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S u m m a r y

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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procesu; XL i XNL oznaczaj¹ frakcje glebowej materii organicznej wykazuj¹cej cha-
rakter odpowiednio liniowy i nieliniowy w odniesieniu do zjawiska sorpcji (4).

Zak³ada siê, ¿e w sorpcji ksenobiotyków bior¹ udzia³ ró¿ne mechanizmy oparte
zarówno na wi¹zaniach wodorowych (25-50 kJ×mol-1) – zjawiska powierzchniowe
(s³abe wi¹zanie) lub jonowych (259-1050 kJ×mol-1). W przypadku pestycydów
Gevao i in. (5) wyró¿niaj¹ jeszcze oddzia³ywania van der Vallsa (5-20 kJ×mol-1), od-
dzia³ywania �-elektronowe (20-40 kJ×mol-1) oraz wi¹zania kowalencyjne (670-3360
kJ×mol-1).

2. Naturalna materia organiczna

G³ównym sk³adnikiem gleby uczestnicz¹cym w procesie sorpcji (3-7) jest materia
organiczna (MO). Materia organiczna gleb jest niejednorodn¹ i z³o¿on¹ struktur¹
makrocz¹steczkow¹ w sk³ad której wchodz¹ zarówno materia³y roœlinne i zwierzêce
w ró¿nych fazach rozk³adu, jak równie¿ obecne w glebie wielkocz¹steczkowe zwi¹zki
o specyficznych w³aœciwoœciach. Oddzia³ywanie zanieczyszczeñ organicznych z MO,
mo¿liwe jest dziêki „bogactwu” aktywnych grup funkcyjnych wystêpuj¹cych w jej
strukturze (m.in. -OH, -COOH, -NH2, -OCH3, =NH) (4). Silnie zaadsorbowane zanie-
czyszczenia wykazuj¹ ograniczony dostêp dla mikroorganizmów glebowych, przez
co spowalniaj¹ siê procesy rozk³adu ksenobiotyków. W wyniku sorpcji obserwuje
siê równie¿ ograniczenie degradacji fizykochemicznej. W budowie substancji orga-
nicznej gleb wyró¿nia siê trzy podstawowe frakcje ró¿ni¹ce siê miêdzy sob¹ roz-
puszczalnoœci¹ w wodzie, kwasach i zasadach, a tym samym posiadaj¹cych zró¿ni-
cowane w³aœciwoœci. S¹ to frakcje: kwasów fulwowych, huminowych oraz huminy.
Struktura i chemiczny charakter materii organicznej jest zró¿nicowany, w zale¿no-
œci od warunków klimatycznych i w³aœciwoœci geochemicznych œrodowiska, co z ko-
lei wp³ywa na sorpcjê zanieczyszczeñ organicznych. Intensywnoœæ sorpcji zale¿y
równie¿ od pochodzenia, masy cz¹steczkowej oraz polarnoœci substancji humuso-
wych (6). S³abo polarne substancje humusowe z niskim stosunkiem tlenu do wêgla
oraz przewag¹ frakcji aromatycznej wykazuj¹ znaczne powinowactwo do hydrofo-
bowych zanieczyszczeñ organicznych (8). W nowych badaniach pokazuje siê jednak,
¿e nie zawsze polarnoœæ substancji humusowych jest czynnikiem determinuj¹cym
intensywnoœæ sorpcji, a zakres tego procesu zale¿y równie¿ od innych w³aœciwoœci
gleby/osadu dennego oraz od rodzaju zanieczyszczenia. Schoone i in. (9) obserwo-
wali wzrost sorpcji pirenu, wraz z obni¿aniem siê polarnoœci materii organicznej,
podczas gdy dla fenantrenu nie stwierdzono podobnej zale¿noœci. Chefetz i in. (10)
odnotowali, ¿e w sorpcji pirenu przez materiê organiczn¹ (ró¿nego pochodzenia)
zwiêkszenie iloœci grup alkilowych jest skorelowane ze wzrostem intensywnoœci
sorpcji tego zwi¹zku. Wczeœniej (11-13) wskazywano raczej na istotniejsz¹ rolê
struktur aromatycznych ani¿eli struktur alifatycznych materii organicznej w wi¹za-
niu trwa³ych zanieczyszczeñ organicznych. Czêœciej jednak obserwuje siê zale¿noœæ
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(12-15), w której obni¿aniu polarnoœci materii organicznej towarzyszy zwiêkszenie
intensywnoœci sorpcji opisywanych zwi¹zków. Chefetz i in. (10) stwierdzili, ¿e
w procesach sorpcji ksenobiotyków organicznych istotniejsz¹ rolê pe³ni obecnoœæ
oraz wzajemny stosunek poszczególnych grup funkcyjnych ani¿eli alifatycznoœæ
b¹dŸ aromatycznoœæ glebowej materii organicznej.

