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STRESZCZENIE

Zanieczyszczenie wod Sladowymi ilo$ciami substancji chemicznych po-
chodzenia antropogenicznego, obcymi dla srodowiska wodnego stanowi zagro-
zenie dla prawidlowego rozwoju fauny i flory, a takze zdrowia ludzi. Poszuki-
wanie skutecznych metod eliminacji tego rodzaju zanieczyszczen jest
przedmiotem zainteresowania wielu osrodkéw naukowo-badawczych.

W pracy przedstawiono wyniki badan nad degradacja ksenobiotykéw w
roztworach wodnych na drodze proceséw inicjowanych fotochemicznie. Wy-
brane obiekty badah naleza do substancji wysoce toksycznych, wykazujacych
dziatanie kancerogenne i mutagenne oraz zaktdcajacych prawidlowe funkcjo-
nowanie organéw wydzielania wewngtrznego. W grupie badanych zwiazkéw
znalazty si¢ wielopier§cieniowe weglowodory aromatyczne: benzo[a]piren,
chryzenu i fluoren; pochodne fenolowe: 2-chlorofenol, n-butyloparaben, 4-tert-
oktylofenol i dwa sterydy anaboliczne: boldenon i trenbolon. Do degradacji
tych zwigzkéw wykorzystano bezpos$rednie dziatanie promieniowaniem UV
oraz reakcje¢ rodnikéw hydroksylowych generowanych poprzez fotolize¢ nad-
tlenku wodoru. Trzecia zastosowana metoda bylo utlenianie molekularnym
tlenem singletowym, uzyskiwanym w procesie fotosensybilizowanego utlenia-
nia z uzyciem jako sensybilizatoréw: rézu bengalskiego, bigkitu metylenowego,
chloryny e6 i chlorku glinowego tetrasulfonowanej ftalocyjaniny.

Wykonane badania byly ukierunkowane na okreslenie wptywu warunkéw
reakcyjnych na szybkos¢ procesu, i w wigkszos$ci dotyczyty uktadéw modelo-
wych. Obejmowaly one okreslenie wptywu odczynu $rodowiska reakcyjnego,
stezenia zanieczyszczen, mocy i zakresu spektralnego stosowanego promienio-
wania, obecnosci i stgzenia tlenu, a takze, w odpowiednich procesach, st¢zenia
nadtlenku wodoru i sensybilizatoréw. Przebieg reakcji obserwowany byl tez
w obecnosci pewnych dodatkéw o charakterze zmiataczy reaktywnych form
tlenu, co pozwalato wyjasni¢ mechanizm zachodzacych reakcji. Zebrane w toku
do$wiadczen informacje umozliwily zbudowanie modeli kinetycznych bada-
nych proceséw, opartych na reakcjach elementarnych oraz wyznaczenie para-
metréw kinetycznych badanych reakcji — wydajnosci kwantowych degradacji
i statych szybkosci reakcji.

Przeprowadzone badania przyczynity si¢ do lepszego poznania proceséw
degradacji fotochemicznej, zachodzacych w naturalnych zbiornikach wodnych,
a jednocze$nie umozliwily oceng przydatnosci stosowanych metod do praktycz-
nego usuwania groznych zanieczyszczen ze strumienia Sciekéw. Wyznaczone
parametry kinetyczne, dla wielu reakcji po raz pierwszy, moga by¢ wykorzysta-
ne do modelowania proceséw fotochemicznych zachodzacych w przyrodzie, jak
i w pracach projektowych przy ewentualnym zastosowaniu metod fotochemicz-
nych do oczyszczania wod.



SPIS SKROTOW I SYMBOLI

'0, — czasteczkowy tlen singletowy

2CP  —2-chlorofenol

AOP  — procesy zaawansowanego utleniania
AT — atrazyna

BAP  —benzola]piren

BD — boldenon

BP — n-butyloparaben

CHe6 - chloryna e6
CHR —chryzen

EDs - zwiazki wykazujace aktywno$¢ hormonalna (ang. endocrine
disruptors)

FLU  —fluoren

H — nadtlenek wodoru

OP — 4-tert-oktylofenol

PC — chlorek tetrasulfonowane;j ftalocyjaniny glinowe;j

PS — sensybilizator

RB — 16z bengalski, sl disodowa

TB — trenbolon

VIS — $wiatto, promieniowanie widzialne

WWA - wielopier§cieniowe weglowodory aromatyczne

— wspotczynnik nachylenia prostej
— droga optyczna

— stezenie molowe

— strumien fotondw
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o

— strumien fotondw zaabsorbowany w objgtosci reaktora
— ulamek pochlonigtego promieniowania

