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Bioavailability and bioaccumulation of hydrophobic organie pollutants.
Part I. General remarks

Summary

Contaminants entering the soil environment as by-products of industrial or
technological processes undergo various transformations. Some easily undergo
degradation, volatilization or leaching, some are accumulated in the living or-
ganisms, while others get strongly bound to soil components through sorption,
sequestration or bound-residue formation. In literature, it has been proved that
the above mentioned processes considerably limit the bioavailability of contam-
inants and hence the effectiveness of biodegradation is lowered. The present
study is a review of the literature on the issue of bioavailability of persistent or-
ganic pollutants for microorganisms and soil invertebrates. The first part pres-
ents some definitions of bioavailability and bioaccumulation proposed by vari-
ous authors. Factors influencing the process of biodegradation have also been
described with special attention drawn to their relation to the processes of
bioavailability33.
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1. Wstep

Hydrofobowe zanieczyszczenia organiczne (HZO) obejmuja obszerng grupe
zwigzkow,, ktore tgczg w sobie duzag trwatoS¢ w Srodowisku oraz niejednokrotnie
wysokie whlasciwosci mutagenne, kancerogenne i toksyczne. Z powodu powinowac-
twa do tluszczow, wiekszosci z nich, mogg one akumulowac sie w poszczegdlnych
ogniwach tancucha pokarmowego, stwarzajgc dodatkowe potencjalne zagrozenie
dla zdrowia cztowieka. Zwigzki te ze wzgledu na apolarny charakter czesto rowniez
okreslane sgjako hydrofobowe zanieczyszczenia organiczne (HZO). Z uwagi na wie-
le Zrodet powstawania HZO (1), obecne sg one we wszystkich elementach Srodowi-
ska. Ocenia sie jednak, ze w okoto 90%, ostatecznie ulegaja one akumulacji w gle-
bach (2).

Zanieczyszczenia, ktore dostajg sie do srodowiska glebowego podlegaja r6znym
przemianom. Pewna ich czes¢ tatwo ulega rozktadowi, ulatnianiu badz wymywaniu,
inne akumulujg sie w organizmach zywych, ajeszcze inne silnie taczg sie ze skladni-
kami gleby. Z punktu widzenia ekotoksykologii oraz remediacji gleb zanieczyszczo-
nych przez te zwigzki pozadane staje sie ich usuniecie. Jednym z czynnikéw, ktory
w duzej mierze decyduje o efektywnos$ci rozktadu/akumulacji HZO w glebach i osa-
dach dennych jest ich dostepnosé dla (mikro-)organizméw. Gleba i osad denny -
zwane niekiedy wspolnie geosorbentami (3) - to zlozone uktady w ktéorych od-
dziatywania z zanieczyszczeniami organicznymi zaleza od ich wiasciwosci oraz bu-
dowy. Na rysunku ! przedstawiono przyktadowa budowe oraz mozliwe oddziatywa-
nia czasteczki hydrofobowego zanieczyszczenia organicznego z geosorbentem.

Woda lub gaz
w makroporach
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{jodostepnos¢ i bioakumulacja hydrofobowych zanieczyszczen organicznych. Cze$¢ 1. Informacje ogodlne

W zaleznosci od rodzaju i sity tych oddziatywan zanieczyszczenie wykazuje rézny
zalres dostepnosci dla (mikro-)organizmoéw.

W pierwszej czesci pracy przedstawiono najczesciej stosowane definicje zwig-
zaie z zagadnieniem biodostepnosci oraz bioakumulacji hydrofobowych zanieczysz-
czen organicznych. Opisano rowniez czynniki majgce wptyw na proces biodegrada-
cji zwracajgc szczegoblng uwage na jego powigzanie z procesem biodostepnosci.

2. Biodostepnos¢ - stosowane definicje

w literaturze mozna spotka¢ szereg definicji biodostepnosci (4-7), ktére niejed-
noirotnie sg dyskusyjne i nie obejmujg wszystkich aspektéw dotyczacych opisywa-
nego zagadnienia. Generalnie termin biodostepnos¢ definiuje sie jako catkowitg
zavartos¢ zanieczyszczenia w glebie lub osadzie dennym, znajdujaca sie w stanie
wonym (nie bedacg trwale zwigzang z matryca), ktdre to zanieczyszczenie jest lub
mcze by¢ pobrane przez organizm (4,8). Przedstawiona definicja stanowi w pew-
nyn stopniu rdzen, ktéry przez réznych autoréw podlega uscisleniom badz rozsze-
rzeiiom uwzgledniajacym dodatkowe czynniki i procesy. Na przyktad w definicji za-
proponowanej przez ECETOC (5) za biodostepng uwaza sie te frakcje zanieczyszcze-
nia ktéra posiada zdolno$¢ do wspétdziatania z biosystemem mikroorganizmu.
Z blei Spacie i Hametink (9) definiuja biodostepnos¢ jako koncentracje substancji
chenicznej obecnej w srodowisku albo pewng czesé tej substanciji, ktora jest poten-
cjalnie dostepna i moze podlegaé procesom biologicznym. Wedtug jednej z definicji
zap'oponowanych w Raporcie NRC (6) jako frakcje biodostepnag okresla sie takag
koicentracje zanieczyszczenia, ktéra dostepna jest dla organizmu na drodze ab-
soncji poprzez systemy zyciowe, lub taka ilos¢, ktéra powoduje efekt toksyczny.