Z punktu widzenia nauk o œrodowisku, szczególnie w odniesieniu do przemian
hydrofobowych zanieczyszczeñ organicznych (sorpcja/desorpcja) w budowie materii
organicznej wyró¿nia siê dwie fazy, tj. „amorficzna/miêkk¹” i „skondensowana/twar-
d¹” (16), zwane równie¿ ze wzglêdu na podobieñstwo do polimerów – frakcj¹ gu-
mow¹ (ang. rubbery) oraz szklist¹ (ang. glassy) (17). Obydwie frakcje posiadaj¹ centra
aktywne zdolne do wi¹zania ksenobiotyków organicznych. Centra te charakteryzuje
jednak zró¿nicowana si³a i ró¿ny mechanizm oddzia³ywañ z zanieczyszczeniami or-
ganicznymi. Centra aktywne wystêpuj¹ce w „fazie gumowej” (amorficzna/miêkka)
cechuj¹ siê elastycznymi wi¹zaniami o s³abej sile oddzia³ywania z hydrofobowymi
zanieczyszczeniami. „Faza szklista” (skondensowana/ twarda) posiada w swojej bu-
dowie wiêcej stabilnych porów (ang. holes), w których oddzia³ywanie miêdzy mate-
ri¹ organiczn¹ a zanieczyszczeniem charakteryzuje siê znaczn¹ si³¹. Opisywane frak-
cje charakteryzuje ró¿ny wiek, budowa, pochodzenie, jak równie¿ zró¿nicowana ki-
netyka adsorpcji/desorpcji. Zak³ada siê (18), ¿e w wyniku przemian pewnej czêœci
frakcji „gumowej” tworzy siê frakcja „szklista”. Frakcja „szklista” jest mniej polarna
i bardziej aromatyczna ni¿ frakcja „gumowa” (19).

Zasadniczo w kinetyce procesu sorpcji/desorpcji trwa³ych zanieczyszczeñ orga-
nicznych wyró¿nia siê szybk¹ oraz powoln¹ sorpcjê/desorpcjê. Niektórzy autorzy
wyodrêbniaj¹ z fazy powolnej dodatkowo fazê bardzo powoln¹ (20-23). Jednak za-
równo fazê powoln¹, jak te¿ bardzo powoln¹ charakteryzuj¹ te same procesy oraz
rodzaje oddzia³ywañ z hydrofobowymi zanieczyszczeniami organicznymi. Szybka
sorpcja, zwana równie¿ (ab)sorpcj¹ (20,23) ma charakter podzia³u równowagowego.
Wi¹zanie/uwalnianie zanieczyszczeñ z centrów umieszczonych w tej frakcji charak-
teryzuje siê szybk¹ (0,1-1 h) sorpcj¹/desorpcj¹, a krzywa sorpcji ma charakter liniowy
(I faza) (20). Szybka sorpcja zanieczyszczeñ zwi¹zana jest z frakcj¹ „gumow¹” mate-
rii organicznej i jest procesem odwracalnym. Zanieczyszczenia po³¹czone z centra-
mi znajduj¹cymi siê w obszarze frakcji „szklistej”, charakteryzuje powolny (II faza)
i bardzo powolny (III faza) wspó³czynnik szybkoœci sorpcji/desorpcji, trwaj¹cy odpo-
wiednio 10-2×h-1 oraz 10-4×h-1 (22). Na centrach znajduj¹cych siê w fazie „szkli-
stej” mo¿e dochodziæ równie¿ miêdzy sorbatami do rywalizacji o centra aktywne
(23,24). Proces powolnej sorpcji jest zazwyczaj procesem trudno- lub nieodwracal-
nym. Zjawisko rywalizacji o centra aktywne wyraŸnie zale¿y od rodzaju zwi¹zku.
Xing i in. (25) zaobserwowali wystêpowanie tego procesu w „obsadzaniu” centrów
aktywnych w obrêbie s-triazyn, podczas gdy miêdzy s-triazynami a trichloroetanem
opisywany proces nie wystêpowa³ b¹dŸ charakteryzowa³ siê nieznaczn¹ intensyw-
noœci¹. Zjawisko rywalizacji o centra aktywne, obserwowano natomiast w obrêbie
innych zanieczyszczeñ organicznych, np. 1,3-dichlorobenzenu i 2,4-dichlorofenolu
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(26), a tak¿e WWA (23,27). Van den Heuvel i van Noort (23) odnotowali wyraŸn¹ ró¿-
nicê w „wypieraniu” przez fenantren wczeœniej zaadsorbowanych zanieczyszczeñ
(fluorantenu, benzo[b]fluorantenu, benzo[k]fluorantenu i benzo[a]pirenu) w zale¿-
noœci od rodzaju centrów aktywnych. Autorzy (23) nie stwierdzili wypierania WWA
(wczeœniej zwi¹zanych w glebie) przez œwie¿o dodany fenantren z miejsc aktywnych
charakteryzuj¹cych II fazê desorpcji. Mo¿e to wskazywaæ, na specyficznoœæ centrów
aktywnych w stosunku do okreœlonych zwi¹zków (mo¿e zale¿eæ od budowy/kszta³tu
cz¹steczki). Fenantren wp³yn¹³ natomiast na zwiêkszenie frakcji WWA, która desor-
buje podczas fazy bardzo powolnej (III etap).

