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Bioavailability and bioaccumulation of hydrophobic organie pollutants.
Part Il. Sorption of pollutants and factors influencing this process

Summary

Translocation, leaching, uptake by plants and degradation of hydrophobic
organic pollutants are largely determined by the properties of the soil/sedi-
ments. The above properties influence those processes which directly or indi-
rectly influence the bioavailability of pollutants. The factor which plays a deci-
sive role in determining bioavailability/bioaccumulation of pollutants is sorp-
tion. Where sorption is concerned, such matrix properties as the presence,
composition, properties of organic matter, type of clay materials, type and
amount of other pollutants, etc. play an important role. The second part of the
study is a review of the literature on the influence of hydrophobic organic pol-
lutants with geosorbents acting through sorption. Matrix properties that can
significantly influence this process have been described in detail.
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Biodostepno$¢ i bioakumulacja hydrofobowych zanieczyszczern organicznych. Czes¢ I

1. Wprowadzenie

w celu okre$lenia sorpcji zanieczyszczen organicznych przez glebe i osad denny
badz poszczegdlne ich skiadniki wyznaczany jest rownowagowy wspétczynnik po-
dziatu (K(]), ktory Jest stosunkiem ilosci zanieczyszczenia zaadsorbowanego na jed-
nostke masy adsorbenta, do stezenia tego zanieczyszczenia w roztworze w stanie
réwnowagi. Réwnowaga sorpcyjna jest opisywana matematycznie za pomoca tzw.
izoterm adsorpcji. Powszechnie stosowane sg trzy podstawowe modele. Modelem
najprostszym jest model liniowy sorpcji majacy postac:

-= XC,

m
gdzie: x/m - ilo$¢ zwigzku zaadsorbowanego przez glebe (mgxkg-’); ICd -
wspotczynnik podziatu (dm”xkg ’); Cg - stezenie zwigzku w roztworze w stanie
rownowagi (mgxdm'?).

W celu normalizacji wyznaczonego wspdétczynnika podziatu pod wzgledem
zawartosci materii organicznej przedstawiony wzor modyfikuje sie w nastepujacy
sposob:

=100
oM

gdzie: OM - zawarto$¢ materii organicznej w glebie wyrazona w postaci wegla or-
ganicznego (Gorg) (%).

Wspotczynnik podziatu [Cqc moze by¢ rédwniez wyznaczony z wartosci
wspotczynnika podziatu oktanol-woda (Kqw) oraz z rozpuszczalnosci w wodzie (S)
danego zwigzku. Otrzymane przez r6znych autorow zaleznosci ksztattowaty sie na-
stepujgco: log Koc = log /Cow - 0,317 (1); log /Coc = 0,989 log /Cow - 0,346 (2);
log Koc = -0,686 log S + 4,273 (1); log Koc = -0,729 log S + 0,001 (3).

Innym modelem czesto stosowanym w badaniach sorpcji - co wczesniej wspo-
mniany model liniowy - jest réwnanie izotermy Freudlicha majgce postac:

=K,Xc:
m

gdzie: ICd i n - to wspotczynniki sorpcji.

W przypadku n = 1 wszystkie miejsca aktywne na powierzchni sg rownowazne
i adsorpcja zalezy liniowo od stezenia adsorbatu w roztworze w stanie réwnowagi.
Najbardziej skomplikowanym, jednak uwzgledniajgcym m.in. budowe materii or-
ganicznej jest model opisywany réwnaniem Langmuira:
bxC

1+/7XC.

gdzie: a i b w cztonie Langmuirowskim oznaczajg odpowiednio maksymalng pojem-
no$¢ sorpcyjng dla trzeciego rodzaju miejsc aktywnych i statg rownowagi dla tego

-=XAXK] XCN +XMxax
m
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procesu; Xi i X" oznaczajg frakcje glebowej materii organicznej wykazujacej cha-
rakter odpowiednio liniowy i nieliniowy w odniesieniu do zjawiska sorpcji (4).

Zaklada sie, ze w sorpcji ksenobiotykéw biorg udziat r6zne mechanizmy oparte
zar6bwno na wigzaniach wodorowych (25-50 kjxmol"~) - zjawiska powierzchniowe
(stabe wigzanie) lub jonowych (259-1050 kjxmol”*). W przypadku pestycydéw
Gevao i in. (5) wyr6zniaja jeszcze oddziatywania van der Vallsa (5-20 kjxmol**), od-
dziatywania TT-elektronowe (20-40 kjxmol'”) oraz wigzania kowalencyjne (670-3360
kjxmol'?).