przytoczonych definicjach za frakcje biodostepna uznaje sie zatem te czesc
substancji, ktora jest dostepna w danej chwili. Gleba jest ztozonym dynamicznym
uklidem. W takich ukladach zanieczyszczenie, mimo ze w danym momencie jest
wohe (np. znajduje sie w wodzie glebowej) nie jest fizycznie dostepne dla organi-
zmi (rys. 2). Ograniczenie fizycznej dostepnosci zanieczyszczern moze nastgpi¢ m.in.
w vyniku okluzji wewnatrz formujacych sie czasteczek materii organicznej. W okres-
lomch jednak warunkach - na skutek réznych proceséw zachodzacych w glebie -
mo;e dojs¢ do uwolnienia tych zanieczyszczen bgdz utatwienia ich kontaktu z orga-
niznem. Semple i in. (7) w celu rozrdznienia rzeczywiscie w danym czasie biodostep-
nyci zanieczyszczen, jak réwniez tych, ktére w krotkim czasie mogg rowniez stac sie
bioiostepne zaproponowali pojecia biodostepny (ang. bioavailable) oraz potencjalnie
biolostepny (ang. bioaccesible). Zgodnie z prezentowanymi definicjami za biodostep-
ne :anieczyszczenie uwaza sie to, ktére w danym czasie moze swobodnie przejs¢
z mitrycy (gleba, osad denny itp.) poprzez btone komdérkowa do wnetrza organizmu.
Wevnatrz komorki ksenobiotyk moze ulegac¢ szeregu procesom, takim jak np. aku-
muhcja, asymilacja, transformacja i degradacja. Wedtug cytowanych autoréw (7) za
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Zanieczyszczenia zaadsorbowane

Zanieczyszczenia
Y (powolna desorpcja, warunkowo dostepne)

zaadsorbowane
(szybka desorpcja,
warunkowo dostepne)

Zanieczyszczenia
Zanieczyszczenie biodostepne
niedostepne

Zanieczyszczenia
potencjalnie biodostepne

Rys. 2. Biodostepne i potencjalnie biodostepne zanieczyszczenia organiczne w glebie na podstawie (7).

potencjalnie biodostepny przyjmuije sie sktadnik (zanieczyszczenie), ktdiy moze przejsc
ze Srodowiska poprzez btone komérkowa do wnetrza organizmu, pod warunkiem,
ze organizm ma dostep to tego skladnika. W tym przypadku zanieczyszczenie jest
-wolne”, brak jestjednak jego fizycznego kontaktu z organizmem (rys. 2). W prezen-
towanych definicjach za biodostepny uwaza sie zaréwno sktadnik, ktory jest podatny
na biodegradacje oraz skfadnik, ktéry moze ulega¢ bioakumulacji w organizmach.

3. Biokoncentracja i bioakumulacja zanieczyszczen

Biokoncentracje/bioakumulacje ksenobiotyku wyraza sie w postaci wspoétczynni-
ka biokoncentracji/bioakumulaciji, ktory definiowany jestjako stosunek stezenia za-
nieczyszczenia w organizmie (czesto wyrazany w przeliczeniu na lipidy) do jego za-
wartoéci w danym elemencie $rodowiska (gleba, woda, osad denny) (czesto wyra-
zany w przeliczeniu na zawarto$¢ wegla organicznego).

BASF = C./t,
gdzie:

Ct - stezenie zanieczyszczenia w organizmie;/] - zawartos¢ lipidéw w organi-
zmie; Cs - zawarto$¢ zanieczyszczenia w matrycy (gleba, osad denny, itp.); /oc -
zawarto$¢ wegla organicznego w matrycy.
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Fiodostepnos¢ i bioakumulacja hydrofobowych zanieczyszczenn organicznych. Czesé I. Informacje ogdlne

Nalezy uscisli¢, ze rozwazany w tej pracy szczegolny rodzaj sytuacji i wskaznika,
jakm jest wspétczynnik BSAF (ang. biota-sediment accumulation factor) odnosi sie do
akimulacji w uktadzie organizm-osad (lub gleba). Wartosci powyzszego wspotczyn-
niki wahajg sie w szerokich granicach. Wedtug Thorsena i in. (10) wartosci BCF < 1
mo|g wskazywac, ze organizm wykazuje zdolno$s¢ do metabolizmu zanieczyszcze-
nia (11), badz tez zanieczyszczenie wykazuje ograniczong biodostepnos¢ dla tego
organizmu. Wartosci powyzej | wskazujg na wyrazng bioakumulacje ksenobiotyku
przez organizm (6).

Bioakumulacja zanieczyszczenh przez bezkregowce wodne i glebowe moze odby-
wac sie na drodze (12): bezposredniego pobierania z wody (wody glebowej), pobie-
rana gleby lub osadu dennego wraz z pokarmem (pokarm i zanieczyszczenia zwig-
zane sg z czasteczkami glebowymi) oraz bezposredniego pobierania z zywnoscia.
Strity zanieczyszczen moga by¢ zwigzane z bezposrednim wydalaniem ich do wody,
gleby lub osadu dennego. Dodatkowo w wyniku proceséw rozwojowych moze do-
chodzi¢ do ,rozcieniczenia” zanieczyszczen na skutek rozmnazania oraz wzrostu or-
ganzmu (przy braku ,Swiezych” ksenobiotykéw). Ponadto zanieczyszczenia moga
ulej:a¢ w organizmie procesowi biotransformaciji. Poznanie, gtéwnych zrédet zanie-
czyszczen oraz ich przemian w organizmie wazne jest nie tylko z punktu widzenia
biodostepnosci, ale réwniez odgrywa istotng role w modelowaniu ich loséw w $ro-
doWsku (13).