Kolejn¹ frakcj¹ materii organicznej, która w istotny sposób mo¿e wp³ywaæ na de-
gradacjê oraz akumulacjê hydrofobowych zanieczyszczeñ organicznych jest roz-
puszczalny wêgiel organiczny (RWO). Zasadniczo w glebach obserwuje siê zwiêk-
szenie wspó³czynnika sorpcji trwa³ych zanieczyszczeñ organicznych przez RWO,
wraz ze wzrostem jego masy cz¹steczkowej i stopniem aromatycznoœci (28). Cz¹stki
RWO zawieraj¹ hydrofobowe grupy, które oddzia³uj¹ z hydrofobowymi zanieczysz-
czeniami organicznymi (29). Badania nad desorpcj¹ WWA w obecnoœci rozpuszczal-
nego wêgla organicznego pochodz¹cego z ró¿nego typu odpadów prowadzili Raber
i Kögel-Knabner (29). Wykazano, ¿e RWO z odpadów wp³ywa w mniejszym stopniu
na desorpcjê ksenobiotyków ni¿ rozpuszczalny wêgiel organiczny wydzielony z na-
turalnej materii organicznej. T³umaczy siê to ponad 7-krotnie wiêksz¹ mas¹ cz¹s-
teczkow¹ rozpuszczalnego wêgla organicznego pochodz¹cego z naturalnej substan-
cji organicznej ani¿eli RWO ekstrahowanego z odpadów (29). Badania na temat
wp³ywu rozpuszczalnego wêgla organicznego na akumulacjê trwa³ych zanieczysz-
czeñ organicznych przez bezkrêgowce wodne (30-32), jak te¿ glebowe (33), prowa-
dzili liczni autorzy. W uzyskanych przez cytowanych autorów wynikach wskazuje
siê, ¿e na ograniczenie akumulacji zanieczyszczeñ w istotnym stopniu ma wp³yw ro-
dzaj ksenobiotyku oraz w³aœciwoœci rozpuszczalnego wêgla organicznego. Akkanen
i in. (31) oraz Akkanen i Kukkonen (32) badaj¹c akumulacjê atrazyny, pirenu, ben-
zo[a]pirenu oraz tetrachlorobifenylu (TCB) przez Daphnia magna jedynie w przypad-
ku dwóch ostatnich zwi¹zków odnotowali ograniczenie pobierania ich przez bada-
ny organizm testowy. Obecnoœæ RWO nie wp³ywa³a natomiast na akumulacjê pozo-
sta³ych zanieczyszczeñ przez Daphnia magna. Zmniejszenie biodostêpnoœci ben-
zo[a]pirenu w obecnoœci RWO obserwowano równie¿ w przypadku innych bezkrê-
gowców i organizmów wodnych (34-37). Jako wyt³umaczenie ograniczenia bioaku-
mulacji hydrofobowych zanieczyszczeñ organicznych w obecnoœci rozpuszczalnego
wêgla organicznego, wskazuje siê tworzenie zwi¹zków kompleksowych miêdzy
RWO a ksenobiotykiem. Wytworzone kompleksy s¹ zbyt du¿e lub/i zbyt polarne aby
mog³y dyfundowaæ przez b³ony komórkowe organizmów (30).

