stalej
strukturze. Badania losu i transportu projektowanych NM dotycza charakterystyki
ich wlasciwosci i zmian w czasie, szczeg6lnie po uwolnieniu do §rodowiska (UNEP,
2007). Transformacje projektowanych NM przed i po wejsciu do srodowiska, pole-
gajace na: modyfikacji ich powierzchni pod wpltywem dzialania kwaséw humuso-
wych, interakcji z typowymi kationami oraz rozpuszczaniu w warunkach natural-
nych, mogg odegra¢ znaczacg rol¢ w kontroli transportu i losu tych czastek.

3.1.3. Losy i drogi migracji zanieczyszczen w srodowisku

Istnieje kilka drog, ktorymi nanoczastki przedostajg si¢ do srodowiska, glownie
ze $Sciekoéw, odpadow statych, dziatalnosci przemystowej, przypadkowych wycie-
koéw 1 emisji do atmosfery. Uwolnienie NP do $rodowiska zalezy od rodzaju nano-
materialu. Na przyktad NP obecne w produktach higieny osobistej, takich jak filtry
przeciwstoneczne i kosmetyki, czesciej trafiajg do oczyszczalni $ciekéw niz nano-
rurki weglowe, ktore silniej sa zwigzane z matrycg produktu i dlatego zwykle trafiaja
na sktadowiska odpadow. Wymienione ekspozycje wptywajg na rozprzestrzenianie
si¢ nanozanieczyszczen w srodowisku (Lapresta-Fernandez i in., 2012).

Najczesciej problemy zwigzane z zanieczyszczeniem wod nanoczastkami dotycza
nanoczastek srebra, ktore ostatnio sg szeroko wykorzystywane w nanotechnologii.
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Im wyzsza mobilno$¢ nanoczastek w srodowisku, tym wigkszy obszar narazenia
na te substancje. Jednak zdolno$¢ narazenia na nanozanieczyszczenia moze ulec
zmianie, poniewaz wykazujg one r6zng zdolno$¢ do wigzania si¢ z innymi czgstkami
stalymi (tj. osadzanie) lub ze soba nawzajem (tj. agregacja) (Wiesner i in., 2006;
Xing i in., 2016).

Losy nanoczastek w srodowisku naturalnym zaleza od wilasciwosci ich po-
wierzchni, rozmiaréw oraz warunkow srodowiskowych, takich jak: pH, sita jonowa,
warto$ciowo$¢ jonow i1 obecno$¢ naturalnych sktadnikéw materii organicznej w $ro-
dowisku wodnym. Charakter chemiczny $rodowiska wodnego decyduje o tworzeniu
si¢ lub rozpadzie agregatow nanoczastek. Na procesy te ma rowniez wptyw interak-
cja miedzy sktadnikami wody i nanoczgstkami. Badania wykazaty, ze gdy pH $ro-
dowiska wodnego zblizyto si¢ do punktu zerowego tadunku, odpychanie elektrosta-
tyczne mi¢dzy nanoczastkami a otaczajacymi czgstkami zmniejszyto si¢, prowadzac
do szybkiej agregacji, podwyzszonej wielkosci agregatow i sklonnosci do prze-
mieszczania si¢ NP do gleby i osadow (Ma i in., 2016).

Na losy i narazenie na NP w srodowisku wodnym majg wptyw czynniki fizyczne,
chemiczne i biologiczne. Czynniki fizyczne obejmuja tworzenie, wymiang¢ lub
degradacj¢ powierzchni powlekanej, adwekcjeg, dyspersje, agregacje, aglomeracje,
dezagregacje, dezaglomeracje, depozycje. Czynniki chemiczne obejmujg komplek-
sowanie z innymi zwigzkami, sorpcje, reakcje redoks, rozpuszczanie, tworzenie
siarczkOw 1 przemiany fazowe. Do czynnikow biologicznych nalezy degradacja
materialu powlekajacego lub przemiany fazowe.

Sorpcja to kluczowy proces rzadzacy transportem i losem rozpuszczonych zwiaz-
kéw chemicznych w $rodowisku. Proces ten odgrywa takze wazng role w zmianie
reaktywnosci NP. Nanoczastki wykazujg znaczng zdolno$¢ adsorpcji ze wzgledu na
ich duza powierzchnig, dzigki czemu moga wiaza¢ i/lub przenosi¢ inne czasteczki,
takie jak rozpuszczona materia organiczna, $rodki powierzchniowo czynne, zanie-
czyszczenia i biatka. W wyniku przylaczenia czastek do powierzchni NP mozna
zmieni¢ takie wlasciwosci fizyczno-chemiczne nanoczastek, jak tadunek i hydro-
fobowosc, co z kolei wplywa na ich stabilno$¢ i mobilizacje w srodowisku (Peij-
nenburg iin., 2015). Stabilno$¢ NP projektowanych w wodzie jest kluczowym czyn-
nikiem regulujacym ich transport i ostateczny los w srodowisku wodnym.

NP wystepujace w duzych agregatach wykazujg ograniczong mobilnos¢ i biodo-
stepnos¢. W srodowisku wodnym niektore NP podlegaja biotycznej i abiotycznej
degradacji. W wodach powierzchniowych procesy degradacji abiotycznej obejmuja
hydrolize i reakcje fotokatalityczne (US EPA, 2007). Czasteczki w gérnych war-
stwach wody sg narazone na dzialanie promieni stonecznych. Zachodzace fotoreak-
cje moga zmieni¢ wlasciwosci fizyczne i chemiczne nanoczgstek, a tym samym
zmieni¢ ich zachowanie w §rodowisku wodnym. Niektore organiczne i metaliczne
NM moga prawdopodobnie ulega¢ transformacji w warunkach beztlenowych,
zachodzacych np. w osadach dennych (bentosowych) (US EPA, 2007).

Gleba jest waznym sorbentem projektowanych nanoczastek, jednak po ich uwol-
nieniu do $rodowiska substancje te stajg si¢ zrodtem zanieczyszczenia wod grunto-

wych.
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Do ekosystemow morskich NP trafiajg z trzech gtdéwnych zrodet:

— $rodki higieny osobistej, takie jak kosmetyki i filtry przeciwstoneczne. Obecnie
filtry przeciwstoneczne wykorzystujg nieorganiczne filtry UV, w tym nano-
czastki w postaci ZnO i TiOg;

— $cieki — dostgpnych jest niewiele danych o losach NP w tym medium. Nadal bra-
kuje odpowiedzi, czy np. moga wchodzi¢ w interakcje z bakteriami wykorzysty-
wanymi w biologicznym oczyszczaniu $ciekow lub w jakim stopniu mozna usu-
nac je z osadow sciekowych;

— zastosowania przeciwporostowe w farbach, ktore maja zapobiegaé przyczepianiu
si¢ 1 rozwojowi organizmow wodnych na kadlubach statkow.

Jezeli NP poprzez Scieki lub emisje przemystowe dostang si¢ do systemu
wodnego, moga gromadzi¢ si¢ w organizmach ros§linnych (np. w algach), a takze
w organizmach bezkregowcow (plankton, bentos i skorupiaki), a nastgpnie moga
przedostac si¢ do organizméw kregowcow wodnych, wchodzac do tancucha pokar-
mowego cziowieka. Organizmy zyjace w Srodowisku wodnym sa szczegdlnie
podatne na zanieczyszczenia.

W przypadku wystepowania NP w osadach §ciekowych wykorzystanie ich w rol-
nictwie jest niezamierzong drogg narazenia srodowiska glebowego na te zwigzki.
Wykazano bowiem, ze 90% projektowanych nanoczastek lub fulerenow (Ceo), za-
wierajacych Ag, ZnO, CeO; i TiO», ktére wystepuja w Sciekach, jest zatrzymywa-
nych w osadach sciekowych.

Do organizmu cztowieka NP przenikaja drogg wziewna, przezskdrng oraz przez
przewdd pokarmowy. Najwieksze zagrozenie moga stanowi¢ wolne, pojedyncze
nanoczastki ze wzgledu na zdolnos$¢ przenikania przez wigkszos¢ barier biologicz-
nych (np. bariery krew-mozg). Istotng drogg narazenia calej populacji na NP jest
zywno$¢ lub woda do picia. Wplyw nanoczastek projektowanych na zdrowie pozo-
staje nadal w sferze spekulacji. Posiadane informacje dotyczace toksycznego dzia-
fania poszczegdlnych nanoczgstek projektowanych oparte sg na eksperymentach in
vivo oraz in vitro. Sg one z reguly krotkotrwate, natomiast kontakt §rodowiskowy
jest dlugotrwaty, w zwigzku z tym konieczne sg badania dlugofalowego oddziaty-
wania nanoczgstek na srodowisko w warunkach rzeczywistych.

3.2. Mikroplastik

Produkowane masowo tworzywa sztuczne wprowadzono na rynek mniej wigcej
w potowie ubiegtego wieku jako ,,cudowny” material, tzn. lekki, elastyczny, trwaly
i mocny. Od tego momentu produkcja tworzyw sztucznych gwattownie wzrosta,
przynoszac spoteczenstwu wiele korzysci. Obecnie, okoto 70 lat pdzniej, roczna
produkcja tworzyw sztucznych wynosi ponad 300 milionow Mg, ale tez zaczeto
rozumie¢ prawdziwg ,,spuscizng” tych produktow. Tworzywa sztuczne otrzymuje
si¢ w wyniku potgczenia polimeréw ze zwigzkami pomocniczymi, takimi jak wypel-
niacze, stabilizatory, plastyfikatory, barwniki, pigmenty, antystatyki, antyutleniacze,
srodki zmniejszajace palno$¢ i1 inne, ktore ulepszaja wlasciwosci polimerow.
W rezultacie mogg mie¢ toksyczny wplyw na organizmy ze wzglgdu na ryzyko
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potknigcia, wdychania badz kontaktu skornego. Tworzywa moga zawiera¢ srodki
zmigkczajace, np. ftalany. Uzycie tej zmigkczajacej substancji do produkcji zabawek
z polichlorku winylu zostato zakazane w Unii Europejskiej z powodu negatywnego
wplywu na zdrowie.

Wedlug danych statystycznych, swiatowa produkcja tworzyw sztucznych gwat-
townie wzrosta z 1,5 mln Mg w 1950 roku do 359 miln Mg w 2018 roku. Plastik
stanowi szczegodlne zagrozenie dla srodowiska ze wzgledu na masowa produkcje,
nieostrozne obchodzenie, jak np. zasmiecanie przez spoteczenstwo, i powolng
degradacj¢ w przyrodzie. Plastik to potoczne okreslenie tworzyw sztucznych, czyli
duzej grupy materiatow stosowanych obecnie we wszystkich dziedzinach naszego
zycia. Do srodowiska nadal uwalniana jest duza ilo$¢ plastiku pomimo coraz czesciej
stosowanego recyklingu. Zbiorka plastiku w Europie w 2018 roku wzrosta o 19%
w poréwnaniu do 2006 roku, jednak nadal okoto 25% trafia na sktadowiska odpa-
dow. Wedtug raportu UNEP (2020), tylko okoto 9% tworzyw sztucznych podlega
recyklingowi, 12% jest spalane, a 79% jest zakopywane lub wyrzucane (Bui i in.,
2020). Polska ma wysoki wskaznik sktadowania niezagospodarowanych odpadow
z tworzyw sztucznych (53%). Pozostata czes¢ podlega recyklingowi (26%) i jest
zagospodarowywana w procesie odzyskania energii (21%). Wysoki wskaznik skta-
dowania odpadow z tworzyw sztucznych w Polsce wynika ze zbyt p6zno wprowa-
dzonej i zle funkcjonujacej selektywnej zbiorki odpadow oraz z braku efektywnych
technologii zagospodarowania tworzyw (spalanie i recykling). Obecnie tylko
w o$miu wysoko uprzemystowionych krajach UE istnieje zakaz sktadowania odpa-
dow z tworzyw sztucznych (Fleituch, 2016).

Rozpad odpadéw z tworzyw sztucznych na mniejsze czastki moze zachodzi¢ pod
wplywem réznych oddzialywan, gtdéwnie mechanicznych (np. $cieranie), biologicz-
nych (dla tworzyw biodegradowalnych) i fotochemicznych (ekspozycja na promie-
niowanie ultrafioletowe). Powstate drobiny, zwane mikroplastikami (MP), definio-
wane s3 jako kawatki tworzywa sztucznego o roznych $rednicach czgstek
w zaleznos$ci od zrdodta literaturowego. MP przedostaja si¢ do srodowiska wodnego
na wiele sposobow: gltownie ze sptywow powierzchniowych i $ciekéw (zarowno
oczyszczonych, jak i nieoczyszczonych), a takze z przelewow kanalizacji ogolno-
sptawnej, sciekow przemystowych, zdegradowanych odpadow tworzyw sztucznych
i depozycji atmosferycznej. Istniejg jednak ograniczone dane pozwalajace okresli¢
ilosciowo, jaki jest udzial kazdego z wymienionych zrodet MP. Znane s3 dowody
wskazujace, ze mikroplastik znajdujgcy si¢ w wodzie do picia moze pochodzi¢
z uzdatniania i dystrybucji wody wodociagowe;j i/lub butelkowania wody.

W ostatnich latach ogolno§wiatowa dystrybucja MS w srodowisku wodnym
znaczaco wzrosta. W 2014 roku oszacowano, ze w oceanach znajdowato si¢ od
15 do 51 bilionow czasteczek mikroplastiku, co odpowiadato masie od 93 000
do 236 000 Mg (Ioakeimidis i in., 2016). Barnes i in. (2009) na podstawie przegladu
literatury wykazali staly wzrost MP w wodzie morskiej w ciggu ostatniej dekady.
Zanieczyszczenie srodowiska MP to nowy, ale stale rosnacy problem na $wiecie ze
wzgledu na duze zuzycie tworzyw sztucznych w wigkszosci dziedzin zycia ludzi.
Najwyzsze stezenia MP zaobserwowano w Zatoce Perskiej (Abayomi i in., 2017),
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w Morzu Sr(’)dziemnyrn i Adriatyckim (Gajst i in., 2016; Pedrotti i in., 2016; Sendra
iin., 2021). W czgsci potnocno-wschodniej Oceanu Atlantyckiego w 89% wody
wykazano 2,46 czastek MP/m’, réowniez w 95% arktycznych wéd polarnych wyka-
zano obecnos$¢ do 1,31 cze;stek/rn3 (Bui i in., 2020; Lusher i in., 2014), w wodach
Morza Péinocnego 1,77 czastek MP/m’ (Bui i in., 2020; Dubaish i Liebezeit, 2013).

Rodzaj zbieranego plastiku zalezy od odleglosci od wybrzeza. W poblizu wy-
brzezy odnotowano wyzsze zawartosci polistyrenu (PS) i wtokien poliakrylowych,
natomiast w probkach pobranych z wickszych odlegtosci dominowaty polietylen
(PE) i polipropylen (PP) w zakresie od 86 do 97% (Pedrotti i in., 2016). W $rodowi-
sku wodnym odpady z tworzyw sztucznych kumuluja si¢ glownie w osadach
(Retama i in., 2016). Wedtug Covernton i in. (2019), mikroplastiki czesciej wyste-
puja na plazach piaszczystych niz na zwirowych. Odpady z tworzyw sztucznych wy-
stepuja nie tylko w §rodowisku abiotycznym, ale takze w wielu réznych organi-
zmach wodnych, od mikroalg po duze ssaki (Ferreira i in., 2019; Sendra i in., 2021).

Do chwili obecnej przeprowadzono niewiele globalnych badan dotyczacych
wielko$ci i rozktadu mikroplastikow w oceanach. Wickszo$¢ badan skupia si¢ na
konkretnych regionach oceanicznych oraz obszarach, takich jak tereny przybrzezne,
morza regionalne lub na biegunie. Ostatnie doniesienia podaja, Ze zanieczyszczenie
mikroplastikiem rozprzestrzenito si¢ w oceanach od powierzchni wody do osadow.
Obecno$¢ mikroplastiku odnotowano takze w arktycznym lodzie morskim, gdzie za-
wartos$¢ byta o dwa rzedy wielkos$ci wyzsza niz w silnie zanieczyszczonych wodach
powierzchniowych. Biorgc pod uwage zachodzace zmiany klimatu i zwigzane z tym
topnienie lodu arktycznego, proces ten moze mie¢ powazne konsekwencje, gdyz
spowoduje uwolnienie mikroplastiku do arktycznego ekosystemu morskiego.
Pomimo tego, ze zagrozenia wynikajace z obecno$ci mikroplastiku w $§rodowisku
wodnym s3 znane od lat 60. XX wieku, a oczyszczalnie sa uznawane za istotne
zrédto tych mikrozanieczyszcezen, do tej pory nie wprowadzono przepisow praw-
nych nakazujacych analiz¢ i ograniczanie tadunkow MP w $ciekach oczyszczonych.
Do dnia dzisiejszego tylko nieliczne kraje wprowadzity lub wprowadzaja przepisy
dotyczace ograniczenia produkcji i sprzedazy produktow zawierajacych mikro-
plastik. W Stanach Zjednoczonych w 2017 roku wprowadzono zakaz produkcji ma-
terialow higienicznych, w sktadzie ktorych wystepuje mikroplastik z wyjatkiem tych
zawierajacych biodegradowalny mikroplastik. Dodatkowo w 2018 roku wprowa-
dzono zakaz sprzedazy kosmetykow zawierajacych niebiodegradowalny mikro-
plastik. Nalezy podkresli¢, ze tego rodzaju przepisy wprowadzono nie tylko na
poziomie federalnym, ale odrebne uregulowania wprowadzily takze wybrane stany
USA, jak Illinois, Maine, Kolorado i Wisconsin. W Kanadzie w 2018 roku wprowa-
dzono zakaz produkcji niebiodegradowalnego mikroplastiku i nie mozna takze
sprzedawa¢ kosmetykow zawierajacych mikroplastik. Od stycznia 2018 roku
zakaz produkcji kosmetykow zawierajacych mikroplastik obowigzuje takze
w Wielkiej Brytanii (od czerwca 2018 roku wprowadzono zakaz ich sprzedazy).
Podobne regulacje weszty zycie w 2018 roku w Nowej Zelandii. We Wtoszech
od 2020 roku wprowadzono zakaz sprzedazy kosmetykow zawierajacych mikro-
plastik (Wisniowska i in., 2018).
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3.2.1. Charakterystyka, zrodta emisji i drogi migracji w srodowisku

W literaturze nie ma jednoznacznych definicji rozmiaru czastek odpadow z two-
rzyw sztucznych okreslanych jako ,,mikroplastiki”. Termin ,,mikroplastik” zostat
poczatkowo zastosowany do czastek plastiku o wielkosci okoto 50 um (Barboza
iin., 2019; Thompson i in., 2004).

W zalezno$ci od zaczerpnigtego zrodla literaturowego czastki mikroplastiku
definiowane sa jako kawaltki tworzywa sztucznego o rozmiarze mmiejszym niz
podane zakresy $rednic (rys. 3.2.1), ktore sg rozne i mogg wynosi¢ (Bogusz i Cejner,
2015):

— <10 mm,
- <5 mm,
— 2-6 mm,
- <2 mm,
- <1 mm.

Ze wzgledu na duze zagrozenie mikroplastiku dla fauny morskiej w poréwnaniu
z makroplastikiem inni Autorzy (Ryan, 2015; Van Cauwenberghe i in., 2015a;
2015b) wprowadzili bardziej rygorystyczne kryteria rozmiaréw w klasyfikacji mi-
kroplastiku odpowiadajace czastkom o $rednicy mniejszej niz 500 pm.

MIKROPLASTIK

1pum|10°® 1mmj|10°3 1cm[102 1m|10°
[ I [
Nano Mikro

Nano Mikro
Mate MP (1 um -1 mm)

lym | 50 pm | 500pum | 5mm | 2.5cm |

Rys. 3.2.1. Klasyfikacje zakresow wielkosci czastek mikroplastiku
wedlug danych literaturowych (Barboza i in., 2019; Ryan, 2015;
Van Cauwenberghe i in., 2015a; 2015b)

Definicja mikroplastiku jest wcigz dyskutowana. Czg§¢ naukowcow uwaza, ze
do mikroplastiku zalicza si¢ czastki mniejsze od 1 mm (Browne, 2008), inni nato-
miast, ze to czastki, ktorych wielko$¢ zawiera si¢ pomigdzy 0,1 a 100 pm
(Vert, 2012). Niekonsekwencja w klasyfikacji mikroplastikow pod katem rozmiaru
czgstek nastrecza wielu probleméw podczas porownywania danych literaturowych
dotyczacych wystepowania mikroplastiku w srodowisku. W czesci artykulow doty-
czacych odpaddéw z tworzyw sztucznych sklasyfikowano mikroplastik jako two-
rzywa sztuczne o czgstkach mniejszych niz 5 um. Rozwazajac wyzej wymienione
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niedogodnos$ci, w nomenklaturze specjalistycznej wprowadzony zostal dodatkowy
termin ,,mezoplastiki”. Ta zmiana w nomenklaturze utatwita rozréznianie drobinek
tworzyw sztucznych widocznych dla ludzkiego oka i tych, ktére moga zostaé ziden-
tyfikowane wylacznie za pomocg mikroskopu.

Ze wzgledu na tak niejednoznaczng definicje¢ mikroplastiku ustalono konsensus,
jako kryterium klasyfikacji odpadoéw plastikowych wybrano ich pochodzenie (pier-
wotne 1 wtdrne) oraz rozmiar czastek (Hartmann i in., 2019; Sendra i in., 2021)
i podzielono na:

— makroplastik (> 1 cm),

— mezoplastik (1-10 mm),

— mikroplastik (1-1000 pm; MP),
— nanoplastik (1-1000 nm; NP).

MS powstajg z ré6znych polimerow, takich jak polietylen (PE), polipropylen (PP),
polistyren (PS), politereftalan etylenu (PET), polietylen o niskiej gestosci (LDPE),
polieterouretan, poliamid, akrylamid, poliakrylany, zywica alkidowa, polichlorek
winylu (PVC), polialkohol winylowy (PVA), polieterosulfon (PES). Czastki MP
majg rézne kolory, rozmiary i sktadniki. Najbardziej powszechnymi MP w §rodowi-
sku morskim sa: PE, PP i PVC. Ze wzgledu na hydrofobowy charakter czastki MP
tatwo sorbujg hydrofobowe zwiazki organiczne (Takada, 2006). Srodowiskowe
probki mikroplastiku majg rézne kolory, wedlug klasyfikacji Endo i in. (2005) sg
gtownie: czarne, biate, postarzane i kolorowe. Perez i in. (2010) podali, ze proces
starzenia tworzyw sztucznych prowadzi do zmniejszenia ci¢zaru czgsteczek two-
rzyw sztucznych, ktory posrednio wptywa na wlasciwosci sorpcyjne MP. Holmes
iin. (2012; 2014) wykazali, Ze sorpcja metali byta wyraznie wyzsza na granulkach
plastiku (postarzonych/zwietrzatych) wyrzuconych na brzeg niz na pierwotnych gra-
nulkach tych materialow. Na proces starzenia czgstek tworzyw sztucznych w $rodo-
wisku wptywajg warunki atmosferyczne, ktore przyczyniaja si¢ do zwigkszenia
pojemnosci sorpcyjnych MP. Wykazano takze wptyw pH na sorpcj¢ chemiczng MP.
Wang i in. (2015) podali, ze sorpcja PFOS na czastkach PE 1 PS wzrastata wraz ze
zmniejszaniem pH, jednak tej zalezno$ci nie zaobserwowano dla oktanu perfluoro-
oktanosulfonamidu (FOSA) (Wang i in., 2018a).

Mikroplastiki w zaleznosci od ich zrédla dzieli si¢ na pierwotne i wtorne.
Mikroplastiki pierwotne sg celowo dodawane do niektorych produktéw lub proce-
sow produkcyjnych, poniewaz pelnia tam okreslone funkcje. Wickszo$¢ pierwot-
nych mikroplastikow jest generowana z produktéow przemystowych i domowych,
ktére zawieraja czastki o rozmiarach mikro lub nano. Pierwotne MP to tworzywa
sztuczne uwalniane do srodowiska w postaci drobnych czastek wykorzystywanych
jako surowiec w przemysle tworzyw sztucznych i/lub w przemysle tekstyliow syn-
tetycznych, w produkcji sprzetu elektronicznego, produktow higienicznych i w pro-
duktach do pielggnacji ciata, np. rodki do mycia twarzy, zele do kapieli, pasty do
z¢bow, balsamy do ciata, cienie do powiek, podktady, pudry, tusze do rzgs, dezodo-
ranty, lakiery do wlosow i paznokci, kremy do opalania, kremy do golenia, produkty
dla dzieci, farby do wtoséw (Fendall i Sewell, 2009; Cole i in., 2011; Sendra i in.,
2017). Sa one réwniez stosowane jako materialy Scierne w kosmetykach albo jako
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no$niki pigmentéw w farbach. Tak szerokie wykorzystanie mikroplastiku w PCP
wynika z ich wlasciwosci i roli w danym produkcie. Mikroplastiki w kosmetykach
peinia role materiatu zhuszczajacego Iub filmotworczego, takze wypelniacza, oraz
zwickszajg lepkos¢ balsamow do ciata i kreméw. W produktach higieny osobistej
stosuje si¢ zwykle czastki mikroplastiku o wielkos$ci 50-1000 pm i < 2,5 um, a ich
zawarto$¢ w kosmetykach waha si¢ od 1 do 90% (Barboza i in., 2019).

Wtérne mikroplastiki powstaja w wyniku uzywania lub rozpadu wigkszych elemen-
tow plastikowych na mniejsze fragmenty (np. z opakowan plastikowych, zabawek),
ktéry zachodzi w okreslonych warunkach atmosferycznych.

Mikroplastiki sa celowo wprowadzane do produktow, a podczas ich uzywania
czastki tworzywa przedostajg si¢ do kanalizacji, zanim dotrg do $rodowiska mor-
skiego. Roczny tadunek czastek MS z produktéw do pielegnacji ciata, wtokien syn-
tetycznych z prania i z kurzu domowego, ktére sa odprowadzane do szwedzkich
$ciekow komunalnych, oszacowano na 250-2000 Mg. Gtéwna czg$¢ jest zatrzymy-
wana w oczyszczalniach $ciekow, a okoto 4-30 Mg rocznie jest uwalniana do od-
biornikow wody. Wickszos¢ identyfikowanych czastek MP byta rozmiaru > 300 pm.
Los mniejszych czastek jest stabo znany, zwtaszcza dla czastek < 20 uym. Dane lite-
raturowe potwierdzaja, ze wszystkie rodzaje mikroplastiku, powstatego m.in. w pro-
cesie $cierania si¢ narzedzi potowowych, wymywania z pomostow lub kadlubow
todzi, kumulujg si¢ w morzach i ocenach (Barboza i in., 2019).

MP pochodzi gtéwnie ze zrodet ladowych (okoto 80%) i w mniejszym stopniu ze
zrodet morskich (okoto 20%). Tworzywa sztuczne trafiajag do srodowiska na wiele
sposobow (rys. 3.2.2). Pierwsza faza transportu MP rozpoczyna si¢ od wyrzucenia
produktow konsumpcyjnych. Niektore dowody sugeruja, ze zasmiecanie i nieefek-
tywne gospodarowanie odpadami to glowna przyczyna wprowadzania MP do
srodowiska (Lechner i Ramler, 2015). Plastik jest rowniez szeroko stosowany
w produkcji rolniczej oraz w materialach powlekajacych produkty do ochrony
upraw. MP moze przedostawac si¢ do gleby z osadow $ciekowych wykorzystywa-
nych jako nawdz (Carr i in., 2017). Wedhug danych literaturowych, w Europie kaz-
dego roku w wyniku nawozenia osadami $ciekowymi do gleb rolniczych wprowadza
si¢ od 125 do 850 Mg MP (Nizzetto i in., 2016). W regionach, w ktorych zachodzi
transport plastiku do zbiornikéw wodnych, takich jak rzeki lub oceany, moze dojs¢
do ich znacznej akumulacji w osadach i organizmach wodnych.

Kolejnym elementem §rodowiska, w ktorym wystepuje MP, sa wody powierzch-
niowe (rzeki, jeziora, stawy, kanaly itp.) Stanowig one najbardziej ztozony system
transportu i magazynowania mikroplastiku. Wieksze fragmenty plastiku sg wprowa-
dzane do wody powierzchniowej w wyniku np. nieodpowiedniego usuwania
i nielegalnego pozbywania si¢ odpadow. Czastki MP obecne w $ciekach sg transpor-
towane przez rzeki i kanaly do morz i oceanéw (Jambeck i in., 2015). W rezultacie
w oceanach zaobserwowano wysoka zawarto§¢ MP. Uwaza sig, ze jest to koncowy
etap transportu MP (Bui i in., 2020). W zwigzku z powyzszym do oceanoéw odpady
z tworzyw sztucznych docieraja kilkoma drogami. Mikroplastik dostaje si¢ do
oceandow wraz z nurtem rzek, wodami powierzchniowymi i gigbinowymi przy ich
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wezbraniach, w czasie kataklizméw zabierajacych rzeczy bezposrednio ze statkow,
z fragmentow sieci rybackich, platform wiertniczych oraz innych obiektow znajdu-
jacych si¢ na morzu (np. elektrownie wiatrowe, akwakultury), a cze§ciowo rowniez
z atmosfery. Istotnym Zrodtem mikroplastiku w oceanach sg takze produkty kosme-
tyczne i chemia gospodarcza oraz nitki z upranej odziezy z tworzyw sztucznych,
w ktorych czastki sg juz rozdrobnione z chwilg wyrzucenia odpadow, a przed dotar-
ciem do morza.