IV istotnym stopniu zakres akumulacji hydrofobowych zanieczyszczen organicz-
nych zalezy od ekologii danego organizmu. W $srodowisku wodnym wyrézni¢ mozna
nastepujgce grupy organizmoéw ze wzgledu na mozliwe drogi akumulacji zanie-
czyszczen: organizmy unoszace sie w toni wodnej (np. plankton), organizmy zyjgce
na powierzchni osadéw dennych (maize, $slimaki) oraz organizmy zyjace w osadach
demych (ochotkowate). Akumulacja zanieczyszczeh w przypadku grupy pierwszej
zachodzi przede wszystkim z wody badZ czastek zawieszonych w wodzie (np. roz-
puszczalnej materii organicznej, koloidéw). Kolejng grupe stanowig organizmy zy-
jace na powierzchni osadoéw badz czesSciowo w nich zakopane, ktére chronione sg
przed bezposrednim kontaktem z osadem dennym muszlg (np. matze). Zanieczysz-
czeria pobierane sg przez te organizmy bezposrednio z pozywieniem. Trzecia gru-
pa crganizméw znajduje sie w bezposrednim kontakcie z osadem dennym. Organiz-
my te moga akumulowac zanieczyszczenia zarowno z wody, jak réwniez z czgstek
osacow lub gleby. Zasadniczo organizmy nalezace do trzeciej z wymienionych grup
wykizuja wyzszy poziom akumulacji hydrofobowych zanieczyszczen organicznych,
anizeli organizmy zerujgce na powierzchni osadow badz w toni wodnej (14).

W Srodowisku glebowym obserwuje sie wieksza akumulacje zanieczyszczen or-
ganicznych przez dzdzownice anizeli przez skorupiaki (15). Istotny wptyw na zakres
akunulacji hydrofobowych zanieczyszczen organicznych wywiera zawarto$¢ lipi-
dow. Stwierdzono liniowy wzrost wspoétczynnika bioakumulaciji ksenobiotykéw or-
ganicznych wraz ze wzrostem zawartosci lipidow w organizmie. Odnotowano
(16, 7) réwniez, ze dany organizm zerujacy w réznych warunkach moze charaktery-
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zowaé sie réwniez réznym wspoétczynnikiem biokoncentracji tego samego zanie-
czyszczenia.

Poza wspomniang juz ekologig danego gatunku istotng role w procesach bioaku-
mulacji hydrofobowych zanieczyszczen organicznych odgrywajg ich wiasciwosci.
W przypadku zwiazkéw charakteryzujacych sie wspoétczynnikiem podziatu oktanol-
-woda (log Kow) od 0 do 3 stwierdzono (18) liniowy wzrost ich bioakumulacji wraz
ze wzrostem hydrofobowosci zwigzku (wzrost log Kqw). Oznaczane wartosci BSAF
dla tych ksenobiotykéw ksztaltuja sie zwykle na poziomie <0,1 (19). W przypadku
zanieczyszczeh charakteryzujacych sie zakresem log Kow 3-6 akumulacja ich
ksztaltuje sie na statym poziomie bez wzgledu na wartos¢ tego parametru. Przyjmu-
je sie réwniez, ze w przypadku tego typu zwiazkéw, BSAF moze przyjmowac warto-
éci powyzej 10 (11,19-21). W badaniach pokazano (8,22,23), ze zanieczyszczenia or-
ganiczne charakteryzujgce sie wartoscig log Kqw <3-4 pobierane sg gtéwnie z wody
(zawartej w porach glebowych), podczas gdy akumulacja zwigzkéw silnie hydrofo-
bowych (log Kow > 5) nastepuje przede wszystkim z czgstek statych zawieszonych
w wodzie. Dla przyktadu Ekelund i in. (22) stwierdzili, ze akumulacja heksachloro-
benzenu przez maitze {Abra nitida) nastepowata z czgstek zawieszonych, podczas
gdy mniej apolarny zwigzek - lindan, ulegat bezposredniej akumulacji z wody. Po-
dobng prawidtowos$¢ zaobserwowali réwniez Belfroid i in. (23), ktérzy odnotowali,
ze akumulacja heksachlorobenzenu przez dzdzownice odbywa sie gtéwnie z czas-
tek zawieszonych, podczas gdy zwiazki ,lzejsze” (tetra- i pentachlorobenzen) aku-
mulowane sa gtdwnie z fazy wodnej. Kierunek akumulacji zanieczyszczen zwigzany
jest réwniez z ,wiekiem” ksenobiotykdéw. Johnson i in. (24) powotujac sie na bada-
nia wlasne oraz badania prowadzone przez innych autoréw (25,26) wskazuja, ze
LStare” zanieczyszczenia w wiekszym stopniu ulegajg akumulacji przez uktad pokar-
mowy anizeli wéwczas gdy wchianiane sg przez skoére. Autorzy sugeruja (24-26), ze
podczas przechodzenia gleby/osadu dennego przez ukiad pokarmowy - pod wpty-
wem substancji trawiennych - dochodzi do zmian w strukturze gleby (odblokowy-
wanie nano- i mikroporéw), oraz zmniejszeniu ulega sita oddziatywan pomiedzy
ksenobiotykiem a materig organiczng. Wynikiem tego jest zwiekszenie dostepnosci
zanieczyszczen, ktdre poza organizmem nie byly dla niego dostepne. Gevao i in.
(27) odnotowali, ze pestycydy (dikamba, atrazyna i isoproturon) moga by¢ pobiera-
ne przez dzdzownice mimo stwierdzenia wystepowania tych zwigzkéw w formie
bardzo silnie zwigzanej z matryca glebowa (ang. bound-residue).