— stata r6wnowagi

— stata szybkosci

— stata szybkosci zaniku tlenu singletowego w wodzie

— stata szybkosci wygaszania tlenu singletowego

LA S AN O SR

— stata szybkosci reakcji tlenu singletowego

=z

— stata szybkoSci zaniku tlenu singletowego, k; + k4



— stata szybko$ci zaniku stanu trypletowego sensybilizatora w wodzie
— stata szybko$ci tworzenia tlenu singletowego

— stata szybko$ci wygaszania stanu trypletowego

— zastepcza stata szybkosci

— szybkos¢ reakcji

—czas

— stan poczatkowy, warunki wyj$ciowe

— stopien dysocjacji

— wspotczynnik

— molowy wspdtczynnik absorpcji

— wydajnos¢ kwantowa

— wydajno$¢ kwantowa tworzenia trypletu

— wydajno$¢ kwantowa tworzenia tlenu singletowego
— dlugos¢ fali

— stan wzbudzony
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1. WPROWADZENIE

Specyficzna grupe zanieczyszczen, wystgpujacych w sladowych ilo$ciach
w $rodowisku wodnym, stanowig substancje o wysoce toksycznym dziataniu,
powodujace choroby nowotworowe, wywotujace mutacje czy tez zaktdcajace
prace gruczotéw wydzielania wewngtrznego, a wiec zaburzajace podstawowe
funkcje organizmu: rozmnazanie i rozwdj. Zanieczyszczenia te sa okreslane
jako ksenobiotyki, czyli substancje pochodzenia antropogenicznego, ktére nie
wystgpuja samoistnie w przyrodzie. Natura nie potrafi sobie poradzi¢ z degra-
dacja tych zwiazkéw na drodze biologicznej, bowiem brak jest wyksztatconych
ewolucyjnie mechanizméw ich metabolizmu. Substancje tego typu czgsto nie sa
usuwane ze $ciekéw oczyszczanych tradycyjnymi metodami, sa trudno biode-
gradowalne 1 ulegaja akumulacji [1, 2, 3, 4]. Korzystanie z zanieczyszczonych
zasobow wodnych, stanowi zagrozenie zdrowia cztowieka oraz wptywa na kon-
dycje i wielko$¢ populacji zwierzat i roslin. Dlatego tez eliminacja zanieczysz-
czen jest przedmiotem badan w wielu o$rodkach badawczych, co ma odzwier-
ciedlenie w bogatej literaturze przedmiotu [5, 6, 7, 8, 9].

Szczegblna grupe ksenobiotykéw stanowia zwiazki przejawiajace aktyw-
no$¢ hormonalng, okres$lane jako EDs (ang. endocrine disruptors). Sa one defi-
niowane jako zewnegtrzne, pozaustrojowe substancje lub ich mieszaniny, ktére
zmieniaja funkcje lub funkcje uktadu wydzielania wewngtrznego i w konse-
kwencji prowadza do niepozadanych skutkéw w zdrowym organizmie lub jego
potomstwie, czy populacji [7]. Szeroka game tych substancji mozna podzieli¢
na dwie kategorie: zwiazki naturalnie wystgpujace w przyrodzie oraz syntety-
zowane przez czlowieka. Ich klasyfikacja nie opiera si¢ na wlasnosciach che-
micznych czy strukturze chemicznej lecz na ich biologicznym oddziatywaniu na
uktad hormonalny poprzez: 1) nasladowanie badz blokowanie dziatania hormo-
néw, 2) zmiang szlakéw syntezy i metabolizmu hormonéw czy tez 3) modyfi-
kacje poziomu wrazliwosci receptoréw hormonalnych. Skutki ich dzialania
dotycza przede wszystkim szeroko rozumianej sfery rozrodczosci (bezptodnos¢,
niedorozwdj piciowy, zmiany zachowan seksualnych) [10], a takze obnizenia
koncentracji lub nadaktywnos$ci osobnikéw, zmiany prawidtowego dziatania
gruczoléw tarczycy, nadnerczy i przysadki. Obserwowano tez zwigkszona licz-
be przypadkéw zachorowan na raka oraz wad wrodzonych [3]. Wprawdzie
wigkszos¢ tych przypadkéw zostata zaobserwowana u zwierzat (migczaki, ryby,
gady, ptaki, ssaki [11]), to zasada ostrozno$ci wymaga podjecia odpowiednich
krokéw w celu eliminacji tych zwiazkéw ze $rodowiska.