2. Naturalna materia organiczna

Gtownym sktadnikiem gleby uczestniczacym w procesie sorpcji (3-7) jest materia
organiczna (MO). Materia organiczna gleb jest niejednorodng i ztozong strukturag
makroczasteczkowa w sktad ktorej wchodzg zaréwno materiaty roslinne i zwierzece
w roznych fazach rozktadu, jak réwniez obecne w glebie wielkoczgsteczkowe zwigzki
o specyficznych wihasciwosciach. Oddziatywanie zanieczyszczen organicznych z MO,
mozliwe jest dzieki ,,bogactwu” aktywnych grup funkcyjnych wystepujacych w jej
strukturze (m.in. -OH, -COOH, -NH2, -OCH3, =NH) (4). Silnie zaadsorbowane zanie-
czyszczenia wykazujg ograniczony dostep dla mikroorganizméw glebowych, przez
co spowalniaja sie procesy rozkiadu ksenobiotykéw. W wyniku sorpcji obserwuje
sie rowniez ograniczenie degradacji fizykochemicznej. W budowie substancji orga-
nicznej gleb wyrdznia sie trzy podstawowe frakcje roznigce sie miedzy sobg roz-
puszczalnoscig w wodzie, kwasach i zasadach, a tym samym posiadajacych zrozni-
cowane whasciwosci. Sg to frakcje: kwaséw fulwowych, huminowych oraz huminy.
Struktura i chemiczny charakter materii organicznej jest zr6znicowany, w zalezno-
$ci od warunkéw klimatycznych i wkasciwosci geochemicznych Srodowiska, co z ko-
lei wptywa na sorpcje zanieczyszczeh organicznych. Intensywno$¢ sorpcji zalezy
réwniez od pochodzenia, masy czasteczkowej oraz polarnosci substancji humuso-
wych (6). Stabo polarne substancje humusowe z niskim stosunkiem tlenu do wegla
oraz przewaga frakcji aromatycznej wykazujg znaczne powinowactwo do hydrofo-
bowych zanieczyszczen organicznych (8). W nowych badaniach pokazuje sie jednak,
ze nie zawsze polarno$¢ substancji humusowych jest czynnikiem determinujgcym
intensywnos$¢ sorpcji, a zakres tego procesu zalezy réwniez od innych wiasciwosci
gleby/osadu dennego oraz od rodzaju zanieczyszczenia. Schoone i in. (9) obserwo-
wali wzrost sorpcji pirenu, wraz z obnizaniem sie polarnosci materii organicznej,
podczas gdy dla fenantrenu nie stwierdzono podobnej zaleznosci. Chefetz i in. (10)
odnotowali, ze w sorpcji pirenu przez materie organiczng (réznego pochodzenia)
zwiekszenie ilosci grup alkilowych jest skorelowane ze wzrostem intensywnosci
sorpcji tego zwigzku. Wczesniej (11-13) wskazywano raczej na istotniejszg role
struktur aromatycznych anizeli struktur alifatycznych materii organicznej w wigza-
niu trwatych zanieczyszczen organicznych. Czesciej jednak obserwuje sie zaleznos¢
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(12-15), w ktorej obnizaniu polarnosci materii organicznej towarzyszy zwiekszenie
intensywnosci sorpcji opisywanych zwigzkoéw. Chefetz i in. (10) stwierdzili, ze
w procesach sorpcji ksenobiotykéw organicznych istotniejsza role petni obecnosé
oraz wzajemny stosunek poszczegdlnych grup funkcyjnych anizeli alifatyczno$¢
badz aromatycznos¢ glebowej materii organiczne;j.

Z punktu widzenia nauk o Srodowisku, szczegélnie w odniesieniu do przemian
hydrofobowych zanieczyszczen organicznych (sorpcja/desorpcja) w budowie materii
organicznej wyroznia sie dwie fazy, tj. ,,amorficzna/miekka” i ,,skondensowana/twar-
da” (16), zwane réwniez ze wzgledu na podobienstwo do polimeréw - frakcjg gu-
mowg (ang. rubbery) oraz szklistg (ang. glassy) (17). Obydwie frakcje posiadajg centra
aktywne zdolne do wigzania ksenobiotykéw organicznych. Centra te charakteryzuje
jednak zréznicowana sita i rozny mechanizm oddziatywan z zanieczyszczeniami or-
ganicznymi. Centra aktywne wystepujace w ,,fazie gumowej” (amorficzna/miekka)
cechuja sie elastycznymi wigzaniami o stabej sile oddziatywania z hydrofobowymi
zanieczyszczeniami. ,Faza szklista” (skondensowana/ twarda) posiada w swojej bu-
dowie wigcej stabilnych poréw (ang. holes), w ktérych oddziatywanie miedzy mate-
rig organiczng a zanieczyszczeniem charakteryzuje sie znaczng sitg. Opisywane frak-
cje charakteryzuje rozny wiek, budowa, pochodzenie, jak réwniez zr6znicowana ki-
netyka adsorpcji/desorpcji. Zaktada sie (18), ze w wyniku przemian pewnej czesci
frakcji ,,gumowej” tworzy sie frakcja ,,szklista”. Frakcja ,,szklista” jest mniej polarna
i bardziej aromatyczna niz frakcja ,,gumowa” (19).