Ze wzgledu na swoja trwatos¢ i odpornos¢ odpady z tworzyw sztucznych ulegaja
stopniowej, czesto bardzo wolnej, ale nastgpujacej przed rozktadem chemicznym,
fragmentacji do czastek wielkos$ci kilku milimetrow, a nawet mikrometrow. Zjawi-
sku temu sprzyja specyfika srodowiska morskiego: duze zasolenie, falowanie (w tym
tarcie o skaty i piasek w strefach przybrzeznych), promieniowanie UV oraz dostep-
no$¢ tlenu. W dalszej kolejnosci czastki sa transportowane na znaczne odleglosci,
m.in. zgodnie z pragdami i globalng cyrkulacja wod tgcznie ze strefami konwergencji,
a takze za sprawa falowania, réznic zasolenia, pradéw pltywowych i zjawisk lokal-
nych. Mechanizmy transportu decyduja o strefach akumulacji czastek, z ktorych
spora czg$¢ dociera do umiarkowanych szerokosci geograficznych. Istotny jest row-
niez ruch pionowy. Przemieszczanie si¢ mikroplastiku na rézne gltebokosci zwigzane
jest z naturalnym obiegiem wody w przyrodzie lub czynnikami antropogenicznymi.

W przypadku najczesciej wystgpujacych w srodowisku fragmentow polietylenu
i polipropylenu czgstki te osiadajg na dnie dopiero pod wptywem nagromadzenia si¢
na ich powierzchni materialu biologicznego lub nieorganicznego. Niekorzystnymi
konsekwencjami mogg by¢ np. kumulacja na czgstkach MP czynnikéw chorobo-
tworczych (np. wiréw) lub toksycznych (gléwnie halogenowych pochodnych
zwigzkéw organicznych) oraz przeniesienie gatunkéw inwazyjnych do innych
nisz ekologicznych (gdzie czesto zaburzaja rownowage lokalnego ekosystemu)
(Dabrowska, 2017).

Rodzaj odpadow z tworzyw sztucznych zbieranych na plazy i z powierzchni
wody jest zwiazany z produkcja na §wiecie takich tworzyw, jak: polietylen, polipro-
pylen, polistyren, nylon (Andrady, 2017; Li i in., 2016). W zwigzku z tym mikro-
plastiki wystgpujace w Srodowisku tworza bardzo niejednorodny uktad, dlatego
wprowadzono kolejng klasyfikacje MP opartg na formach mikroplastiku, takich jak:
fragmenty, granulki, widkna, folie i pianki. Mikroplastik wystepuje takze jako tzw.
pellet, wykorzystywany np. jako material do form wtryskowych, czy tez w $ciernych
srodkach czyszczacych. Mikrowtdkna naleza do jednych z gléwnych zagrozen
srodowiskowych zwigzanych z mikroplastikami, poniewaz sg szeroko produkowane
i rozprowadzane w wodzie i osadach. Widkna moga pochodzi¢ miedzy innymi
z ubran (Browne i in., 2011) lub z degradacji narzgdzi potowowych.

Dane w tabeli 3.2.1 przedstawiajg rozmieszczenie MP w wodach powierzchnio-
wych w niektorych krajach $wiata. Zaobserwowano, ze w $rodowisku dominuja
mikroplastiki w postaci witdkien, np. w Wietnamie ta forma stanowi do 99% ziden-
tyfikowanych MP, a w Holandii 100%. W Wietnamie gltéwng przyczyng tak
wysokiej zawartosci w srodowisku wodnym MP w postaci widkien jest mycie si¢

198



w rzekach ludzi mieszkajacych w poblizu. Oszacowano, ze rocznie okoto
115-164'10" czastek MP w postaci wlokien odprowadzano do rzeki Sajgon
(Strady iin., 2020). W Holandii gtéwnym Zrédlem zanieczyszczenia mikroplasti-
kami byly $cieki z oczyszczalni oraz osady sciekowe wykorzystywane w rolnictwie
i le$nictwie (Biu i in., 2020; Leslie iin., 2017).

Zawarto$ci w srodowisku MP w postaci pianki i folii byty bardzo niskie i wyno-
sity od 5 do 10%, natomiast MP w postaci pelletu oszacowano migdzy 25 a 70%.
Badania wykazaly, ze w USA, Chinach, Kanadzie, Szkocji i Korei Poludniowej do-
minuje MS w postaci fragmentoéw 1 wtokien. W Szkocji i Szwajcarii dominuje MS
w formie fragmentow; we Francji, Finlandii, Szwecji jako pellet; w Ameryce,
Australii, Indiach, Holandii, Wielkiej Brytanii, Wietnamie jako wtokna (tab. 3.2.1).

Media scierne
stosowane
w przemysle

Zabiegi podczas
produkcji lub
konserwacji

Zastosowania Produkty
medyczne konsumenckie

Przemyst

Emisja h
przetworczy

czastek statych
w pomieszczeniach

Fragmentacja pod
wptywem pogodowych
czynnikéw fizycznych

i chemicznych

Powlekanie lub konserwacja,
malowanie plastikowych
czesci statkow

” Fragmentacja
:©; B biologiczna odpadéw
plastiku w morzu
Transport
e o
Remobilizacja plastiku O

zanieczyszczone osady 3}
infrastruktura lub gleby
miejska -
itransportowa »
plastikowych
Smieci na
morzu
Cel?m rozdrabnianie Sektermorsid
s P y
Pierwotne zrodta plastik

(dziatalnosc cztowieka)

1) Wtérne zrédta
(procesy naturalne)

Rys. 3.2.2. Transport MP w Srodowisku (GRID-Arendal; Maphoto/Riccardo
Pravettoni) (http://www.grida.no/resources/6929; Barboza i in., 2019)

Z danych przedstawionych w tabeli 3.2.1 wynika, ze Zzrodtem wysokich stezen
MP byly glownie systemy oczyszczania $ciekow, pralnie tekstyliow i odpady z po-
towow. W szczegblnosci, oprocz tych gtownych zrodel, bezposrednie zrzuty
sciekow do wod powierzchniowych rowniez przyczynity si¢ do wystgpowania MP
w niektorych obszarach miasta Ho Chi Minh w Wietnamie (Lahens i in., 2018).

199



omisIepdm
‘eysiowpeu
osoumAye ATSYIYO
‘azerd -~OTUpOYIS M
8102 — BYOIMOJZO nd| SEI0FL9T°0 0 I'C (43 0 Lp1 9ZION
“ur 1 noyz osoumAnly | ‘Sd ‘dd ‘Ad 1°0vL 8°LT 0 I 10 69 poSueys | Aury)
8107 | MOoI0S o1TUTeZO 1oso170d IOANOOUEB A
“ur1sarn | -zsAzo0 dSPIN | ‘Vd “Od ‘Sd LOFITE - - 0L - LT OIQA |  epeuUE]
yoAuzomzs
MAZIOM)
IsAwozid
‘e3IMO}Z0
osoumAye
110T “urt duffovanyor|  Sd ‘Ad ‘'VAd
Suassae[) oOmIsIe[307 ‘UolAu ‘dd L06€ 0 11 € 0¢ ST 1o0dmnaIN eidjog
L10T “urt| Aqrej ‘erueid op vd ‘19189
woryeferz | Aukpd ‘oppAN | -1jod Ay 1 0 0 08 0z 0 KoupAg | erensny
0M]SMOJOQAT
‘BI1A1S)9)
020T orysforu Sd
“Ur T OSUOJTY B[PASQ | “dd ‘Nd “Ldd| 9000°0F6000°0 0> or> 06-59 - &> eruogered | exLoury
Ayuawx
equEld | Wiy | BUNOIM | RIPd | g,
nxawrod (swp/m)sezd) d
BINJBINI e[poIz t eloezifeyory | uoIsay
1ezpoy BuINg

(%) dIA ezpoy

(0207 “ur 1 mg) eyeims yoele.n] oLI01pInu M IAMOUYIZIIMOod yoepom M JIA ATUIZIZSIMUZOY *1°7°€ B[Aqe L




dd

0T0C “'ur 1 mg - ‘Ad ‘serod | 68°0FIST 0 911 0 98°0L | 89°LI ebomzg | eloomzg
LAd ‘Ad
‘dd ‘Vd ‘Nd
‘VSd ‘omop
-D[e 001MAZ
9107| dOdd “MO3IOs ‘109891]0d
“urtAydmpy | oruezozsizoQ Aoy L'ST €1 6'6 81 € €°L9 | apA[D eyozy | elodyzg
9MOII0S oJouoouod
L10T| Apeso ‘moyoa1os BZIOIN
“urrorsa|  orupezozskzoQ Sd 016-89 - - 00T - - 0Z0ZIGAA\ | BIPUE[OH
810C ©OI03]
WY 1297 |  dOdd Qmeld|  g0d VMM 00Tt 0 18°¢ 99°9% ['81 | €¥'I1¢ | emowpnjoq| o103y
Aurp 1
10318 ‘OmjsIey
LTIOT “ULT|  -PAM “MOMOIOS dd ‘dd eYsIdd | POYOSM
Twokeqy | - ru[ezozskzoQ |  ‘Ldd ‘AdAT @11y 0 S 6 0 I ejojez|  ysIg
S102 Auzooz1
“urrsu( | Modsuen ‘AN - 07€-09¢ 0 0 0 001 0 zAreg| ebuerg
sdad
‘VAd DAd
AV ‘VVovd
10T MONRIOS ‘vd ‘nd onjokieg
“urromiAfel | owfezozskzoQ|  ‘Sd ‘dd ‘Ad 0€9 0 0 1S'6C | 6¥°0L 0 OZIOA | BIpUB[UL]




uejonoidarjod — Ng ‘njkuim yasoyorod — HAJ ‘AmojAumm joyoyerjod — v Ad ‘AmojAne uaikisijod — ySd ‘uaikysijod — §d
‘uojAdoadijod — g4 ‘nuojhio uepeyoronjod — 14 ‘uojnsosdorod - SHJ ‘uojlionod — gd Ol udyiq suemooyorod — gOHd ‘uejddmrijod — Hd ‘ouzofjewore
K10pomo[3dm amoruarosiordoomm — v M ‘AueAnyerjod — oy d ‘prurerjod — v J 10501533 [opewr 0 usjhiorjod — g4 ‘rowrjodoiq — Jg ‘€MOpIy[e BOIMAZ — YV

Apedpo
ouezpemoid
-po orupaisod
~Z3Q “MOPIS
oTuyeZo
-Z8KZ20 ‘KMoz
810T “Urt | -01zpo 1 Aujkys Lad Sueq
suaye] o) psAwozig ‘Sd ‘dd ‘Ad 600°611 0 0 66 I [oeg eYozy WemIT
Jorus
Koblorudoy
0Z0Z “ur'l | ‘QuzoAIgfsounye Qurejn
anbopury | Apedo “aAN - | 100°0F900°0 - - 8 91 eyoez vsn
punosg
Jorus ynowAk|d
Aokforudoy OAd ‘dd eyojeZ 1
020z “urt | ‘ouzoAigysoune | ‘yd ‘3sarjod DIs[RISuy erueikig
anbopury | Apedo a1k ‘dd KDV | 200°0FE010°0 9 - SL 61 feuey] eI
S10T OAd
“uriameq - ‘Sd ‘dd ‘Ad | ¥£00°0F¥100°0 4! €l 01 19 eueofemzg | eeolemzg

['C°¢ 11°qe) 'pa




Wykazano, ze w zattoczonych obszarach miejskich o wyzszym standardzie zycia
wystepuje wiecej zrodet 1 emisji MP niz w obszarach wiejskich (Eckert i in., 2018).
Jednoczesnie w obszarach migjskich systemy oczyszczania Sciekow 1 osadow Scie-
kowych sa lepsze, wigc emisja MP powinna by¢ ograniczona. Yin i in. (2020)
poréwnali emisje MP w obszarach miejskich i wiejskich. Wyniki wykazaly, ze
w obszarach wiejskich wykrywa si¢ wyzsze zawarto$ci mikroplastiku. Wskazuje to,
ze zrodta antropogeniczne lub dziatalnos¢ cziowieka odgrywaja wazna role w zanie-
czyszczeniu srodowiska MP (Bui i in., 2020).

W celu zrozumienia losé6w odpadow z tworzyw sztucznych w s$rodowisku
konieczne sg badania wlasciwosci MP i ich korelacji z innymi zanieczyszczeniami
oraz mikroorganizmami w systemach wodnych. Gestos¢ tworzywa sztucznego jest
jednym z parametrow, ktory okresla jego pltywalnos¢ i potozenie w shupie wody
(Anderson i in., 2016; Andrady, 2017) (rys. 3.2.3).
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Rys. 3.2.3. Gestosci, struktury i przewidywane rozklady réznych tworzyw sztucznych
w shupie wody (Anderson i in., 2016; Barboza i in., 2019)
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Na ptywalnos¢ MS moze wplywac kilka czynnikéw, w tym biofouling, czyli
kolonizacja organizméw na polimerach wptywajacych do morza (Andrady, 2011;
Wright, 1 in., 2013a; Wright i in., 2013b), oraz de-fouling (Wright i in., 2013a;
Wright i in., 2013b). Mikroplastik o duzej gestosci moze opada¢ na dno i sorbowac
si¢ na osadzie (Wright i in., 2013a; Wright i Kelly, 2017). Burze i turbulencje mogg
spowodowac jego ponowne zawieszenie i dalszg redystrybucj¢ w wodzie (Anderson
iin., 2016; Bui i in., 2020). W zwigzku z tym, ze MP ma mniejsza gesto$¢ niz morska
woda, to w wodzie stonej czastki zazwyczaj unoszg si¢ na powierzchni. Jednak ply-
walnos¢ i ciezar wlasciwy tworzyw sztucznych moze ulec zmianie pod wptywem
warunkow atmosferycznych i zanieczyszczen biologicznych, co przyczynia si¢ do
ich rozprzestrzenienia w calej objetosci morza, w glebszych warstwach, na dnie
morza, plazach i w lodzie morskim.

3.2.2. Aktualna wiedza na temat fragmentacji mikroplastiku

Fragmentacja plastiku w srodowisku zachodzi pod wptywem r6znych mechani-
zmow, np. fotoutleniania $wiatlem UV, hydrolizy, rozrywania mechanicznego
wywotanego procesem abrazji lub turbulencji wodnej, bioasymilacji (Enfrin i in.,
2019; Gewert i in., 2015). Wykazano, ze nawet ukgszenia zwierzat i inne czynniki
wywolane przez faung i flor¢ oraz dodatkowe parametry moga przyczyni¢ si¢ do
rozdrobnienia polimeru na mniejsze fragmenty (Barboza i in., 2019). Fragmentacja
tworzyw sztucznych zachodzi czgsto w wyniku rownoczesnego dziatania kilku pro-
cesOw. Pod wplywem promieniowania stonecznego UV w wodzie i na zewnatrz
zachodzi utlenianie tworzyw sztucznych, takich jak PE, PP, PS, PET i PLA (Cai
iin., 2018; Cooper i Corcoran, 2010; Lambert i in., 2013; Lambert i Wagner, 2016a;
2016b). Hydroliza jest jednym z gtdéwnych proceséw degradacji polimerow zawie-
rajacych heteroatomy, takie jak PU i PET (Gewert i in., 2015). Rozerwanie wigzan
estrowych prowadzi do powstania grup karboksylowych wywotujacych autokatali-
tyczng hydrolizg, poniewaz warunki kwasowe zwigkszaja szybko$¢ hydrolizy
(rys. 3.2.4). Procesy fotooksydacji, degradacji i hydrolizy prowadza do pe¢knieé
i powstawania wzeré6w na powierzchni przedmiotow plastikowych, indukujac
kruchos¢ plastyczng tworzywa (Cai i in., 2018; Cooper i Corcoran, 2010; Lambert
iin., 2013). Efekty te powodujg ostabienie mechanicznych naprezen, co prowadzi
do rozpadu tworzyw sztucznych na czastki (Cooper i Corcoran, 2010; Klein i in.,
2018; Lambert i Wagner, 2016b).

Mechanizm fragmentacji tworzyw sztucznych zalezy od warunkow panujacych
w srodowisku, rodzaju materialu i dodatkow w nim wystepujacych (Gewert i in.,
2015; Klein i in., 2018). Wykazano, Zze obecnos¢ przeciwutleniaczy i stabilizatorow
UV, takich jak bisfenol A oraz nonylofenol, zapobiega fragmentacji plastiku
(Hahladakis i in., 2018). Mechanizm fragmentacji tworzyw sztucznych zalezy
rowniez od wczesniej wywotywanych napr¢zen mechanicznych materialu, ktore
moga by¢ uprzednio ostabione, np. podczas procesu produkcji lub uzytkowania
tworzywa.
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Rys. 3.2.4. Degradacja polimerow: a) fotodegradacja polietylenu pod wplywem
promieniowania UV, b) degradacja PET w wyniku hydrolizy (Enfrin i in., 2019;
Gewert i in., 2015)

Przeprowadzone badania dotyczace szybkosci degradacji odpadow z tworzyw
sztucznych (Kalogerakis i in., 2017; Weinstein i in., 2016; Welden, 2015) wykazaty
powstawanie MP z tworzyw, jednak niewiele jest danych okreslajacych ilosciowo
rzeczywistg produkcj¢ MP. Degradacja tworzyw sztucznych w srodowisko zachodzi
bardzo wolno (Shrivastava, 2018), ale znane sg badania powstawania MP z tworzyw
sztucznych juz po 8 tygodniach (Tokiwa i in., 2009). Wiadomo, ze pod wplywem
fragmentacji tworzywa sztucznego zmniejsza si¢ masa czasteczkowa polimeru,
a tym samym wzrasta jego sktonno$¢ do degradacji enzymatycznej. Ostatnie bada-
nia wykazaly, ze szczepy bakterii Bacillus sp. i Rhodococcus sp. w ciagu 40 dni byly
w stanie zdegradowac 6,3% PP (Auta i in., 2018), podczas gdy szczep I. sakaiensis
w ciggu 6 tygodni w temperaturze 30°C zdegradowat prawie catg mas¢ polimeru
PET (Yoshida i in., 2016).

3221 Propozycia mechanizmu fragmentacji mikroplastiku

Przyj¢to, ze chemiczna degradacja tworzyw sztucznych wywotana promienio-
waniem UV zachodzi gléwnie dla odpaddéw znajdujgcych si¢ na plazy i powierzchni
wod (Andrady, 2017; Cai i in., 2018; Cooper i Corcoran, 2010). Natomiast los
odpadow z tworzyw sztucznych, takich jak fragmenty wystgpujace w $ciekach lub
ptytkiej wodzie, ktore nie sg narazone na dzialanie promieniowania UV, nadal nie
jest wyjasniony. Fragmentacja pod wplywem czynnikéow fizycznych hipotetycznie
jest mozliwa, jednak nie jest rozpoznany mechanizm fragmentacji. Niektorzy
Autorzy podaja, ze uszkodzenia podczas produkcji tworzyw sztucznych spowodo-
wane rozwarstwieniem i erozjg powierzchni tworzywa w wodzie (Andrady, 2017,
Lambert 1 Wagner, 2016b) moga wywola¢ fragmentacj¢ tworzyw sztucznych.
Procesy wytlaczania, formowania lub odlewania elementow plastikowych moga
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pozostawiC napr¢zenia szczatkowe. Znieksztatcenia lub pgknigeia spowodowane np.
nierownomiernym chtodzeniem ostabiajg strukture tworzywa (Adhikari i in., 2016;
Kim i Min, 2017). Naprezenia szczatkowe moga zwigkszy¢ wydajnos¢ materiatu,
ale skroci¢ jego zywotnos¢, zmieniajgc wlasciwosci tworzywa sztucznego podczas
uzytkowania (Macias i in., 2015). Tworzenie naprezen szczatkowych podczas pro-
dukcji tworzyw sztucznych nie jest oczywiste, jednak dopuszcza sig¢ ich powstawa-
nie podczas uzytkowania. Po zakonczeniu cyklu zycia produktu ostabiony kawalek
tworzywa sztucznego uwolniony do wody traci odporno$¢ na korozj¢ naprezeniowa
(ESC), a zatem zwigksza swojg zdolno$¢ do fragmentacji i generowania czastek MP.
ESC moze by¢ wywolana turbulencjami wody, a takze oddziatywaniem ze wspot-
obecnymi materialami i odpadami, takimi jak piasek, skaly lub kawatki innych two-
rzyw sztucznych, szczegdlnie w obszarach, w ktorych wystepuje duzo odpadow
plastikowych (Kalogerakis i in., 2017). W zaleznosci od wtasciwo$ci mechanicz-
nych tworzywa sztucznego, np. ich udarnosci i wytrzymatosci, plastikowe elementy
moga ulec uszkodzeniu i fragmentacji na mikroczastki (Ward i Sweeney, 2012).
Na wymienione wlasciwos$ci mechaniczne tworzyw sztucznych wplywa proces pro-
dukcji i wykorzystanie danego tworzywa sztucznego. Po wyttoczeniu PS w tempe-
raturze 290°C wykazano zmniejszenie ESC tworzywa o 29% (Kalfoglou i Chaffey,
1979). Badania wskazuja, ze pod wplywem czynnikow fizycznych moze dojs¢ do
catkowitej fragmentacji tworzyw sztucznych i uwolnienia mikroczgstek plastiku do
wody. Niemniej jednak nadal nie ma danych dotyczacych oceny stopnia rozdrobnie-
nia tworzywa sztucznego w wodzie w wyniku kontaktu z piaskiem lub innymi czast-
kami plastiku.

Wickszo$¢ tworzyw sztucznych zawiera dodatki poprawiajace wilasciwosci
mechaniczne (Cherif Lahimer i in., 2017). W zwiazku z tym, Ze tworzywa sztuczne
bez dodatkéw mogg ulec uszkodzeniu i rozdrobnieniu, materiaty o wysokiej wydaj-
nosci stajg si¢ bardziej odporne na czynniki fizyczne i uwalniajg mniej czgstek MP.
Mechanizmy rozdrobnienia odpaddw plastikowych nie zostaty potwierdzone ekspe-
rymentalnie i nadal nie przeprowadzono doktadnych badan. Zaktada sig¢, ze pod
wplywem czynnikow atmosferycznych zachodzi naruszenie struktury tworzywa,
ktére rozpoczyna si¢ od uszkodzen na powierzchni materiatu, co prowadzi do
powstawania pekni¢¢, dodatkowo jest stymulowane przez sily Scinajgce. Ostatecznie
erozja powierzchni elementéw plastikowych zachodzi przed ich fragmentacja pro-
wadzaca do powstawania MP. Ten teoretyczny mechanizm fragmentacji nalezy zwe-
ryfikowa¢ i przeprowadzi¢ nowe badania, uwzgledniajac histori¢ mechaniczng ma-
teriatow, sklad chemiczny tworzywa sztucznego i site Scinajaca w procesie
starzenia materiatu (Enfrin i in., 2019).

3222 Fragmentacia mikroplastiku do nanoplastiku

Przypuszcza si¢, ze fragmentacja MP do nanoplastiku (NP) przebiega wedlug
tego samego mechanizmu jak fragmentacja tworzyw sztucznych do MP. Obecno$¢
nanoczastek potwierdza, ze proces degradacji duzych fragmentow tworzyw sztucz-
nych do MP mozna poszerzy¢ o kolejny etap, czyli degradacj¢ czastek mikroplastiku
do jeszcze mniejszych fragmentow, takich jak NP (Costa i in., 2018). Tworzenie NP
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o rozmiarach czastek do 30 pm odnotowano dla granulatow: PS, PE i PP pod
wptywem s$rodowiska wodnego (Lambert i in., 2013; Lambert i Wagner, 2016a;
2016b). W takim $rodowisku w przypadku PE liczba nanoczastek wzrosta o pigc
rzgdow wielko$ci w porownaniu do PE nienarazonego na te warunki (Lambert
i Wagner, 2016b).

NP wykryto rowniez w produktach kosmetycznych do sptukiwania, co sugeruje,
ze fizyczny proces fragmentacji czastek MS w kosmetykach podczas produkcji lub
uzytkowania moze prowadzi¢ do tworzenia i uwalniania NP do wody, a takze zwigk-
sza¢ udziat wtornych czastek NP/MP w odpadach z tworzyw sztucznych. Proces ten
ma wplyw na fragmentacj¢ MP, poniewaz juz w procesie wytwarzania MP moga
powstawa¢ uszkodzenia. Pierwotne mikroplastiki, np. granulki przemystowe, pro-
szek 1 wypelniacze, sa zwykle produkowane podczas procesu rozdrabniania, gdzie
rozmiar czastek stalych jest celowo zmniejszany przez sity $cinajace lub Sciskajace
(Somani i in., 2017). Rozdrabnianie zwykle przeprowadza si¢ przez kruszenie i mie-
lenie, ktére wywolujg uszkodzenia, takie jak pgkniecia czastek az do catkowitego
rozbicia ich na fragmenty. W zalezno$ci od wytrzymatosci na rozcigganie i modutu
sprezysto$ci materiatu mozna zaobserwowac peknigeia na powierzchniach materia-
tow (Fuerstenau i in., 2004; Ghorbani i in., 2013). W przypadku MP trafiajacych do
wody czynniki §rodowiskowe (np. turbulencja wody) oraz pierwotne uszkodzenia
oslabiaja powierzchni¢ czastek MP i zwigkszajg ESC. Wiedza dotyczaca mechani-
zmu fragmentacji MP do NP oraz rozmiaru, ksztaltu i liczby czastek powstatych
w wyniku tego procesu jest nadal niepetna, poniewaz czastki NP sg nadal trudne do
wykrycia. W zwigzku z tym nalezy rozwija¢ metody analityczne w kierunku identy-
fikacji NP i poszerza¢ wiedze o losach tych czastek w srodowisku.

3.2.3. MP nosnikiem zanieczyszczen i patogenow

Mikroplastiki charakteryzuja si¢ duzym stosunkiem powierzchni do objetosci.
Wiasciwos¢ ta wigze si¢ bezposrednio ze zdolnoscig MP do akumulacji szeregu
zanieczyszczen nieorganicznych, jak rowniez organicznych, mi¢dzy innymi jonow
metali, substancji zaburzajacych dzialanie systemu wewnatrzwydzielniczego,
hydrofobowych oraz innych trwatych zanieczyszczen organicznych (Bogusz i Cej-
ner, 2015; Fleituch, 2016). Uwaza sie, ze 78% wymienionych na liscie US EPA za-
nieczyszczen priorytetowych jest zwigzanych z odpadami plastikowymi, ktore moga
by¢ biodostepne dla organizméw wodnych. Sa one okreslane jako ,,koktajl chemi-
kaliow” lub ,,kon trojanski” (Fleituch, 2016; Sendra i in., 2017). Odpady z tworzyw
sztucznych petnig bowiem role no$nika dla wielu zanieczyszczen, co wynika z wza-
jemnego oddziatywania mi¢dzy MP a zanieczyszczeniami organicznymi. Na proces
ten wplyw maja takze warunki panujace w srodowisku. Mikroplastiki szczeg6lnie
fatwo tacza si¢ z metalami cigzkimi wykazujacymi zdolnos¢ do akumulacji, np.
w drobinach polietylenu (Ashton i in.,, 2010). MP zaréwno o matlej, jak
i duzej gestosci moga adsorbowac nie tylko metale, WWA, PBDE, PCB czy DDT.
W porach czastek mikroplastiku zidentyfikowano réwniez niebezpieczne i stabo
biodegradowalne substancje, takie jak: nonylofenol (stosowany jako przeciwutle-
niacz, emulgator i §rodek zwigkszajacy rozpuszczalnos¢, dodatek do olejow, dodatek
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do detergentow do prania i mycia naczyn) oraz bisfenol A stosowany m.in.
w opakowaniach.