Liczba zwiazkéw wykazujacych oddzialywanie z uktadem hormonalnym
jest szacowana na okoto 38 tys. [3]. JednakZe rozpoczgte w 1999 roku prace
w ramach Unii Europejskiej nad tego rodzaju zwiazkami, z pierwotnie wytypo-
wanych 575 substancji, po szeScioletnich badaniach ograniczyty ich liczbg do
320 [12]. Przy ustalaniu listy zwiazkéw o dzialaniu endokrynnym pewna rolg



odgrywala takze wielko$¢ produkcji, trwato$¢ i mozliwos$¢ kontaktu z podejrza-
nymi zwigzkami.

Wséréd zwiazkéw o dziataniu endokrynnym mozna wyrdznié: pestycydy,
np. DDT (dichlorodifenylotrichloroetan), lindan (y-heksachlorocykloheksan),
glifosat (N-(fosfonometylo)glicyna) [13, 14, 15], zaliczane do pestycydéw or-
ganiczne zwiazki cyny [16]; zwiazki aromatyczne i halogenoorganiczne po-
wstajace w procesach spalania, np. niektére wielopier$cieniowe we¢glowodory
aromatyczne, polichlorowane bifenyle, dioksyny i furany [12, 17]; bromowane
srodki gasnicze np. dekabromodifenylowy eter [18, 19]; metale cigzkie takie,
jak kadm, otéw, rte¢ [3, 7]; alkilofenole uzywane w produkcji $§rodkéw po-
wierzchniowo czynnych i tworzyw sztucznych, np. nonylofenol, bisfenol A [6, 20];
plastyfikatory tworzyw sztucznych, np. ftalan dibutylu [21, 22]; naturalne i synte-
tyczne sterydy stosowane w medycynie, hodowli zwierzat i uzywane jako $rod-
ki antykoncepcyjne [1, 23, 24]; fitoestrogeny np. izoflawony, ligniny, zawarte
w materiale roslinnym (soja, kapusta, celuloza) [25]; stabilizatory, antyutleniacze
itp., stosowane w $rodkach higieny osobistej, kosmetykach, farmaceutykach czy tez
W Zywnosci, np. parabeny, pizma zapachowe, pochodne anizolu [26, 27, 28].

Wymienione zwiazki sa uzywane w znaczacych ilosciach w zyciu codzien-
nym kazdego z nas, w rolnictwie i hodowli, jak réwniez w przemysle. Po uzyciu
substancje, czg¢sto w niezmienionej postaci, sa odprowadzane do zaktadéw
oczyszczania $ciekéw, skad wraz ze sptywami rolniczymi przedostaja si¢ do
wod powierzchniowych. Rysunek 1 przedstawia schematycznie gtéwne zrédia
emisji ksenobiotykéw i ich obieg w srodowisku wodnym.

GOSPODARSTWA PRZEMYSC ROLNICTWO
DOMOWE | HODOWLA
woda i y /
pitra 1 bezposredrie,’
ZAKKADY | i wuwarie /[ Zpapy OSAD
| / | sciekowy
UZDATNIANIA | | /| 0czZYSZCZANIA
WoDY | SCIEKOW
i ek
Y ¥
woDY

POWIERZCHNIOWE

infiltracja i

perkolacja
WoDY odcieki
GRUNTOWE SKYADOWISKA
ODPADOW

Rys. 1. Drogi zanieczyszczenia Srodowiska wodnego zwiazkami o charakterze ED
(pogrubione linie wskazuja gtéwne drogi)

Oczyszczalnie $ciekOw pracujace w oparciu o konwencjonalne technologie
zawodza w usuwaniu zwiazkow o charakterze EDs. Koagulacja, flokulacja,
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sedymentacja, czy biologiczna filtracja pozostaja w znacznym stopniu niesku-
teczne [4, 9, 22, 28, 29]. Spowodowane to moze by¢ réznymi wlasno$ciami
chemicznymi ksenobiotykéw, ich dobra rozpuszczalnoscia w wodzie, badz tez,
bardzo niskim poziomem ich st¢zen (ppb, ppm [7]) w $ciekach doprowadza-
nych do oczyszczalni.