Stosunkowo mniej badañ dotyczy wp³ywu rozpuszczalnego wêgla organicznego
na biodegradacjê b¹dŸ akumulacjê trwa³ych zanieczyszczeñ organicznych przez or-
ganizmy glebowe (33,38,39). Plaehn i in. (38) nie zaobserwowali istotnych statystycz-
nie ró¿nic w mineralizacji naftalenu miêdzy gleb¹ wzbogacon¹ w RWO i gleb¹ kon-
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troln¹. Podobnego zjawiska nie notowali równie¿ Bengtsson i Zerhouni (39), w sto-
sunku do 2-3-pierœcieniowych WWA. W przypadku zwi¹zków 4-6-pierœcieniowych
obserwowano natomiast proporcjonalne zwiêkszenie ich mineralizacji wraz ze wzro-
stem koncentracji rozpuszczalnego wêgla organicznego. Autorzy (39) sugeruj¹, ¿e
RWO mo¿e wp³ywaæ na zwiêkszenie rozpuszczalnoœci „ciê¿kich” WWA. Amador
i Alexander (40) odnotowali ograniczenie mineralizacji kwasów benzoesowego i fe-
nylooctowego przy wysokiej zawartoœæ RWO (100 mg×L-1) i nieznacznej przy niskiej
koncentracji badanych zwi¹zków (1 �g×L-1). Ponad 100-krotne zwiêkszenie zawar-
toœci zanieczyszczeñ ca³kowicie zminimalizowa³o redukcyjny wp³yw RWO na minera-
lizacjê badanych ksenobiotyków. Jager i in. (33) stwierdzili ograniczenie akumulacji
WWA przez d¿d¿ownice (E. andrei) z gleb i osadów dennych (zanieczyszczonych
w iloœci 0,25-25 mg×kg-1) w obecnoœci rozpuszczalnego wêgla organicznego.

3. Materia organiczna pochodzenia antropogenicznego

Badania prowadzone w ostatnich latach (41-45) nad sorpcj¹/desorpcj¹ zanie-
czyszczeñ organicznych oraz wp³ywem materii organicznej na ten proces pokazuj¹,
¿e istotn¹ rolê odgrywa w nim MO pochodzenia antropogenicznego, tj. czarny wê-
giel (CW) (BC, ang. black carbon). Czarny wêgiel (45) definiowany jest jako pozo-
sta³oœæ niepe³nego spalania biomasy i paliw, zawieraj¹cy sadzê (ang. soot) oraz wê-
giel drzewny (ang. charcoal). Sadza formuje siê w fazie gazowej, podczas gdy wêgiel
drzewny pozostaje po niepe³nym procesie spalania.

Czarny wêgiel charakteryzuj¹ podobne w³aœciwoœci jak „szklist¹” materiê orga-
niczn¹, tj. silne powinowactwo do zanieczyszczeñ organicznych oraz nieliniowe izo-
termy adsorpcji. Na skutek silnego wi¹zania ksenobiotyków organicznych przez CW
obserwuje siê redukcjê ich desorpcji. Wspó³czynniki podzia³u okreœlone miêdzy wie-
lopierœcieniowymi wêglowodorami aromatycznymi (WWA), polichlorowanymi bife-
nylami (PCB), polibromowanymi eterami difenlowymi (PBDE) a „czystym” czarnym
wêglem s¹ czêsto o 10-1000-krotnie wiêksze ni¿ ma to miejsce w przypadku od-
dzia³ywania zanieczyszczeñ organicznych z naturaln¹ materi¹ organiczn¹ (np. kwasa-
mi fulwowymi lub huminowymi) (7,41,46). W badaniach wykazuje siê (47), ¿e w obec-
noœci naturalnej materii organicznej oraz innych ksenobiotyków mo¿e dochodziæ do
redukcji adsorpcji zanieczyszczeñ przez CW. Mimo to, nadal ta frakcja organiczna
odgrywa g³ówn¹ rolê w wi¹zaniu ksenobiotyków obecnych w œrodowisku (47). Bur-
gess i in. (42) badali wp³yw CW ró¿nego pochodzenia na zakres sorpcji 2,4-dichloro-
bifenylu i fluorantenu. Odnotowany przez autorów wzrost sorpcji badanych zwi¹zków
charakteryzowa³ siê nastêpuj¹cym szeregiem – popió³ z wêgla kamiennego < sadza
< popió³ lotny. Wykazano zale¿noœæ miêdzy powierzchni¹ w³aœciw¹ tych sorbentów
a równowagowym wspó³czynnikiem podzia³u (uwzglêdniaj¹cym zawartoœæ CW).