Zasadniczo w kinetyce procesu sorpcji/desorpcji trwatych zanieczyszczerh orga-
nicznych wyrdznia sie szybka oraz powolng sorpcje/desorpcje. Niektdrzy autorzy
wyodrebniajg z fazy powolnej dodatkowo faze bardzo powolng (20-23). jednak za-
réwno faze powolna, jak tez bardzo powolng charakteryzujg te same procesy oraz
rodzaje oddziatywan z hydrofobowymi zanieczyszczeniami organicznymi. Szybka
sorpcja, zwana rowniez (ofo)sorpcja (20,23) ma charakter podziatu réwnowagowego.
Wiazanie/uwalnianie zanieczyszczen z centréw umieszczonych w tej frakcji charak-
teryzuje sie szybkg (0,1-1 h) sorpcja/desorpcja, a krzywa sorpcji ma charakter liniowy
(1 faza) (20). Szybka sorpcja zanieczyszczen zwigzana jest z frakcja ,,gumowag” mate-
rii organicznej i jest procesem odwracalnym. Zanieczyszczenia potgczone z centra-
mi znajdujgcymi sie w obszarze frakcji ,,szklistej”, charakteryzuje powolny (Il faza)
i bardzo powolny (111 faza) wspotczynnik szybkosci sorpcji/desorpcji, trwajacy odpo-
wiednio 10”xh"* oraz 10 “Xh* (22). Na centrach znajdujgcych sie w fazie ,,szkli-
stej” moze dochodzi¢ réwniez miedzy sorbatami do i“ovalizacji o centra aktywne
(23,24). Proces powolnej sorpcji jest zazwyczaj procesem trudno- lub nieodwracal-
nym. Zjawisko rywalizacji o centra aktywne wyraznie zalezy od rodzaju zwigzku.
Xing i in. (25) zaobserwowali wystepowanie tego procesu w ,,obsadzaniu” centrow
aktywnych w obrebie s-triazyn, podczas gdy miedzy s-triazynami a trichloroetanem
opisywany proces nie wystepowat badz charakteryzowat sie nieznaczng intensyw-
noscia. Zjawisko rywalizacji o centra aktywne, obserwowano natomiast w obrebie
innych zanieczyszczen organicznych, np. 1,3-dichlorobenzenu i 2,4-dichlorofenolu
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(26), a takze WWA (23,27), Van den Heuvel i van Noort (23) odnotowali wyraZzng réz-
nice w ,wypieraniu” przez fenantren wczesniej zaadsorbowanych zanieczyszczen
(fluorantenu, benzo[b]fluorantenu, benzo[k]fluorantenu i benzo[a]pirenu) w zalez-
nosci od rodzaju centréw aktywnych. Autorzy (23) nie stwierdzili \vypierania WWA
(wczesniej zwigzanych w glebie) przez swiezo dodany fenantren z miejsc aktywnych
charakteryzujacych |l faze desorpcji. Moze to wskazywaé, na specyficznos$¢ centréw
aktywnych w stosunku do okre$lonych zwigzkéw (moze zaleze¢ od budowy/ksztattu
czasteczki). Fenantren wplynat natomiast na zwiekszenie frakcji WWA, ktéra desor-
buje podczas fazy bardzo powolnej (Ill etap).

Kolejng frakcjg materii organicznej, ktéra w istotny sposéb moze wptywaé na de-
gradacje oraz akumulacje hydrofobowych zanieczyszczen organicznych jest roz-
puszczalny wegiel organiczny (RWO). Zasadniczo w glebach obserwuje sie zwiek-
szenie wspotczynnika sorpcji trwatych zanieczyszczeh organicznych przez RWO,
wraz ze wzrostem jego masy czasteczkowej i stopniem aromatycznosci (28). Czastki
RWO zawierajg hydrofobowe grupy, ktére oddziatujg z hydrofobowymi zanieczysz-
czeniami organicznymi (29). Badania nad desorpcja WWA w obecnosci rozpuszczal-
nego wegla organicznego pochodzacego z réznego typu odpadéw prowadzili Raber
i Kogel-Knabner (29). Wykazano, ze RWO z odpadéw wptywa w mniejszym stopniu
na desorpcje ksenobiotykéw niz rozpuszczalny wegiel organiczny wydzielony z na-
turalnej materii organicznej. Thumaczy sie to ponad 7-krotnie wieksza masg czas-
teczkowa rozpuszczalnego wegla organicznego pochodzgcego z naturalnej substan-
cji organicznej anizeli RWO ekstrahowanego z odpadéw (29). Badania na temat
wplywu rozpuszczalnego wegla organicznego na akumulacje trwatych zanieczysz-
czen organicznych przez bezkregowce wodne (30-32), jak tez glebowe (33), prowa-
dzili liczni autorzy. W uzyskanych przez cytowanych autoréw wynikach wskazuje
sie, ze na ograniczenie akumulacji zanieczyszczeh w istotnym stopniu ma wplyw ro-
dzaj ksenobiotyku oraz wasciwosci rozpuszczalnego wegla organicznego. Akkanen
i in. (31) oraz Akkanen i Kukkonen (32) badajac akumulacje atrazyny, pirenu, ben-
zo[a|pirenu oraz tetrachlorobifenylu (TCB) przez Daphnia magna jedynie w przypad-
ku dwoch ostatnich zwigzkéw odnotowali ograniczenie pobierania ich przez bada-
ny organizm testowy. Obecno$¢ RWO nie wptywata natomiast na akumulacje pozo-
statych zanieczyszczen przez Daphnia magna. Zmniejszenie biodostepnosci ben-
zo[a]pirenu w obecnosci RWO obserwowano réwniez w przypadku innych bezkre-
gowcow i organizmoéw wodnych (34-37). jako wytlumaczenie ograniczenia bioaku-
mulacji hydrofobowych zanieczyszczenh organicznych w obecnos$ci rozpuszczalnego
wegla organicznego, wskazuje sie tworzenie zwigzkéw kompleksowych miedzy
RWO a ksenobiotykiem. Wytworzone kompleksy sg zbyt duze lub/i zbyt polarne aby
mogly dyfundowac przez blony komérkowe organizméw (30).