Potwierdzeniem zdolno$ci mikroplastiku do adsorpcji zanieczyszczen nieorga-
nicznych sg badania eksperymentalne, w ktorych niezanieczyszczone, nieprzetwo-
rzone tworzywa sztuczne, tj. polietylen o duzej (HDPE) oraz niskiej ggstosci
(LDPE), PP i PVC, umieszczono w trzech réznych lokalizacjach na terenie
Zatoki San Diego (USA). Nastepnie po 1, 3, 6, 9 oraz 12 miesigcach pobrano probki
materialow i zbadano stezenia nastepujacych jonow metali: Al, Cr, Mn, Fe, Co, Ni,
Zn, Cd i Pb. Zakres stezen badanych metali mieécit si¢ w granicach od 107" do
10° ng/g. Zaobserwowano, ze w przeciwienstwie do zanieczyszczen organicznych
akumulacja metali na mikroplastikach nie jest $cisle zwigzana z rodzajem polimeru.
Wykazano, ze w stosunku do jonéw Cr, Ni, Zn, Cd oraz Pb tylko HDPE wykazywat
znacznie mniejsze zdolno$ci sorpcyjne, natomiast ten sam material charakteryzowat
si¢ najwigkszg pojemnoscia adsorpcyjnag PCB w poréwnaniu z pozostalymi polime-
rami (Bogusz i Cejner, 2015).

Obecno$¢ PCB na powierzchni mikroplastikow polistyrenowych po raz pierwszy
wykryto w probkach wod Zatoki Niantic (USA). Jednak nie podano zadnych dodat-
kowych informacji. Kolejne dane literaturowe potwierdzily, ze granulki zywicy
polipropylenowej znalezione w wodach Japonii zawieraly na swojej powierzchni
kilka réznych rodzajow zanieczyszczen organicznych, mi¢gdzy innymi PCB, DDE
i nonylofenol, nawet w stezeniach wyzszych niz oznaczone w osadach. Badaniom
na obecno$¢ mikroplastikow zostaty rowniez poddane probki z dwoch portugalskich
plaz. W probkach mikroplastiku wykryto WWA 1 PCB o stezeniach w zakresie
0,2-319,2 1 0,02-15,56 ng/g. Badania wykazaly, Zze stezenia mikrozanieczyszczen
organicznych, np. PCB i WWA, byty znacznie wyzsze w czarnych i postarzanych
plastikowych granulatach niz w biatych i kolorowych (Antunes i in., 2013). Analiza
probek pobranych ze stref nerytycznej (plywow) i pelagicznej (otwartej wody)
Pacyfiku zawierajacych fragmenty z tworzyw sztucznych (< 10 mm) wskazuje na
obecnos¢ szerokiej gamy zanieczyszczen chemicznych, takich jak: PCB, WWA,
PBDE, bisfenol A, DDT i produkty jego metabolizmu, w st¢zeniach mieszczacych
si¢ w zakresie od 1 do 10 000 ng/g.

Badania laboratoryjne wykazaty, ze zwigzek z grupy WWA, tj. fenantren, miat
zdolno$¢ do akumulacji na powierzchni matych czastek tworzyw sztucznych,
zwlaszcza na polietylenie, charakteryzujacym si¢ rozleglymi porami. Zaobserwo-
wano, ze W sprzyjajacych warunkach fenantren w §rodowisku wodnym chetniej
akumowat si¢ na powierzchni mikroplastikow niz osadéow. Jednak w przypadku
gdy zanieczyszczone pory mikroplastikow beda miaty bezposredni kontakt z nieza-
nieczyszczonym osadem, wowczas bedzie zachodzi¢ konkurencyjna desorpcja
fenantrenu z powierzchni tworzywa sztucznego do materii organicznej zawartej
w osadzie. Proces ten odbywa si¢ z wykorzystaniem gradientu stezen. Wykazano
takze wptyw stanu fizycznego mikroplastikow na ich zdolno$¢ do akumulacji zanie-
czyszczen. Udowodniono, iz mikroplastiki ulegajagce zmianom fizycznym, np.
»ZzO0tkniecia”, charakteryzuja si¢ wyzszymi zdolno$ciami sorpcji PCB. Uwaza sig, ze
»Z0tkniecie” jest wynikiem utlenienia dodatkow fenolowych obecnych w strukturze
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mikroplastikow. Ponadto efekt ten jest wskaznikiem czasu przebywania w srodowi-
sku odpadow z tworzyw sztucznych. Nalezy podkresli¢, ze im dluzej dany fragment
tworzywa sztucznego przebywa w zanieczyszczonych wodach, tym jego stopien
akumulacji zwigzkoéw chemicznych wzrasta (Rochman i in., 2013a; 2013b). Jedno-
cze$nie wiadomo, ze stan rownowagi adsorpcyjnej mikroplastiku w wodach mode-
lowych jest osiggany wolniej niz w warunkach naturalnych w wodzie morskiej
(Fischer i in., 2007).

MP sorbuje zanieczyszczenia wystgpujace w srodowisku wodnym, ktorych
stezenie w formie zwigzanej z czastkami MP moze by¢ milion razy wigksze niz
w formie niezwigzanej, co przyczynia si¢ do podwyzszenia toksycznosci dla wielu
gatunkow morskich. Ze wzgledu na duza powierzchni¢ czastek MP i NP, a tym
samym duzy stosunek powierzchni do objetosci czastek odpady z tworzyw sztucz-
nych charakteryzujg si¢ duza zdolno$cig do bioakumulacji (Sendra i in., 2017a). In-
terakcje miedzy MP i NP wywotuja dodatkowe addytywne, synergiczne i antagoni-
styczne dziatanie na organizmy. Nadal jednak brakuje informacji na temat wplywu
innych potencjalnych zanieczyszczen zasorbowanych na MP, szczegdlnie dotyczy
to srodkoéw farmaceutycznych i ich pochodnych. Aktualnie prowadzone sa badania
adsorpcji-desorpcji réznych zwigzkow chemicznych potwierdzajacych, ze MP
peig role wektora (tj. nosnika) zanieczyszczen ze srodowiska wodnego do fauny
i flory. Eksperymentalne badania wykazaly kumulacj¢ w organizmach ryb czgstek
MP z zaadsorbowanymi zanieczyszczeniami, co wywotywato niepozadane objawy,
takie jak nadmierne wyczerpanie glikogenu i zmiany histopatologiczne (Rochman
iin. 2013; Sendra i in., 2021).

Oprocz wielu toksycznych substancji zaadsorbowanych na MP, istnieje jeszcze
inny powod do niepokoju — niebezpieczenstwo zakazenia mikroorganizmami rozwi-
jajacymi si¢ na blonie biologicznej (tzw. biofilm) utworzonej na powierzchni MP.
Mikroplastik moze bowiem stuzy¢ jako substrat dla spolecznosci bakteryjnych,
stajac si¢ nosnikami patogenéw w ekosystemach wodnych (Anderson i in., 2016;
Bui i1in., 2020; Kor i Mehdinia, 2020). W zwiazku z tym gatunki morskie, jesli
zawierajg jakiegokolwiek rodzaju patogeny, moga rowniez stanowi¢ zagrozenie dla
konsumpcji i zdrowia ludzi. W tym przypadku wazne jest okreslenie wielkosci cza-
stek, poniewaz od tego zalezy zdefiniowanie zbioru organizméw morskich, ktore
moga ,.konsumowac¢” mikropozostato$ci. Na przyktad czastki MP i NP sg spozy-
wane przez zooplankton w dolnej cze$ci piramidy Zywieniowej, natomiast mezo-
plastiki w formie granulatu wykrywane sa m.in. u delfindw. Zjawisko przenoszenia
patogendow na mikroplastiku zaobserwowano gtownie w siedliskach morskich.
Pierwotne tworzywa sztuczne, stosowane w produkcji wyrobow z plastiku, sa zasad-
niczo nietoksyczne i nie do strawienia przez dowolny organizm morski. Wigksze
fragmenty moga by¢ natomiast niebezpieczne, poniewaz moga powodowac niedroz-
nos$¢ jelit lub przydatkow filtrujacych.

MP majg szeroki zakres oddziatywan na organizmy na wielu r6znych poziomach,
takich jak struktura i ekspresja genow oraz czynnosci biochemiczne (np. odpowiedz
immunologiczna, aktywno$¢ enzymow oksydacyjnych), zmiany behawioralne (np.
ptywanie, karmienie, wech, reakcje zapalne i inne normalne czynno$ci), zmiana cech
(np. rozw¢j, rozmnazanie, wielko$¢ i waga), pogorszenie stanu zdrowia (np. wady
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rozwojowe, choroby) (Auta i in., 2017). Badania wykazaly rowniez wystepowanie
zréznicowanego zespolu drobnoustrojow (tzw. plastisfera) na powierzchni mikro-
plastiku zidentyfikowanego w pomocnym Atlantyku. W plastisferze znaleziono
kilka grup bakterii rozktadajagcych weglowodory, ktore mogg rozktada¢ odpady
z tworzyw sztucznych. W strukturze MP zidentyfikowano rowniez oportunistyczne
przecinkowce z rodzaju Vibrio (wiele gatunkow jest odpowiedzialnych za zakazenia
pokarmowe). W zwigzku z tym nieoczekiwanie tworzywa sztuczne staly si¢ w $ro-
dowisku morskim no$nikiem ludzkich patogenow, wplywajacych na pogorszenie si¢
stanu sanitarnego wod.

3.2.4. Wyzwania analityczne zwigzane z nano/mikroplastikami

Szeroki zakres st¢zen mikroplastiku podawany w literaturze przez réznych
Autorow jest wynikiem nie tylko rzeczywistego zréznicowania zawarto$ci mikro-
plastiku w §rodowisku, ale przede wszystkim braku wiarygodnej i ujednoliconej pro-
cedury analitycznej, co rzutuje na rzetelnos¢ podawanych wynikow (Efrin i in.,
2019).

Przygotowanie probek i analiza sktadu jakosciowo-ilosciowego NP oraz MP
jest trudna 1 wymagajaca specjalistycznej aparatury (Costa i in., 2018), dlatego
konieczne jest wprowadzenie do praktyki laboratoryjnej dodatkowych zabiegoéw
ioperacji, aby zachowaé¢ wymoég reprezentatywnosci probki i wiarygodnos$ci
wyniku. Kazdy proces analityczny sklada si¢ z kilku etapow, ktorych wykonanie ma
istotny wplyw na wiarygodno$¢ informacji analitycznej. Procedura analityczna dla
mikroplastikow w srodowisku sktada si¢ z pobierania i przygotowywania probek,
ekstrakcji, izolacji (lub separacji), identyfikacji i kwantyfikacji (lub klasyfikacji).
Najwigcej bledow w procesie analitycznym popelianych jest w trakcie pobierania
1 przygotowywania probki do analizy wlasciwej. Selektywne pobieranie probek po-
lega na pobieraniu materiatu, na powierzchni ktérego wizualnie mozna rozpoznaé
szukane fragmenty tworzyw sztucznych. Metode t¢ mozna zastosowac jedynie
w celu potwierdzenia obecno$ci tworzywa sztucznego w pobieranym materiale.
Dodatkowo nalezy zaznaczy¢, ze tg metoda mozna dostrzec czgstki plastiku o $red-
nicy od 1 do 6 mm. Mniejsze czastki oraz takie, ktore posiadajg nieregularny ksztatt
oraz porowata powierzchni¢ (na ktorej jest absorbowana materia organiczna), moga
pozosta¢ niezauwazone. Probki catkowite pobiera si¢ w sytuacji, kiedy wizualnie nie
mozna zidentyfikowa¢ obecno$ci mikroplastiku w pobieranym materiale. Zdarza si¢
bowiem, ze czastki mikroplastiku pokrywaja si¢ drobinami osadu lub materii orga-
nicznej, co utrudnia identyfikacje. Podczas pobierania probek sa sytuacje, kiedy
objetos¢ pobranego materialu jest zmniejszana. Metode stosuje si¢ do pobierania
probek wody, gdzie dodatkowo uzywa si¢ sieci filtrujacych w celu wydobycia
czastek tworzyw sztucznych (Efrin i in., 2019).

Metody pobierania probek w celu analizy mikroplastiku sg bardzo zréznicowane.
Do przesiewania wykorzystywane sg urzadzenia, ktére umozliwiajg separacj¢ cza-
stek w rozdziale do 300 um, do 125 um (Mason i in., 2016) i do 10 um (Mintenig
i in., 2017), co moze wpltywac na ostateczng liczbg¢ i $redni rozmiar czastek
oddzielonych do dalszych badan. W zwiazku z tym nie wszystkie nanoczastki beda
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zatrzymane na sitach o $rednicy oczek na poziomie mikrometréw, co prowadzi
do niedoszacowania liczby czastek plastiku. Oznaczenie czastek mikroplastiku
o rozmiarach 1-45 um jest trudne i wymaga zastosowania specjalnych podbierakow
(np. Sammlera van Dorna), a nastgpnie wyseparowania w warunkach laboratoryj-
nych najdrobniejszych frakcji poprzez filtracje préozniowg za pomocag filtrow
o odpowiedniej wielkosci oczek. Jezeli probki wody lub $ciekow pobiera sig
z uzyciem sieci planktonowych typu Manta czy Bongo, najcze¢sciej oznaczane sg
frakcje mikroplastiku o rozmiarach > 330 pm.

W literaturze sg przyktady badan dotyczacych okre$lania rozmiaru, liczby
i skladu chemicznego czastek tworzyw sztucznych, ktére moga by¢ stosowane do
jakosciowej i iloSciowej analizy mikroplastiku (Fries i1in., 2013; Harrison i in., 2012;
Hidalgo-Ruz i in., 2012; Maes i in., 2017; Mintenig i in., 2017). Jednak pomimo ze
techniki te zostaly zoptymalizowane, nadal istnieje luka metodologiczna dotyczaca
analizy mikroplastiku (Rios Mendoza i in., 2018; Schwaferts i in., 2019; Strungaru
iin., 2019). W zwiazku z tym konieczne jest opracowanie kompleksowej procedury
analitycznej oznaczania mikroplastiku w r6znych matrycach srodowiskowych (Efrin
iin., 2019).

Wykazano, ze mikroplastiki gromadza si¢ w kazdej strefie plazy, zwykle
w poblizu linii brzegowej i w gornych strefach plazy. Ustalono, ze drobiny mikro-
plastiku mogg znajdowac si¢ nawet do 60 cm ponizej powierzchni plazy. Rozmiesz-
czenie czgstek tworzywa sztucznego w strefie dennej morza jest uwarunkowane kie-
runkiem oraz sila pradow, wiatrow, a takze aktywno$cia zwierzat. Probki piasku
z plazy nalezy pobiera¢ za pomoca specjalnego probnika, ktory jest zbudowany
z metalowej rury i uchwytu przymocowanego w gornej czgsci. Lance pobiercza
wklada si¢ pod katem prostym do wymaganej glebokosci w powierzchni¢ piasku,
otworem pobierczym skierowanym w dot. Po osiggnieciu wymaganej gigbokosci
probnik obraca si¢ 0 180°C otworem skierowanym ku gorze. Nastgpnie metalowa
szpatutka pobiera si¢ probki piasku przez otwory wlotowe z réznych gtebokosci.

Do pobrania probek osadu z dna zbiornika wodnego uzywa si¢ probnika osadow
dennych typu Beekera. Dzigki niemu mozna pobiera¢ probki nawet z gtgbokosci kil-
kunastu metrow. Probnik zbudowany jest z liny i rury, do ktérej pobierany jest
badany osad poprzez jej wbicie w dno zbiornika wodnego. W dolnej czgsci rury
znajduje si¢ glowica tnaca, ktora zabezpiecza pobrane probki. Szczelnie zamknigta
w rurze probke wycigga si¢ za pomoca liny przymocowanej do goérnej czesci prob-
nika. Po wyciggnigciu probnika z wody probki przenosi si¢ do szczelnych i czystych
pojemnikow.

Inna strategia wykrywania wiokien i czastek MP obejmuje ich mozolna, wizualng
separacj¢ od innych zanieczyszczen za pomocg mikroskopu optycznego. Jest to
bardzo czasochtonna metoda, podatna réwniez na btedy, wynikajace zaréwno
z matego rozmiaru czastk (ponizej 1 mm), jak i czynnika ludzkiego.

Procedura analityczna mikroplastiku powinna umozliwia¢ pelng charakterystyke
czastek, tj. ich rozmiaru, ksztattu, typu polimeru oraz sktadu chemicznego. Uzys-
kane wyniki muszg tez by¢ powtarzalne, reprezentatywne, doktadne i otrzymane
zgodnie z wytycznymi QA/QC. W literaturze znane sa przyktady specjalistycznych
technik identyfikacji i oznaczania ilo§ciowego NP/MP, takich jak: skaningowa
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mikroskopia elektronowa (SEM), spektroskopia w podczerwieni z transformacja
Fouriera (FT-IR), matryca detektorowa ptaszczyzn ogniskowych (FPA), mikro-FT-IR,
piroliza sprzezona z chromatografia gazowa i spektrometria mas (Pyr-GC-MS),
spektroskopia Ramana, dynamiczne rozpraszanie $wiatta (DLS) i metoda $ledzenia
nanoczastek (NTA) (Rocha-Santos i Duarte, 2015; Silva i in., 2018; Strungaru i in.,
2019).

Mikroskopia ramanowska oraz mikroskopia w podczerwieni pozwalaja na
charakterystyke wlokien materiatu w szerokim zakresie rozmiarow $rednicy czgstek
(1-5000 pm). Mikroskop ramanowski umozliwia wykrycie czastek o srednicy po-
wyzej 1 um w obecnosci innych zanieczyszczen z wysoka rozdzielczo$cig prze-
strzenng do 0,5 pm. Z kolei algorytmy analizy oprogramowania pozwalaja na spek-
tralng identyfikacje wykrytych wilokien z wykorzystaniem bibliotek polimerdw.
Niektore stosowane mikroskopy zapewniajg zar6wno automatyczne ogniskowanie
na probce, jak i automatyczng kalibracjg, co przektada si¢ na powtarzalno$¢ uzyski-
wanych wynikow. Z kolei szybka i efektywng analiz¢ widkien materiatu o $rednicy
powyzej 10 pm zapewnia mikroskop w podczerwieni.

Zaréwno metoda analizy NTA, jak i DLS do pomiaru wielko$ci nanoczastek wy-
korzystuje ruchy Browna. W metodzie DLS §wiatlo lasera pada na zdyspergowane
w roztworze czastki. Pomiar polega na zarejestrowaniu przez detektor $wiatfa roz-
proszonego. Z uwagi na to, ze szybko$¢ poruszania nanoczastek zalezy od tempera-
tury, podczas badan waznym parametrem jest temperatura probki, ktoéra jest mie-
rzona przez wbudowany termometr. W celu kontroli jako$ci pomiaru do analizatora
DLS stosowane sg materialy odniesienia (nanoczastki o okreslonej wielkosci).
Metoda DLS pozwala na bardzo precyzyjny pomiar wielko$ci czgstek monodysper-
syjnych w szerokim zakresie (0,3-10 pm). Analizatory DLS pozwalaja réwniez na
pomiar probek w szerokim zakresie st¢zen, a sam pomiar mozliwy jest w dowolnym
medium dyspergujacym. Technika DLS pomimo wielu zalet ma tez powazne ogra-
niczenia, zaktada bowiem, ze mierzone czastki majg rozmiar kulisty. Dlatego w tej
metodzie wyniki nie sg wiarygodne dla czastek o innych ksztattach. Innym powaz-
nym ograniczeniem jest to, ze metoda nie nadaje si¢ do pomiaru probek polidysper-
syjnych. Wynik otrzymuje si¢ w postaci $redniej, a obecno$¢ nawet niewielkiej ilosci
czastek o wigkszych rozmiarach zawyza wynik. Tym samym metoda jest wrazliwa
na obecnos$¢ agregatow czy zanieczyszczen w probee. Ograniczenie to moze by¢
zaleta w przypadku badan stabilno$ci nanoczastek.

Pomiar metoda NTA polega na o$wietleniu roztworu nanoczastek $wiatlem
lasera o okre$lonej dtugosci fali. Swiatto zostaje rozproszone, a jego rozbtyski reje-
strowane sg przez kamer¢ umieszczong w mikroskopie. Do analizatora s3 wprowa-
dzane materialy odniesienia (nanoczastki o okreslonej wielkosci) w celu kontroli ja-
kos$ci pomiaru. Najwazniejsza zaleta tej metody jest doktadno$¢ pomiaru zaréwno
dla probek monodyspersyjnych, jak i polidyspersyjnych. Za pomocag NTA mozna
badac nie tylko rozmiar nanoczgstek, ale takze rozktad wielkosci.

Metode Pyr-GC-MS wykorzystuje si¢ do identyfikacji sktadu czastek tworzyw
sztucznych poprzez analiz¢ degradacji termicznej produktéw mikroplastiku.
Pyr-GC-MS jest popularnym narzedziem do badania probek tworzyw sztucznych
o minimalnej masie 10 pg, jednak nie nadaje si¢ do analizy czastek MP wigkszych
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od 500 pm (Liu i in., 2018a). Alternatywa dla tego ograniczenia jest zastosowanie
metody FPA mikro-FT-IR. Zastosowanie tej techniki pozwala na wykrycie czastek
o $rednicy do 10 pm (Loder i in., 2015) i sprawdza si¢ w analizie nanoczgsteczek.
Ponadto analiza czastek o nieregularnych ksztaltach uniemozliwia zinterpretowanie
widma z powodu rozpraszania §wiatla, stad FPA i mikro FT-IR jest wykorzystwana
do oznaczania mikroczgstek plastiku (Harrison i in., 2012). Wigkszo$¢ technik
rozpraszania $wiatta i technik spektroskopowych wykorzystywanych do analizy
mikroplastiku jest wrazliwa na zanieczyszczenia, dlatego podczas analizy mikro-
plastiku w wodzie i §ciekach wymagana jest obrobka wstegpna (np. reakcje enzyma-
tyczne, dodatek odczynnika Fentona). Wprowadzenie etapu oczyszczania probki nie
jest wystarczajace, poniewaz procedury analityczne musza by¢ zoptymalizowane,
tak aby uwzgledniaty nieregularny ksztalt, zmienny sktad chemiczny powierzchni
i polidyspersyjny rozmiar MP. Opracowano juz kilka procedur analitycznych do
oznaczania skltadu iloSciowo-jakosciowego MP w rzeczywistych matrycach wod-
nych, osadach morskich (Harrison i in., 2012; Loder i in., 2015) i $ciekach (Sun i in.,
2019). Niemniej jednak mozliwosci analizy MP i NP sg nadal ograniczone ze
wzgledu na rdzng rozdzielczo$¢ mikrometryczng technik analitycznych. Brak ujed-
noliconej procedury analitycznej do oznaczania mikroplastiku utrudnia poréwnywa-
nie wynikow sktadu jakosciowego i ilosciowego NP/MP otrzymanych przez roznych
naukowcow.

3.2.5. Wptyw na ekosystem i zdrowie ludzi

Aktualnie zanieczyszczenie mikroplastikiem jest jednym z najpowazniejszych
probleméw srodowiskowych na calym $wiecie (Chae i An, 2017). Odpady z two-
rZyw sztucznych maja wptyw na srodowisko i zdrowie ludzi. Wiecej badan po$wie-
conych jest wplywowi mikroplastiku niz makroplastiku na organizmy wodne (Bui
iin., 2020). W badaniach na obszarach zanieczyszczonych wykorzystuje si¢ okre-
$lone organizmy jako bioindykatory plastiku, ktére powinny wykazywac trzy cechy:
1) wszechobecnos¢, w tym stosunkowg tatwos$¢ do pobierania,

2) znaczacg interakcje z otaczajacym srodowiskiem,
3) spozycie wigkszos$ci czastek plastiku, na ktore jest narazony.

Obecnos¢ MP wykryto w roznych organizmach wodnych, od pierwszych konsu-
mentéw po czolowe drapiezniki, takie jak: koralowce, wieloszczety, strzykwy,
zooplankton, skorupiaki, migczaki, ryby, gady, ptaki wodne i ssaki morskie. Duze
organizmy (np. ryby, gady, ptaki, ssaki) sa narazone zaré6wno na mikro-, jak
1 makroplastiki, podczas gdy mniejsze organizmy (np. zooplankton, robaki, kora-
lowce, skorupiaki, migczaki, male ryby) glownie na MP. W zwigzku z wigkszym
bogactwem gatunkowym mniegjszych organizméw w srodowisku wodnym wigcej
gatunkow jest narazonych na MP. Mikroplastiki oznaczono w zooplanktonie, mat-
zach, rybach i ptakach. Czastki tworzywa sztucznego o niskiej gestosci unoszg si¢
przy powierzchni wody. W tej strefie sa dostepne, a zarazem niebezpieczne dla zy-
jacego w niej zooplanktonu i matych ryb. Czastki o duzej gestosci opadaja na dno.
Kumulowane w osadach dennych zostajg wchtaniane przez organizmy na skutek
mylenia ich z naturalnym pokarmem ((Bui i in., 2020).
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Makroplastik wywiera negatywny wplyw na kregowce, takie jak: ssaki, gady
i ptaki wodne, uniemozliwiajgc ich zachowania (np. ptywanie, oddychanie, karmie-
nie), zmniejszajac zdolnosci przezycia oraz hamujac wzrost i reprodukcje. Spozycie
MP moze wywota¢ skutki mechaniczne lub chemiczne u zwierzat. Do mechanicz-
nych nalezy np. przyczepianie si¢ polimeru do powierzchni zewnetrznej przewodu
pokarmowego, utrudniajgc jego ruchliwos¢ lub zatykajac go. Skutki chemiczne to
np. zapalenie watroby, spowolniony wzrost (Auta i in., 2017). Ramesh i in. (2019)
udokumentowali wptyw makroplastiku na z6twie morskie. Z6twie mogg konsumo-
wa¢ makroplastik, btednie identyfikujac tworzywa sztuczne jako pozywienie.
Z6twie mogg by¢ rowniez zaplatane i uwigzione przez duze kawatki plastiku w sieci
na ryby, co w konsekwencji wptywa na zmniejszenie dostepu do pokarmu i unie-
mozliwia unikanie drapieznikéw (Li i in., 2016; Nelms i in., 2016). Li i in. (2016)
szczegotowo zbadali wystepowanie czastek plastiku (zaréwno mikro, jak i makro)
u wielu gatunkow ptakow morskich, ryb i ssakow z regiondw tropikalnych 1 umiar-
kowanych. Wystepowanie makroplastiku w organizmach zwierzat wywotato uszko-
dzenia i niedroznos¢ uktadu pokarmowego, co u samic byto przyczyng obnizenia
zdolno$ci reprodukcyjnych (Nelms i in., 2016). Uwaza si¢, ze $mier¢ ssakow
morskich (np. manatéw) jest wynikiem zablokowania przewodu pokarmowego frag-
mentami tworzyw sztucznych. Wiadomo, ze makroplastik jest no$nikiem zanie-
czyszczen, w zwiazku z tym zaobserwowano drugorzedne skutki spozycia makro-
plastikow przez duze zwierzgta. Przyczyna ta byla zwigzana z wyplukiwaniem
zasorbowanych zanieczyszczen, takich jak sladowe ilosci metali i innych toksyn
z mikroplastiku obecnego w przewodzie pokarmowym zwierzat. Odpady z plastiku
znajdujace si¢ na plazy powoduja obnizenie temperatury piasku, co znaczaco
wptywa na stosunki ptciowe gadow (np. zotwie) sktadajacych jaja na plazach (Nelms
iin., 2016).

Niektore gatunki organizmoéw sa zdolne do wydalania lub usuwania, podczas gdy
inne zatrzymuja, gromadzg i unieruchamiajg MP w organizmie (Anderson i in., 2016;
Li i in., 2016). Mikroplastik obecny w przewodach pokarmowych organizmow
wodnych zostaje przenoszony w tancuchu pokarmowym (rys. 3.2.5), a w rezultacie
moze trafi¢c do przewodu pokarmowego cztowieka (Beer i in., 2018; Eerkes-
-Medrano i in., 2015).

Ludzie sa konsumentami owocdéw morza, w ktorych gromadza si¢ duze ilosci
MP. Wedhug bazy danych FAO (2016), w $wiatowym rybotowstwie morskim
w 11 gatunkach z ponad 25 zidentyfikowano mikroplastik. Liczba czgstek MP
wchtanianych przez organizmy z przybrzeznych zasobow pokarmowych byta wick-
sza niz z obszar6w morskich. MP wykryto w jelicie homara (Hara i in., 2020;
Potocka i in., 2019), w przewodzie pokarmowym, watrobie i skrzelach morlesza bo-
gara (Savoca i in., 2019), w organizmach sardynek (Savoca i in., 2020), ryb i skoru-
piakow (Baechler i in., 2020) oraz w przewodzie pokarmowym krewetek (Hossain
i in., 2020). Obecnos¢ MP wykazano w roznych produktach spozywczych, takich
jak: sardynki, karp, szproty w puszkach (Hanachi i in., 2019), sol (Lee i in., 2019;
Peixoto i in., 2019), piwo (Kosuth i in., 2018; Liebezeit i Liebezeit, 2014), wodoro-
sty (Li i in., 2020b), owoce morza (Smith i in., 2018), miod i cukier (Liebezeit

214



i Liebezeit, 2013) itp. Dane literaturowe potwierdzaja obecnos¢ MP w wodzie prze-
znaczonej do spozycia przez ludzi oraz w wodach butelkowanych. Wedlug Peixoto
iin. (2019), s6l morska w réznych krajach zawiera do 19 800 czastek MP/kg. Dane
literaturowe podaja, ze cztowiek przyjmuje wigksze ilosci MP z kurzem domowym
niz np. podczas spozycia omutkéw (Catarino i in., 2018).