Obecno$¢ zwiazkdw o charakterze ED w wodach powierzchniowych, sta-
nowigcych zrédio wody pitnej rodzi powazne zagrozenie dla zdrowia i zycia
flory, fauny oraz ludzi. Pomimo, Ze problem obecnosci farmaceutykéw i stero-
idéw w wodach powierzchniowych (zwiazkéw o charakterze endokrynnym)
opisywany jest w literaturze od lat 60. i 70. ubieglego wieku [5], to powiazanie
ich obecnosci z obserwowanymi zmianami u organizméw wodnych nastapito
u progu XXI wieku [20]. Liczne badania nad oddziatywaniem wielu substancji
na uktad hormonalny organizméw z jednej strony, i badania akwendw prawie
na catym $wiecie pod katem obecnosci EDs, dzigki odpowiednim procedurom
analitycznym [30], potwierdzily istniejace zagrozenia. I prawie od pierwszych
doniesien literaturowych uswiadamiajacych powazna sytuacje, kierowano apele
o znalezienie skutecznych technologii usuwajacych te substancje ze srodowiska
wodnego [31].

Podejmowane s3 zatem dziatania usprawniajace skuteczno$¢ zaktadéw
oczyszczania $ciekéw w eliminacji EDs [29], przez nowe rozwiazania przepty-
wu wéd w lagunach i stawach stabilizacyjnych [32], analizie znanych rozwia-
zah do nowych potrzeb np. chlorowanie [33], utlenianiu za pomoca mangania-
nu(VII) [34], ozonowaniu potaczonemu z filtracja w piaskownikach [35].
Badana jest tez efektywno$¢ metod fizycznych, jak nanofiltracja i odwrécona
osmoza [36]. Jednak wigkszo$¢ badaczy wskazuje na duza skuteczno$¢ che-
micznego utleniania za posrednictwem reaktywnych czasteczek tlenowych,
a szczegblnie rodnikéw hydroksylowych generowanych w réznych procesach
zaawansowanego utleniania (AOP) [3, 7, 8, 9]. Dodatkowo zanieczyszczenia
poddane utlenianiu metodami AOP prowadza do produktéw bardziej podatnych
na biodegradacje¢, np. jak ma to miejsce przy dzialaniu na niejonowe Srodki
powierzchniowo czynne [37].

Powszechno$¢ wystgpowania ksenobiotykéw w przyrodzie, a szczeg6lnie
w $rodowisku wodnym i zwiazane z tym zagrozenia dla zywych organizméw
stwarzaja presj¢ ukierunkowana na trzy rodzaje dziatalnosci. Ograniczenie sto-
sowania groznych substancji chemicznych, poszukiwanie skutecznych metod
ich eliminacji ze $ciekéw odprowadzanych do wéd powierzchniowych. Wresz-
cie, prowadzenie badan nad naturalnymi procesami biologicznymi i fotoche-
micznymi, pozwalajacymi zlikwidowaé gromadzone trucizny i lepiej poznac
wiodace ku temu procesy. Wiedza ta umozliwia podjgcie dziatan profilaktycz-
nych, chroniacych przyrodg, a takze identyfikacje produktéw przejsciowych,
ich toksycznosci, co powinno umozliwi¢ lepsze zapobieganie degradacji §rodo-
wiska.

Witasnie problematyka degradacji ksenobiotykéw, a szczegdlnie aspekty
wplywu warunkéw degradacji na jej szybko$¢ przy wykorzystaniu metod foto-
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chemicznych, generujacych reaktywne formy tlenu jest przedmiotem niniejszej
rozprawy, co wpasowuje si¢ w dwa ostatnie kierunki dziatalnosci.

W kolejnych rozdziatach pracy oméwitem wybrane do badan ksenobiotyki,
a nastgpnie metody fotochemiczne wykorzystane do ich degradacji. Ogolnej
prezentacji metod towarzyszy przeglad doniesien literaturowych dotyczacy
degradacji ksenobiotykéw wybranymi metodami fotochemicznymi. W kolej-
nych rozdziatach przedstawitem wyniki badan wykonanych w naszym laborato-
rium i w koncu, w podsumowaniu zawarlem wnioski wyptywajace z catosci
pracy, starajac si¢ wskazaé rolg naszych prac w kontekscie badah prowadzo-
nych w innych o$rodkach.
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2. BADANE KSENOBIOTYKI

Przy wyborze obiektéw, do kolejno podejmowanych etapéw badan opisa-
nych w niniejszej pracy, kierowatem si¢ mata liczba doniesief literaturowych
o degradacji tych zwiazkow oraz potrzeba takich badan, wynikajaca z wysokiej
ich toksycznosci. Obiektem moich badan byty ksenobiotyki w pewnym stopniu
reprezentatywne dla substancji o dziataniu endokrynnym. Z grupy weglowodo-
row aromatycznych byty to benzo[a]piren, chryzen i fluoren (rys. 2). Wéréd
pochodnych zwiazkéw fenolowych zbadano n-butylparaben, 4-fert-oktylofenol
i 2-chlorofenol. Badaniom poddano takze dwa syntetyczne sterydy nalezace do
sterydéw anabolicznych, stosowanych w niektérych krajach masowo przy pro-
dukcji zwierzgcej: boldenon i trenbolon.