Poza witasciwosciami zanieczyszczenia oraz rodzajem organizméw istotng role
w pobieraniu i akumulacji hydrofobowych zanieczyszczen organicznych petni (4):
ilos¢ i sklad materii organicznej (28,29), sktad granulometryczny/wielkos¢ agrega-
tow (30) oraz obecnos¢ sktadnikéw odzywczych w srodowisku (31). Ma i in. (31)
stwierdzili w obecnosci pokarmu dodawanego w postaci suszonych lisci olchy, kil-
kakrotne obnizenie sie akumulacji fluorantenu przez dzdzownice (Lumbricus rubellus).
Doktadniej wptyw pozostatych wymienionych czynnikéw zostat opisany w drugiej
czesci pracy (32).
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Biodostepnos$¢ i bioakumulacja hydrofobowych zanieczyszczen organicznych. Czes¢ |. Informacje ogdlne

Waznym aspektem w ocenie biodostepnosci, jak rowniez bioakumulacji hydro-
fobowych zanieczyszczen organicznych przez bezkregowce Jest zdolnos¢ organi-
zméw do ich biotransformaciji/metabolizmu, jak réwniez ich wydalania. Podobnie
jak ma to miejsce w przypadku bioakumulacji HZO, réwniez ich biotransformacja
i wydalanie w istotnym stopniu determinowana jest rodzajem zwigzku, jak réwniez
rodzajem organizmu. Boon i in. (33) oraz Belfroid i in. (34) stwierdzili jedynie nie-
znaczng (nie jest ona istotna statystycznie) biotransformacje chlorobenzenéw, poli-
chlorowanych bifenyli i dioksyn przez bezkregowce glebowe. W badaniach prowa-
dzonych przez niektérych autoréw (35,36) wskazuje sie jednak, ze bezkregowce
zdolne sg do biotransformaciji wielopierscieniowych weglowodoréw aromatycznych
oraz chlorowanych pestycydéw. Istotng role w wydalaniu zanieczyszczeh organicz-
nych przez bezkregowce - obok wspomnianych czynnikow i wkasciwosci — petnig
wiek organizmu, pora roku oraz wilasciwosci gleby/osadu dennego (12,21,37).

4. Biodegradacja i proces biodostepnosci zanieczyszczen

Istnieje wiele fizycznych, chemicznych i biologicznych czynnikdéw, ktére majg
wplyw na zakres i intensywnosci biodegradacji zanieczyszczen organicznych. De-
gradacja ich moze by¢ ograniczona (38,39) przy braku sktadnikéw odzywczych (ta-
kich jak: azot, fosfor i potas), obnizeniu dostepnosci tlenu, niskiej temperatury czy
tez niekorzystnego odczynu. Ponadto poziom zanieczyszczen, moze by¢ na tyle wy-
soki, ze ogranicza degradacje w wyniku toksycznego oddziatywania na mikroorgani-
zmy. Poza wspomnianymi czynnikami Reid i in. (40) wymieniajg nastepujgce zasady,
ktére musza by¢ spetnione aby doszio do biodegradaciji zanieczyszczehn organicz-
nych: 1) organizmy muszg posiada¢ zdolnos¢ do biodegradacji okreslonego zanie-
czyszczenia; 2) substancja musi by¢ podatna na biodegradacje (biodegradowalna);
3) musi by¢ zapewniony kontakt zanieczyszczenia z mikroorganizmem (musi by¢
dostepna dla mikrorganizmu).

W badaniach pokazano (41,42), ze mikroflora glebowa wykazuje znaczne zr6zni-
cowanie w degradacji hydrofobowych zanieczyszczen organicznych. Zdolnos¢ kata-
boliczna powodowana jest przede wszystkim adaptacja mikroorganizmoéw do de-
gradacji zwigzkéw naturalnie wystepujgcych w Srodowisku, ktore charakteryzuje
podobna budowa chemiczna jak zanieczyszczen (43). Zdolno$¢ taka rozwijana jest
m.in. (44): na drodze syntezy specyficznych enzyméw oraz zmian genetycznych
w wyniku ktérych, mikroorganizmy uzyskujg nowe zdolnosci metaboliczne degrada-
Cji zanieczyszczen.

Powszechnie przyjmuje sie, ze podatno$¢ zwigzku na degradacje biologiczng
zwigzana jest z jego rozpuszczalnoscig w wodzie. Degradacja nastepuje w wyniku
bezposredniego kontaktu zanieczyszczenia znajdujgcego sie w fazie wodnej z ko-
morka mikroorganizmu zdolng do jego degradacji. Przejscie zanieczyszczenia zaad-
sorbowanego na matrycy do fazy wodnej (desorpcja zanieczyszczenia) determinuje
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zatem intensywnos¢ biodegradaciji, a zarazem biodostepnos¢ zanieczyszczenia. Pro-
wadzone sg jednak badania, w ktérych wskazuje sie, na zdolno$¢ niektérych szcze-
pow bakteryjnych do degradacji zanieczyszczen zaadsorbowanych na czastkach gle-
bowych. Zagadnienie to szerzej zostanie oméwione w drugiej czesci pracy (32) opi-
sujacej sorpcje zanieczyszczen organicznych w srodowisku.

W wyniku zmian zachodzgcych w glebie moze dochodzi¢ do obnizenia bgdz
podwyzszenia dostepnosci zanieczyszczen dla organizmoéw. Proponowane wczes-
niej definicje biodostepnosci ograniczaly sie jedynie do ogélnego bardzo waskiego
przedstawienia opisywanego zagadnienia. W celu zobrazowania - w ujeciu dyna-
micznym - pojecia biodostepnosci naukowcy z Uniwersytetu w Stanford (6) ,rozbi-
li” opisywane zagadnienie na poszczegoéline etapy definiujac catos¢ jako proces bio-
dostepnosci.