Drapieznicy

Mikroplastik

>
.5 Plankton

Rys. 3.2.5. Akumulacja mikroplastiku w lancuchu troficznym (Rochman, 2015)

Postawiono hipoteze, ze wchlanianie MP przez czlowieka zalezy od wielko$ci
czastek. Czastki o rozmiarach mnigjszych od 150 pm fatwo wchianiaja si¢ i moga
aktywnie przemieszcza¢ si¢ z jelita do ukladu limfatycznego, ukladu krgzenia
(Barboza i in., 2019). Mikroplastik moze wywotywac efekty toksyczne w organi-
zmie cztowieka, wywotujac stres oksydacyjny i uszkodzenie tkanek (Schirinzi i in.,
2017). Badania Wrighta i Kelly (2017) wykazaty, ze absorpcja i przemieszczanie
mikroplastiku w przewodzie pokarmowym czlowieka zaleza od wielu czynnikow.
Czastki o mniejszych rozmiarach przemieszczajg si¢ tatwo, natomiast czgstki o roz-
miarach wigkszych (> 2 pum) pozostaja w przewodzie pokarmowym. Czastki MP
moga dosta¢ si¢ do krwiobiegu, ale z powodu ograniczen zwigzanych z rozmiarem
trudno przedostaja si¢ przez btong komorkowa w glab tkanek i sg usuwane przez
$ledziong. Im mniejsze czgstki MP, tym wicksza ich zdolno$¢ do translokacji do
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tkanki obwodowej i uktadu krazenia, co prowadzi do ogdlnoustrojowej ekspozycji
na MP. Jednak dla pacjentéw z choroba jelit wydajnos¢ translokacji MP moze by¢
znacznie wigksza ze wzgledu na przepuszczalnos¢ tkanki wywotanej stanem zapal-
nym (Schmidt i in., 2013). Niezaleznie od sporadycznych badan interakcji mikro-
plastiku z komorkami w organizmie cztowieka szkodliwo$¢ mikroplastiku dla ludzi
zostata potwierdzona (Schirinzi i in., 2017; Triebskorniin., 2019; Wang i in., 2018a;
Wang i in., 2018b). Jednak badania wptywu MP i NP na zdrowie cztowieka dopiero
rozpoczeto, w zwigzku z tym efekty toksyczne MP wymagaja dalszych potwierdzen
(Bui i in., 2020).

3.2.6. Wystepowanie mikroplastiku w $rodowisku wodno-$ciekowym

Mikroplastik moze przedostawac si¢ do oczyszczalni Sciekow dwoma drogami:
wraz ze §ciekami bytowymi oraz ze splywami powierzchniowymi (w przypadku ka-
nalizacji ogélnosptawnej). Zawarto$¢ mikroplastiku w Sciekach deszczowych zalezy
glownie od rodzaju nawierzchni, z ktorej sg odprowadzane, a takze od stopnia uprze-
mystowienia. Zrodtem mikroplastiku w $ciekach moga by¢ rowniez farby i lakiery.
Mikroplastik moze przedostawac si¢ do Sciekow wraz ze sptywami z drog i wymy-
wany z opon samochodowych (Wisniowska i in., 2018). MP doptywajacy ze Scie-
kami do oczyszczalni to przede wszystkim tzw. mikroplastik pierwotny. Podczas
oczyszczania $ciekow czg§¢ zawartych w nich tworzyw sztucznych moze ulegac roz-
drobnieniu, tworzac tzw. mikroplastik wtorny (Browne i in., 2011; Carr i in., 2017).
Mikroplastik, ktory wystepuje w Sciekach, klasyfikowany jest zwykle ze wzglgdu
na forme, tj.: wtdkna, skrawki, fragmenty folii czy granulki. Dotychczas prowadzone
badania wykazaly, ze w $ciekach doptywajacych do oczyszczalni mikroplastik
wystepuje przede wszystkim w postaci wiokien, ktore stanowia zazwyczaj okoto
70% tej formy mikrozanieczyszczen wprowadzanych do oczyszczalni. Drobiny
mikroplastiku sktadajg si¢ z réznych tworzyw sztucznych, takich jak: polietylen,
polipropylen, polichlorek winylu, polistyren, poliuretan, politereftalan etylenu,
poliamid. Obecny w $cieckach MP moze si¢ sktada¢ takze z innych rodzajow
tworzyw, takich jak: kopolimer polietylenu z octanem winylu (EVA), kopolimer
akrylowy (ACS) czy polikwaternium 7 (P-7). Dane literaturowe podaja, ze w zalez-
nos$ci od oczyszczalni w $ciekach wystepuja przede wszystkim takie tworzywa, jak
poliester, poliamid, polipropylen oraz akryl i polichlorek winylu.

W $ciekach wykazano obecnos$¢ czastek mikroplastiku o rozmiarach od 20 do
1000 um (Efrin i in., 2019; Mason i in., 2016; Mintenig i in., 2017; Murphy i in.,
2016; Sutton i in., 2016). W zalezno$ci od zastosowanych technologii oczyszczania
sciekow tylko czgs¢ czastek MP jest usuwana ze $ciekOw surowych, a reszta prze-
chodzi do $ciekow oczyszczonych. Badania wykazaly, ze mikrowtokna tworzyw
sztucznych, ktére stanowig duzy udzial mikroplastiku w $ciekach surowych, mie-
szajg si¢ z widknami celulozowymi (papier toaletowy oraz resztki roslinne) i wraz
z nimi s3 efektywnie usuwane ze Sciekow podczas sedymentacji wstgpne;.
Tworzywa sztuczne o mniejszej gestosci kumulujg si¢ takze w pianie, ktora flotuje
na powierzchni¢ osadnikow wstepnych lub odtluszczaczy. Efektywnos¢é usuwania
mikroplastiku podczas mechanicznego oczyszczania §ciekow zalezy od rozmiarow
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czasteczek oraz ich gestosci i ro$nie wraz ze wzrostem ich rozmiaréw. Badania
wykazaty, ze podczas mechanicznego oczyszczania $ciekow efektywnie sedymen-
tuja /lub flotujg czasteczki polietylenu lub polipropylenu o rozmiarach 20-500 pm.

Najnowsze badania potwierdzily, ze w podstawowych procesach oczyszczania
moze by¢ usuwane do 45% MP (czastki o rozmiarach od 100 do 5000 um) (Dris
i in., 2018). Stwierdzono, ze podczas proceséw oczyszczania wtornego ze sciekow
usuwa si¢ 50% MP, w tym wszystkie czastki o rozmiarach mniejszych niz 500 pm
(Mintenig i in., 2017; Ziajahromi i in., 2017). W $ciekach po zaawansowanych
metodach oczyszczania, gtdéwnie po filtracji membranowe;j, ultrafiltracji i odwroco-
nej osmozie, zidentyfikowano ponizej 2% MP o rozmiarach czgstek od 20 do
100 pm (Ziajahromi i in., 2017). Dane literaturowe wskazuja na skuteczno$¢ proce-
sow membranowych w usuwaniu czastek MP, ale jednoczesnie nalezy zwrocié
uwagge na problem negatywnego oddziatywania czastek MP na membrany.

W zwigzku z problemami analitycznymi oznaczania sktadu ilosciowego i jako-
sciowego mikroplastiku, szczegdlnie nanoplastiku, w literaturze mato jest przykta-
déw badan dotyczacych loséw 1 wystgpowania tych czastek w oczyszczalniach Scie-
kow (Silva i in., 2018; Sun i in., 2019). W przypadku MP niektore procedury
analityczne zostaty zoptymalizowane w celu ich doktadnej analizy w rzeczywistych
matrycach wodnych i §ciekowych (Harrison i in., 2012; Hurley i in., 2018; Loder
iin., 2015), jednak wykrywanie nanoczastek jest nadal trudne. Fakt ten moze wska-
zywac, ze zawartos¢ NP i MP w §ciekach oczyszczonych jest znacznie wigksza od
dotychczas podawanych zawartosci. MP obecne w $ciekach 1 wodzie moga miec
ksztalty nieregularne, kuliste lub wiokniste i nie wszystkie dostgpne techniki oraz
metody analityczne umozliwiajg oznaczanie tych form MP. Jest to przyczyna nie-
spojnosci danych dotyczacej faktycznej ilosci MP usuwanego w procesach oczysz-
czania $ciekow (Carr i in., 2016; Ziajahromi i in., 2017). Wreszcie, biorac pod uwage
tendencj¢ MP do fragmentacji na NP, sity Scinajace wystepujace podczas mieszania
lub pompowania w oczyszczalniach $cieko6w mogag wptywac na obnizenie zawarto-
sci MP, ale proces ten generuje powstawanie NP w $ciekach oczyszczonych.
W rezultacie podczas oznaczania w $ciekach oczyszczonych tylko MP liczba tych
czastek moze by¢ pozornie nizsza. Wiarygodne oznaczanie MP w wodzie i §ciekach
nie bedzie mozliwe do momentu wprowadzenia ujednoliconych procedur analitycz-
nych i metodami umozliwiajacymi identyfikacj¢ oraz oznaczanie sktadu ilosciowego
mikroplastiku o ré6znych rozmiarach, w tym NP (Eftrin i in., 2019).

3261 Zrodta i wystepowanie mikroplastiku w wodzie
przeznaczoney do spozycia przez ludzi

W literaturze jest niewiele badan dotyczacych wystgpowania MP w wodzie prze-
znaczongj do spozycia przez ludzi. Badania przeprowadzone przez Kosutha i in.
(2018) wykazaty, ze na 159 analizowanych probek wody do picia w okoto 81%
probek wykryto MP (156 probek wody wodociagowej z 14 krajow i 3 probki wody
butelkowanej z USA). Zawarto$¢ mikroplastiku w badanych probkach wody wahata
si¢ od 0 do 62 czastek MP/dm’. Wiekszoé¢ zidentyfikowanego MP wystepowala
w postaci wiokien (okoto 98,3%) o dlugosci od 0,1 do 5 mm. Z kolei Pivokonsky
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iin. (2018) analizowali wod¢ surowa i wod¢ przeznaczong do spozycia pobrang
z trzech czeskich stacji uzdatniania zasilanych wodami powierzchniowymi (ze
zbiornikow wodnych i rzeki). Wykazali oni obecno$¢ MP we wszystkich probkach,
a ich $rednie wartosci wynosity od 338 do 628 czastek MP/dm’. Zawartoé¢ MP
w wodzie surowej miescita sic w zakresie od 1648 do 4464 czastek MP/dm’.
Mintenig i in. (2019) badali wystgpowanie mikroplastiku w wodach gruntowych
i wodzie przeznaczonej do spozycia w Niemczech. Podali oni, ze w obydwu rodza-
jach wod zidentyfikowano tylko kilka czastek MP (od 0 do 7, wartos$¢ $rednia bylta
réwna 0,7 czastek MP/m?). Autorzy podaja, Ze zawarto$é MP zalezy od zrodta ana-
lizowanej wody i jest wyzsza dla wod powierzchniowych niz dla wod gruntowych
(Novotna i in., 2019).

Konsumpcja wody butelkowanej to kolejny mozliwy sposdb narazenia cztowieka
na mikroplastik. Na rysunku 3.2.6 przedstawiono wystgpowanie mikroplastiku
w wodach surowych, wodociggowych (w tym wody uzdatnionej), gruntowych
i butelkowanych na §wiecie. Dane dotyczg ilosci czastek mikroplastikdw na objgtos¢
wody. Badania potwierdzaja wystgpowanie MP w wodzie do picia przechowywanej
w butelkach wykonanych z réznego materiatu (Shen i in., 2020). Wedtug badan,
najwigksze $rednie zawartosci MP wykazano w wodzie butelkowanej (6292 cza-
steczki MP/dm®) przechowywanej w jednorazowych butelkach plastikowych PET
(OBmann 1iin., 2018), nastepnie w wodzie uzdatnionej (628 czastek MP/dm?)
(Pivokonsky i in., 2018), w wodzie z kranu w USA (9,24 czastek MP/dm®) (Kosuth
i1in., 2018). Rowniez Mason i in. (2018) zidentyfikowali mikroplastik w wodzie
butelkowanej. Wykazali oni, ze 93% probek (259 butelek facznie) byto zanieczysz-
czone mikroplastikiem. Stezenie MP wahato si¢ od kilku do tysiecy czastek/dm’,
przy $redniej liczbie czastek 10,4/dm’. W probkach dominowat mikroplastik
glownie w postaci fragmentéw (66%) oraz wtokien. Inne badania przeprowadzone
przez OBmann i in. (2018) wykazaty, ze w wodzie przechowywanej w butelkach
plastikowych PET jednorazowego uzytku zawartos¢ MP wynosita odpowiednio od
2649 do 6292 czastek/dm’. W wodzie w plastikowych butelkach PET wielokrotnego
uzytku i butelkach szklanych dominowaty czastki o rozmiarach < 5 pm (90%).

Mozliwymi zrédtami zanieczyszczenia wody butelkowanej sa maszyny myjace
lub czynnos$ci podczas napelniania woda, a takze tworzywo, z ktorego wykonane sg
butelki PET. Schymanski i in. (2018) podali, ze zwarto$¢ MP w wodzie przechowy-
wanej w butelkach zwrotnych wynosita 118 czastek/dm®, a tylko 11 i 14 czgstek/dm’
w wodach przechowywanych odpowiednio w kartonach i jednorazowych opakowa-
niach plastikowych. Autorzy sugeruja, ze powyzsze rozbieznosci moga wynikac
z r6znic w stosowanych procesach uzdatniania wody. Nalezy podkresli¢, ze glow-
nym zrédtem mikroplastiku w wodzie butelkowanej moze by¢ tworzywo sztuczne,
z ktorego wykonana jest wickszos¢ butelek. Wedtug aktualnych danych literaturo-
wych, zauwazalne sg duze roznice w zawartosci MP w wodzie do picia w zalezno$ci
od kraju, a nawet danego regionu. Jest to Sci§le powigzane ze stosowana procedurg
analityczng MP, w tym metoda pobierania probek, obrobka wstgpna i identyfikacja,
ktore nie sg ujednolicone 1 wptywaja na zroéznicowanie i wiarygodno$¢ wynikow.
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Rys. 3.2.6. Wystepowanie mikroplastikéw w wodach surowych, wodociagowych,
gruntowych i butelkowanych na $wiecie (Kosuth i in., 2018; Pivokonsky i in., 2018;
Mintenig i in., 2019; Shen i in., 2020)

3.2.7. Wiptyw procesow oczyszczania wody i Sciekow na losy nano/mikroplastikéw

W literaturze niewiele jest przyktadow badan fragmentacji NP/MP podczas pro-
cesOw oczyszczania $ciekdw. Mieszanie, pompowanie lub bulgotanie oddzialujg na
czastki mikroplastiku. Rowniez zastosowanie procesow obrobki z wykorzystaniem
materialow twardszych od NP/MP, np. krzemionki podczas szybkiej filtracja piasko-
wej, wptywa na fragmentacje MS. Krzemionka jest dziesigciokrotnie twardsza od
NP/MP i prawdopodobnie podczas filtracji czastki mikroplastiku sa rozdrobnione
przez ziarna krzemionki. Uzasadnione jest wigc zalozenie, ze sity §cinajace wpty-
waja na fragmentacje NP/MP. W konsekwencji NP/MP moga wystepowac w Scie-
kach zarowno jako pojedyncze fragmenty, jak i aglomeraty. Losy mikroplastiku
w oczyszczalniach $ciekow przedstawiono na rysunku 3.2.7.

Potencjalne zagrozenie zwiazane z fragmentacja mikroczastek plastiku wptywa
na obnizenie skutecznosci oczyszczania $ciekow. W kilku badaniach opisano wptyw
zmiennego dzialania sily $cinajgcej na czastki o rozmiarach zblizonych do MP
(Byrne i1 in., 2002). Opracowano kilka modeli do przewidywania skutkow sily $ci-
najacej na nanoczgstki i mikroczgstki (Bari i1 Pandit, 2014; Liu i in., 2018a). Sumi-
tomo 1 in. (2018) wykazali, Zze pod wplywem promieniowania ultradzwickowego
mozna rozbi¢ aglomeraty o rozmiarach 10 um w pojedyncze czastki o wielkosci
2 um, natomiast pod wptywem cis$nienia aglomeraty o rozmiarach 400 um ulegly
fragmentacji do czastek 40 um (Efrin i in., 2019; Wengeler i Nirschl, 2007).
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Rys. 3.2.7. Losy nano/mikroplastiku w zakladzie oczyszczania wody oraz
w oczyszczalni $ciekéw (Enfrin i in., 2019)

Ostatnie badania wykazaty, ze w wyniku fragmentacji MP do NP podczas proce-
sow oczyszczania §ciekow ilos¢ NP/MP zwickszyla si¢ o jeden rzad wielkosci.
Ponadto inne badania prognozuja, ze w $ciekach odprowadzanych z oczyszczalni
znajduje si¢ do 25% technicznych nanomateriatow, takich jak krzemionka, tlenek
glinu i nanorurki weglowe (Keller i Lazareva, 2014). Wedtug danych literaturowych,
ilos¢ NP/MP w $ciekach odprowadzanych moze wzrosna¢ do 200%. Te warto$ci sa
znacznie wyzsze od podanych przez Suniin. (2019). Wedlug Autorow, tylko 14%
MP jest uwalniane do §ciekow.

Oprocz fragmentacji MP do NP, procesy stosowane w oczyszczalniach $ciekow
mogg modyfikowa¢ wtasciwosci fizyczne i chemiczne NP/MP i wptywaé na oddzia-
tywania migedzy tymi czastkami a innymi zanieczyszczeniami obecnymi w $ciekach.
Aktualne badania wykazaty, ze obecna w osadzie czynnym materia organiczna moze
utlenia¢ MP, powodujac zwigkszenie ich porowatosci, co prowadzi do dziesigcio-
krotnego wzrostu adsorpcji zanieczyszczen (np. metali) na czastkach MP (Li i in.,
2019). Podobnie jak wykazano w wodzie, MP moze by¢ nosnikiem mikroorgani-
zmdéw wodnych poprzez tworzenie biofilmu na powierzchni czastek (McCormick
iin., 2014). Utworzony biofilm moze zmieni¢ wlasciwosci powierzchniowe MP,
zmnigjszajac ich hydrofobowos¢ (Lobelle i Cunliffe, 2011) oraz zwigkszajac chro-
powatos¢ (Webb i in., 2009). Tym mozna tlumaczy¢ tatwiejsza adsorpcj¢ zanie-
czyszczen, takich jak DDT i WWA na MP (Wu i in., 2017). Dodatkowo proces
dezynfekeji stosowany w oczyszczalniach $ciekow moze wywota¢ i wzmocni¢
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degradacj¢ NP/MP. Ozonowanie (Nasuhoglu i in., 2018), promieniowanie UV lub
chlorowanie wykorzystywane do dezynfekcji mogg wywotywaé¢ zmiany NP i MP.
Promieniowanie UV wywoluje degradacj¢ polimerow, w wyniku czego powstaja
grupy karboksylowe i zachodzi rozrywanie fancuchow polimerowych (Gewert i in.,
2015). Z kolei dziatanie ozonu i chloru na MP prowadzito do tworzenia grup karbo-
nylowych na powierzchni tworzywa sztucznego, wywotujac degradacje plastiku.

3.2.8. Strategie usuwania mikroplastiku z wody przeznaczonej do spozycia przez ludzi

Stacje uzdatniania wody (SUW) przeznaczonej do spozycia przez ludzi sg tak
zaprojektowane, aby polepszaly jakos¢ wody, ktora bedzie spetniata standardy kon-
sumpcji spotecznej. Celem tradycyjnego uzdatniania jest zapewnienie ludziom bez-
pieczenstwa wody do picia poprzez usuwanie zanieczyszczen fizycznych, chemicz-
nych i biologicznych, np. zawieszone czastki, metale ci¢zkie i drobnoustroje. SUW
odgrywaja kluczowa rolg w zapobieganiu przenikania mikroplastikow z wody suro-
wej do wody do picia. Jednak obecnie nie s3 znane skuteczne i bezposrednie techniki
usuwania mikroplastikow, a takze nie ma rzagdowych aktow prawnych okreslajacych
standardowe limity zawartosci MP w wodzie przeznaczonej do spozycia przez ludzi.
Wynika to ze zréznicowanych standardow uzdatniania wody stosowanych w roz-
nych krajach i regionach (Kosuth i in., 2018; Shen i in., 2020).

W pierwszej kolejnosci nalezy wiec opracowaé strategie usuwania MP podczas
uzdatniania, ktore powinny uwzgledni¢ dwa aspekty:

1) pomiar zawartosci MP w doptywie oraz odplywie SUW lub na okreslonych
etapach technologicznych,

2) badania wptywu réznych procesOw oczyszczania w SUW na szybkos$¢ usu-
wania MP.

Zasadniczo do usuwania MP niezbgdna jest koagulacja/flokulacja, po ktorej na-
stepuje oddzielenie utworzonych agregatow (rys. 3.2.8). Proces ten jest szeroko sto-
sowany, gtownie w SUW, do ktorych doprowadza si¢ wody powierzchniowe.
Proces koagulacji zastosowany w uzdatnianiu wody ma na celu polaczenie rozpusz-
czonych lub koloidalnych zwigzkow w celu utworzenia agregatow nadajacych si¢
do pdzniejszej separacji. Jesli proces jest skutecznie zoptymalizowany, metoda ta
moze potencjalnie usung¢ rdzne zanieczyszczenia, w tym nieorganiczne czgstki,
substancje humusowe, glony i komorki cyjanobakterii, materi¢ organiczng itp. (Shen
iin., 2020). Czasami jako posredni etap separacji stosuje si¢ sedymentacje lub flota-
cje. Filtracja piaskiem zasadniczo stuzy do usuwania czgstek o rozmiarach w przy-
blizeniu w zakresie kilkudziesieciu mikrometréw (Pivokonsky i in., 2011). Prawdo-
podobne jest, ze duze agregaty zamiast zosta¢ przechwycone przez gorng warstwe
filtra mogg wnikna¢ w zloze filtracyjne. Biorac pod uwage zrodta wody SUW
w wodzie przeznaczonej do spozycia przez ludzi, nalezy spodziewac si¢ mniejszych
czastek MP w oparciu o rozktady wielkosci MP przedstawione w tabeli 3.2.3.
Obecno$¢ mikroplastikow w wodzie moze posrednio zwigkszy¢ ilos¢ koagulantow
potrzebnych do koagulacji, co stwarza ryzyko zanieczyszczenia powierzchni i zaty-
kania poréw, zmniejszajac tym samym skuteczno$¢ filtracji membranowej, a takze
efektywnos¢ procesow dezynfekceji (Shen i in., 2020).
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Efektywno$¢ usuwania MP z wody przeznaczonej do spozycia przez ludzi testo-
wano w warunkach laboratoryjnych podczas proceséw koagulacji i ultrafiltracji (Ma
iin., 2019). We wszystkich wodach ze SUW badanych przez Pivokonsky i in. (2011)
zastosowano koagulacje/flokulacje. Autorzy wykazali, ze podczas tego procesu
efektywno$¢ usuwania MP wynosita okoto 70-80%. W zwigzku z tym mozna ocze-
kiwac¢, ze MP moga by¢ czesciowo usuwane podczas koagulacji/flokulacji, jednak
zeby doktadnie oceni¢ skuteczno$¢ usuwania MP w wyniku zastosowania tych pro-
cesOw, konieczne s3 dalsze, doktadne badania.

Koagulacja »| Filtracja membranowa » Dezynfekcja
Woda surowa
~.
v
v o v v v
Membrana .

5, (
/

Koagt\:lantl Mikroplastik l l
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Zanieczyszczenie membrany -t <>

Zaktocenie procesu dezynfekji

Rys. 3.2.8. Wyzwania zwiazane z realizacja proceséw oczyszczania wody z MP (Shen
i in., 2020)

Ma i in. (2018) przeprowadzili proces koagulacji czgstek PE z uzyciem
FeCls;-6H,0. Najlepsze efekty usuwania PE (17+2%) autorzy uzyskali przy pH = 8
i dawce koagulantu 2,0 mmol/dm?®. Zastosowana dawka koagulantu w przeliczeniu
na zelazo (112 mgFe/dm?®) byta znacznie wyzsza w poréwnaniu do dawek powszech-
nie stosowanych do koagulacji innych zanieczyszczen w uzdatnianiu wody do picia
(20 mgFe/dm®) (Henderson i in., 2008a; Gonzalez-Torres i in., 2014). Ma i in. (2019)
zbadali skutecznos$¢ koagulantow FeCl;-6H,O i AICl;-6H,O w usuwaniu MP.
Wykazano, ze przy pH = 7 koagulant na bazie Al okazal si¢ efektywniejszy
(do 37+3%), jednak wymagana dawka byla niezwykle wysoka i wynosita 15 mmol/dm?’,
co odpowiadato 405 mgAl/dm’. Skuteczno$é usuwania PE przy standardowych daw-
kach tego koagulantu wynosita tylko 8%. Autorzy zbadali rowniez wplyw dodatku
flokulantu poliakryloamidu (PAM) na koagulacj¢ mikroplastiku PE. Wyniki poka-
zaly, Ze przy dawkach 3-15 mgPAM/dm’® i pH = 7 skuteczno$¢ usuwania PE wyno-
sita 50-60%, a przy 5 mmolAl/dm® i 2,0 mmol Fe/dm® i pH = 7 wynosita od 85 do
90% (Maiin., 2018; 2019). Jednak podwyzszenie st¢zenia flokulantu PAM znacznie
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przekroczyto maksymalny dopuszczalny poziom (nie wigcej niz 1 mg/dm?)
w wodzie przeznaczonej do spozycia przez ludzi (World Health Organization, 2011).

Tabela 3.2.3. Wystepowanie MP w wodzie do picia (Novotna i in., 2019)

Mikroplastik (1/dm?)
Rodzaj wody 1-5 | 510 | 10-20 | 20-50 | 50-100 | >100 .
Literatura
pm pm pm pm pm pm
Zaopatrzenie
w wodg do spozycia
przez ludzi
Stacja uzdatniania 269 131 43 0 0 Pivokonsky
wody do picia iin., 2018
L.DWTI®”, Czechy
Stacja uzdatniania 105 163 69 1 0 Pivokonsky
wody pitnej iin., 2018
»DWT2”, Czechy
Stacja uzdatniania 293 272 62 1 0 Pivokonsky
wody pitnej iin., 2018
»DWT3”, Czechy
Woda do picia®, NM¢ | NM NM 0 <1 Minteing
DWTP Nethen, 1in., 2018
Niemcy
Woda do picia®, NM | NM NM 0 <1 Minteing
DWTP Holdorf, iin., 2018
Niemcy
Woda Mason i in.,
butelkowana 2018
Butelka plastikowa, NA 374 8 Mason i in.,
marka Aqua 2018
Butelka plastikowa, NA 200 13 Mason i in.,
marka Aquafina 2018
Butelka plastikowa, NA 338 9 Mason i in.,
marka Bisleri 2018
Butelka plastikowa, NA 109 10 Mason i in.,
marka Dasani 2018
Butelka plastikowa, NA 114 14 Mason i in.,
marka Evian 2018
Butelka plastikowa, NA 1396 15 Mason i in.,
marka Gerolsteiner 2018
Butelka szklana, NA 159 9 Mason i in.,
marka Gerolsteiner 2018
Butelka plastikowa, NA 63 4 Mason i in.,
marka Minalba 2018
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cd. tabeli 3.2.3

Butelka plastikowa, NA 912 20 Mason i in.,

marka Nestle Pure 2018

Life

Butelka plastikowa, NA 27 2 Mason i in.,

marka San Pellgrino 2018

Woda w butelkach 2604 45 0 6 OBmann

zPET 1in., 2018

Woda w butelkach 4664 | 142 83 OBmann

z recyklingu PET iin., 2018

Woda w szklanych 4895 | 969 434 Schymanski

butelkach 1in., 2018

Napo6j w kartonach NM 4 3 2 1 1 Szymanski
iin., 2018

NA — w tej kategorii nie oznaczano MP, * klasa wielkos$ci zaczyna si¢ od 6,5 dla wynikow podanych
przez Mason i in. (2018), ® obejmuje wode do picia na wylocie zaktadu, wodomierzu i kranie
w gospodarstwie domowym

W uzdatnianiu wody przeznaczonej do spozycia przez ludzi stosuje si¢ przede
wszystkim techniki membranowe, ktorych sitg napgdowa jest rdznica cisnien po
obu stronach membrany. Ziajahromi i in. (2017) wykazali, Zze przy wysokiej zawar-
tosci mikroplastiku w wodzie surowej (10°%-107 czastek/dzief) zaobserwowano
minimalne zwigkszenie interakcji miedzy mikroplastikiem a powierzchniag mem-
brany. Sredni rozmiar poréw membrany jest zwykle mniejszy niz czastki mikro-
plastiku, w zwigzku z tym zachodzi ryzyko zanieczyszczenia powierzchni i zatyka-
nia poréw membrany, zmniejszajac tym samym wydajno$¢ filtracji membranowe;j
(Ma i in., 2019; Shen i in., 2020). W literaturze jest mato badan dotyczacych zanie-
czyszczenia membran podczas filtracji MP. Ostatnie badania sugeruja, ze podczas
oczyszczania $ciekow zachodzi rozpad MP na NP, co zwigksza liczbe nanoczastek
plastiku w wodzie (Enfrin i in., 2019). Czastki te moga gromadzi¢ si¢, wywolujac
fouling membrany. Ponadto mikroplastiki sg no$nikami organizmow wodnych, ktore
osadzaja si¢ na czastkach, tworzac biofilm na ich powierzchni, co w konsekwencji
podczas uzdatniania wody moze spowodowac biologiczne blokowanie membran.
Zjawisko blokowania membran jest powszechnie znane i zwykle rozwigzywane
poprzez modyfikacje wlasciwosci membran. Modyfikacja membran polega na zmia-
nie wlasciwosci powierzchniowych, tak aby zapobiega¢ zjawiskom adsorpcji
i adhezji niepozadanych substancji na powierzchni membrany. Modyfikacja po-
wierzchni membrany w celu zmniejszenia obrastania nanoczastkami jest trudna,
poniewaz musi by¢ dostosowana do wiasciwosci NP/MP w wodzie. Uwaza sig¢, ze
zwigkszenie hydrofilowosci membrany zmniejszytoby adsorpcje NP/MP, przede
wszystkim dlatego, ze membrany sg wykonane gltéwnie z hydrofobowych materia-
tow polimerowych, takich jak PE, PP i PS. Ponadto obnizenie chropowato$ci po-
wierzchni membran zmniejszaloby interakcje z NP/MPs. Badania wykazaly, ze
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NP/MP maja ujemny tadunek powierzchniowy (Fotopoulou i Karapanagioti, 2012),
czyli membrana z ujemnym tadunkiem powierzchniowym spowodowataby odpy-
chanie NP/MP, a tym samym zmniejszyla stopien zanieczyszczenia membrany. Nie-
mniej jednak tworzenie si¢ podwojnej warstwy elektrycznej wokot czastek NP/MPs
zmienitoby ich tadunek powierzchniowy, ale bez szczegétowej znajomosci chemi-
zmu powierzchni czgstek wlasciwa modyfikacja membran jest trudna. Wigkszos¢
membran obecnie stosowanych do usuwania NP/MP zostata juz zmodyfikowana,
lecz wprowadzone zmiany nalezy zoptymalizowaé w celu ograniczenia blokowania
membran czgstkami NP/MP (Enftrin i in., 2019).