Mimo istotnej roli czarnego wêgla w wi¹zaniu trwa³ych zanieczyszczeñ orga-
nicznych nadal nieliczne s¹ prace, w których pokazuje siê bezpoœrednie oddzia³ywa-
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w wodzie. Wyklucza to sugerowan¹ przez Ograma i in. (52) zasadê, w myœl której,
tylko rozpuszczona frakcja zanieczyszczeñ mo¿e ulec mineralizacji. Laor i in. (53)
równie¿ nie odnotowali redukcji mineralizacji przez Pseudomonas sp. fenantrenu za-
adsorbowanego przez kwasy huminowe. Calvillo i Alexander (54) prowadzili bada-
nia nad degradacj¹ bifenylu przez ró¿ne grupy mikroorganizmów zaadsorbowanego
na syntetycznych adsorbentach poliakrylowych (œrednica ziaren – 0,27-0,89 mm;
œrednica porów 9 nm; powierzchnia w³aœciwa 300 m2×g-1). Podobnie jak we wczeœ-
niej cytowanych pracach autorzy odnotowali wiêksz¹ degradacjê zanieczyszczeñ
ni¿ zakres desorpcji tych zwi¹zków. Nie stwierdzono jednak mineralizacji zaadsor-
bowanego bifenylu przez wyselekcjonowane z badanej grupy mikroorganizmów
dwa szczepy bakterii, które we wczeœniejszych doœwiadczeniach wykazywa³y zdol-
noœæ do degradacji tego zwi¹zku. Z przedstawionych przez Calvillo i Alexandra (54)
wniosków wynika, ¿e mineralizacja zaadsorbowanych zanieczyszczeñ polega na
wspó³dzia³aniu kilku szczepów mikroorganizmów, pe³ni¹cych okreœlone funkcje. Je-
den (lub grupa), mo¿e sprzyjaæ uwalnianiu zanieczyszczeñ z matrycy, podczas gdy
kolejne szczepy mineralizuj¹ uwolniony zwi¹zek. Mechanizm uwalniania zaadsorbo-
wanego zanieczyszczenia mo¿e byæ zwi¹zany np. z produkcj¹ przez dan¹ grupê mi-
kroorganizmów zwi¹zków powierzchniowo czynnych (55). Jako inny mechanizm od-
powiedzialny za degradacjê zaadsorbowanych zanieczyszczeñ Cavillo i Alexander
(54) wskazuj¹ bezpoœredni kontakt komórki bakteryjnej z ksenobiotykiem, wstêpne
jego rozpuszczenie przez lipidy obecne w œcianie komórkowej, a nastêpnie dyfuzjê
do wnêtrza komórki. Ciekawe wyniki badaj¹c podczas mineralizacji fenantrenu za-
adsorbowanego na poliakrylowych ziarnach oraz na cz¹steczkach osadów dennych
uzyskali Tang i in. (56). Izolacja mikroorganizmów zdolnych do degradacji hydrofo-
bowych zanieczyszczeñ organicznych w glebach i osadach dennych polega g³ównie
na hodowaniu ich w obecnoœci konkretnego zanieczyszczenia jako Ÿród³a wêgla;
przy braku adsorbenta (gleby, osadu dennego). Poniewa¿ tak otrzymane szczepy
rozwijaj¹ siê w roztworze wodnym, nie wykszta³caj¹ one mechanizmów zdolnych
do degradacji zaadsorbowanych przez matrycê ksenobiotyków. Tang i in. (56) wy-
izolowali – na bazie fenantrenu zaadsorobwanego na poliakrylowych ziarnach –
grupê mikroorganizmów charakteryzuj¹cych siê wysok¹ zdolnoœci¹ do mineralizacji
tego ksenobiotyku zaadsorbowanego przez osad denny. Autorzy uzyskali, w porów-
naniu do mikroorganizmów otrzymanych przy u¿yciu klasycznych metod izolacji,
ponad 2-krotne zwiêkszenie wydajnoœci degradacji fenantrenu przez wspomniany
szczep. Guerin i Boyd (57) sugeruj¹, ¿e biodostêpnoœæ zaadsorbowanych zanie-
czyszczeñ w wiêkszym stopniu determinowana jest zdolnoœci¹ danego szczepu bak-
teryjnego do mineralizacji takiego zanieczyszczenia ani¿eli innych czynników. Auto-
rzy (57) badaj¹c dwa szczepy bakteryjne stwierdzili zró¿nicowanie w degradacji naf-
talenu zaadsorbowanego przez naturalne i syntetyczne adsorbenty. Badany przez
nich szczep NPAlk (Alcaligenes sp.) nie by³ w stanie – w przypadku ¿adnego z testo-
wanych adsorbentów – przeprowadziæ mineralizacji naftalenu, podczas gdy szczep
17484 (Pseudomonas putida), wykazywa³ istotn¹ skutecznoœæ w biodegradacji tego
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zwi¹zku (57). Autorzy odnotowali jednak, ¿e bez wzglêdu na rodzaj szczepu wiêk-
szy zakres mineralizacji naftalenu mia³ miejsce przy braku sorbenta ani¿eli w jego
obecnoœci.