Stosunkowo mniej badan dotyczy wptywu rozpuszczalnego wegla organicznego
na biodegradacje badz akumulacje trwatych zanieczyszczen organicznych przez or-
ganizmy glebowe (33,38,39). Plaehn i in. (38) nie zaobserwowali istotnych statystycz-
nie réznic w mineralizacji naftalenu miedzy glebg wzbogacong w RWO i gleba kon-
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trolng. Podobnego zjawiska nie notowali réwniez Bengtsson i Zerhouni (39), w sto-
sunku do 2-3-pierscieniowych WWA. W przypadku zwigzkéw 4-6-pierscieniowych
obserwowano natomiast proporcjonalne zwiekszenie ich mineralizacji wraz ze wzro-
stem koncentracji rozpuszczalnego wegla organicznego. Autorzy (39) sugeruja, ze
RWO moze wpltywaé na zwiekszenie rozpuszczalnosci ,ciezkich” WWA, Amador
i Alexander (40) odnotowali ograniczenie mineralizacji kwaséw benzoesowego i fe-
nylooctowego przy wysokiej zawartos¢ RWO (100 mgxL'*) i nieznacznej przy niskiej
koncentracji badanych zwigzkéw (1 pgxL'i). Ponad 100-krotne zwigkszenie zawar-
tosci zanieczyszczen catkowicie zminimalizowato redukcyjny wptyw RWO na minera-
lizacje badanych ksenobiotykow. Jager i in. (33) stwierdzili ograniczenie akumulacji
WWA przez dzdzownice (E. andrei) z gleb i osadéw dennych (zanieczyszczonych
w ilosci 0,25-25 mgxkg'*) w obecnosci rozpuszczalnego wegla organicznego.

3. Materia organiczna pochodzenia antropogenicznego

Badania prowadzone w ostatnich latach (41-45) nad sorpcja/desorpcjg zanie-
czyszczen organicznych oraz wptywem materii organicznej na ten proces pokazuja,
ze istotng role odgrywa w nim MO pochodzenia antropogenicznego, tj. czarny we-
giel (CW) (BC, ang. black carbon). Czarny wegiel (45) definiowany jest jako pozo-
statos¢ niepetnego spalania biomasy i paliw, zawierajacy sadze (ang. soot) oraz we-
giel drzewny (ang. charcoal). Sadza formuje sie w fazie gazowej, podczas gdy wegiel
drzewny pozostaje po niepetnym procesie spalania.

Czarny wegiel charakteryzuja podobne wihasciwosci jak ,,szklistg” materie orga-
niczng, tj. silne powinowactwo do zanieczyszczen organicznych oraz nieliniowe izo-
termy adsorpcji. Na skutek silnego wigzania ksenobiotykéw organicznych przez CW
obserwuje sie redukcje ich desorpcji. Wspdtczynniki podziatu okreslone miedzy wie-
lopierscieniowymi weglowodorami aromatycznymi (WWA), polichlorowanymi bife-
nylami (PCB), polibromowanymi eterami difenlowymi (PBDE) a ,,czystym” czarnym
weglem sg czesto o 10-1000-krotnie wieksze niz ma to miejsce w przypadku od-
dziatywania zanieczyszczen organicznych z naturalng materig organiczng (np. kwasa-
mi fulwowymi lub huminowymi) (7,41,46), W badaniach wykazuje sie (47), ze w obec-
nosci naturalnej materii organicznej oraz innych ksenobiotykdw moze dochodzi¢ do
redukcji adsorpcji zanieczyszczen przez CW. Mimo to, nadal ta frakcja organiczna
odgrywa gtdéwna role w wigzaniu ksenobiotykéw obecnych w Srodowisku (47). Bur-
gess i in. (42) badali wptyw CW réznego pochodzenia na zakres sorpcji 2,4-dichloro-
bifenylu i fluorantenu. Odnotowany przez autoréw wzrost sorpcji badanych zwigzkow
charakteryzowat sie nastepujgcym szeregiem - popiot z wegla kamiennego < sadza
< popidt lotny. Wykazano zalezno$¢ miedzy powierzchnig wiasciwg tych sorbentdw
a rownowagowym wspoétczynnikiem podziatu (uwzgledniajgcym zawarto$¢ CW).