Pomimo ze koagulacja, jak tez ultrafiltracja maja pewne wady, to perspektywy
ich zastosowania do usuwania MP w skali laboratoryjnej i przemystowej sg bardzo
obiecujace.

Generalnie uwaza sig¢, ze tradycyjne procesy oczyszczania sg bardziej skuteczne
w usuwaniu z wod surowych matych czastek MP o rozmiarach ponizej 1 pm.
Dezynfekcja jest zwykle ostatnim etapem oczyszczania w procesie uzdatniania
wody do picia. Mikro- i nanoczastki plastiku wystgpujgce na tym etapie mogg od-
dziatywa¢ z mikroorganizmami obecnymi w wodzie do picia. Tworzenie si¢
biofilmu na powierzchni czastek MP moze obnizy¢ skuteczno$¢ procesu dezynfekcji
(Enfrin i in., 2019). MP moze dziata¢ jak podtoze ochronne dla bakterii, w zwigzku
z tym mikoroorganizmy bg¢da odporne na proces chlorowania lub ozonowania
(Enfrin i in., 2019). Czastki MP zawieszone w wodzie obnizaja rowniez wydajnos¢
procesu dezynfekcji promieniowaniem UV (Carre i in., 2018).

Prowadzac badania w warunkach laboratoryjnych, nalezy stworzy¢ warunki
panujace w rzeczywistych stacjach uzdatniania wody przeznaczonej do spozycia
przez ludzi. Dodatkowo, aby opracowac skuteczng strategi¢ usuwania MP, nalezy
doktadnie pozna¢ rozktad wielkosci czastek mikroplastiku w wodzie surowej i inte-
rakcje czastek mikroplastiku z innymi wspotobecnymi zanieczyszczeniami (Enfrin
iin., 2019).

Produkty z tworzyw sztucznych sa ciggle szeroko stosowane w zyciu codzien-
nym, dlatego w dalszej perspektywie badania nad mikroplastikami obecnymi
w wodzie do picia powinny by¢ skoncentrowane na:

— ustanowieniu polityki i regulacji w celu kontroli Zrédet zanieczyszczenia MP

i poszerzenie $wiadomosci spotecznej,

— Scistym nadzorze nad odprowadzaniem $ciekow zawierajacych MP, uaktualnia-
niu lub opracowywaniu metod oczyszczania wody do picia z MP,

— wykorzystywaniu wigkszej ilosci materiatow biodegradowalnych, takich jak
skrobia, celuloza i lignina do produkcji tworzyw sztucznych,

— ocenie potencjalnych zagrozen zwigzanych z narazeniem na mikroplastik obecny

w wodzie do picia.

Powyzsze dzialania wymagaja multidyscyplinarnego podej$cia, tj. spotecznego,
inzynieryjnego, epidemiologicznego i technologicznego, zmierzajagcego do rozwig-
zania problemu MP w §rodowisku.
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ll-. Zanieczyszczenia mikrobiologiczne
w wodach i sciekach

4.1. Drobnoustroje lekooporne

Do gtownych zagrozen wod stanowiacych odbiorniki §ciekdéw i potencjalnie zro-
dto wody do spozycia naleza nie tylko wspomniane we wczesniejszych rozdziatach
emerging pollutants, ale takze zanieczyszczenia mikrobiologiczne. W rutynowych
badaniach pomijana jest obecno$¢ bakterii majacych fenotypy lekoopornosci o zna-
czeniu klinicznym oraz zawierajacych geny oporno$ci na antybiotyki 1 geny rekom-
binacyjne, ktore w aspekcie zagrozen zwigzanych z rozprzestrzenianiem mikroorga-
nizméw przenoszonych droga wodng sa uznane za nowo wylaniajacg si¢ klase
zanieczyszczen.

Do powaznych emitoréw do $rodowiska zanieczyszczen mikrobiologicznych
zalicza si¢ oczyszczalnie §ciekdw komunalnych. Gtownym zZrédlem mikroorgani-
zmow chorobotworczych sa: Scieki miejskie (zawierajgce fekalia oraz mocz ludzki),
$cieki przemystowe (np. z rzezni), fekalia zwierzgce (gtdwnie psow i kotow) sptuki-
wane wodami opadowymi z powierzchni, a takze fekalia szczuréw zamieszkujacych
systemy kanalizacyjne. W wyniku niewlasciwej pracy oczyszczalni do wod po-
wierzchniowych, gleby i powietrza moga dostawac si¢ chorobotworcze mikroorga-
nizmy oraz jaja pasozytow. Transmisja patogendw odbywa si¢ przez Scieki odpro-
wadzane do wod lub wykorzystywane w rolnictwie jako nawoz oraz niewlasciwe
stosowanie osadow Sciekowych (Olanczuk-Neyman i in., 2012).

Wedlug danych literaturowych, nie tylko $cieki surowe, ale takze Scieki oczysz-
czone moga stanowi¢ powazne zagrozenie mikrobiologiczne dla jakosci wod w od-
biornikach, w szczegolnosci tych, ktore sg wykorzystywane do celow rekreacyjnych,
do hodowli ryb, do nawodnien w rolnictwie, a przede wszystkim do produkcji wody
do spozycia (Olanczuk-Neyman i in., 2012; Olanczuk-Neyman i Quant, 2015).
Ze srodowiska wodnego najczesciej izolowane bakterie chorobotworcze to patogeny
pochodzenia jelitowego, ktore mogg dostawac si¢ do wody wraz z katem zwierzat,
a takze $ciekami bytowo-gospodarczymi (Lyautey i in., 2007).

Do najczesciej identyfikowanych bakterii chorobotwoérczych wystgpujacych
w $ciekach naleza: Salmonella spp., Shigella spp., Escherichia coli, Pseudomonas
aeruginosa, Proteus vulgaris, Listeria monocytogenes i Clostridium perfringens
(Butarewicz i in., 2003; Czeszejko i in., 2003; Gantzer i in., 2001). Zdecydowana
wiekszo$¢ mikroorganizmow w Sciekach stanowig wirusy nalezace do okoto 140
typow (Bixo i in., 2006), ktorych liczba czgstek moze nawet pieciokrotnie przewyz-
sza¢ liczbe komorek bakterii (Simmons i Xagoraraki, 2011). W $ciekach dominuja
rowniez bakterie, a wérdd nich saprofity, ktore majg znaczacy i pozytywny wptyw
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na biologiczne procesy oczyszczania sciekow. Wsérdd wirusow do najwazniejszych
naleza: adenowirusy, kalciwirusy (w tym Calcivirus, Hepatitis E virus), pikornawi-
rusy (w tym enterowirusy; poliowirusy, koksakiwirusy A i B, ekowirusy i hepatitis
A), reowirusy (w tym Rotavirus). Do bakterii chorobotwérczych pochodzenia wod-
nego zalicza si¢ m.in. gatunki: Campylobacter jejuni, Campylobacter coli, pato-
genne szczepy Escherichia coli, Salmonella spp. (w tym gat. S. typhi i S. paratyphi),
Shigella spp., Vibrio cholerae, Yersinia enterocolitica, Legionella spp., Pseudomo-
nas aeruginosa, Aeromonas spp. (WHO, 1996). Powszechnie wiadomo, ze surowe
$cieki komunalne oprocz bardzo licznych mikroorganizméw patogennych zawierajg
oportunistyczne, a takze antybiotykooporne, w tym wielolekooporne, gtéwnie po-
chodzenia jelitowego (Quant i in., 2009). Rozpowszechnienie poszczegdlnych
typow mikroorganizmow chorobotworczych w $ciekach jest czgsto charaktery-
styczne dla okre§lonego kraju i podlega kontroli stuzb sanitarno-epidemiologicznych
(Olanczuk-Neyman i in., 2012).

Drobnoustroje chorobotworcze mogg przezy¢ poza ustrojem zywiciela przez
pewien czas, w zwigzku z tym ich obecno$¢ w $ciekach i osadach $ciekowych sta-
nowi zagrozenie sanitarne. Do najdtuzej zachowujacych aktywno$¢ naleza wirusy
(do okoto 3 miesigcy) oraz jaja helmintéw, pasozytow przewodu pokarmowego
(wiele miesiecy). W niesprzyjajacych warunkach srodowiska, niezaleznie od tego,
czy powoduja je czynniki biotyczne czy abiotyczne, wiele bakterii patogennych
dzigki wstrzymaniu wzrostu i syntezy §ciany komorkowe;j, a takze dzigki spowolnie-
niu przemian metabolicznych uzyskuje mozliwo$¢ przetrwania w tych warunkach
i uaktywnienia si¢ w bardziej korzystnym $rodowisku.

Aby ograniczy¢ mozliwo$¢ przenoszenia mikroorganizméw chorobotworczych
do otaczajacego srodowiska, nalezy przestrzegac zasad zwigzanych z gospodarowa-
niem $ciekami zgodnie z Rozporzadzeniem Ministra Gospodarki Morskiej i Zeglugi
Srédlagdowe;j z dnia 12 lipca 2019 roku w sprawie warunkow, jakie nalezy spenié
przy wprowadzaniu $ciekow do wod lub do ziemi oraz w sprawie substancji szcze-
goblnie szkodliwych dla §rodowiska wodnego (Rozporzadzenie, 2019). Zgodnie z po-
wyzszym rozporzadzeniem, $cieki nie powinny zawiera¢ substancji szkodliwych
w ilosciach okreslonych w zatacznikach, a takze nie mogg one wywotywa¢ w wo-
dach takich zmian, ktére uniemozliwiatyby prawidtowe funkcjonowanie ekosyste-
mow wodnych. Jezeli natomiast $cieki sa przeznaczone do rolniczego wykorzysta-
nia, to nalezy przeprowadzi¢ badania mikrobiologiczne i parazytologiczne. W tabeli
4.1.1 zestawiono warunki sanitarne wymagane dla $ciekow przeznaczonych do rol-
niczego wykorzystania.

Tabela 4.1.1. Warunki sanitarne dla sciekéw przeznaczonych do rolniczego
wykorzystania (Rozporzadzenie, 2019)

Wskaznik Wielkos$¢ dopuszczalna
Bakterie chorobotworcze z rodzaju niewykrywalne w 1 dm?
Salmonella
Obecnos¢ zywych jaj pasozytow nieobecne w 1 dm?
Ascaris sp., Trichuris sp., Toxocara sp.
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Badania biologiczne oraz chemiczne wykonuje si¢ rowniez, jezeli osady $cie-
kowe wykorzystywane sag m.in. w rolnictwie czy do rekultywacji terenow i uprawy
roslin. Komunalne osady $ciekowe moga by¢ stosowane na gruntach, jezeli sa spel-
nione nastepujace warunki (Rozporzadzenie, 2019):

1) zawartos¢ metali ciezkich w tych osadach nie przekracza ilosci okre§lonych
w zafgczniku nr 1 do rozporzadzenia,

2) w przypadku stosowania tych osadow w rolnictwie i do rekultywacji gruntow na
cele rolne — nie wyizolowano bakterii z rodzaju Salmonella w reprezentatywnej
probee osadow o masie 100 g uzyskanej zgodnie z § 5 ust. 3 rozporzadzenia,

3) faczna liczba zywych jaj pasozytow jelitowych Ascaris sp., Trichuris sp.,
Toxocara sp. w 1 kg suchej masy, zwanej dalej s.m., osadow przeznaczonych do
badan stosowanych.

Zgodnie z raportem Swiatowej Organizacji Zdrowia, w procesie oczyszczania
wody szczegolnie wysoki priorytet ma usuwanie z wody mikroorganizmow choro-
botworczych (np. Escherichia coli, Salmonella, Shigella, Campylobacter jejuni),
a ponadto bakterii oportunistycznych chorobotworczych dla ludzi (np. Pseudomonas
aeruginosa, Aeromonas spp., Legionella spp., Mycobacterium spp.) zdolnych do
rozmnazania si¢ w wodzie. Jednak w rutynowych badaniach mikrobiologicznych
kontrolowana jest jedynie obecno$¢ bakterii wskaznikowych, ktorych obecno$¢
swiadczy o zanieczyszczeniu wody materiatem pochodzenia katowego, a zatem ma
potencjalng mozliwo$¢ wystepowania organizmoéw chorobotwoérczych pochodzenia
jelitowego, przenoszonych droga wodna.

Jakos¢ mikrobiologiczng wod w Polsce regulujg zaré6wno rozporzadzenia mini-
stra zdrowia, jak i ministra gospodarki morskiej i zeglugi srédladowej. Najbardziej
rygorystyczne prawo odnosi si¢ do jakosci wody przeznaczonej do spozycia przez
ludzi opisane w Rozporzadzeniu Ministra Zdrowia z dnia 7 grudnia 2017 roku
w sprawie jako$ci wody przeznaczonej do spozycia przez ludzi. Zgodnie z rozporza-
dzeniem, woda jest zdatna do uzycia, jezeli:

— jest wolna od mikroorganizmow chorobotworczych i pasozytow w liczbie stano-
wigcej potencjalne zagrozenie dla zdrowia ludzkiego,

— stezenia wszelkich substancji s ponizej wartosci stanowigcych potencjalne za-
grozenie dla zdrowia ludzkiego,

— nie wykazuje agresywnych wiasciwosci korozyjnych,

— spelnia wymagania mikrobiologiczne okreslone w czg¢sci A zalacznika nr 1 do
rozporzadzenia (tab. 4.1.2) oraz chemiczne okreslone w czesci B zatacznika nr 1
do rozporzadzenia.

Do parametréw mikrobiologicznych objetych monitoringiem wody przeznaczo-
nej do spozycia przez ludzi naleza: Escherichia coli (E. coli), bakterie grupy coli
oraz ogodlna liczba mikroorganizmow w temperaturze 22°C. Przedsigbiorstwa
wodociggowo-kanalizacyjne zobowiazane sg, aby woda spetniata okreslone wyma-
gania, w tym mikrobiologiczne okreslone w czgs$ci C zatgcznika nr 1 do rozporza-
dzenia (tab. 4.1.3), tj. bakterie grupy coli, ogélna liczba mikroorganizmow w tem-
peraturze 22°C oraz Clostridium perfringens (lacznie ze sporami). Wystgpowanie
Clostridium perfringens nalezy bada¢ w wodzie z ujg¢ powierzchniowych i miesza-
nych. Wprowadzono réwniez obowigzek badania w ,.cieplej” wodzie parametru
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Legionella spp. (cz¢$¢ A zalacznika nr 5) w budynkach zamieszkania zbiorowego
oraz zamknigtych zaktadach opieki zdrowotnej (tab. 4.1.4).

Tabela 4.1.2. Wymagania mikrobiologiczne (Rozporzadzenie, 2017)

Warto§¢ parametryczna
Parametr/wymagania i ; —
czba mikroorganizmow Ot el eI 3
(jtk lub NPL) objetos¢ probki (cm?)
Wymagania mikrobiologiczne
Escherichia coli 0 100
Enterokoki 0 100

Wymagania mikrobiologiczne, jakim powinna odpowiada¢ woda wprowadzana
do jednostkowych opakowan!

Escherichia coli 0 250
Enterokoki 0 250
Pseudomonas aeruginosa 0 250
Ogolna liczba mikroorgani- 20 1
zmoéw w temp. 36+2°C

Ogolna liczba mikroorgani- 100 1

zmoéw w temp. 22+2°C

Wymagania mikrobiologiczne, jakim powinna odpowiada¢ woda w cysternach,
zbiornikach magazynujacych wode w §rodkach transportu ladowego lub wodnego

Escherichia coli 0 100
Enterokoki 0 100
Pseudomonas aeruginosa 0 100

Ogolna liczba mikroorgani-

zmoéw w temp. 36+2°C 100 !

Wymagania mikrobiologiczne, jakim powinna odpowiada¢ woda w zbiornikach
magazynujacych wode w §rodkach transportu powietrznego

Escherichia coli 0

Enterokoki 0

Pseudomonas aeruginos < 10° 100
: s aeruginosa > 10< 1000 100

Ogolna liczba mikroorgani- 100

zmoéw w temp. 36+2°C

! dotyczy wody wodociggowej rozprowadzanej w opakowaniach w sytuacjach nadzwyczajnych
(powodzie, awarie sieci itp.)

2 nalezy bada¢ w miejscu (punkcie czerpalnym) potozonym najdalej od zbiornika magazynujacego
wode w $rodkach transportu powietrznego po zakonczonym locie

b nalezy przedsiewziagé¢ dziatania zaradcze
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Tabela 4.1.3. Wymagania mikrobiologiczne (Rozporzadzenie, 2017)

Warto§¢ parametryczna

Parametr liczba mikroorganizméw et et
(jtk lub NPL,) objetos¢ probki (cm?)
Bakterie grupy coli” 0 100
Ogolna liczba mikroorgani- Bez nieprawidtowych zmian

zméw w temp. 22°C?

Clostridium perfringens 0 100
(tacznie ze sporami)®

D dopuszcza si¢ pojedyncze bakterie < 10 jtk (NPL). W przypadku wykrycia bakterii grupy
coli < 10 jtk (NPL)/100 ml nalezy wykona¢ badanie parametru E.coli i enterokoki w zwiazku z § 21
ust. 4 rozporzadzenia

2 zaleca sig, aby ogdlna liczba mikroorganizméw nie przekraczata: — 100 jtk /1 cm® w wodzie wpro-
wadzanej do sieci wodociggowej, — 200 jtk /1 cm? w kranie konsumenta

9 nalezy bada¢ w wodzie pochodzacej z ujeé powierzchniowych i mieszanych, a w przypadku
przekroczenia dopuszczalnych wartosci nalezy zbadaé, czy nie ma zagrozenia dla zdrowia ludzkiego
wynikajacego z obecnosci innych mikroorganizméw chorobotwoérczych, np. Cryptosporidium

Tabela 4.1.4. Wymagania mikrobiologiczne, jakim powinna odpowiada¢ ciepla woda
(Rozporzadzenie, 2017)

Warto§¢ parametryczna
Parametr liczba mikroorganizméw objetos¢ probki
(jtk) (cm?)
Legionella spp. < 100" 100
<507 1000

D nalezy bada¢ w probkach wody cieptej pobranych w przedsi¢biorstwach podmiotu wykonujacego
dziatalno$¢ lecznicza w rodzaju stacjonarne i catodobowe $wiadczenia zdrowotne i w budynkach
zamieszkania zbiorowego oraz w budynkach uzytecznosci publicznej, w ktorych w trakcie ich uzytko-
wania wytwarzany jest aerozol wodno-powietrzny

2 warto$¢ parametru dotyczy przedsigbiorstw podmiotu wykonujacego dziatalnoéé lecznicza w rodzaju
stacjonarne i calodobowe $wiadczenia zdrowotne, w ktorych przebywaja pacjenci o obnizonej odpor-
nosci, w tym obje¢ci leczeniem immunosupresyjnym

W wodach powierzchniowych wystepuje szereg drobnoustrojow: wiruséw, bak-
terii, grzybow, glondow, pierwotniakow oraz produktow ich przemian materii. Duza
cze$¢ mikroorganizmow zyjacych w wodzie to organizmy patogeniczne. US EPA
zidentyfikowata ponad 500 patogenow, ktore moga stanowi¢ potencjalny problem
chorobotworczy dla ludzi w wodzie do picia (Kacprzak, 2019). Jakos¢ wod po-
wierzchniowych reguluje Rozporzadzenie Ministra Gospodarki Morskiej i Zeglugi
Srédlagdowej z dnia 29 sierpnia 2019 roku w sprawie wymagan, jakim powinny
odpowiada¢ wody powierzchniowe wykorzystywane do zaopatrzenia ludnosci
w wodg przeznaczong do spozycia przez ludzi. W rozporzadzeniu ustalano trzy
kategorie jakosci wod:
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1) kategoria Al — wody wymagajace prostego uzdatniania fizycznego, w szczegol-
nosci filtracji oraz dezynfekc;ji;

2) kategoria A2 — wody wymagajace typowego uzdatniania fizycznego i chemicz-
nego, w szczeg6lnos$ci utleniania wstepnego, koagulacji, flokulacji, dekantacji,
filtracji oraz dezynfekcji przez chlorowanie koncowe;

3) kategoria A3 — wody wymagajace wysokosprawnego uzdatniania fizycznego
i chemicznego lub metod biologicznych, w szczegdlnosci utleniania, koagulacji,
flokulacji, dekantacji, filtracji, adsorpcji na weglu aktywnym oraz dezynfekcji
przez ozonowanie lub chlorowanie koncowe.

Wymagania, jakim powinny odpowiada¢ kategorie jakosci wod Al1-A3, w tym
wymagania mikrobiologiczne, okresla zatagcznik nr 1 do rozporzadzenia (tab. 4.1.5).
Obowigzkiem badan w wodach powierzchniowych sg objete bakterie z grupy coli,
Escherichia coli oraz enterokoki.

Tabela 4.1.5. Wymagania, jakim powinny odpowiada¢ kategorie jakosci wéd
A1-A3 (Rozporzadzenie, 2019)

. . WartoSci graniczne wskaznikéw jakosci wody
‘ Wsl,(a.zmkl J edl:lOStkl Al A2 A3
jakosci wody miary
dopuszczalne | dopuszczalne | dopuszczalne
Bakterie grupy liczba jednostek 50 5000 50 000
coli tworzacych
kolonie (jtk) ub
najbardziej
prawdopodobna
liczba (NPL)
w 100 cm® wody
Escherichia coli jw. 20 2000 20 000
Enterokoki jw. 20 1000 10 000

W zwigzku z rozprzestrzenianiem si¢ mikroorganizmow przenoszonych droga
wodng nowym istotnym problemem jest nasilajace si¢ zjawisko lekoopornosci. Jako
niebezpieczne mikrozanieczyszczenia dostajace si¢ do srodowiska mozna zakwali-
fikowa¢ geny antybiotykoopornosci (antibiotic resistance genes — ARGSs) oraz
bakterie lekooporne (antibiotic resistant bacteria — ARB). Szacuje si¢, ze rocznie
w wyniku odprowadzania $ciekow z oczyszczalni sciekow, obornika z ferm hodow-
lanych, a takze wyrzucania niewykorzystanych i przeterminowanych lekow do $ro-
dowiska wprowadza si¢ kilka tysigcy ton antybiotykdéw, co wywoluje negatywne
skutki, takie jak wzrost i rozprzestrzenianie si¢ lekoodpornosci drobnoustrojow.
Ze wzgledu na swoja dynamike i zasieg geograficzny problem lekoopornosci drob-
noustrojow stat si¢ przedmiotem zainteresowan wielu miedzynarodowych instytucji:
Komisji Europejskiej, Swiatowej Organizacja Zdrowia, Parlamentu Europejskiego,

231



Centres for Diseases Control and Prevention (CDC) czy Food and Drug Admini-
stration (FDA) (Olanczuk-Neyman i in., 2012). Instytucje migdzynarodowe coraz
wigcej uwagi poswiecaja zrozumieniu trendow zwigzanych z wystgpowaniem leko-
oporno$ci nabytej wsrdd bakterii odludzkich bytujacych w srodowiskach przyrodni-
czych. Obecne w wodzie bakterie nabywaja bowiem odpornosci na poszczegdlne
typy zwiazkow wchodzacych w sktad lekow, co prowadzi do rozwoju populacji
mikroorganizméw catkowicie niewrazliwych na okreslone substancje.

Cecha lekoopornosci jest przekazywana z komorek opornych w obrebie nie tylko
tego samego gatunku, ale takze na drodze tzw. transferu horyzontalnego genow
pomig¢dzy populacjami bakteryjnymi ze srodowisk przyrodniczych a wnoszonymi do
srodowiska populacjami wchodzacymi w sktad saprofitycznej i patogennej mikroflory
czlowieka. W procesie tym bakterie komensalne uwazane sa za potencjalne wektory
transferu genéw opornosci (Lebkowska, 2009; Olanczuk-Neyman i in., 2012).

Drobnoustroje lekooporne wystepuja w $ciekach oczyszczonych biologicznie,
w wodach powierzchniowych i w wodzie przeznaczonej do spozycia. Gtoéwnymi
zrodtami ich pochodzenia sg $cieki bytowo-gospodarcze, szpitalne, Scieki z hodowli
zwierzat, z obiektow weterynaryjnych i zaktadow farmaceutycznych (Baquero i in.,
2008). Bakterie oporne na antybiotyki dostajg si¢ bezposrednio do zbiornikéw wod-
nych, takich jak jeziora lub rzeki, ktére s3 odbiornikami $ciekéw oczyszczonych lub
wraz z bioaerozolami do otaczajacego powietrza na terenie oczyszczalni sciekow
i w ich sgsiedztwie. Drugi po$redni sposob to ich migracja ze $ciekami wykorzysty-
wanymi do nawadniania pdl oraz osadami $Sciekowymi wykorzystywanymi do
rolniczego nawozenia pdl do gleby, a tym samym do wod gruntowych, jak réwniez
do roslin uprawianych na tych terenach.

Lekoopornos¢ drobnoustrojow przejawia si¢ m.in. w:

— wytwarzaniu enzymOw unieczynniajacych antybiotyk czy modyfikujacych jego
budowe,

— modyfikacji miejsc docelowych leku,

— zmianach w budowie btony zewngtrznej hamujacych transport antybiotyku do
komorki,

— wytwarzaniu substancji wigzacych leki,

— aktywnym usuwaniu chemioterapeutyku z komorki (Lebkowska, 2009).

Wystgpowanie farmaceutykow w wodzie zwigksza mozliwos¢ wzrostu lekoopor-
nos$ci wérod mikroorganizméw w wyniku selekcji bakterii podczas kontaktu z tymi
zwigzkami, na przyklad w biofilmie przewodow wodociggowych. W ramach rozpo-
znania wstgpowania mikroorganizmow lekoopornych w wodach w Polsce przepro-
wadzono migdzy innymi badania zwigzane z opornymi na sole rtgei 1 antybiotyki
bakteriami jelitowymi wystepujacymi w S$ciekach oczyszczalni w Bialymstoku
i w wodzie rzecznej (rzeka Biala). Badania wykazaty, ze ponad 50% pateczek
Gram-ujemnych opornych na jony rtgei posiada oporno$é na antybiotyki.