4. Wp³yw innych w³aœciwoœci geosorbenta na proces sorpcji

Poza materi¹ organiczn¹ pewn¹ rolê w sorpcji trwa³ych zanieczyszczeñ organicz-
nych mo¿e równie¿ odgrywaæ frakcja mineralna gleby. Kögel-Knabner i Totsche (58)
przebadali glebowe frakcje mineralne oraz mieszaninê piasku z montmorylonitem
(10:1 w/w). We wszystkich z testowanych frakcji wykazano wysok¹ zdolnoœæ sorp-
cyjn¹ w stosunku do badanych WWA (antracen, piren, perylen). Najwiêkszym zakre-
sem sorpcji charakteryzowa³a siê mieszanina piasku z montmorylonitem. Leichtle
i Totsche (59) stwierdzili niemal ca³kowit¹ sorpcjê WWA przez frakcjê piasku (pozba-
wionego wêgla organicznego), getytu (FeO(OH)) oraz montmorylonitu. Wzrost sorp-
cji WWA w prezentowanych badaniach (59) zale¿a³ od powierzchni w³aœciwej mine-
ra³ów i kszta³towa³ siê w sposób nastêpuj¹cy: piasek<getyt<montmorylonit. W ba-
daniach (60,61) pokazuje siê, ¿e oprócz powierzchni w³aœciwej na sorpcjê trwa³ych
zanieczyszczeñ organicznych mog¹ wp³ywaæ inne czynniki (pH, si³a jonowa roztwo-
ru). Wp³yw ten jest zró¿nicowany i g³ównie zale¿y od rodzaju minera³u. Stauffer
i Macintyre (60) nie odnotowali wp³ywu pH na sorpcjê naftalenu przez tlenek glinu
(Al2O3). Obserwowali natomiast – przy bardzo wysokim odczynie (pH = 12,8) –
wyraŸn¹ redukcjê sorpcji tego zwi¹zku przez getyt. Podobnie Huang i in. (62) stwier-
dzili brak zale¿noœci miêdzy odczynem a sorpcj¹ fenantrenu przez tlenek glinu, w przy-
padku natomiast dwutlenku krzemu, kaolinitu i piasku obserwowano wp³yw pH na
sorpcjê tego zanieczyszczenia. W literaturze brak jest jednak zupe³nie informacji na
temat wp³ywu frakcji nieorganicznej gleb na proces biodostêpnoœci i bioakumulacji
trwa³ych zanieczyszczeñ organicznych. Wynika to z faktu, ¿e przy zawartoœci materii
organicznej w iloœci ju¿ 0,1% (12), przejmuje ona g³ówn¹ rolê w procesach sorpcji de-
terminuj¹c w ten sposób biodostêpnoœæ ksenobiotyków organicznych.