Mimo istotnej roli czarnego wegla w wigzaniu trwatych zanieczyszczen orga-
nicznych nadal nieliczne sg prace, w ktdrych pokazuje sie bezposrednie oddziatywa-
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nie tej frakcji na proces biodostepnosci i pobierania zanieczyszczeh przez organi-
zmy (43,44,48). Thorsen i in. (44) badali zdolno$¢ do bioakumulacji 38 WWA przy
jednoczesnym okresleniu pochodzenia tych zwigzkéw oraz obecnosci sadzy. W uzy-
skanych przez autoréw wynikach pokazano, ze WWA pochodzenia petrogenicznego
(procesy w ktérych WWA dostajg sie do srodowiska na skutek wyciekdw ropy nafto-
wej) ulegaty ponad 6-krotnie wiekszej akumulacji w organizmach skorupiakdw niz
WWA pochodzace z proceséw pirogenicznych (spalanie paliw). Stwierdzono (44)
réwniez, ze wzrost zawartosci sadzy wpltywat jedynie na ograniczenie akumulacji
WWA pochodzenia pirogenicznego, w przypadku WWA petrogenicznego nie noto-
wano podobnej zaleznosci. WWA pochodzenia pirogenicznego w momencie two-
rzenia wigzane sg z sadza, przez co potaczenia te sg silniejsze anizeli w przypadku
zwigzkéw pochodzenia petrogenicznego - wtdrnie faczacych sie z sadzg. Sundelin
i in. (43) wykazali wyrazng zalezno$¢ miedzy wspotczynnikiem biokoncentracji
WWA i PCB w skorupiakach {Monoporeia affinis i Dreissena polymorpha) a zawartoscig
sadzy w osadach dennych. Autorzy zaobserwowali réwniez, ze obecnos$¢ sadzy wply-
wa w wiekszym stopniu na ograniczenie biodostepnosci WWA anizeli PCB. Potwier-
dza to wczesniej prezentowane badania (43), w ktérych sugeruje sie istotna role po-
chodzenia zanieczyszczen w ich powinowactwie do CW. Burgess i in. (42) obserwo-
wane rdznice w zakresie sorpcji WWA i PCB przez czarny wegiel ttumaczg budowg
tych zwigzkdw (przede wszystkim ich planarnoscig). WWA dzieki budowie swojej
czasteczki ,lepiej dopasowujg sie” do miejsc aktywnych na powierzchni CW, anizeli
polichlorowane bifenyle (42). Biorac pod uwage istotng role czarnego wegla w ogra-
niczeniu biodostepnosci zanieczyszczen Thorsen i in. (44) zaproponowali réwnanie
okreslajace wspotczynnik biokoncentracji z uwzglednieniem obecnosci BC:

BSAF =
{CsAfoc +fsAKsclKoc))
gdzie: Cm - stezenie poszczeg6lnych WWA w organizmie [ng WWAXg i],/L - ste-
zenie lipidéw w organizmie [g lipidéwXg i]; g _ zawarto$¢ poszczegdlnych WWA
w osadzie dennym [ng WWAX g*];/oc - zawarto$¢ wegla organicznego [g CXg 'T;
/sc - zawarto$¢ sadzy [g SCXg 'T; K¢ - wspbtczynnik podziatu sadza-woda; ICqc -
wspétczynnik podziatu wegiel organiczny-woda