Proces biodostepnosci cytowani autorzy definiuja jako fizyczne, chemiczne i bio-
logiczne wspotdziatania, ktére powodujg ,wystawienie” organizmoéw na bezposred-
nie oddzialywanie zanieczyszczen obecnych w glebach i osadach dennych (geosor-
bentach). Proces biodostepnosci polega na mozliwosci oddziatywania zanieczysz-
czenia ze Swiatem biologicznym. W celu graficznego przedstawienia problemu za-
stosowano schemat przedstawiony na rysunku 3, w ktorym wyrézniono 4 etapy
(A-D) wspdlne opisane pojeciem procesu biodostepnosci. Etap | opisany literg A
obejmuje procesy zwigzane z unieruchomieniem bgdz uwolnieniem zanieczyszcze-
nia w glebie lub osadzie dennym (geosorbentach) (rys. 3 A) na skutek zjawisk fizycz-
nych, chemicznych i biochemicznych. Wigzanie zanieczyszczeh moze nastepowac
na drodze sorpcji na statych czastkach matrycy, badz tez w wyniku okluzji w struk-
turach materii organicznej. Waznym aspektem sity tych oddziatywan, jak réwniez
ich zakresu jest proces ,starzenia sie” (ang. aging) zanieczyszczen. Zanieczyszczenia
moga by¢ uruchomione ponownie w wyniku zmian w wilgotnosci, zmian wasciwo-
éci powierzchniowych geosorbenta badz tez innych zjawisk fizycznych i chemicz-
nych. Do biologicznych proceséw mogacych wptywaé na uruchomienie zanieczysz-
czen zalicza sie dziatalno$¢ mikroorganizmow, roslin i bezkregowcow.

(Mikro-)organizm/komérka
Geosorbent

zanieczyszczenia

Rys. 3. Proces biodostepnosci opisany w raporcie NRC (6). Opis poszczego6lnych liter przedstawiono
w tekscie.
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Opisane literami B i C (rys. 3 B i C) etapy zwigzane sg z bezposrednim pobiera-
niem zanieczyszczeh przez organizm, przy czym etap B dotyczy zanieczyszczenia
rozpuszczonego w fazie wodnej bgdz gazowej, podczas gdy etap C okresla zanie-
czyszczenie nadal zwigzane z geosorbentem. Transport rozpuszczonych za-
nieczyszczen zachodzi na drodze dyfuzji oraz dyspersji, w wyniku ktorych zwia-
zek znajduje sie w bezposrednim kontakcie z powierzchnig organizmu. W przy-
padku etapu C procesy dyfuzji i dyspersji majg miejsce, wowczas gdy zanieczysz-
czenie jest zwigzane z czgstkami ruchomymi np. koloidami bgdz rozpuszczalnym
weglem organicznym. Podczas transportu zanieczyszczenn mogg zachodzi¢ reakcje
ich transformacji na skutek réznych proceséw (np. oksydoredukcyjnych, hydrolizy,
fotolizy itp.), w wyniku ktérych dochodzi do zwiekszenia biodostepnosci zanie-
czyszczen.

Proces opisany literg D (rys. 3 D) dotyczy samego przejscia zanieczyszczenia ze
Srodowiska zewnetrznego poprzez bariere fizjologiczng do wnetrza (mikro-)organi-
zmu. Ze wzgledu na istnienie setek organizmoéw o réznej fizjologii, bezposrednie
pobieranie zanieczyszczen przez komoérke - jak réwniez czynniki utrudniajgce lub
utatwiajgce ten proces - sg zréznicowane w zaleznosci od budowy organizmu.

5. Sekwestracja i pozostatlos¢ zwigzana

Od kilku miesiecy do kilkunastu lat po zanieczyszczeniu gleby przez zwigzki or-
ganiczne, mimo stwierdzenia podatnosci ich na biodegradacje oraz potwierdzenia
obecnosci mikroorganizméw zdolnych do rozktadu tych ksenobiotykéw zanieczysz-
czenia nie ulegajg mineralizacji (45-48). Zwigzki te nadal moga by¢ ekstrahowane
z gleb przy zastosowaniu silnych rozpuszczalnikéw organicznych, jednak ich do-
stepnos$¢ dla mikroorganizméw oraz bezkregowcow glebowych zostaje znacznie
zredukowana. Zjawisko tego typu zaobserwowano w przypadku: insektycydow
(48-50), herbicydéw (47), wielopierscieniowych weglowodoréw aromatycznych
(47,49), 1,2-dibromoetanu (45) oraz weglowodoréw ropopochodnych (46) (rys. 4).
Podobng zalezno$¢ obserwuje sie w przypadku toksycznosci pestycydow w stosun-
ku do owadow i roslin. Toksyczno$¢ pestycyddw ulega zmniejszeniu wraz z upty-
wem czasu mimo wystepowania ich w glebie na poziomie, przy ktérym efekt tok-
sycznego dziatania powinien by¢ obserwowany (51,52). W literaturze opisywane
zjawisko nosi nazwe starzenia sie zanieczyszczen (ang. oging). W procesie starzenia
zanieczyszczen istotng role petni powolna sorpcja, dyfuzja oraz podziat rownowa-
gowy (zwane wspolnie sekwestracjg) (ang. sequestration) (53). Wzajemny udziat wy-
mienionych proceséw $Swiadczy o zakresie i intensywnosci sekwestracji zanieczysz-
czen organicznych. Przyjmuje sie dwa mozliwe wyttumaczenia procesu sekwestracji
ksenobiotykéw organicznych w glebach i osadach dennych (53,54): dyfuzja do wne-
trza materii organicznej (ang. organie matter dijfusion) oraz zatrzymywanie wewnatrz
nano- i mikroporéw glebowych (ang. sorption-retarded dijfusion).
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Okres ,,starzenia sie” zanieczyszczen
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Rys. 4. Wplyw czasu na akumulacje pestycydéw chloroorganicznych przez dzdzownice (46).