Dane literaturowe potwierdzaja rowniez wystegpowanie mikroorganizmow opor-
nych na wiele antybiotykow w wodach podziemnych, wykorzystywanych jako
zrodto wody przeznaczonej do spozycia. W nieoczyszczanych wodach podziemnych
wykazano obecnos¢ ponad 250 szczepow bakterii i przebadano je na oporno$¢
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wobec 16 antybiotykow. W przypadku bakterii grupy coli 87% wykazato opornos§¢
na jeden antybiotyk, szczegélnie na nowobiocyng, cefalotyng i ampicyling, a 60%
na wigkszo$¢ badanych lekow. Natomiast gatunek Enterobacter cloacae wykazat si¢
brakiem wrazliwosci na antybiotyki, a gatunek Citrobacter freundii w 64%. Bakterie
nienalezace do grupy coli, jak Acinetobacter calcoaceticus, Aeromonas hydrophila
oraz Serratia marcescens, w ponad 95% wykazaly oporno$¢ na badane antybiotyki
(Lebkowska, 2009).

Obecnos¢ drobnoustrojow lekoopornych wykazano rowniez w wodach butelko-
wanych. Badania przeprowadzone w zakladach butelkowania wody mineralnej obej-
mowaly analiz¢ wody ze zrodel, punktéw napeliania butelek i w produktach
(wodach) koncowych. W badanych probkach wyizolowano 120 szczepdw bakterii,
w tym 55,8% z rodzaju Pseudomonas, 14,17% z Acinetobacter, 10,83% z Flavobac-
terium 1 10% z Achromobacter. Z pozostatych badanych drobnoustrojow wykryto
Burkholderia, Agrobacterium, Moraxella i Aeromonas. W$rod przebadanych szcze-
pow ponad 80% charakteryzowato si¢ opornoscia na jeden lub wigcej antybiotykow,
a przede wszystkim na chloramfenikol, ampicyling, kolistn¢ i sulfametizol. Brak
wrazliwo$ci na wiele antybiotykow wykazano u 55% szczepow, gtdwnie z rodzaju
Pseudomonas (Messi i in., 2005).

Niepokojacym zjawiskiem jest takze wystgpowanie drobnoustrojow patogen-
nych i lekoopornych w wodach przeznaczonych do rekreacji. Obecno$¢ bakterii
lekoopornych wykazano w probkach wody, a takze w piasku plaz pobranych
z dwoch kapielisk w Brazylii, w ktorych zidentyfikowano liczne szczepy Enterococ-
cus faecalis 1 Enterococcus faecium. Wsroéd wykrytych szczepéw ponad 60%
charakteryzowato si¢ opornosciag na streptomycyne, erytromycyne i tetracykling
(de Oliveira i Pinhata, 2008). Wody z kapielisk morskich i ze §ciekéw charaktery-
zowaly si¢ obecno$cig 47 szczepow streptokokow fekalnych wykazujacych anty-
biotykoopornos¢. Badania wykazaty, ze przez wode moga by¢ przenoszone szczepy
enterokokow o wysokiej opornosci na aminoglikozydy, w tym na kanamycyne, gen-
tamycyng i streptomycyne (Junco i in., 2007; Lebkowska, 2009).

Antybiotykooporne szczepy bakterii wykazujg zwickszong oporno$¢ na $rodki
dezynfekcyjne, w tym na zwiazki chloru. Negatywny wplyw §rodkoéw dezynfekuja-
cych na te same struktury i funkcje komorek mikroorganizmoéw, na ktore dzialajg
antybiotyki, wywoluje zblizong oporno$¢ u drobnoustrojow. Srodki dezynfekcyjne
niszczg lub uszkadzajg ostony zewngtrzne komorek, zwigkszaja przepuszczalnose
btony cytoplazmatycznej, co prowadzi do zaktdcenia rownowagi transmembrano-
wego gradientu jonowego i do lizy komorek. Uwaza si¢ rowniez, ze wysoko-
efektywne metody eliminacji drobnoustrojow z wody z zastosowaniem filtracji
membranowej mogg by¢ takze nieskuteczne w usuwaniu mikroorganizméow leko-
opornych. Wykazano, ze szczepy antybiotykooporne charakteryzuje deformacja
$ciany komorkowej, w wyniku czego mikroorganizmy przechodza przez pory
mniejsze niz wymiar komorek (Lebkowska, 2009).

Scieki zawierajgce antybiotyki i ich metabolity nawet w stezeniach subterapeu-
tycznych mogg by¢ czynnikiem presji selekcyjnej, prowadzac do eliminacji wrazli-
wych szczepdéw bakteryjnych i selekcji opornych, ktére rozprzestrzeniaja si¢
w powstalej niszy ekologicznej. W przypadku opornosci na antybiotyki moze miec¢
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ona charakter niewrazliwosci naturalnej (wrodzonej) oraz nabytej. Wrazliwos¢
nabyta powstaje w wyniku mutacji lub uzyskania od innych bakterii genu lub
zespohu genéw warunkujacych opornosé. Przykltadem opornosci nabytej jest selek-
cjonowanie w osadzie czynnym bakterii niewrazliwych na tetracykling w wyniku
wprowadzania do $ciekow tego antybiotyku (Kim i in., 2007). Jednocze$nie stwier-
dzono, ze tetracyklina nie ulega biodegradacji w procesie oczyszczania $ciekow.

Wedlug danych literaturowych, sposrod 310 przebadanych szczepow bakterii
Enterobacteriaceae wyizolowanych ze sciekow szpitalnych 95,2, 81,61 61,9% wy-
kazato opornos$¢ odpowiednio na cefotaksym (CTX), ceftazydym (CAZ) i cefpodok-
sym (CPD). Badania prowadzone w 8 oczyszczalniach §ciekow zlokalizowanych na
tereniec Warmii 1 Mazur wykazaly zar6wno w $ciekach, jak i w powietrzu pobiera-
nym na terenie i w sgsiedztwie badanych oczyszczalni obecno$¢ patogennych oraz
potencjalnie chorobotwoérczych mikroorganizméw z rodzajow: Enterobacter,
Escherichia, Klebsiella, Salmonella, Citrobacter, Staphylococcus, Pseudomonas,
a takze roznych patogennych i potencjalnie patogennych gatunkow drozdzy i ple$ni
(Korzeniewska, 2011; Korzeniewska i in., 2008; Korzeniewska i in., 2009).

Wyniki badan potwierdzaja, ze oczyszczalnie Sciekow zaprojektowane sg w spo-
sob ukierunkowany gtownie na obnizenie poziomu ste¢zen zwigzkow azotu i fosforu,
ktére moga powodowaé wyczerpanie tlenu i eutrofizacje wod odbierajgcych $cieki,
nie eliminujg skutecznie wielu grup mikrozanieczyszczen, takich jak np. antybiotyki
oraz ARB i ARGs. Dlatego zanieczyszczenia te sa w sposob ciggly uwalniane do
srodowiska gtownie z odplywami z oczyszczalni $ciekow (Osinska i in., 2017;
2020). Bakterie uwalniane w $ciekach oczyszczonych odprowadzanych z oczysz-
czalni mogg mie¢ zdolno$¢ do aktywnego rozprzestrzeniania genéw opornosci
wsrod  miejscowych mikroorganizméw. Ponadto wykazano, ze obfitos¢ ARB
i ARGs w oczyszczalniach komunalnych z uzyciem osadu czynnego jest bezposred-
nio lub posrednio powigzana z zastosowang modyfikacja systemu oczyszczania
sciekow. Szczegodlnie w $ciekach oczyszczonych z oczyszczalni $ciekow z syste-
mem A2/0 i z sekwencyjnymi reaktorami okresowymi (SBR) zaobserwowano
w catkowitej liczbie mikroorganizméw znaczacy, w stosunku do §ciekow nieoczysz-
czonych, wzrost odsetka zaré6wno ogdlnej liczby drobnoustrojow, jak i E. coli
opornych na antybiotyki nowej generacji (cefotaksym i doksycyklina) (Korzeniew-
ska 1 Harnisz, 2018; Niestgpski i in., 2019; Osinska i in., 2019).

W procesach oczyszczania $ciekow wykorzystujacych metode osadu czynnego
odbywa si¢ pozytywna selekcja bakterii lekoopornych. Badania Olanczuk-Neyman
iin. (2012) wykazaty selekcje izolatow E. coli opornych na penicyliny, fluorochino-
lony, tetracykliny i trimetoprim-sulfametoksazol oraz selekcj¢ enterokokéw opor-
nych na fluorochinolony, nitrofurantoing, erytromycyne i tetracykline (Luczkiewicz
iin., 2010a; 2010b). Zaobserwowana forma wymiany informacji genetycznej petni
u bakterii funkcje namiastki procesu plciowego i ma ogromne znaczenie w rozprze-
strzenianiu si¢ cech opornosci bakterii na antybiotyki i chemioterapeutyki oraz do
utrwalenia tych cech w obrgbie réznych gatunkow bakterii (Henriques i in., 2006).
W procesach oczyszczania $ciekow, zwlaszcza gdy wykorzystywana jest metoda
osadu czynnego, zageszczenie komorek bakteryjnych, ich czas zatrzymania
w systemie, obecnos¢ zwigzkow przeciwbakteryjnych oraz metali cigzkich zwicksza
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potencjalng mozliwos¢ propagacji cech lekoopornosci. Dlatego na szczegdlne zain-
teresowanie zastuguja ekosystemy wodne, ktore sa bezposrednimi odbiornikami
sciekow oczyszczonych i jednoczes$nie wykorzystywane sa do celow rekreacyjnych.
Wykazano, ze okresowo w odplywach z oczyszczalni cechy opornosci wérod bakte-
rii wskaznikowych na zwiazki przeciwbakteryjne moze wykazywac nawet 90% izo-
latow (Olanczuk-Neyman i in., 2012).

W zwiazku z wystepowaniem i selekcjg izolatow antybiotykoopornych w proce-
sach oczyszczania $ciekow oraz potencjalnym przenoszeniem cech opornosci do
srodowiska wodnego odbiornikoéw zatozono, ze podstawowym sposobem eliminacji
tego zagrozenia powinna by¢ dezynfekcja sciekow odprowadzanych do §rodowiska.
O wyborze metody dezynfekcji powinien w pierwszym rzedzie decydowac kierunek
wykorzystania $ciekow lub charakter odbiornika. W zwigzku z tym w celu zapobie-
gania rozpowszechnianiu szczepdéw opornych na powszechnie stosowane zwigzki
przeciwbakteryjne nalezy rozwazy¢ wprowadzenie koncowej dezynfekcji $ciekow
oczyszczonych. Luczkiewicz i in. (2012) do oceny rozpowszechniania cech leko-
opornosci wsrod bakterii wskaznikowych, tj. Escherichia coli i Enterococcus spp.,
zaproponowali zastosowanie trzech metod dezynfekcji: ozonowania, naswietlania
promieniami UV oraz mikro-/ultrafiltracji. Autorzy wykazali, Ze jedynie podczas
procesu ozonowania odptywow bakterie wrazliwe i lekooporne byly usuwane z taka
samg efektywnoscig. Dziatanie promieniami UV prowadzilo natomiast do statys-
tycznie istotnej selekcji szczepow opornych na fluorochinolony i tetracykliny.
Z kolei mikro-/ultrafiltracja odptywow wplynela na selekcje opornych Gram-ujem-
nych bakterii E. coli.

Staty kontakt bakterii z antybiotykami sprzyja wytwarzaniu przez nie antybioty-
koopornosci, czego efektem jest trudnos¢ w leczeniu wielu choréb oraz konieczno$¢
stosowania wigkszych dawek antybiotykow i poszukiwania nowych substancji lecz-
niczych. Ze wzglgdu na antybiotykooporno$¢ rocznie umiera na $wiecie 700 000
ludzi, a liczba ta stale ro$nie. Antybiotykoopornos¢ stata si¢ wigc przedmiotem glo-
balnych dziatan, majgcych na celu redukcj¢ tego zjawiska. Dlatego tez promuje si¢
dziatania majace na celu skuteczne zapobieganie i kontrole zakazen oraz odpowie-
dzialne stosowanie antybiotykow.

4.2. Wirus SARS-CoV-2

Wirusy, ktore w najwickszym stopniu przekazywane sa droga wodna, to: wirusy
polio, Coxsackie, enterowirusy, adenowirusy, reowirusy, rotawirusy, WZW typu A
oraz kalciwirusy. Wirusy jelitowe, odpowiedzialne za pojawienie si¢ patogenow
chorobotworczych przenoszonych drogg wodna, ze wzgledu na swoja strukture
komorkowa s odporniejsze na procesy uzdatniania wody niz bakterie. Sg one row-
niez odporne na szeroki zakres pH (od 3 do 10). W grudniu 2019 roku w chinskim
mieScie Wuhan po raz pierwszy zostal zdiagnozowany koronawirus SARS-CoV-2
wywotujacy chorobe znang jako COVID-19. Jak podaja dane literaturowe, genomy
SARS-CoV-2 wystgpowaly juz w listopadzie 2019 roku w $ciekach w miescie
Florianopolis, w stanie Santa Catarina, na poludniu Brazylii (Fongaro i in. 2021).
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Pandemia koronawirusa sprawifa, Ze na wiele miesigcy zmienito si¢ funkcjonowanie
catego $wiata. Ograniczenie przemieszczania si¢, wyhamowanie przemystu i spadek
konsumpcji nie pozostaly bez wptywu na srodowisko naturalne. Jednocze$nie na
catym $wiecie rozpoczety sie szeroko zakrojone badania m.in. wystgpowania wirusa
SARS-CoV-2 w wodach i éciekach. W zwigzku z powyzszym Autorka podjeta probe
podsumowania dotychczasowej wiedzy w tym zakresie.

Badanie $ciekow pod katem obecnosci patogenoéw jest znang i sprawdzong me-
toda stosowang m.in. przez WHO. Nadzor srodowiskowy polegajacy na testowaniu
sciekow pod katem obecnos$ci patogenow ma dhugg histori¢ stosowania, w szczegol-
nosci w zdrowiu publicznym wirusa polio, a ostatnio oporno$ci na $rodki przeciw-
drobnoustrojowe (AMR). W literaturze jest wiele przyktadow wykorzystania Scie-
kéw do badania wystepowania i rozmieszczenia stanéw lub zdarzen zwigzanych ze
zdrowiem w okreslonych populacjach oraz oddziatywania czynnikéw wptywajacych
na stan zdrowia, a takze zastosowanie tej wiedzy do kontrolowania problemoéw zdro-
wotnych. Naukowcy zaproponowali zastosowanie epidemiologii $cieckow (WBE)
nazywanej rowniez nadzorem $rodowiskowym do oceny sytuacji pandemii, obej-
mujacej przypadki przedobjawowe i1 bezobjawowe na gesto zaludnionym obszarze
W oparciu o ograniczone testy kliniczne (Kumar i in., 2021; Lahrich i in., 2021;
Pillay i in., 2021). WBE to stosunkowo nowe narzedzie, ktére mozna wykorzystac¢
do profilowania narazenia ludzi na zanieczyszczenia chemiczne lub czynniki biolo-
giczne na poziomie danej populacji. W tym kontekscie naukowcy porownuja bada-
nia WBE do przygotowywania prognozy pogody, poniewaz do pewnego stopnia
mozna przewidziec, jaki bedzie przebieg epidemii.

Od 2020 roku naukowcy wiedza, ze badajac Scieki za pomocg testow PCR,
mozna oceni¢, czy wskazniki infekcji COVID-19 wzrastaja lub malejg na danym
obszarze. Chinscy naukowcy wykazali, ze wirus SARS-CoV-2 moze przedostawac
si¢ do jelita osoby chorej i by¢ wydalony z katem lub moczem. Wedhug Kitajima
i in. (2020), zar6wno SARS-CoV-2, jak i kwas nukleinowy wirusa sa wydalane ze
$ling, plwocing, moczem i kalem, ktore ostatecznie trafiaja do §ciekow. W kontek-
scie trwajacej pandemii COVID-19 nadzor srodowiskowy jest wykorzystywany do
wykrywania wirusa SARS-CoV-2 wydalanego przez cztowieka do sciekow (WHO,
2020). Szacunki oparte na danych uzyskanych z Europy i Ameryki Poéinocnej suge-
ruja, ze kazda osoba zakazona wirusem SARS-CoV-2 wydala dziennie do $ciekow
miliony genoméw wirusa, co odpowiada od 0,15 do 141,5 mIn genomoéw wirusa na
kazdy litr wytworzonych $ciekow.

Wedlug danych WHO z sierpnia 2020 roku, niezakazne fragmenty RN A wirusa
SARS-CoV-2 w nieoczyszczonych Sciekach i/lub osadach sciekowych odnotowano
w wielu miejscach $wiata, takich jak: Mediolan, Murcia, Brisbane, New Haven,
Connecticut i wschodnie Massachusetts, Paryz oraz Pakistan (badania prowadzone
przez osrodki nadzorujace wirus polio). Nalezy podkresli¢, ze w Sciekach nieoczysz-
czonych lub oczyszczonych nie zidentyfikowano zakaznych fragmentow RNA wi-
rusa SARS-CoV-2.

Naukowcy z Holandii, Francji i USA wykazali korelacj¢ migdzy zawartoscig
RNA wirusa SARS-CoV-2 w $ciekach a przypadkami klinicznymi zachorowan na
COVID-19. Badania sugeruja, ze w $cieckach RNA wirusa pojawia si¢ z 4- do
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7-dniowym wyprzedzeniem przed potwierdzonymi danymi dotyczacymi przypad-
kéw COVID-19 na danym obszarze. Obecno$¢ RNA wirusa w §ciekach juz kilka dni
przed tym, jak nastgpuje wzrost nowych potwierdzonych przypadkéow zakazen
COVID-19 wynika z faktu, ze cztowiek zaczyna wydala¢ wirusa dos¢ szybko po
zarazeniu, zanim jeszcze zacznie wykazywacé objawy. W zwigzku z tym wirus
SARS-CoV-2 pojawia si¢ w odchodach ludzkich wcze$niej od objawow typowych
dla zachorowania na COVID-19. Jednocze$nie zaobserwowano, ze stezenie RNA
wirusa zmniejsza si¢ znacznie, gdy spada liczba przypadkéw zachorowan w danej
spotecznosci (WHO, 2020).

Niektore kraje planujg lub juz wdrozyly rutynowy monitoring wirusa
SARS-CoV-2 w $ciekach zgodnie z tymczasowymi wytycznymi WHO ,,Public
Health Surveillance for COVID-19” (WHO, 2020). Istnieje bowiem mozliwos¢ wy-
korzystania nadzoru $rodowiskowego do wczesnego ostrzegania przed wirusem.
WHO opublikowato strategie dla COVID-19 zalecajgce wykorzystanie nadzoru $ro-
dowiskowego, zwlaszcza o ogniskach w krajach, ktore juz ograniczyly transmisje¢
i poprawiajg zdrowie publiczne lub w przypadku sezonowosci. Przy takiej strategii
nalezy przeprowadzi¢ ocen¢ kosztow i korzysci wynikajacych z poprawy sytuacji
w ramach wczesnego ostrzegania. Zalecane przez WHO podejscie wymaga czestego
pobierania probek w celu dostarczenia uzytecznych danych. Ponadto wymagana jest
duza objgtos¢ probek ze wzgledu na niskg czuto§¢ metody. Nadzor srodowiskowy
musi by¢ $cisle powigzany z planem natychmiastowych dziatan w przypadku pozy-
tywnego sygnatu lub znacznego wzrostu liczby zachorowan. Jednak WBE pod
katem wirusa SARS-CoV-2 wymaga dalszych badan, poniewaz nadal pozostaje
wiele pytan, np. jaki poziom wzrostu st¢zenia RNA wirusa jest istotny dla podjecia
dziatan. W zwigzku z tym wiele os§rodkow naukowych na calym $wiecie rozpoczeto
lub kontynuuje badania w tym zakresie. Holandia planuje wiaczy¢ codzienny moni-
toring $ciekow do krajowego monitoringu COVID-19.

Podobne podejscie do korzystania ze srodowiskowej kontroli COVID-19
w ramach rutynowego nadzoru jest stosowane w Niemczech i zostato zainicjowane
w Australii oraz Nowej Zelandii (WHO, 2020).

W aktualnej literaturze $wiatowej dostepnych jest wiele rezultatow badan
potwierdzajacych, ze metoda WBE sprawdza si¢ w badaniu $ciekow pod katem
obecnosci RNA wirusa SARS-CoV-2 i pomaga precyzyjnie okresli¢, jak rozwija si¢
epidemia na danym obszarze (Baldovin i in., 2021; Kumar i in., 2021; Lahrich i in.,
2021; Pillay i in., 2021; Street i in., 2020). WBE moze stuzy¢ jako zrodto danych do
$ledzenia ,,hotspotow” COVID-19 i dynamiki choroby rozwijajacej si¢ w spotecz-
no$ci zamieszkalej w poblizu zlewni oczyszczalni $ciekow (Lodder i de Roda
Husman, 2020). Badanie probek $ciekéw pod katem obecnosci fragmentow RNA
wirusa SARS-CoV-2 prowadzone w oczyszczalniach §ciekow pozwala ustalic, ile
zakazonych osob znajduje si¢ w danej okolicy. Znajgc ogniska wirusa, mozna lepiej
chroni¢ wrazliwe populacje. Opierajac si¢ na zasadzie WBE, opisanej przez Choi
i1in. (2018), liczbe kopii RNA wirusa w $ciekach nieoczyszczonych mozna okresli¢
ilosciowo, wykorzystujac dane natezenia przeptywu i catkowitej populacji w okoli-
cach zlewni oczyszczalni sciekow. Chociaz WBE nie moze zastgpi¢ testow klinicz-
nych, moze stuzy¢ jako system wczesnego ostrzegania wskazujacy na obecno$c
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zakazonych osob w okreslonej spotecznosci (tj. dzielnicy, mie$cie lub miastach) lub
w obrgbie okreslonej granicy zlewni oczyszczalni (Hart i Halden, 2020). Kilka
badan wykazalo przydatnos¢ modeli WBE do identyfikacji hotspotow zakazenia
wirusem SARS-CoV-2 i oszacowania liczby zakazonych osob (Gonzalez i in., 2020;
Hart i Halden, 2020). Przy zastosowaniu odpowiednich modeli WBE mozna wyko-
rzysta¢ do wczesnego oszacowania narazenia na wirusa SARS-CoV-2 lub czestosci
wystgpowania infekcji (Hill 1 in., 2020). Doktadnos$¢ tego obliczenia zalezy od kilku
czynnikow, w tym populacji, wspotczynnikoéw wydalania, stabilno$ci wskaznikow,
pobierania i przygotowania probek (Hill i in., 2020; Mao i in., 2020). Wedtug Harta
i Haldena (2020), wykorzystujac WBE, krytycznymi zmiennymi potrzebnymi do
okreslenia ,,hotspotow” infekcji sg: temperatura i $redni czas migracji wirusa do
kanalizacji. Aby otrzyma¢ wiarygodny wynik, nalezy wzia¢ pod uwage rowniez
wskazniki degradacji biomarkeréw, dane demograficzne spotecznosci i zuzycie
wody na osobg. Pillay i in. (2021) opisali wykorzystanie metody WBE do monitoro-
wania dynamiki zakazen COVID-19 w prowincji KwaZulu-Natal w RPA. Schemat
modelu WBE wykorzystanego przez Autorow przedstawiono na rysunku 4.2.1.
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Zweryfikowany model One-Step RT-ddPCR

epidemiologiczny \/

Rys. 4.2.1. Schemat modelu WBE do oceny sytuacji pandemii SARS-CoV-2
(Pillay i in., 2021)

Autorzy wybrali cztery oczyszczalnie $ciekéw i prowadzili badania przez
14 tygodni. Obecnos$¢ wirusa SARS-CoV-2 w sciekach doptywajacych okre§lono
za pomoca testu PCR, a liczbe zakazonych osob oszacowano, wykorzystujac do-
stepne dane. Srednio liczba kopii wirusa w §ciekach z czterech oczyszczalni miescila
sie w zakresie odpowiednio: od 0 do 2,73-10° kopii/100 cm’, 0-1,52-10° kopii/
100 cm’, 3-10%-7,32-10* kopii/100 cm® i 1,55-10%4,12-10* kopii/100 cn’. Szczyt
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pandemii odpowiadat zgtoszonym infekcjom COVID-19 w okregach, w ktorych
znajdowaly si¢ badane oczyszczalnie. Zauwazono, ze zlagodzenie przez wladze ogra-
niczen lockdownu odpowiadato wzrostowi wirusa w $ciekach nieoczyszczonych.
Oszacowanie liczby zakazen na podstawie wystgpowania wirusa SARS-CoV-2
w $ciekach wykazato, ze liczba zakazonych os6b moze by¢ wigksza w poréwnaniu
z liczba przypadkow zgloszonych na podstawie testow klinicznych.

Skuteczny model epidemiologiczny SARS-CoV-2 w $ciekach opracowali
rowniez Cao i Francis (2021). Badania prowadzono od kwietnia 2020 do lutego
2021 roku. Autorzy analizowali zalezno$¢ migdzy stezeniami SARS-CoV-2 w $cie-
kach a przypadkami zachorowan na COVID-19. Badano cotygodniowe zmiany
stezen SARS-CoV-2 w $ciekach i porownywano z liczbg zachorowan. Doktadno$¢
prognozy metoda sredniego bezwzglednego btedu procentowego (MAPE) z wyprze-
dzeniem 1-, 2- i 3-tygodniowym wynosila zaledwie 11,85; 8,97 1 21,57%. Progno-
zowanie epidemiologiczne w oparciu o zastosowany model dla krotkich przedzia-
16w czasowych, niestety, nie byto zadowalajace.

Weidhaas i in. (2021) przeprowadzili badania epidemiologiczne $ciekow pobra-
nych z dziesigciu oczyszczalni $ciekow, obstugujacych 39% stanu Utah (USA).
Obecnos¢ RNA wirusa SARS-CoV-2 wykazano w 61% badanych probek sciekow.
Zaobserwowano, ze wybuch pandemii COVID-19 dla dwoch regionow byt dodatnio
skorelowany ze wzrostem ilosci RNA SARS-CoV-2 w $ciekach, podczas gdy
spadek przypadkow COVID-19 poprzedzat spadek RNA w §$ciekach. Autorzy po-
twierdzaja, ze otrzymane wyniki dostarczaja dowodow na przydatnos$¢ epidemiolo-
gii Sciekow w celu reagowania na COVID-19 w zakresie zdrowia publicznego.

Wyniki badan metoda WBE COVID-19 przedstawili rowniez Tiwariiin. (2021).
W celu wdrozenia metody WBE opracowali oni ramy koncepcyjne nazwane jako
,»Nadzor $ciekow w celu wezesnego przewidywania epidemii” (SWEEP). SWEEP
jest nowym podejsciem w celu uzyskania wiarygodnych wynikow rozwiazania prak-
tycznych probleméw w klasycznej metodzie WBE. Autorzy uwazaja, ze SWEEP
begdzie mozna wiaczy¢ do rutynowego zarzadzania wodami. Z kolei Kumar i in.
(2021) badali RNA SARS-CoV-2 w probkach sciekow doptywajacych, pobranych
z czterech oczyszczalni $ciekow w Gandhinagar (Indie) w okresie od sierpnia do
wrzesnia 2020 roku. Z 43 przebadanych probek w 40 uzyskano wyniki pozytywne,
tj. majace co najmniej dwa geny SARS-CoV-2. Stgzenie genomu wirusa bylo wyz-
sze w probkach badanych we wrzesniu (okoto 924,5 kopii/dm?) niz w sierpniu (okoto
897,5 kopii/dm?), co odpowiadato okoto 2,2-krotnemu wzrostowi liczby potwier-
dzonych przypadkéow zachorowan na COVID-19 przypadajacych na okres prowa-
dzonych badan. Badania pozwolity na prognozowanie z wyprzedzeniem 1-2 tygodni
procentowej zmiany poziomu stgzenia genomu w danym dniu, w stosunku do
oficjalnie potwierdzonych przypadkow zachorowan w danej skali czasowej. Wyniki
Autorow potwierdzaja potencjal metody WBE w przewidywaniu fluktuacji przypad-
kéw COVID-19 w celu zapewnienia wczesnego ostrzezenia.

Liiin. (2021) podczas szybko rozwijajacej si¢ epidemii COVID-19, a nastepnie
czterotygodniowego lockdownu w Honolulu badali dzienng dynamike¢ zmian RNA
wirusa SARS-CoV-2 w $ciekach pobranych z dwoch oczyszczalni. Stezenie RNA
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wirusa w $ciekach mierzone trzema testami ilosciowymi (N1, N2 i E) wykazywato
istotne fluktuacje migdzydniowe kopii genéw w $ciekach zarowno we frakcjach
ciektych, jak i statych, przy czym frakcja stala zawierata wigkszos¢ (82,5-92,5%)
masy RNA SARS-CoV-2. W okresie lockdownu zaobserwowano ogdélna tendencjg
spadkowg wirusa w badanych $ciekach.