Powszechnie przyjmuje sie, ze sorpcja zanieczyszczeh przez geosorbent znacz-
nie ogranicza mozliwosci ich degradacji. Kinetyka desorpcji hydrofobowych zanie-
czyszczen organicznych - w mysl tego zatozenia - determinuje zatem zakres mi-
neralizacji tych zwigzkdw. W badaniach prowadzonych przez Wszotek i Alexander
(49) pokazano wiekszg mineralizacje amin anizeli wskazywataby na to kinetyka de-
sorpcji tych zwiazkoéw. Araujo (50) zaobserwowat rowniez zdolnos¢ mikroorgani-
zmoOw do mineralizacji wczesniej zaadsorbowanego (ha syntetycznym adsorbencie)
i wprowadzonego do osadu dennego bifenylu. Park i in. (51) odnotowali wyzszg de-
gradacje kwasu 2,4-dichlorofenoksyoctowego (2,4-D) niz jego rozpuszczalnosé
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w wodzie. Wyklucza to sugerowang przez Ograma i in. (52) zasade, w mysl ktorej,
tylko rozpuszczona frakcja zanieczyszczeri moze ulec mineralizacji. Laor i in. (53)
rowniez nie odnotowali redukcji mineralizacji przez Pseudomonas sp. fenantrenu za-
adsorbowanego przez kwasy huminowe. Calvillo i Alexander (54) prowadzili bada-
nia nad degradacjg bifenylu przez r6zne grupy mikroorganizméw zaadsorbowanego
na syntetycznych adsorbentach poliakrylowych ($rednica ziaren - 0,27-0,89 mm;
Srednica poréw 9 nm; powierzchnia wiasciwa 300 m”xg ’). Podobnie jak we wczes-
niej cytowanych pracach autorzy odnotowali wieksza degradacje zanieczyszczen
niz zakres desorpcji tych zwigzkow. Nie stwierdzono jednak mineralizacji zaadsor-
bowanego bifenylu przez wyselekcjonowane z badanej grupy mikroorganizméw
dwa szczepy bakterii, ktore we wczesniejszych doswiadczeniach wykazywaty zdol-
no$¢ do degradacji tego zwiazku. Z przedstawionych przez Calvillo i Alexandra (54)
wnioskéw wynika, ze mineralizacja zaadsorbowanych zanieczyszczen polega na
wspotdziataniu kilku szczepow mikroorganizmdw, petnigcych okreslone funkcje, je-
den (lub grupa), moze sprzyja¢ uwalnianiu zanieczyszczen z matrycy, podczas gdy
kolejne szczepy mineralizujg uwolniony zwigzek. Mechanizm uwalniania zaadsorbo-
wanego zanieczyszczenia moze by¢ zwiazany np. z produkcja przez dang grupe mi-
kroorganizmdw zwigzkdw powierzchniowo czynnych (55). jako inny mechanizm od-
powiedzialny za degradacje zaadsorbowanych zanieczyszczer Cavillo i Alexander
(54) wskazujg bezposredni kontakt komorki bakteryjnej z ksenobiotykiem, wstepne
jego rozpuszczenie przez lipidy obecne w scianie komérkowej, a nastepnie dyfuzje
do wnetrza komdrki. Ciekawe wyniki badajac podczas mineralizacji fenantrenu za-
adsorbowanego na poliakrylowych ziarnach oraz na czasteczkach osadéw dennych
uzyskali Tang i in. (56). lzolacja mikroorganizmoéw zdolnych do degradacji hydrofo-
bowych zanieczyszczenh organicznych w glebach i osadach dennych polega gtéwnie
na hodowaniu ich w obecnosci konkretnego zanieczyszczenia jako zrodta wegla;
przy braku adsorbenta (gleby, osadu dennego). Poniewaz tak otrzymane szczepy
rozwijajg sie w roztworze wodnym, nie wyksztatcajg one mechanizméw zdolnych
do degradacji zaadsorbowanych przez matryce ksenobiotykéw. Tang i in. (56) wy-
izolowali - na bazie fenantrenu zaadsorobwanego na poliakrylowych ziarnach -
grupe mikroorganizmow charakteryzujacych sie wysoka zdolnoscig do mineralizacji
tego ksenobiotyku zaadsorbowanego przez osad denny. Autorzy uzyskali, w poréw-
naniu do mikroorganizméw otrzymanych przy uzyciu klasycznych metod izolacji,
ponad 2-krotne zwigkszenie wydajnosci degradacji fenantrenu przez wspomniany
szczep. Guerin i Boyd (57) sugeruja, ze biodostepno$¢ zaadsorbowanych zanie-
czyszczen w wiekszym stopniu determinowana jest zdolnoscig danego szczepu bak-
teryjnego do mineralizacji takiego zanieczyszczenia anizeli innych czynnikow. Auto-
rzy (57) badajac dwa szczepy bakteryjne stwierdzili zréznicowanie w degradacji naf-
talenu zaadsorbowanego przez naturalne i syntetyczne adsorbenty. Badany przez
nich szczep NPAIk {Alcaligenes sp.) nie byt w stanie - w przypadku zadnego z testo-
wanych adsorbentéw - przeprowadzi¢ mineralizacji naftalenu, podczas gdy szczep
17484 {Pseudomonas putida), wykazywat istotng skuteczno$¢ w biodegradacji tego
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zwigzku (57). Autorzy odnotowali jednak, ze bez wzgledu na rodzaj szczepu wiek-
szy zakres mineralizacji naftalenu miat miejsce przy braku sorbenta anizeli w jego
obecnosci.

4. Wplyw innych wiasciwosci geosorbenta na proces sorpcji

Poza materig organiczng pewna role w sorpcji trwatych zanieczyszczenh organicz-
nych moze réwniez odgrywac frakcja mineralna gleby. Kogel-Knabner i Totsche (58)
przebadali glebowe frakcje mineralne oraz mieszaning piasku z montmorylonitem
(10:1 wAv). We wszystkich z testowanych frakcji wykazano wysoka zdolnos¢ sorp-
cyjng w stosunku do badanych WWA (antracen, piren, perylen). Najwiekszym zakre-
sem sorpcji charakteryzowata sie mieszanina piasku z montmorylonitem. Leichtle
i Totsche (59) stwierdzili niemal catkowitg sorpcje WWA przez frakcje piasku (pozba-
wionego wegla organicznego), getytu (FeO(OH)) oraz montmoiylonitu. Wzrost sorp-
cji WWA w prezentowanych badaniach (59) zalezat od powierzchni wasciwej mine-
ratow i ksztattowat sie w sposob nastepujacy: piasek<getyt<montmorylonit. W ba-
daniach (60,61) pokazuje sie, ze oprécz powierzchni wiasciwej na sorpcje trwatych
zanieczyszczer organicznych moga wptywac inne czynniki (pH, sita jonowa roztwo-
ru). Wptyw ten jest zréznicowany i gtéwnie zalezy od rodzaju mineratu. Stauffer
i Macintyre (60) nie odnotowali wptywu pH na sorpcje naftalenu przez tlenek glinu
(AI203). Obserwowali natomiast - przy bardzo wysokim odczynie (pH = 12,8) -
wyrazng redukcje sorpcji tego zwigzku przez getyt. Podobnie Huang i in. (62) stwier-
dzili brak zaleznosci miedzy odczynem a sorpcjg fenantrenu przez tlenek glinu, w przy-
padku natomiast dwutlenku krzemu, kaolinitu i piasku obserwowano wptyw pH na
sorpcje tego zanieczyszczenia. W literaturze brak jest jednak zupetnie informacji na
temat wptywu frakcji nieorganicznej gleb na proces biodostepnosci i bioakumulacji
trwatych zanieczyszczen organicznych. Wynika to z faktu, ze przy zawartosci materii
organicznej w ilosci juz 0,1% (12), przejmuje ona gtéwna role w procesach sorpcji de-
terminujac w ten sposob biodostepnos$é ksenobiotykdéw organicznych.