Cykl badan nad wptywem réznych czynnikéw na proces sekwestracji zanieczysz-
czen organicznych prowadzili naukowcy z Cornell University (m.in. 55-66), jak row-
niez inni badacze (67-71). W prezentowanych przez cytowanych autoréw wynikach
badan wskazuje sie, ze istotng role w opisywanym procesie petnig wtasciwosci gleb.

Chung i Alexander (55) badali 16 utworéw glebowych pod katem ich zdolnos$ci do
sekwestracji atrazyny i fenantrenu. W zaleznosci od typu gleby opisywany proces
osiggat maksimum po czasie od 120 do 240 dni od wprowadzenia ksenobiotykow.
Proces sekwestracji - zaréwno jego zakres jak i szybkos¢ - zalezat réwniez od ro-
dzaju zanieczyszczenia. Wskazuje to na r6zne mechanizmy sekwestracji ksenobioty-
kéw o zréznicowanych wiasciwosciach. Sharer i in. (71) oceniali desorpcje 4 zwigzkéw
(chlorobenzen, 1,2-dibromometan, atrazyna i 2,4-D) po 1,30. i 420. dniach od wprowa-
dzenia ich do gleby. Proces starzenia nie wptynatjedynie na zmiane w desorpcji 2,4-D.
W przypadku pozostalych zwigzkéw notowano istotne réznice miedzy frakcja desor-
bowang na poczatku doswiadczenia (po pierwszym dniu) i po 420. dniach. Odnotowa-
no réwniez zréznicowanie w zakresie i szybkosci sekwestracji w zaleznosci od rodzaju
zwiazku. Zwiekszenie wraz z czasem frakcji pirenu ulegajacej procesowi sekwestracji
obserwowali Macleod i Semple (67). Autorzy odnotowali wiekszy zakres tego procesu
w glebie lesnej charakteryzujacej sie wiekszg zawartoscig materii organicznej (10,5%
Gorg) anizeli w glebie pobranej z obszaru uzytku zielonego (4,5% Gorg)- Podobnie we
wczesniej cytowanych badaniach (55), jak réwniez w pracy Bogana i Sullivana (70) ob-
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serwowano dodatnig zaleznos¢ miedzy udziatem zanieczyszczen, ktére ulegty proce-
sowi sekwestracji a zawarto$cig materii organicznej. Nam i in, (61) stwierdzili stabsza
mineralizacje fenantrenu ulegajacemu procesowi sekwestracji w glebach, w ktérych
zawarto$¢ wegla organicznego ksztattowata sie powyzej 2%. Zjawiska tego nie obser-
wowano natomiast w glebach z nieznaczng zawartoscig wegla organicznego. Autorzy
wskazuja, na mozliwosc istnienia granicznego poziomu zawartosci wegla organiczne-
go (w tym przypadku < 2%), przy ktérym sekwestracja zanieczyszczen jest nieznaczna
badz w ogdle nie wystepuje (61),

Podobnie jak w przypadku mineralizacji, proces sekwestracji wptywa réwniez na
ograniczenie bioakumulacji zanieczyszczen organicznych przez bezkregowce
(72-74), Leppanen i Kukkonen (72) stwierdzili istotne obnizenie akumulacji pirenu
i benzo[a]pirenu przez Lumbriculus variegatus. Conrad i in, (73) rowniez notowali
w miare uplywu czasu stopniowg redukcje akumulacji pirenu przez ten sam orga-
nizm testowy,

W szczego6towych badaniach pokazano, ze zakres sekwestracji zanieczyszczen
zalezy nie tylko od iloSci, ale rowniez od rodzaju, wkasciwosci, wieku i pochodzenia
substancji organicznej (64,70,75), Wpltyw poszczeg6inych frakcji materii organicz-
nej na proces sekwestracji zalezy réwniez od wlasciwosci samych zanieczyszczen,
Seibel i in, (75), zanotowali zréznicowany wptyw kwaséw huminowych na stopien
degradacji naftalenu, fenantrenu i pirenu, O ile dla naftalenu - w obecnosci kwa-
s6w huminowych - notowano obnizenie sie stopnia jego degradaciji, o tyle w przy-
padku fenantrenu i pirenu stwierdzono przyspieszenie mineralizacji tych zwigzkéw.
Autorzy sugerujg (75), ze w obecnosci kwaséw huminowych moze dochodzi¢ do
zwiekszenia biodostepnosci zanieczyszczen. Podobnie pozytywny wpltyw kwaséw
huminowych na zakres degradacji fenantrenu stwierdzili réwniez White i in, (64),
Wraz ze ,starzeniem sig” fenantrenu (w glebie z ktérej usunieto kwasy huminowe)
obnizeniu ulegt réwniez zakres mineralizacji tego zwigzku, W badaniach pokazano
(76), ze zasadowa ekstrakcja kwas6w huminowych z glebowej substancji organicz-
nej moze prowadzi¢ do jej zageszczenia, przede wszystkim w odniesieniu do frakcji
charakteryzujacej sie wysoka masa czasteczkowa, tj, humin. Usuniecie frakcji kwa-
séw huminowych moze ponadto zwiekszac pole powierzchni oraz obniza¢ $rednice
poréw (77), co z kolei wptywa na zwiekszenie sorpcji hydrofobowych zanieczysz-
czen organicznych. lzotermy adsorpcji dwutlenku wegla na huminach pokazuja, ze
ta frakcja materii organicznej posiada szereg poréw Srednicy nanometréw, w kto-
rych obecne sg specyficzne dla zwigzkéw organicznych centra sorpcyjne (78),
Zaktada sie (54,79), ze struktury kwaséw fulwowych i huminowych zawierajg centra
aktywne (charakteryzujace frakcje gumowa/amorficzng), z ktérych desorpcja jest
szybka, podczas gdy w budowie huminéw dominujg centra aktywne (frakcja szkii-
sta/skondensowana) o powolnej i bardzo powolnej kinetyce desorpcji hydrofobo-
w>'ch zanieczyszczen organicznych,