Obok w³aœciwoœci gleb (tj. zawartoœci i rodzaju materii organicznej) oraz rodzaju
mikroorganizmów w œrodowisku mog¹ zostaæ stworzone warunki, w których do-
chodzi do zwiêkszenia desorpcji i biodostêpnoœci zanieczyszczeñ organicznych.
Szczególnie szeroko opisany w literaturze zosta³ wp³yw zwi¹zków powierzchniowo
czynnych na wymienione procesy (55,63-66). Wykorzystanie zwi¹zków powierz-
chniowo czynnych ma g³ównie na celu zwiêkszenie rozpuszczalnoœci zanieczysz-
czeñ w fazie wodnej, przez co staj¹ siê one dostêpne dla mikroorganizmów (65).
Surfaktanty niekiedy równie¿ mog¹ stanowiæ Ÿród³o wêgla dla rozwijaj¹cych siê kul-
tur bakterii (67). Zagadnienie wp³ywu zwi¹zków powierzchniowo czynnych na pro-
cesy sorpcji/desorpcji szerzej opisano w pracy (55).

W procesie zwiêkszenia biodostêpnoœci lub desorpcji ksenobiotyków organicz-
nych, istotn¹ rolê mog¹ pe³niæ substancje towarzysz¹ce zanieczyszczeniom (np.
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inne wêglowodory ropopochodne), jak równie¿ zwi¹zki obecne w glebie (np. lipi-
dy). Tremblay i in. (68) prowadzili badania nad wp³ywem frakcji lipidów ekstrahowa-
nych z osadów dennych na sorpcjê/desorpcjê HZO. Lipidy z punktu widzenia geo-
chemicznego obejmuj¹ ró¿norodn¹ grupê zwi¹zków rozpuszczalnych w niepolar-
nych lub s³abo polarnych rozpuszczalnikach (69). Wed³ug wymienionej definicji do
grupy lipidów zalicza siê (70): kwasy t³uszczowe, alkany, alkeny alkohole alkilowe
lub bardziej z³o¿one kompleksy typu – steroli, terpenów, chlorofili, t³uszczów z³o-
¿onych i wosków. Ze wzglêdu na swoje w³aœciwoœci zwi¹zki te mog¹ stanowiæ „do-
bry rozpuszczalnik” dla hydrofobowych zanieczyszczeñ organicznych. Jednak¿e
dziêki podobnym do ksenobiotyków organicznych w³aœciwoœciom mog¹ zajmowaæ
centra aktywne wykazuj¹ce powinowactwo do zanieczyszczeñ (lub wypieraæ wczeœ-
niej zaadsorbowane zanieczyszczenia na drodze rywalizacji). W badaniach prowa-
dzonych przez Tremblay i in. (68) ekstrakcja lipidów z osadów dennych spowodo-
wa³a zwiêkszenie sorpcji fenantrenu oraz zmianê charakteru izotermy adsorpcji z li-
niowej na nieliniow¹. Na podstawie prezentowanych wyników (68) mo¿na przypusz-
czaæ, ¿e centra aktywne zajmowane wczeœniej przez lipidy wykazuj¹ powinowactwo
równie¿ do fenantrenu. Zmiana izotermy adsorpcji sugeruje natomiast, ¿e centra te
umieszczone s¹ g³ównie w obszarze „szklistej” materii organicznej. Usuniêcie frak-
cji lipidów mo¿e powodowaæ równie¿ ods³oniêcie obecnych w nano- i mikroporach
centrów aktywnych, które wykazuj¹ powinowactwo do fenantrenu (68).

Podczas awarii i katastrof obok typowych zanieczyszczeñ organicznych – bê-
d¹cych tematem tej pracy – do gleby/osadu dennego mog¹ dostawaæ siê inne gru-
py substancji czêsto towarzysz¹ce zanieczyszczeniom, np. ropa naftowa, smo³a wê-
glowa, oleje mineralne oraz inne wêglowodory, tworz¹ce w zanieczyszczonej glebie
tzw. fazê ciek³¹ nie mieszaj¹c¹ siê z wod¹ (NAPL, ang. nonaqueous phase liquid). Sub-
stancje te zwiêkszaj¹ rozpuszczalnoœæ wodn¹ ksenobiotyków organicznych (71,72).
Jonker i in. (73) odnotowali, ¿e przy niskiej zawartoœci oleju mineralnego, stano-
wi¹cego <15% substancji organicznej, dochodzi³o do ograniczenia sorpcji 6 bada-
nych WWA. Dalsze zwiêkszanie udzia³u oleju nie wp³ywa³o ju¿ w sposób istotny na
sorpcjê badanych zwi¹zków. Obni¿enie sorpcji 3- i 4-pierœcieniowych WWA przez
gleby zanieczyszczone olejem syntetycznym i diesla obserwowali równie¿ Walter
i in. (72). Autorzy (72) w przeciwieñstwie do cytowanej pracy (73) odnotowali zale¿-
noœæ, w której zwiêkszaniu koncentracji olejów towarzyszy³o obni¿anie siê zakresu
sorbowanych WWA (rys.).