Dane literaturowe potwierdzaja wigc, ze, znajac ogniska wirusa, mozna lepiej
chroni¢ wrazliwe populacje, fagodzac ograniczenia w regionach wolnych od wiru-
sOw 1 minimalizujgc zaktocenia gospodarcze i spoteczne. Badanie Sciekow pozwala
bezposrednio §ledzi¢ przebieg epidemii oraz pomaga ustali¢, ilu zakazonych, w tym
rowniez bezobjawowych nosicieli, znajduje si¢ na danym obszarze. Z kolei wzrost
stezenia wirusa w $ciekach poprzedza wystapienie objawow klinicznych, dajac
opiece medycznej nieco czasu na przygotowania. Dzigki tym danym mozna lepiej
panowac nad rozprzestrzenianiem si¢ choroby.

Oprocz przenoszenia wirusa drogg kropelkows, rosng obawy dotyczace poten-
cjalnego rozprzestrzeniania si¢ SARS-CoV-2 do wod powierzchniowych (Ahmed
iin., 2020; Cuevas-Ferrando i in., 2020), bedacych potencjalnym zrédlem wody do
spozycia. Ta ewentualna droga narazenia na SARS-CoV-2 nie jest dostatecznie zba-
dana (Bandala i in., 2021). Niektore wirusy (np. wirusy ryb i skorupiakow, wirus
zakaznej martwicy uktadu krwiotworczego) (Oidtmann i in., 2018) sg dobrze znane
z tego, ze pozostaja zywotne i zakazne w naturalnych srodowiskach stodkowodnych,
w tym w jeziorach i strumieniach oraz w §ciekach i wodach zanieczyszczonych $cie-
kami. Dlatego, podobnie jak w przypadku innych szkodliwych wiruséw i patoge-
noéw, biorac pod uwage droge $ciekow od oczyszczalni do wod powierzchniowych,
mozliwe jest narazenie Srodowiska wodnego na wirus SARS-CoV-2. Jednak wedlug
Lahrich i in. (2021), dobrze zaprojektowana i dzialajaca oczyszczalnia Sciekow
nie stwarza zagrozenia ze wzgledu na obecnos¢ w $ciekach SARS-CoV-2. Oczysz-
czalnie niespetiajace tych kryteriow powinny rozwazy¢ dodanie trzeciego stopnia
oczyszczania w celu zmniejszenia ryzyka obecno$ci patogendéw wirusowych,
takich jak SARS-CoV-2. Znane s3 fizyczne metody dezaktywacji wirusow w Scie-
kach i wodzie (jonizacja promieniowaniem gamma, niejonizujgce promieniowanie
ultrafioletowe, utlenianie fotodynamiczne oraz promieniowanie termiczne) oraz
metody chemiczne z wykorzystaniem chloru, dwutlenku chloru, ozonu, jodu, bromu
lub chlorku bromu. Zdaniem Autoréw, dezynfekcja Sciekow z przestrzeganiem
standardowego dawkowania dezyfektanta moze skutecznie dezaktywowaé wirus
SARS-CoV-2. W zwigzku z tym bezpieczenstwo $ciekow oraz wody przeznaczonej
do spozycia zalezg od wlasciwego doboru dawki §rodka dezynfekujacego, a takze
jego czasu kontaktu z danym medium. Bardziej szczegdtowa analize skutecznosci
stosowanych metod dezynfekcji w dezaktywacji wirusa SARS-CoV-2 opisali
Wang i in. (2020). Przedstawili oni ocen¢ efektywnosci stosowanych technologii
dezynfekcji $ciekow i odpadow szpitalnych pochodzacych z nowo wybudowanego
szpitala w Wuhan, w ktéorym leczy si¢ tagodne przypadki zakazenia COVID-19.
Autorzy podkreslaja, ze wybor okreslonej technologii dezynfekcji powinien
uwzglednia¢ analize zarowno aspektow ekonomicznych, jak i innych parametrow,
takich jak: ilo§¢ doprowadzanych sciekéw, warunki bezpieczenstwa, odleglosc
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miedzy oczyszczalnig a zrodlem Sciekow, a takze liczbg mieszkancow. Wykazano,
ze metoda dezynfekcji stosowana od dawna w Chinach do dezynfekcji sciekow szpi-
talnych jest skuteczna réwniez w dezaktywacji wirusa SARS-CoV-2. Do dezynfek-
cji stosuje si¢ tam ciekly chlor, dwutlenek chloru i podchloryn sodu. Zalecana dawka
chloru wynosi 50 mg/dm’. Zdaniem Autoréw, do dezynfekcji $ciekow w szambie
czas kontaktu dezynfektanta powinien by¢ dtuzszy niz 1,5 godziny z pozostatoscig
chloru powyzej 6,5 mg/dm? i bakteriami katowymi z grupy coli (kolonie coli w kale
ponizej 100/dm®). Ponadto Autorzy sugeruja dodatkowo naswietlanie $ciekow
zawierajacych wirusy promieniowaniem UV oraz ogrzewanie. Opisali rowniez pro-
cedury dezynfekcji odpaddéw zawierajacych wirus SARS-CoV-2, np. stosowanie
stalych lub ptynnych dezynfektantéw chlorowych o stezeniu chloru 20 g/dm® przy
czasie dezynfekcji rownej 2 godz. W przypadku odpadéw farmaceutycznych i che-
micznych Autorzy sugeruja ich spalenie.

Wedhug Kataki i in. (2021), duze perspektywy w dezaktywacji wiruséw, w tym
SARS-CoV-2, wykazuja niektore nowo pojawiajace si¢ srodki dezynfekujace: kwas
nadoctowy, kwas nadmréwkowy, dichloroizocyjanuran sodu, chlorek benzalkonu.
W dezaktywacji wirusa bardzo skuteczne sg tez nowe technologie oczyszczania Scie-
koéw i odpadow szpitalnych, takie jak: dezynfekcja radiacyjna, plazmowa, dezynfek-
cja metodg termicznego zgazowania lub metoda odwrotnej polimeryzacji. Sg to bar-
dzo obiecujace technologie, jednak ze wzglgdu na wysokie koszty inwestycje nie
stosuje si¢ ich na duza skale.

Jak potwierdzajg dane literaturowe, obecno$¢ materiatu genetycznego SARS-CoV-2
w $ciekach moze stuzy¢ do monitorowania rozprzestrzeniania si¢ COVID-19 w spo-
tecznosci. Wykorzystanie Sciekow jako narzedzia do nadzoru pandemii COVID-19
nie jest rozpowszechnione, ale w ostatnim roku obserwuje si¢ znaczny wzrost ich
wykorzystania. Brak znormalizowanej procedury monitorowania SARS-CoV-2
w $ciekach stawia przed naukowcami duze wyzwania. Wykrywanie SARS-CoV-2
w $Sciekach wymaga etapu zatezenia wirusa, aby umozliwi¢ ekstrakcje i wykrywanie,
jednak wiedza na ten temat jest ograniczona. Konieczne sg rowniez dalsze badania
udoskonalania metod ilo§ciowego wykrywania wirusow zaadsorbowanych na czast-
kach statych. Istnieje potrzeba regularnego monitorowania wptywu czynnikoéw
wplywajacych na przezycie wirusa oraz uzupetiania danych dotyczacych skutecz-
nych metod dezynfekcji i dezynfektantow dla koronawirusow. Wazne sa rowniez
dalsze badania oceny wydajnosci metod dezynfekcji w rzeczywistym uzdatnianiu
wody zawierajacej nowo pojawiajace si¢ wirusy w celu wyboru najskuteczniejszej
technologii dezynfekcji.
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5. Koncepcje gospodarki wodno-sciekowej
w aspekcie EP

9.1. Wyzwania i problemy EP w gospodarce obiegu zamknigetego

Nieefektywne wykorzystanie zasobow, emisja gazow cieplarnianych, zanie-
czyszczenie srodowiska szkodliwymi zwigzkami chemicznymi powodujg postgpu-
jaca degradacje srodowiska. Skutki zmian klimatycznych i rozwoj cywilizacji,
w tym wzrost liczby ludnosci na $wiecie oraz szybka urbanizacja, wplywaja na
ciggte powstawanie nowych zagrozen zwigzanych z jako$cig wody. Zagrozenia dla
zdrowia 1 zycia ludzi oraz dla biocenozy wod stanowiag migdzy innymi: organizmy
chorobotworcze, substancje toksyczne oraz nowo pojawiajace si¢ rodzaje zanie-
czyszczen zwigzane przyktadowo z farmaceutykami, srodkami higieny osobistej
czy mikroplastikiem (Bien i in., 2020). Aby sprosta¢ tym problemom, Komisja
Europejska wprowadza nowe strategie, ktore majg przeksztalci¢ Europg w neutralne
klimatycznie, sprawiedliwe i dostatnie spoteczenstwo o nowoczesnej, zasoboosz-
czgdnej i konkurencyjnej gospodarce. W 2015 roku KE okreslita plan dziatania
dotyczacy gospodarki o obiegu zamknigtym (GOZ), zwanej gospodarka cyrkula-
cyjng. Ten ambitny plan jest kontynuowany od 2020 roku jako jeden z gtdéwnych
elementéw Europejskiego Zielonego Ladu (EU Green Deal). Celem EU Green Deal
jest intensywna proekologiczna przebudowa gospodarki UE, ktora z trzeciego naj-
wigkszego zrodla emisji gazéw cieplarnianych na §wiecie ma w ciaggu trzech dekad
sta¢ si¢ pierwszym obszarem neutralnym klimatycznie. Europejski plan dziatania
dotyczacy GOZ oraz EU Green Deal jest dostosowany do globalnych celow zrow-
nowazonego rozwoju i promuje inicjatywy w catym cyklu zycia produktow: od pro-
dukcji (projektu produktu i procesow), poprzez konsumpcje, do zagospodarowania
odpadow i rynku surowcow wtornych. Dzieki tym dziataniom do 2030 roku UE
zaklada osiagnigcie poziomu 65% ponownego uzycia i recyklingu odpadéw komu-
nalnych, 75% ponownego uzycia i recyklingu odpadéw opakowaniowych, 10%
sktadowanych odpadow komunalnych oraz 0% sktadowania odpadéw segregowa-
nych. Realizacja GOZ wymaga¢ bedzie dtugofalowego zaangazowania na wszyst-
kich szczeblach, poczawszy od panstw czlonkowskich przez regiony i miasta,
a skonczywszy na przedsigbiorstwach i obywatelach (Jastrzgbska, 2017). GOZ jest
wigc waznym elementem przyszio$ciowej, zrownowazonej gospodarki, jednak
jezeli szkodliwe i niedozwolne zwigzki chemiczne wystepuja w produkcie, ktory ma
zosta¢ poddany recyklingowi, prawidtowa realizacja GOZ moze zosta¢ zakldcona,
dlatego nalezy skupi¢ si¢ na stworzeniu czystej gospodarki o obiegu zamknigtym.
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Narastajacy problem niedoboru wody i wystepujace w niej zanieczyszczenia
wymuszaja podejmowanie dzialan majacych na celu lepsze zarzadzanie woda.
Swiatowy kryzys wodny jest szybko rosngcym problemem i stanowi gtéwne ryzyko
globalne (Mekonnen i Hoekstra, 2016). Wedlug Feulner (2017), do 2030 roku
niedobor wody bedzie dotyczyt okoto 40% $wiatowej populacji ludzkiej. Deficyt
wody systematycznie poglebia si¢ na calym $wiecie. Zapotrzebowanie na wode juz
przekracza jej dostepnos¢ (Fito i Van Hulle, 2021; Voulvoulis, 2018). Oszacowano,
ze w 2030 roku $wiatowe zapotrzebowanie na wode bedzie o 64% wyzsze od do-
tychczasowego i bedzie wynosito 6900 mld m®. Jednak rozwigzywanie probleméw
zwigzanych z ochrong zasobow wodnych staje si¢ coraz bardziej skomplikowane,
nie tylko w warunkach wystepujacych okreséw powodzi czy susz, ale tez w normal-
nych sytuacjach eksploatacji systemow wodno-Sciekowych (Bien i1 in., 2020).
Niedobor wody nie jest jedynie ograniczony do obszaréw tradycyjnie uznanych
za suche, np. kraje Europy Poludniowej. Problem ten ma miejsce rowniez w innych
czeSciach Europy, gdzie obszary uznane sg za wilgotne, zazwyczaj bardziej obfite
w wode. Zmiany klimatyczne powodujg bardzo ekstremalne zjawiska pogodowe,
takie jak susze czy powodzie, dlatego niedobdr wody jest problemem globalnym.

Zroéwnowazone zarzadzanie zasobami wodnymi wymaga integracji pomysiow
i podej$¢ w celu oceny zwiazkow przyczynowo-skutkowych jako narzedzi shuzacych
do definiowania $wiadomych opcji planowania. W zwigzku z tym GOZ wymaga
nowego holistycznego podejscia, ktore taczy wskazniki juz opracowane z nowymi
koncepcjami w celu przygotowania $wiadomych programoéw dziatan i planow go-
spodarowania wodami. Takie instrumenty powinny by¢ dostosowane do wymagan
Ramowej Dyrektywy Wodnej, wpasowujac si¢ w zintegrowane zarzadzanie zaso-
bami wodnymi. Wdrozenie tych dzialan wymaga zweryfikowania stosowanych juz
rozwigzan redukcji zanieczyszczenia wody.

Nowa europejska koncepcja GOZ jest zbiezna z planami zarzadzania woda, po-
niewaz zaktada efektywne wykorzystanie zasobow na wszystkich etapach zycia pro-
duktu. Gospodarka cyrkulacyjna ma szczegdlne zastosowanie w gospodarce odpa-
dowej, a takze w gospodarce wodno-$ciekowej, poniewaz stwarza nowe szanse i jest
inspiracjg do innowacyjnych rozwigzan, w tym szczeg6lne w zakresie odnowy wody
ze $ciekow. Idea GOZ zyskuje coraz wigksza akceptacjg, co wptywa na poprawe
recyklingu oraz ponowne wykorzystanie sciekow (Neczaj i Grosser, 2018; Seifert
iin., 2019). Szczegdlng uwage zwraca si¢ na ponowne wykorzystanie wody, ktore
uznano za potencjalne i obiecujace zrodto przeciwdziatajace globalnemu deficytowi
wody (Wade Miller, 2006). Uwaza si¢, ze woda morska i $cieki s3 dwoma poten-
cjalnymi zrodlami zwigkszenia zasobow wodnych, aby w przysztosci spetnié
$wiatowe wymagania zwigzane z zapotrzebowaniem na wod¢ (Han i in., 2019). Jed-
nak badania potwierdzaja, ze odzysk wody ze $ciekow oczyszczonych jest ekono-
micznie bardziej optacalny niz odsalanie wody morskiej (Guiin., 2019). Najwickszy
procent wykorzystania $ciekow oczyszczonych jest na Cyprze (89%) i Malcie
(60%), znacznie mniej w Hiszpanii (12%), we Wloszech czy Grecji (5%). Oczysz-
czanie $ciekow i ich ponowne wykorzystanie uwaza si¢ za podstawowa opcj¢ roz-
wigzania problemu globalnego deficytu wody (Salgot i Folch, 2018). Zarzadzanie
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ogromng iloscig generowanych scieko6w wymaga wiec pilnych dziatan zwigzanych
z odpowiednig gospodarka Sciekami.

Nowoczesne technologie oczyszczania $ciekow muszg nadaza¢ za powstawa-
niem coraz to nowych zanieczyszczen i nowymi strategiami ochrony zasobéw wod-
nych. W literaturze jest coraz wigcej informacji na temat wystgpowania w srodowi-
sku nowo pojawiajacych si¢ zanieczyszczen odprowadzanych do wod. Nowe formy
zanieczyszczen, w tym farmaceutyki i srodki higieny osobistej, wymagaja innowa-
cyjnych rozwigzan technicznych i technologicznych oczyszczania $ciekow, ponie-
waz standardowo stosowane procesy nie sa wystarczajaco skuteczne. Nalezy wigc
ustanowi¢ program badawczo-rozwojowy dla wysokoefektywnych i energooszczed-
nych metod oczyszczania §ciekdw oraz przerobki i zagospodarowania osadow $cie-
kowych, jak tez otrzymywania odzyskanej wody ze sciekow do roznych zastosowan
(Gromiec, 2020). Dziatania te powinny by¢ wspomagane odpowiednimi regulacjami
prawnymi.

Prawo wodne, ktore jest podstawowym instrumentem polityki panstwa w gospo-
darce wodnej, spetia szereg funkcji w dziedzinie ochrony wod przed zanieczysz-
czeniami i petni rowniez funkcje kreowania i wdrazania postepu techniczno-techno-
logicznego oraz innowacyjnych rozwigzan, szczegolnie w oczyszczaniu sciekow
i przerobece osadow $ciekowych. Polityka wodna UE oparta jest gtdwnie na aktach
prawnych dotyczacych ochrony wod. Kluczowym elementem tej polityki jest osig-
gnigcie dobrego stanu wod powierzchniowych i podziemnych oraz ochrona wod
morskich poprzez ich ochrong przed zanieczyszczeniem. Obecna polityka ochrony
wod zwigzana jest gldwnie z prawng ochrong jako$ci wod, natomiast przyszto§ciowa
polityka wodna bgdzie zwigzana z realizowaniem ochrony jako$ci wody przy naj-
mniejszym koszcie, osiggnigtym przez innowacje i wprowadzane nowe koncepcje
(Gromiec, 2020).

Od potowy lat 70. XX wieku Europejska Wspolnota Gospodarcza (EWG) wydata
wiele dyrektyw zwiazanych z problematyka ochrony wod. Ramowa Dyrektywa
Wodna (RDW, 2000/60/UE) Parlamentu Europejskiego i Rady z dnia 23 pazdzier-
nika 2000 roku, ktéra weszla w zycie 22 grudnia 2000 roku, stanowila kamien
milowy ustanowienia ram dla nowoczesnej europejskiej ochrony wod przed zanie-
czyszczeniami. Polityka wodna UE zostata oparta na zarzadzaniu jako$cia wody
i ochronie wod w dorzeczach. Podstawowe unijne akty prawne w zakresie gospoda-
rowania woda to przed wszystkim: wspommniana Ramowa Dyrektywa Wodna
(2000/60/UE), Dyrektywa Powodziowa (2007/60/UE) oraz wydana w 2008 roku
Ramowa Dyrektywa w sprawie Strategii Morskiej — RDSM (2008/56/UE). RDW
i RDSM wprowadzily nowe cele dotyczace jakosci srodowiska wodnego, poszerzyty
zakres ochrony wod przed zanieczyszczeniem, wprowadzity umigdzynarodowienie
problemow jakosci wod i przeznaczyty znaczne $rodki na ich ochrone. Na $wiecie,
obok regulacji prawnych dotyczacych gospodarki wodnej, wprowadzano samo-
dzielne akty prawne, rangi ustawowej, odniesione tylko do ochrony wod przed za-
nieczyszczeniami (Gromiec, 2020).

Zagadnienie dotyczace ponownego wykorzystania wody zostato uwzglednione
w istotnych strategicznych dokumentach KE, takich jak RDW. Inne dokumenty to
Plan Zasobow Ochrony Wodnych Europy czy Wytyczne Wspdlnego Centrum
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Badawczego skupiajace si¢ na ponownym wykorzystaniu wody, ktore stanowity
techniczny wstgp do prac nad nowym rozporzadzeniem. Ponowne uzycie wody jest
rowniez w planie dziatania GOZ, ktory jest jednym z komponentow Zielonego Ladu.
W rezultacie KE zaproponowata nowe przepisy stymulujace i utatwiajace ponowne
wykorzystywanie wody sformulowane w Rozporzadzeniu Parlamentu Europej-
skiego i Rady (UE) 2020/741 z dnia 25 maja 2020 roku w sprawie minimalnych
wymogow dotyczacych ponownego wykorzystania wody, ktore uwzglednia dwa
glowne aspekty — pierwszy dotyczacy jakosci wody, a drugi zarzadzania ryzykiem.
Rozporzadzenie wprowadza takze wymogi dotyczace zasad ponownego wykorzy-
stania wody w celu nawodnien w rolnictwie. Dotyczy ono wylacznie wody odzyska-
nej ze $ciekdw komunalnych zebranych i oczyszczonych zgodnie z Dyrektywa
91/271/EWG], co pomoze Europie dostosowaé si¢ do skutkéw zmiany klimatu.
Rozporzadzenie w pelni zgodne z idea GOZ ma poprawi¢ dostepnos¢ wody i sktoni¢
do jej wydajnego wykorzystywania. Zapewnienie dostatecznej ilosci wody do na-
wadniania pol, zwlaszcza podczas upatoéw i dotkliwych susz, moze pomoc zapobiec
zbyt matym zbiorom i niedoborom zywno$ci. Warunki geograficzne i klimatyczne
panstw cztonkowskich znacznie si¢ r6znig, dlatego kazde panstwo moze zdecydo-
wac, ze uzycie odzyskanej wody do nawodnien rolnych (na czgsci lub na catym jego
terytorium) nie jest odpowiednim rozwigzaniem. Celem powyzszego rozporzadzenia
jest utatwienie ponownego wykorzystania wody we wszystkich sytuacjach, w kto-
rych jest to odpowiednie i korzystne pod wzglgdem kosztoéw. Umozliwi to stworze-
nie ram wspomagajacych dla tych panstw cztonkowskich, ktére chcg lub muszg sto-
sowa¢ ponowne wykorzystanie wody. W mysl proponowanych przepiséw woda
odzyskana po oczyszczeniu $ciekow komunalnych bgdzie mogla zostaé wykorzy-
stana do nawadniania upraw, zar6wno spozywczych, jak i niespozywczych.

Rozporzadzenie Parlamentu Europejskiego i Rady (UE) 2020/741 z dnia 25 maja
2020 roku w sprawie minimalnych wymogdéw dotyczacych ponownego wykorzysta-
nia wody narzuca minimalne wymogi, jakie powinna spelia¢ odzyskana woda.
Okreslono klasy (A, B, C, D) jakosci odzyskanej wody oraz dozwolone zastosowa-
nia 1 metody nawadniania dla kazdej klasy. Odzyskana woda powinna spemiac
wymagania mikrobiologiczne (zawarto$¢ bakterii E. coli, Legionella spp. oraz
nicieni jelit s3 spetnione w co najmniej 90% probek). Zadna z warto$ci probek nie
moze przekracza¢ maksymalnego limitu odchylenia o 1 jednostke logarytmiczng od
wskazanej wartosci w badaniu na obecnos¢ E. coli i Legionella spp. oraz o 100% tej
wartosci dla nicieni jelit. Wskazane sg rowniez wartosci dla BZTs, TSS 1 mgtnos$ci
w klasie A, ktére musza by¢ spetnione w co najmniej 90% probek. Zadna z wartosci
probek nie moze przekracza¢ maksymalnego limitu odchylenia w granicach 100%
wskazanej wartosci. Okre$lono minimalne wymogi w odniesieniu do jakos$ci majace
zastosowanie do odzyskanej wody przeznaczonej do nawadniania, ktére obejmuja
takie paramatry, jak: E. coli (liczba/100 dm®), BZTs (mg/dm®), zawiesina ogolna
(mg/dm?), metno$é (NTU) oraz inne (Legionella spp.: < 1 000 jtk/dm?, nicienie jeli-
towe (jaja helmintéw): < 1 jajo/dm®). Dodatkowo w rozporzadzeniu okreslono mi-
nimalne wymogi w zakresie monitorowania i zarzadzania ryzykiem, ktore ma
wyeliminowa¢ wszelkie dodatkowe zagrozenia tak, aby woda odzyskana byta bez-
pieczna (Rozporzadzenie Parlamentu Europejskiego i Rady UE, 2020).
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W Polsce najwyzsze wartosci wskaznikow, jakich nie mogg przekraczaé $cieki
oczyszczone, wprowadzane do wod lub do ziemi, sg regulowane przez odpowiednie
rozporzadzenie (Rozporzadzenie Ministra Gospodarki Morskiej i Zeglugi Srédlado-
wej, 2019 r.). Rozporzadzenie to okresla jedynie ogdlne warunki dopuszczenia Scie-
kéw do rolniczego wykorzystania (bez rozroznienia klas jakosci sciekow). Wymogi
dotyczace najwyzszej klasy jakoSci sa znacznie nizsze niz wymagania okreslone
w projekcie rozporzadzenia (Rozporzadzenie Parlamentu Europejskiego i Rady
(UE), 2020). Z drugiej strony polskie rozporzadzenie wymaga dodatkowo prowa-
dzenia badan zawarto$ci metali cigzkich na gruntach rolnych, na ktérych $cieki sg
stosowane, oraz zaleca prowadzenie monitoringu gleb, na ktorych stosowana bedzie
odzyskiwana woda. Tego rodzaju wymogdw nie przewiduje rozporzadzenie unijne.

Ponowne wykorzystanie wody umozliwia dostep do statego zrodta wody, nieza-
leznego od wspomnianych warunkéw ekstremalnych zjawisk pogodowych. Stanowi
rowniez motywacj¢ do oczyszczania $ciekow na wicksza skale, poniewaz pozwala
da¢ ,,drugie zycie” wodzie. W przeciwnym wypadku woda zostataby odprowadzona
do rzek lub innych zbiornikéw wodnych. Zamiast tego mozna takg wode wykorzy-
sta¢ do innych celéw, takich jak np. nawadnianie, zwickszajgc tym samym dostep-
no$¢ zasobow wodnych. Co wiecej, stosujac odnowe wody ze sciekow zapewniamy
nie tylko wodg, ale takze sktadniki odzywcze, co pozwala rolnikom zaoszczedzi¢ na
nawozach. Stosowanie odzyskanej wody jest bardziej ekonomiczne niz metody
alternatywne, jak np. odsalanie, ktére wymaga duzych naktadéw energii, wyzszych
niz w przypadku ponownego wykorzystania wody. Oprocz korzysci wynikajacych
z ponownego wykorzystania wody jest kilka wad. W celu ponownego wykorzystania
wody nalezy ja odpowiednio oczysci¢, co wiaze si¢ z nowymi inwestycjami lub mo-
dernizacjg infrastruktury oczyszczalni Sciekow. Wymaga to rowniez wprowadzenia
zarzadzen i procedur administracyjnych, ktore zagwarantuja spelnienie odpo-
wiednich wymagan jako$ciowych wody. Dodatkowo nalezy prowadzi¢ kontrole
i monitoring. Oprocz wymienionych probleméw nie mozna bagatelizowac postaw
spotecznych, poniewaz wystepuje nieche¢ ludzi do wykorzystania takiej wody.
Wymienione problemy stanowig wyzwanie w zarzadzaniu odzyskana woda.
W zwiazku z tym nalezy uswiadamia¢ ludziom korzys$ci oraz powigzane ryzyka,
a takze przedstawia¢ sposoby ich ograniczania lub eliminowania. Pomimo wyraz-
nych korzysci stosowania odzyskanej wody nie jest to latwe zadanie. Ponowne wy-
korzystanie wody to obiecujgca opcja dla wielu panstw cztonkowskich, ale obecnie
mato krajow faktycznie ja stosuje i wprowadzito ustawodawstwo lub normy w tym
zakresie. Dlatego konieczne jest przeanalizowanie potencjalnego zagrozenia
i ryzyka zwigzanego z uzyciem odzyskanej wody do nawodnien. W Polsce prowa-
dzone sg badania ankietyzacyjne podmiotéw posiadajacych instalacje do oczysz-
czania $ciekow komunalnych dotyczace 225 oczyszczalni $ciekow komunalnych.
Badania te maja na celu oceng mozliwosci wdrozenia zalecen Rozporzadzenia
Parlamentu Europejskiego i Rady (UE) 2020/741 z dnia 25 maja 2020 roku w spra-
wie minimalnych wymogow dotyczacych ponownego wykorzystania wody, za-
rowno pod katem prawnym, jak i w zakresie dostosowania istniejacej technologii
i infrastruktury.
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Odnowa wody oparta jest na szeregu procesach oczyszczania przywracajacych
sciekom cechy uzytkowe wody. W zaleznosci od sposobu odzysku wody ze sciekow
rozroznia si¢ nastepujace rodzaje wtornego wykorzystania §ciekow: bezposrednie,
w ktorym stosuje si¢ potgczenie systemow oczyszczajacego i odbiorczego, oraz po-
$rednie, ktore obejmuje procesy mieszania i rozcienczania odzyskanej wody przed
jej wykorzystaniem w naturalnych wodach powierzchniowych i podziemnych.

W zaleznosci od przeznaczenia odzyskanej wody rozréznia sig:

— wtorne wykorzystanie do celéw konsumpceyjnych, ktore dotyczy zasilania obie-
goéw wody do picia wodg otrzymang z wysoko oczyszczonych §ciekow,

— wtorne wykorzystanie do celow niekonsumpcyjnych, obejmujace pozostate
zastosowania, w tym do celow komunalnych, przede wszystkim do nawadniania
terendéw zielonych, ochrony przeciwpowodziowej, rekreacyjnych oraz przemy-
stowych (w szczegdlnosci w procesach chlodzenia i w zamykaniu obiegéw wod
technologicznych), a takze rolniczych.