W badaniach modelowych przy zastosowaniu réznych sorbentéw potwierdza
sie, ze porowatos¢ moze zwiekszac zakres sekwestracji, ograniczajgc jednoczesnie
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biodostepnos¢ zanieczyszczen (60). Rola porowatosci zalezy jednak od wiasciwosci
nanoporéw. Nam i Alexander (60) badajac zakres mineralizacji/desorpciji fenantrenu
w obecnosci materiatdw o zr6znicowanej porowatosci i hydrofobowosci stwierdzili,
ze istotng role w ograniczeniu desorpcji zanieczyszczenia wykazywaty adsorbenty
0 Srednicy poréw 5 i 300-400 nm z hydrofobowa powierzchnig wewnetrzna. Z zaad-
sorbowanych 97% fenantrenu, desorpcji ulegto jedynie 1,0 i 3,4% tego zwigzku od-
powiednio po 5 i 240. godzinach. W przypadku pozostatych badanych sorbentéw
charakteryzujgcych sie struktura porowatg, jednak pozbawionych wewnetrznej hy-
drofobowej struktury poréw nie odnotowano istotnego wpltywu porowatosci na za-
kres mineralizacji/desorpcji fenantrenu.

W kompleksowych badaniach (57) nad wptywem wtasciwosci fizykochemicznych
gleb na zakres sekwestracji i mineralizacji fenantrenu oraz atrazyny potwierdzono
wyrazna role glebowej materii organicznej w tych procesach. Chung i Alexander (57)
odnotowali istotng dodatnig zaleznos¢ miedzy iloscig fenantrenu, ktory ulegt proce-
sowi sekwestracji a zawartoscig wegla organicznego w glebie. Poza materig orga-
niczng autorzy oceniali réwniez wplyw poréw glebowych, sumy kationéw zasado-
wych, powierzchni wkasciwej oraz zawartosci mineratéw ilastych na proces biodo-
stepnosci i sekwestracji. jedynie w przypadku mineratow ilastych (zaréwno dla fe-
nantrenu, jak i atrazyny) nie notowano zaleznosci, ktére wskazywatyby na istotng
ich role w opisywanym procesie.

W badaniach nad biodostepnoscig i sekwestracjg zanieczyszczen organicznych
w glebach pokazuje sie, ze na zakres tych proceséw mogag mie¢ wpltyw poza wymie-
nionymi wiasciwosciami gleb réwniez: koncentracja zanieczyszczenia (56), susze-
nie/zwilzanie gleby (65,66), wilgotnos¢ gleby (58) oraz obecnos¢ innych WWA (63)
I zwigzkéw powierzchniowo czynnych (62,65,80).

White i in. (66) stwierdzit, ze suszenie i zwilzanie gleby podczas sekwestracji fe-
nantrenu powoduje zwiekszenie frakcji zanieczyszczenia, ktora ulega temu proce-
sowi. Autorzy nie zaobserwowali natomiast podobnej zaleznosci w przypadku ftala-
nu di(2-etyloheksylu) (DEHP). Nie stwierdzono réwniez réznic w bioakumulacji ba-
danych zanieczyszczen przez Eiseniafoetida miedzy glebg poddawang wspomnianym
procesom a gleba, w ktérej zanieczyszczenia ulegaty sekwestracji przy statej wilgot-
nosci. Suszenie i zwilzanie gleby, w ktorej fenantren znajdowat sie w formie ograni-
czonej dostepnosci, spowodowalo wzrost jego mineralizacji. Ponownie nie obser-
wowano tego efektu w przypadku DEHP. Zwiekszenie liczby serii suszenia/zwilzania
gleby z trzech (66) do szesciu (65) redukowato natomiast mineralizacje fenantrenu.
Kottler i in. (68) badali wptyw zwilzania gleby woda na proces sekwestracji fenantre-
nu przed lub w trakcie dodawania tego zwigzku. Zwilzanie gleby przed wprowadze-
niem badanego ksenobiotyku zmniejszato frakcje zanieczyszczenia, ktéra ulegta
procesowi sekwestracji. Dodanie fenantrenu do gleby suchej zwiekszato efekt se-
kwestracji w stosunku do gleby zwilzonej. Chung i Alexander (56) oceniali wptyw
koncentracji zanieczyszczenia (1, 10 i 100 mg/kg gleby) na zakres sekwestracji fe-
nantrenu oraz akumulacje tego zwigzku przez dzdzownice. Autorzy stwierdzili ob-
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nizenie sie udziatu fenantrenu, ktory ulegat opisywanemu procesowi wraz ze wzro-
stem koncentracji zanieczyszczenia. Przy najwyzszym stezeniu obserwowano réw-
niez ograniczenie akumulacji fenantrenu przez dzdzownice. Badajac zakres sekwe-
stracji i mineralizacji fenantrenu w zaleznosci od wielkosci agregatéw glebowych
(0-0,225; 0,125-0,25; 0,25-0,5; 0,5-1,0 oraz 1,0-4,0) White i in. (65) stwierdzili, ze
w przypadku wszystkich wydzielonych frakcji, z wyjatkiem agregatéw o najmniej-
szej Srednicy (0-0,125), sekwestracja wptynela na obnizenie zakresu degradacji fe-
nantrenu. Zaobserwowano zaleznosc¢, w ktérej zmniejszaniu Srednicy agregatéw to-
warzyszylo obnizenie sie zakresu mineralizacji badanego zwigzku. Zaleznosci tej
nie odnotowano natomiast w przypadku zwigzku, ktory nie zostat poddany proce-
sowi sekwestracji (65).