Badania nad wp³ywem lotnych wêglowodorów na desorpcjê i akumulacjê WWA
przez d¿d¿ownice (Eisenia fetida) prowadzili Bogan i in. (74). Autorzy odnotowali
(74), ¿e zwiêkszaniu stê¿enia zwi¹zków lotnych towarzyszy³ jednoczeœnie wzrost
desorpcji i bioakumulacji WWA. Zró¿nicowany wp³yw olejów i lotnych wêglowodo-
rów na biodostêpnoœæ zanieczyszczeñ organicznych zwi¹zany jest najprawdopo-
dobniej (75,76) z jego lepkoœci¹. Wraz z obni¿eniem lepkoœci obserwuje siê zwiêk-
szenie rozpuszczalnoœci i biodostêpnoœci hydrofobowych zanieczyszczeñ organicz-
nych.
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Poza wspomnianymi ju¿ dodatkami – które zwykle obecne s¹ w glebie (np. lipi-
dy) b¹dŸ towarzysz¹ wprowadzanym zanieczyszczeniom (np. ropa naftowa, smo³a
wêglowa, oleje mineralne oraz inne wêglowodory) – wzrost desorpcji ksenobioty-
ków organicznych z gleb mo¿e zachodziæ w obecnoœci innych substancji i zwi¹z-
ków. Informacja ta ma znaczenie praktyczne z punktu widzenia remediacji gleb za-
nieczyszczonych przez opisywane ksenobiotyki. Janzen i in. (77) stwierdzili zwiêk-
szenie desorpcji �-naftolu i naftalenu z gleb zanieczyszczonych tymi zwi¹zkami po
zastosowaniu wodnego wyci¹gu z kompostu otrzymanego z obornika. Autorzy su-
geruj¹, ¿e istotn¹ rolê w tym procesie mo¿e pe³niæ rozpuszczalny wêgiel organicz-
ny, który mo¿e wp³ywaæ na desorpcjê zanieczyszczeñ organicznych. Subramaniam
i in. (78) prowadzi³ badania nad wp³ywem zwi¹zków kompleksuj¹cych, takich jak cy-
trynian i szczawian sodu, pirofosforan sodu oraz kwas wersenowy (EDTA), na zwiêk-
szenie desorpcji WWA, a tym samym uzyskania wiêkszej skutecznoœci remediacji
gleb zanieczyszczonych przez te wêglowodory. Dodatek zwi¹zków kompleksuj¹-
cych w stê¿eniu 0,01 M spowodowa³ wzrost desorpcji sumy 16 WWA do poziomu
oko³o 38-58% pierwotnie wprowadzonych zanieczyszczeñ. Dziesiêciokrotne zwiêk-
szenie stê¿enia zwi¹zków kompleksuj¹cych powodowa³o dalsze zwiêkszanie iloœci
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WWA, która ulega³a procesowi desorpcji. Zwi¹zki kompleksuj¹ce w ¿adnym przy-
padku nie wp³ywa³y na zakres desorpcji WWA charakteryzuj¹cych najwiêksz¹ mas¹
cz¹steczkow¹ (tj. benzo[a]piren, dibenz[a,h]antracen, indeno[1,2,3-cd]piren oraz
benzo[ghi]perylen)

5. Podsumowanie

Podsumowuj¹c przedstawione informacje nale¿y stwierdziæ, ¿e dok³adne pozna-
nie kinetyki adsorpcji/desorpcji, jak równie¿ udzia³u opisywanych ksenobiotyków
w poszczególnych jej fazach (szybkiej, powolnej i bardzo powolnej) jest niezbêdne
podczas modelowania transportu, biodegradacji i bioakumulacji hydrofobowych za-
nieczyszczeñ organicznych. Na podstawie uzyskanych wyników badañ wskazuje siê
tak¿e, ¿e poza w pe³ni stwierdzon¹ istotn¹ rol¹ substancji organicznej w sorpcji za-
nieczyszczeñ niewiele jest informacji na temat wp³ywu innych w³aœciwoœci gleb na
ten proces. Zagadnienie to nadal jest nowe i mimo poœwiêcenia mu w literaturze
wiele miejsca wci¹¿ nie zostaje rozwi¹zane.
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