Wtoérne wykorzystanie $ciekow komunalnych i innych moze mie¢ bardzo wiele
zastosowan praktycznych, w tym do celow przemystowych, komunalnych, rolni-
czych, po spemieniu wymaganych warunkéw (Gromiec, 2020). Aktualnie, wedlug
KE, kazdego roku na terenie Europy oczyszcza si¢ okoto 40 000 hm® $ciekow, ale
ponownie wykorzystuje sie jedynie okoto 1000 hm’. Jest to bardzo niewielka ilos¢,
dlatego KE stara si¢ zwigkszy¢ ten odsetek. Komisja Europejska uwaza, ze przy
odpowiednich zachetach i rozwigzaniach prawnych mozna osiggngé 6000 hm* do
2025 roku. Jest to bardzo ambitny cel, jednak $wiadczy, ze KE prowadzi szeroka
dziatalno$¢ w zakresie intensyfikacji ponowego wykorzystania wody.

Czegs¢ krajow UE stosuje juz odzyskang wode do nawadniania upraw. Duzy
udziat stanowia kraje poludniowej Europy, czyli kraje, ktore z powodu niewielkich
wlasnych zasobow wody stodkiej szukaja efektywnych metod zarzadzania zasobami
wody. Nie dziwi zatem fakt duzego zaangazowania krajow Poludnia w caty proces
przygotowania tego rozporzadzenia, ktore naklada dodatkowe normy i procedury
w odniesieniu do norm dotyczacych jakosci ciekoOw oczyszczonych.

Bezpieczenstwo odzyskanej wody koncentruje si¢ przede wszystkim na spetnie-
niu okre§lonych wymagan bakteriologicznych. Nie nalezy jednak lekcewazy¢
innych zagrozen odzyskanej wody. Biorac pod uwage réznice w pochodzeniu $cie-
kow i stosowanych technologiach ich oczyszczania, w wodzie odzyskanej wykazano
nie tylko zanieczyszczenia mikrobiologiczne, ale takze chemiczne, np. trwale zanie-
czyszczenia organiczne (TZO), metale cigzkie, zwigzki zaburzajace funkcjonowanie
uktadu hormonalnego (EDC), produkty farmaceutyczne i srodki higieny osobistej
(PPCP), endotoksyny, patogeny, antybiotyki, produkty uboczne dezynfekcji (Cao
iin., 2005; Deng i in., 2019; Gros i in., 2010; Khan i in., 2008; Xue i in., 2016).
Przyktadowo, Plumlee i in. (2008) zidentyfikowali w wodzie odzyskanej kwas
perfluoroalkilowy (PFAA) w stezeniach od 0,09 do 0,47 mg/dm’. Xue i in. (2016)
podali, ze 62,9% probek wody odzyskanej ze $ciekow zawieratlo endotoksyny
w stezeniach wyzszych od 120 jednostek endotoksyn (UE)/cm’. Réznorodne zasto-
sowanie odzyskanej wody moze wywiera¢ bezposredni lub posredni toksyczny
wplyw na $rodowisko oraz ludzi. Dlatego w celu zapewnienia wystarczajacego
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poziomu ochrony $rodowiska i zdrowia ludzi konieczne jest poszerzenie zakresu
wymogow dotyczacych jakosci wody odzyskanej. Minimalne wymogi sg okre§lone
w zataczniku I rozporzadzenia (Rozporzadzenie Parlamentu Europejskiego i Rady
(UE) 2020/741 z dnia 25 maja 2020 r. w sprawie minimalnych wymogow dotycza-
cych ponownego wykorzystania wody). Uwaza si¢, ze poszerzenie zakresu wymo-
goéw powinno w szczegolnosci dotyczy¢: metali cigzkich, pestycydow, produktow
ubocznych dezynfekcji wody, produktow leczniczych, nowo pojawiajacych si¢ za-
nieczyszczen, opornosci na $rodki przeciwdrobnoustrojowe.

Wymagania stawiane systemom oczyszczania §ciekow komunalnych, produku-
jacych wode odzyskana, zaleza od sposobu jej wykorzystania. W zwiazku z tym
uwzgledniajg zar6wno wymagang jako$¢ wody przeznaczonej do wtdrnego wyko-
rzystania, jak i potrzebna ilo§¢ wody odzyskanej, co zwigzane jest miedzy innymi ze
stopieniem oczyszczania §ciekow oraz udziatem ilosciowo-jako$ciowym $ciekow
przemystowych w §ciekach komunalnych (Gromiec, 2020). Wedlug Deng i in.
(2019), procesy pierwotnego i wtornego oczyszczania $ciekow sg tylko czesciowo
skuteczne w usuwaniu zanieczyszczen. Dlatego poszukuje si¢ rozwigzan z zakresu
technologii oczyszczania $ciekow, ktore umozliwig usuwanie mikrozanieczyszczen
przy jednoczesnym zachowaniu podstawowych wymogoéw zaktadow oczyszczania
sciekow, takich jak zapewnienie bezpieczenstwa sanitarnego oraz optymalizacja
kosztéw eksploatacji oczyszczalni. W tym obszarze obiecujace sa innowacyjne
technologie oparte na mikrofitracji i zaawansowanych procesach utleniania, ktore
moga skutecznie usung¢ wiele zanieczyszczen, np. niektore patogeny i PPCP, ktorych
nie mozna wyeliminowac¢, stosujac tradycyjne procesy oczyszczania §ciekow.

Wprowadzanie do ukladow technologicznych oczyszczalni sciekéw dodatko-
wych technologii doczyszczania, np. wykorzystujac proces dezynfekcji, rozwigzuje
problem zanieczyszczenia mikrobiologicznego, ale nie zawsze jest skuteczne w usu-
waniu niektorych zanieczyszczen organicznych, takich jak np. farmaceutyki, WWA,
mikroplastik. Zatem nie kazdy proces dezynfekcji prowadzi do odzyskania bezpiecz-
nej wody. Aby uzyska¢ dobry efekt, wazny jest dobdér odpowiedniego srodka dezyn-
fekujgcego oraz okres$lenie warunkoéw skutecznej dezynfekeji (dawka poczatkowa
i czas kontaktu). W literaturze sg przyklady badan dotyczacych wykorzystania
procesow dezynfekcji w celu otrzymania wody odzyskanej (Nurizzo i in., 2005;
Reniin., 2019) oraz badan wptywu réznych metod na zawartos¢ zwiazkow toksycz-
nych (Echevarria i in., 2019). Badania dotychczas prowadzone dotyczyly zastoso-
wania procesOw UV/Cl, do usuwania endotoksyn (Xue i in., 2019), wykorzystania
biologicznych reaktor6w membranowych (MBR) wspomaganych sorpcjg na weglu
aktywnym do usuwania mikrozanieczyszczen organicznych (Echevarria i in., 2019),
usuwania antybiotykow fluorochinolonowych w III stopniu oczyszczania $ciekow
(Ding i in., 2020). Jednak zagadnienia usuwania toksycznych zanieczyszczen w celu
otrzymania odzyskanej wody sg nadal niewystarczajgco rozpoznane.

Proponowane kierunki rozwoju technologii w oczyszczalniach $ciekow w celu
otrzymania odzyskanej wody powinny by¢ skoncentrowane na (Kacprzakiin., 2017;
2022; Neczaj, 2019):
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— podnoszeniu efektywnosci technologiczno-funkcjonalnej oczyszczalni (wielofa-
zowe reaktory biologiczne do zintegrowanego usuwania zwigzkow wegla, azotu

i fosforu, III stopien oczyszczania, psychrofilowa fermentacja $ciekow),

— minimalizacji objetosci osadow po zakonczeniu procesu technologicznego

1 mozliwo$¢ ich utylizacji/wykorzystania,

— wdrazaniu rozwigzan technicznych zapewniajacych niskie zuzycie energii,

— minimalizacji zuzycia reagentow do produkcji wody (koagulantow, dezynfek-
tantow),

— zastgpowaniu koagulantow chemicznych nieorganicznych zamiennikami produ-
kowanymi na bazie roslin, np. pektyn lub tanin ro§linnych zamiast koagulantow;

— ograniczeniu stosowania chemicznych utleniaczy do dezynfekcji wody,

— odzysku zwigzkow czynnych z koagulantow (np. zwigzkéw glinu) z osadow
pokoagulacyjnych i ich ponowne uzycie do uzdatniania wody,

— wykorzystaniu osadéow (np. do produkcji materiatow budowlanych ponownie
wykorzystywanych na terenie miasta).

Wdrozenie skutecznych rozwigzan bedzie wymagaé réznorodnych dziatan tech-
nologicznych w zakresie dostosowania oczyszczalni $ciekow do proponowanych
wymogow. Zakres modernizacji bedzie zalezny od stosowanych obecnie technologii
w oczyszczalniach $ciekow. Bez wzgledu na wybrang metode taka modernizacja
wigze si¢ z konieczno$cig przebudowy/budowy urzadzen/instalacji technologicz-
nych. Dobor odpowiedniej technologii uzalezniony bedzie od ilosci doptywajacych
sciekow oraz istniejacej infrastruktury. W zwiazku z tym, pomimo Ze niektore
metody sg niedrogie w odniesieniu do innych mozliwych rozwigzan, to nadal pozo-
stajg ograniczenia w ich wdrozeniu.

9.2. Gospodarka obiegu zamknietego tworzyw sztucznych
generujgcych mikroplastiki

Syntetyczne zwigzki chemiczne sg integralng i istotng czg¢§cig wspolczesnego
stylu zycia. Znajduja si¢ w szerokiej gamie produktéw konsumenckich — od mebli,
odziezy i przyborow toaletowych po urzadzenia elektryczne, wnetrza samochodow,
opakowania do zywnosci i $rodki higieny osobistej. Chociaz wiele z nich niewatpli-
wie poprawito jako$¢ naszego zycia, niektore majg niepozadane wlasciwosci, np.
substancje zaburzajace gospodarke hormonalng, bisfenole, ftalany, PFAS, zanie-
czyszczenia farmaceutyczne lub szkodliwe sktadniki chemiczne wykorzystywane
w tworzywach sztucznych (Aurisano i in., 2021).

Plan dziatania gospodarki obiegu zamknigtego (GOZ) koncentruje si¢ przede
wszystkim na sektorach wykorzystujacych najwigcej zasobow, poniewaz tutaj moz-
liwosci poprawy obiegu zamknigtego sg bardzo duze. Takim obszarem jest sektor
tworzyw sztucznych (European Commission, 2019a). Wraz z gwattownym wzro-
stem $wiatowej produkcji tworzyw sztucznych $wiat staje w obliczu rosngcego
problemu zwigzanego z zanieczyszczeniem Srodowiska oraz narazeniem ludzi na
zanieczyszczenie plastikiem oraz jego akumulacje i degradacje w srodowisku do
mikro- oraz nanoczastek. Szczegolne zainteresowanie skupione jest na sktadnikach
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chemicznych obecnych w tworzywach sztucznych i ich potencjalnym wplywie na
ludzi i ekosystem w cyklu zycia produktow.

Skiad tworzyw sztucznych moze by¢ réznorodny i zawiera¢ substancje niepoza-
dane, powodujace podczas recyklingu lub rozkladu zagrozenie dla Srodowiska
i zdrowia cztowieka. Zwiazki chemiczne, ktére sa dodawane podczas produkcji two-
rzyw sztucznych w celu spetnienia okreslonych wymagan funkcjonalnych w proce-
sie produkcyjnym i/lub w koficowym materiale z tworzywa sztucznego lub produk-
cie konsumenckim, nazywane sa ,,dodatkami”. Powszechnie stosowane dodatki
obejmuja: plastyfikatory, srodki zmniejszajgce palnos¢, pigmenty, przeciwutlenia-
cze, stabilizatory, $rodki antystatyczne i §rodki nukleujgce. Oprocz dodatkow w two-
rzywach sztucznych moze wystgpowac wiele innych zwigzkow, takich jak rozpusz-
czalniki, nieprzereagowane monomery, substancje wyjSciowe lub pomocnicze,
a takze substancje dodawane w sposOb niezamierzony, takie jak: zanieczyszczenia,
uboczne produkty reakcji oraz produkty rozpadu, ktére zwykle wystepuja w niskich
(resztkowych) stezeniach (Groh i in., 2019).

Obecnie w literaturze nie ma kompleksowego wykazu zwiazkoéw chemicznych
wprowadzonych do tworzyw sztucznych. Do przyktadowych szkodliwych zwigz-
koéw chemicznych wystepujacych w tworzywach sztucznych naleza: ftalany i chlo-
rowane plastyfikatory parafinowe, polibromowany eter difenylowy (PBDE), srodki
zmniejszajace palnos¢, bisfenole (monomery w tworzywach poliwgglanowych),
barwniki i stabilizatory zawierajace metale oraz biocydy (European Commission,
2019b). W wielu krajach $wiata obowigzuja przepisy ograniczajace oraz kontrolu-
jace stosowanie, a takze zawarto$¢ szkodliwych i niedozwolonych zwiazkow
chemicznych w nowych lub poddanych recyklingowi produktach konsumenckich
wykonanych z tworzyw sztucznych. Jednak nadal brakuje nadrzednych, globalnych
ram zarzgdzania szkodliwymi zwigzkami w tworzywach sztucznych w catym cyklu
zycia. Przykladowo w prawodawstwie UE obowigzujg rézne, czgsto niekompaty-
bilne akty prawne (Botos i in., 2019; van Dijk i in., 2020). Gtéwnym aktem jest
Europejskie Rozporzadzenie REACH (EC) 1907/2006, dotyczace zapewnienia
wysokiego poziomu ochrony $rodowiska i zdrowia ludzi. Dodatkowo obowigzuja
inne dyrektywy i rozporzadzenia dotyczace substancji wykorzystywanych w pro-
duktach, takich jak: materiaty biobojcze (EU nr 528/2012), materiaty majgce kontakt
z zywnoscia (EC nr 76 1953/2004 1 EU nr 10/2011), zabawki (2009/48/EU), sprzet
elektryczny i elektroniczny (2002/95/EU). Akty prawne dotycza rowniez aspektow
zwigzanych z chemikaliami, na przyklad emisjami przemystowymi (2010/75/EU)
i odpadami (2008/98/EU). W zwigzku z tym wymagania prawne dotyczace substancji
i zastosowan produktow moga rozni¢ sie w zaleznosci od kontekstu regulacyjnego
i rodzaju niebezpiecznych dodatkéw objetych ograniczeniami w UE. Zgodnie
z Konwencja Sztokholmska, kilku TZO nie mozna wykorzystywac jako dodatkow
w tworzywach sztucznych/polimerach, do nich nalezg: krétkotancuchowe parafiny
chlorowane (SCCP), dekaBDE i HBCD. W przypadku substancji dodawanych
w sposOb niezamierzony ryzyko nalezy oceni¢ nie tylko wtedy, gdy wystepuja
w tworzywach sztucznych przeznaczonych do kontaktu z zywnoscia (WE nr
282/2008), ale rowniez w przypadku innych zastosowan (Groh i in., 2019). Jednak
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brak regulacji prawnych dla wszystkich szkodliwych zwigzkéw chemicznych wy-

stepujacych w produktach z tworzyw sztucznych bedzie hamowat europejskie

i $wiatowe dgzenia do realizacji obiegu zamknigtego. Sprostanie tym wyzwaniom

wymaga pelnego rozpoznania stanu wiedzy dotyczacego zwigzkow chemicznych

w tworzywach sztucznych poprzez:

— mapowanie ich zastosowania, a takze uzupekienie luk w ocenie ich wptywu na
srodowisko 1 zdrowie cztowieka,

— sporzadzenie pelnego wykazu zwigzkow chemicznych wystepujacych w tworzy-
wach sztucznych, w tym tych szczeg6lnie szkodliwych,

— oceng mozliwo$ci wprowadzenia GOZ tworzyw sztucznych (Aurisano i in.,

2021).

Jednym z gtdéwnych probleméw w ocenie szkodliwych zwiazkow w tworzywach
sztucznych sa duze braki w danych dotyczacych ich wiasciwosci chemicznych i eko-
toksycznosci (Holmquist i in., 2020). Ponadto zwiazki te sa na ogo6t oceniane indy-
widualnie, ale w praktyce ludzie i srodowisko sg jednoczes$nie narazone na setki
zwigzkow chemicznych pochodzacych z jednego lub wielu zrodet emisji (Fantke
iin., 2018). W aktualnych przepisach brakuje oceny ryzyka mieszanin réznych sub-
stancji chemicznych, co moze prowadzi¢ do potencjalnego niedoszacowania ich
zagrozen (Kortenkamp i Faust, 2018). Uzyskanie wiarygodnych danych dotycza-
cych zakresow zawartosci substancji chemicznych w produktach z tworzyw sztucz-
nych jest trudne. Ponadto nadal brakuje narzedzi do ilosciowego okreslenia emisji
i narazenia chemicznego, wiarygodnych modeli do szacowania nie tylko ilosci
tworzyw sztucznych przedostajacych si¢ do réznych elementow Srodowiska, ale
takze ich losow. Przykltadowo, w ilosciowej ocenie strat sSrodowiskowych tworzyw
sztucznych nie uwzgledniono substancji chemicznych wystepujacych w tworzywach
sztucznych (Aurisano i in., 2021).

GOZ oznacza systemowe przej$cie od gospodarki liniowej, opartej na podej$ciu
»Wez-zuzyj-wyrzu¢”, do nowego podejscia ,,wez-uzyj-powtorz”, polegajacego na
zamykaniu obiegu cykli wydtuzonego zycia produktow i traktowaniu odpadow jako
cennych surowcoéw wtornych. Zatem GOZ tworzyw sztucznych jest nie tylko zwig-
zana z unieszkodliwianiem lub recyklingiem produktow z tworzyw sztucznych, ale
obejmuje wszystkie etapy cyklu zycia (Aurisano i in., 2021).

Recykling tworzyw sztucznych mozna podzieli¢ na trzy grupy:

1) mechaniczny (materialowy),
2) energetyczny,
3) chemiczny (surowcowy).

Recykling mechaniczny ma na celu wytworzenie nowego produktu w wyniku
prostej obrobki termiczno-mechanicznej. Nadajg si¢ do niego tylko tworzywa ter-
moplastyczne, takie jak: PE, PP, PET, PS. Przyktadem surowca powszechnie pod-
dawanego recyklingowi materiatowemu sg wysortowane z odpadéw komunalnych
butelki PET. Produkty pochodzace z recyklingu maja wiele atrakcyjnych wtasciwo-
$ci: sg trwate, lekkie, fatwe do obrobki, cigcia i faczenia.

Recykling energetyczny polega na spaleniu polimerdéw jako paliw gtdownie sta-
tych. Nie wolno utylizowaé tym sposobem PCV, poniewaz podczas spalania tego
tworzywa do powietrza wprowadzane sg dioksyny. Inne produkty wydzielajace si¢
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podczas spalania tworzyw sztucznych to: fosgen, HBr, nitrozwiazki, nienasycone
zwiazki organiczne, chlorowcopochodne organiczne, alkohole, aldehydy. Zwiazki te
maja wlasnos$ci toksyczne, jednak ich udzial procentowy w produktach spalania
tworzyw jest niewielki (Siedlecka, 2017).

W recyklingu odpadéw opakowaniowych z tworzyw sztucznych GOZ wykorzy-
stuje si¢ rowniez recykling chemiczny, ktory przeksztalca odpady opakowaniowe
z tworzyw sztucznych w produkty chemiczne. Jednocze$nie w wyniku recyklingu
chemicznego powstaje produkt, ktory jest chemicznie identyczny z zastgpowanym
produktem. W ten sposob recykling chemiczny pozwala unikng¢ strat wydajnosci
zachodzacych w przypadku mechanicznego recyklingu opakowan z tworzyw sztucz-
nych, tzw. ,,downcycling” (Hong i Chen, 2017; Meys i in., 2021). Jednak aby
stosowa¢ recykling chemiczny bezpieczny dla §rodowiska, trzeba rozwigzaé dwa
problemy:

1) oceni¢ skuteczno$¢ wielu technologii recyklingu chemicznego przy matej dostep-
nosci danych,

2) opracowac spdjna metodologi¢ cyklu zycia produktu (LCA).
W recyklingu chemicznym wyrdznia si¢ 4 grupy:

1) wykorzystanie jako surowiec rafineryjny,

2) produkcja paliw,

3) produkcja monomerow,

4) upcykling chemiczny.

Odpady opakowaniowe z tworzyw sztucznych mogg by¢ surowcem rafineryj-
nym. W tym celu mozna wykorzystac poliolefiny i PS (Lopez i in., 2017). Natomiast
surowcem rafineryjnym nie moze by¢ PET, poniewaz powoduje powstawanie
duzych ilosci zracego kwasu benzoesowego.

Rodzaj tworzywa sztucznego i jego sktad determinujg procesy przygotowawcze
oraz warunki prowadzenia konwersji, zastosowang temperatur¢ rozktadu czy spala-
nia tworzywa, ilo$¢ niezbednej do tego procesu energii, rodzaj dostarczanego paliwa,
sktad gazoéw odlotowych, sktad otrzymanych podczas spalania popioléw czy koro-
zyjno$¢ produktow procesu. W zwiazku z tym tworzywa mogg by¢ zroédtem do pro-
dukcji paliw, jezeli:

— istnieja odpowiednie procesy przygotowujace surowiec do gtdéwnego procesu
konwersji (rézne rodzaje tworzyw, rozne sposoby ich przygotowania),

— jest opracowana metoda efektywnej konwersji tworzywa w paliwo (paliwo state,
ciekte lub gazowe),

— spalanie paliw z tworzyw pozwala na otrzymanie gazoéw odlotowych o jakos$ci
zgodnej z obowigzujacym prawem.

Paliwa ptynne mozna wytwarza¢ z poliolefin z wydajnoscig do 95,7%, a w przy-
padku PET i PS z wydajnoscia odpowiednio 38,89 i 96,73% (Anuar Sharuddin i in.,
2016). W przysztosci oczekuje sig, ze paliwa te zastgpig olej napgdowy i1 benzyne
(Kalargaris i in., 2017).

W planowaniu GOZ wazna jest znajomo$¢ wszystkich istotnych etapoéw cyklu zy-
cia produktu. W przypadku tworzyw sztucznych i zwigzkéw chemicznych brakuje
wielu danych do optymalizacji GOZ pod katem redukcji emisji w procesach produk-
cyjnych, minimalizowania ilosci odpadow z tworzyw sztucznych i maksymalizowania
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cyrkulacji przeplywu materialow. Ponadto niektérych dodatkow do tworzyw sztucz-
nych nie mozna wycofa¢ ze wzgledu na specyfike ich funkcji. Niektore toksyczne
materialy mozna zastapi¢ alternatywnymi, bezpiecznymi, ale sg one, niestety, duzo
drozsze (Meys i in., 2021).

Problemem nadal jest §wiatowy handel odpadami z tworzyw sztucznych. Zjawi-
sko to przyczynito si¢ do przemieszczania si¢ znacznych ilosci odpadow z krajow
rozwinigtych do krajow rozwijajacych sie, gdzie nie sg stosowane przyjazne dla $ro-
dowiska praktyki recyklingu i unieszkodliwiania, co prowadzi do narazenia ekosys-
temu na toksyczne skladniki (Ferronato i Torretta, 2019). Przyktadem moga by¢
pozary sktadowisk odpadow, w wyniku ktorych do atmosfery uwalniaja si¢ z two-
rzyw sztucznych zwigzki toksyczne. Niebezpieczenstwo stanowig rowniez dodatki
do tworzyw sztucznych w odciekach ze skladowisk, ktére s3 wykrywane w obsza-
rach odleglych od sktadowisk (Weber i in., 2011).

Z kolei podczas recyklingu materialow polimerowych zawarte w nich substancje
chemiczne mogg zosta¢ przeniesione jako zanieczyszczenia do nowo wytworzonych
produktéw (zanieczyszczenie krzyzowe). W zwigzku z tym istnieje niebezpieczen-
stwo nieumyslnego narazenia ludzi i ekosystemow poprzez szereg produktow oraz
materialow pochodzacych z recyklingu. Pomimo Ze stezenia resztkowe, np. srodkow
zmniejszajacych palnos¢, sa zwykle znacznie mniejsze w poréwnaniu ze stezeniami
wielu innych szkodliwych dodatkoéw, to moga prowadzi¢ do narazen i zagrozen.
Meys i in. (2020) opracowali teoretyczny model technologii recyklingu chemicz-
nego przy zatozeniu idealnej wydajnosci. Model ten pozwala obliczy¢ minimalny
wplyw na srodowisko technologii recyklingu chemicznego, dzi¢ki czemu Autorzy
mogli poréwna¢ go z rzeczywistymi wzorcowymi metodami obrobki odpadow.
Wykazano, ze takie tworzywa, jak: PET, HDPE, LDPE, PP i PS, nie powinny by¢
poddawane recyklingowi chemicznemu jako surowiec rafineryjny lub produkt pali-
wowy, a raczej recyklingowi mechanicznemu i odzyskowi energii, przyktadowo
w piecach cementowych.

Odpady z tworzyw sztucznych zaraz po wykorzystaniu powinny by¢ ponownie
zagospodarowane. Poddane recyklingowi mogg zastapi¢ surowce naturalne, takie
jak ropa naftowa czy wegiel. Moga by¢ rowniez wykorzystane do produkcji nowych
tworzyw sztucznych lub paliw stalych, ciektych czy gazowych o wysokiej wartosci
opalowej. Szczegolne istotne jest jednak dopasowanie technologii recyklingu do
rodzaju tworzywa rowniez w aspekcie oplacalnosci danego procesu. Nie zawsze naj-
lepsze rozwigzania z punktu widzenia $rodowiska sg uzasadnione ekonomicznie.
Efektywna konwersja tworzyw wymaga odpowiedniej technologii dostosowanej do
lokalnych warunkéw ekonomicznych, srodowiskowych, spotecznych i technicznych
(Siedlecka i in., 2017).

W zwigzku z tym wyzwaniem dla GOZ tworzyw sztucznych jest kontrola prze-
ptywu substancji niebezpiecznych i1 unikanie recyklingu produktow zawierajacych
te substancje. Obecnie w wiekszosci przypadkow nie jest to mozliwe z powodu
braku informacji o sktadzie chemicznym odpadow z tworzyw sztucznych oraz alter-
natywnych procesoéw utylizacji po wycofaniu z eksploatacji. Sa to gtowne przyczyny
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niezamierzonego zanieczyszczenia krzyzowego materiatow pochodzacych z recy-
klingu Iub upcyklingu, np. polichlorowanymi, bromowanymi i fluorowanymi dodat-
kami do tworzyw sztucznych, ktore sg trwate, mobilne, wykazujg zdolno$¢ do bio-
akumulacjii sa toksyczne dla ludzi lub srodowiska. Osiagnigcie obiegu zamknietego
dla tworzyw sztucznych we wszystkich sektorach jest wigc ambitnym, jednak ko-
niecznym celem (Aurisano i in., 2021).

Gospodarka o obiegu zamknigtym dotyczy wszystkich etapow cyklu zycia pro-
duktow z tworzyw sztucznych, od projektu do produkcji, poprzez uzytkowanie, az
do etapu wycofania z eksploatacji. Uwalnianie mikro- i nanoplastikow zazwyczaj
wynika ze zuzycia i fragmentacji tych produktow podczas ich cyklu zycia, dlatego
srodki majace na celu ograniczenie generowania mikro(nano)czastek tworzyw
sztucznych nalezy skoncentrowa¢ na minimalizacji powyzszych proceséw (Syberg
iin., 2022). Zuzycie moze wystgpi¢, gdy produkt nadal znajduje si¢ w fancuchu war-
tosci, np. podczas uzytkowania. Moze si¢ to dodatkowo zdarzy¢ w przypadku pro-
duktow ,,utraconych” z tancucha warto$ci, gdy stang si¢ one zanieczyszczeniem §ro-
dowiska. Pomimo ze gospodarka o obiegu zamknigtym jest najbardziej obiecujaca
droga do bardziej zrownowazonego wykorzystania plastiku, to przyszte innowacje
irozw0j w zakresie projektowania produktow z tworzyw sztucznych i stosowania
nowych polimerow powinny koncentrowac si¢ na zwigkszeniu ich trwato$ci w po-
rownaniu z istniejacymi produktami jednorazowymi oraz ich ponownym uzyciu
i potencjalnym recyklingu. Jednak znane sg przyktady, w ktorych recykling moze
prowadzi¢ do zwickszonego skazenia mikroplastikiem, dlatego przy projektowaniu
nowych materialow i produktéw nalezy wzig¢ rowniez pod uwage los i zachowanie
roznych tworzyw sztucznych w §rodowisku tak, aby nie powodowaty dlugotrwatego
zanieczyszczenia w przypadku ich uwalniania do srodowiska.
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