W procesie desorpcji mozna obserwowaé efekt wypierania jednych zanieczysz-
czen przez drugie na zasadzie rywalizacji o miejsca aktywne. White i in. (62) wyka-
zali, ze dodatek pirenu lub antracenu moze powodowa¢ wzrost mineralizacji fenan-
trenu, ktéry poddany byt procesowi sekwestracji. Zjawisko to autorzy potwierdzili
réwniez w kolejnych badaniach (63). Najwiekszy wptyw wypierania obserwowano
przy niskich zawartosciach fenantrenu oraz wysokich dodawanego pirenu.

Na proces zwiekszenia biodostepnos$ci zanieczyszczen, ktére ulegly procesowi
starzenia istotny wplyw ma réwniez obecno$¢ zwigzkéw powierzchniowo czynnych
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[ys. 5. Wptyw surfaktantéw na zakres mineralizacji zwiazkéw organicznych poddanych procesowi
maskowania (62).
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(62,65,80,81). White i in. (62) stwierdzili, ze w obecnosci surfaktantow zwieksza sie
zakres mineralizacji ksenobiotykoéw, ktére ulegly procesowi sekwestracji (rys. 5).
Autorzy odnotowali, ze wplyw ten zalezy od rodzaju zwigzku powierzchniowo
czynnego, rodzaju zanieczyszczenia, a takze warunkéw prowadzenia procesu bio-
degradacji. W badaniach prowadzonych przez cytowanych autoréw obecnos¢ sur-
faktanta ,Novel 1412-56" poprawita zakres mineralizacji DEHP (rys. 5), natomiast
nie wplyneta na degradacje fenantrenu. W przypadku zastosowania surfaktanta ,Al-
fonic 810-60" zaobserwowano odwrotna tendencje (62). W badaniach autoréw (65)
prowadzonych w glebowej zawiesinie wodnej wykazano, ze w innych warunkach
wspomniane surfaktanty moga hamowac¢ biodegradacje zanieczyszczen.

Poczatkowo termin pozostatosci zwigzanej byt stosowany w stosunku do pesty-
cydéw zgodnie z definicjg opracowang w 1975 r. przez Amerykanski Instytut Nauk
Biologicznych (AIBS). Zgodnie z definicjg za pozostalos¢ zwigzang w glebie uznaje
sie ,nieekstrahowalng” i ,nieidentyfikowalng” chemicznie pozostato$¢ pestycydow
potaczong z kwasami fulwowymi, humusowymi lub frakcjg humin (1). Wedtug zapro-
ponowanej w pdOzniejszym okresie (82) przez IUPAC (ang. International Union of
Pure and Applied Chemistry) definicji za pozostatos¢ zwigzang (zwana rowniez ,,po-
zostaloscig nieulegajaca ekstrakcji”), uznaje sie te frakcje pestycydow wprowadzang
do sSrodowiska, ktéra nie ulega ekstrakcji metodami, nie wptywajgcymi w istotny
sposéb na strukture chemiczng (pestycydéw). Obecnie definicja pozostatosci
zwigzanej ulegta licznym modyfikacjom, jednakze gtdwny jej ,szkielet” nadal opiera
sie na propozycjach AIBS oraz IUPAC. Dla przyktadu Fiihr i in. (83) proponuja: ,Pozo-
stalo$¢ zwigzang stanowig zwigzki obecne w glebie, roslinach i zwierzetach, ktore
wystepuja po wyekstrahowaniu jako zwigzki pierwotne lub ich metabolity, przy
zalozeniu, ze proces ekstrakcji nie wplywa na zmiany zwigzku i jego wtasciwosci.
Wystepowanie zwigzku w postaci pozostalosci zwigzanej zasadniczo redukuje jego
przyswajalnos¢ oraz biodostepnos¢. Zagadnienie tworzenia, przemian i wtasciwosci
pozostatosci zwigzanej doktadnie opisane zostato w pracy (1).

5. Podsumowanie

Biodostepnos¢ hydrofobowych zanieczyszczeh organicznych jest zagadnieniem
nowym, rozwijanym dopiero w nielicznych osrodkach naukowych na $wiecie. Do-
kladne poznanie zjawisk i czynnikéw odpowiedzialnych za ten proces jest wazne
nie tylko z punktu widzenia ekotoksykologicznego, ale réwniez zwiekszenia sku-
tecznosci proceséw bioremediacyjnych. Z prezentowanych w tej czesci pracy infor-
macji wida¢, ze proces biodostepnosci zalezy nie tylko od rodzaju zwigzku (jego
wlasciwosci), ale réwniez od warunkoéw Ssrodowiskowych, a takze rodzaju i wieku
organizmu. Z tego wzgledu opracowanie odpowiednich definicji, jak réwniez mode-
li dotyczacych opisywanego zagadnienia w stosunku do wszystkich grup organi-
zmow jest niezmiernie trudne, co stawia przez badaczami nowe wyzwania.
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