Obok wiasciwosci gleb (tj. zawartosci i rodzaju materii organicznej) oraz rodzaju
mikroorganizméw w $rodowisku mogg zosta¢ stworzone warunki, w ktérych do-
chodzi do zwiekszenia desorpcji i biodostepnosci zanieczyszczeh organicznych.
Szczegoblnie szeroko opisany w literaturze zostat wpltyw zwigzkéw powierzchniowo
czynnych na wymienione procesy (55,63-66). Wykorzystanie zwigzkéw powierz-
chniowo czynnych ma gtéwnie na celu zwigkszenie rozpuszczalnosci zanieczysz-
czen w fazie wodnej, przez co stajg sie one dostepne dla mikroorganizmdw (65).
Surfaktanty niekiedy réwniez moga stanowi¢ zrodto wegla dla rozwijajacych sie kul-
tur bakterii (67). Zagadnienie wpltywu zwigzkéw powierzchniowo czynnych na pro-
cesy sorpcji/desorpcji szerzej opisano w pracy (55).

W procesie zwigkszenia biodostepnosci lub desorpcji ksenobiotykdéw organicz-
nych, istotng role moga petni¢ substancje towarzyszace zanieczyszczeniom (np.
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inne weglowodory ropopochodne), jak réwniez zwigzki obecne w glebie (np. lipi-
dy). Tremblay i in. (68) prowadzili badania nad wptywem frakcji lipidow ekstrahowa-
nych z osadéw dennych na sorpcje/desorpcje HZO. Lipidy z punktu widzenia geo-
chemicznego obejmujg réznorodng grupe zwiazkéw rozpuszczalnych w niepolar-
nych lub stabo polarnych rozpuszczalnikach (69). Wedtug wymienionej definicji do
grupy lipidéw zalicza sie (70): kwasy ttuszczowe, alkany, alkeny alkohole alkilowe
lub bardziej ztozone kompleksy typu - steroli, terpendw, chlorofili, thuszczéw zto-
zonych i woskow. Ze wzgledu na swoje whasciwosci zwigzki te moga stanowié ,,do-
bry rozpuszczalnik” dla hydrofobowych zanieczyszczeh organicznych, jednakze
dzieki podobnym do ksenobiotykéw organicznych wiasciwosciom moga zajmowaé
centra aktywne wykazujace powinowactwo do zanieczyszczen (lub wypiera¢ wczes-
niej zaadsorbowane zanieczyszczenia na drodze rywalizacji). W badaniach prowa-
dzonych przez Tremblay i in. (68) ekstrakcja lipidow z osadéw dennych spowodo-
wata zwiekszenie sorpcji fenantrenu oraz zmiane charakteru izotermy adsorpcji z li-
niowej na nieliniowa. Na podstawie prezentowanych wynikdw (68) mozna przypusz-
czac, ze centra aktywne zajmowane wczesniej przez lipidy wykazujg powinowactwo
rowniez do fenantrenu. Zmiana izotermy adsorpcji sugeruje natomiast, ze centra te
umieszczone sg gtownie w obszarze ,,szklistej” materii organicznej. Usuniecie frak-
cji lipidow moze powodowac réwniez odstoniecie obecnych w nano- i mikroporach
centréw aktywnych, ktore wykazujg powinowactwo do fenantrenu (68).

Podczas awarii i katastrof obok typowych zanieczyszczen organicznych - be-
dacych tematem tej pracy - do gleby/osadu dennego moga dostawac sie inne gru-
py substancji czesto towarzyszace zanieczyszczeniom, np. ropa naftowa, smota we-
glowa, oleje mineralne oraz inne weglowodory, tworzace w zanieczyszczonej glebie
tzw. faze ciekig nie mieszajacg sie z wodg (NAPL, ang. nonaqueous phase liquid). Sub-
stancje te zwiekszajg rozpuszczalno$é wodng ksenobiotykéw organicznych (71,72).
jonker i in. (73) odnotowali, ze przy niskiej zawartosci oleju mineralnego, stano-
wigcego <15% substancji organicznej, dochodzito do ograniczenia sorpcji 6 bada-
nych WWA. Dalsze zwiekszanie udziatu oleju nie wptywato juz w sposob istotny na
sorpcje badanych zwigzkéw. Obnizenie sorpcji 3- i 4-pierscieniowych WWA przez
gleby zanieczyszczone olejem syntetycznym i diesla obserwowali réwniez Walter
i in. (72). Autorzy (72) w przeciwienstwie do cytowanej pracy (73) odnotowali zalez-
nos¢, w ktdrej zwiekszaniu koncentracji olejéw towarzyszyto obnizanie sie zakresu
sorbowanych WWA (rys.).

Badania nad wptywem lotnych weglowodoréw na desorpcje i akumulacje WWA
przez dzdzownice (Eisenia fetida) prowadzili Bogan i in. (74). Autorzy odnotowali
(74), ze zwiekszaniu stezenia zwigzkéw lotnych towarzyszyt jednoczes$nie wzrost
desorpcji i bioakumulacji WWA. Zrdznicowany wptyw olejow i lotnych weglowodo-
row na biodostepno$¢ zanieczyszczen organicznych zwigzany jest najprawdopo-
dobniej (75,76) z jego lepkoscia. Wraz z obnizeniem lepkosci obserwuje sie zwiek-
szenie rozpuszczalnosci i biodostepnosci hydrofobowych zanieczyszczen organicz-
nych.
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Rys. Adsorpcja wybranych wielopierscieniowych weglowodoréw aromatycznych w glebie o zrézni-
cowanej zawartosci oleju syntetycznego (72).

Poza wspomnianymi juz dodatkami - ktore zwykle obecne sg w glebie (np. lipi-
dy) badz towarzysza wprowadzanym zanieczyszczeniom (np. ropa naftowa, smota
weglowa, oleje mineralne oraz inne weglowodory) - wzrost desorpcji ksenobioty-
kéw organicznych z gleb moze zachodzi¢ w obecnosci innych substancji i zwigz-
kéw. Informacja ta ma znaczenie praktyczne z punktu widzenia remediacji gleb za-
nieczyszczonych przez opisywane ksenobiotyki. janzen i in. (77) stwierdzili zwiek-
szenie desorpcji a-naftolu i naftalenu z gleb zanieczyszczonych tymi zwigzkami po
zastosowaniu wodnego wyciggu z kompostu otrzymanego z obornika. Autorzy su-
geruja, ze istotng role w tym procesie moze petnic¢ rozpuszczalny wegiel organicz-
ny, ktéry moze wptywac na desorpcje zanieczyszczeh organicznych. Subramaniam
i in. (78) prowadzit badania nad wptywem zwiazkéw kompleksujacych, takich jak cy-
trynian i szczawian sodu, pirofosforan sodu oraz kwas wersenowy (EDTA), na zwiek-
szenie desorpcji WWA, a tym samym uzyskania wiekszej skutecznosci remediacji
gleb zanieczyszczonych przez te weglowodory. Dodatek zwigzkéw kompleksuja-
cych w stezeniu 0,01 M spowodowat wzrost desorpcji sumy 16 WWA do poziomu
okoto 38-58% pierwotnie wprowadzonych zanieczyszczen. Dziesieciokrotne zwiek-
szenie stezenia zwigzkoéw kompleksujacych powodowato dalsze zwiekszanie ilosci
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WWA, ktéra ulegata procesowi desorpcji. Zwigzki kompleksujagce w zadnym przy-
padku nie wptywaty na zakres desorpcji WWA charakteryzujgcych najwiekszg masg
czasteczkowy (tj. benzo[a]piren, dibenz[o,/i]antracen, indenol[l,2,3-cd]piren oraz
benzo[g/?/perylen)

5. Podsumowanie

Podsumowujac przedstawione informacje nalezy stwierdzié¢, ze doktadne pozna-
nie kinetyki adsorpcji/desorpcji, jak réwniez udziatu opisywanych ksenobiotykdw
w poszczegdlnych jej fazach (szybkiej, powolnej i bardzo powolnej) jest niezbedne
podczas modelowania transportu, biodegradacji i bioakumulacji hydrofobowych za-
nieczyszczen organicznych. Na podstawie uzyskanych wynikow badar wskazuje sie
takze, ze poza w pelni stwierdzong istotng rolg substancji organicznej w sorpcji za-
nieczyszczen niewiele jest informacji na temat wptywu innych wiasciwosci gleb na
ten proces. Zagadnienie to nadal jest nowe i mimo poswiecenia mu w literaturze
wiele miejsca wcigZz nie zostaje rozwigzane.

Praca finansowana ze srodkéw Komitetu Badan Naukowych w latach 2005-2008 jako projekt badaw-
czy (nr 2 PO6S 005 29). P. Oleszczuk dziekuje Fundacji na Rzecz Nauki Polskiej za przyznanie Krajowego
Stypendium dla Miodych Naukowcéw.
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