Wielopierscieniowe wegglowodory aromatyczne (WWA), wystepuja po-
wszechnie w przyrodzie, gtdwnie na skutek dziatalno$ci cztowieka. Powazne
skazenie gleby na obszarach, gdzie przez wiele lat egzystowaly zaklady przero-
bu wegla sa znaczacym tego przykladem. U progu XXI wieku zawarto§¢ WWA
w wodach otwartego Baltyku byla szacowana na ponad 5 Mg (0,2 Mg BAP),
z czego 1,4 Mg (0,18 Mg BAP) byta zaadsorbowana na zawieszonych w wodzie
czastkach [38]. Zrédtem emisji WWA do $rodowiska jest zasadniczo kazdy
proces, prowadzacy do niecatkowitego spalania zwiazkéw organicznych, proce-
sy naturalne (pozary laséw, erupcje wulkaniczne) oraz dzialania poza przemy-
stowe (spaliny pojazdéw, palenie tytoniu, spalanie odpadéw, smazenie potraw).

benzo[a]piren chryzen fluoren

Rys. 2. Struktury chemiczne badanych WWA

Duze zainteresowanie tymi zwiazkami wynika z ich udowodnionego dzia-
tania kancerogennego, muta- i teratogennego [39]. Benzo[a]piren i ben-
zo[a]antracen wykazuja aktywno$¢ hormonalng [12]. Wprawdzie wigkszos$¢
WWA nie jest zaliczana do EDs, to nalezy doda¢, ze wiele ich metabolitéw
posiada wiasnosci estrogenne [11], co dodatkowo wpltywa na zagrozenie zy-
wych organizméw. Amerykanska Agencja Ochrony Srodowiska (EPA) na liscie
129 najbardziej groznych zanieczyszczen umiescita 16 wielopierscieniowych
weglowodoréw aromatycznych [40].

Srodowisko wodne jest zanieczyszczone WWA poprzez $cieki miejskie
i przemystowe, sptywy wod z obszar6w skazonych (np. tereny koksowni, za-
ktadéw produkujacych asfalt) oraz wody opadowe usuwajace WWA z atmosfe-
ry [41]. Stgzenia w wodach powierzchniowych wahaja si¢ w granicach
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0,1+-830 ng/dm’ [42]. Szczegélnie wysokie zawartosci WWA odnotowano
w postaci zaadsorbowanej na zawieszonej materii, dochodzace do okoto
15 pg/g [43]. W wodach Baltyku stezenie poszczegdlnych WWA zawiera sig
w granicach 0,1+1 ng/dm® [44]. W $rodowisku wodnym WWA wystepuja
gtéwnie w formie zaadsorbowanej na czastkach ciat statych, komérkach mikro-
organizméw lub w formie mikrokrystalicznych agregatéw. Ich hydrofobowy
charakter powoduje, Ze sa one bardzo stabo rozpuszczalne w wodzie. Sprzg¢zony
uktad wigzan podwdjnych WWA rozciagajacy si¢ na cata czasteczkg powoduje,
ze absorbuja one do$¢ intensywnie $wiatto z obszaru bliskiego ultrafioletu, a te
o duzej masie czasteczkowej nawet Swiatto widzialne.

Parabeny — estry alkilowe kwasu 4-hydroksybenzoesowego, sa powszech-
nie stosowanymi od lat 30. ubieglego wieku, konserwantami w produktach ko-
smetycznych, lekach, wyrobach spozywczych i produktach przemystowych
[45]. Szczegdlnie estry metylowy, etylowy, propylowy, n-butylowy (rys. 3)
i benzylowy, rézniace si¢ rozpuszczalnoscia i aktywnos$cia mikrobiologiczna
naleza do najczesciej stosowanych. Ocenia sig, ze $rednie ich zuzycie w Sta-
nach Zjednoczonych wynosi okoto 76 mg na osobg w ciagu jednego dnia [46].
Powszechne ich stosowanie oraz nieefektywnos$¢ klasycznych metod oczysz-
czania $ciekéw powoduje przedostawanie si¢ parabendw do wdd powierzch-
niowych, np. w niektérych okolicach w Wielkiej Brytanii ich st¢zenie w wo-
dach wynosi okoto 50 ng/dm’ [28]. Powszechne ich uzycie wynika z taniej
produkcji i szerokiego spectrum dziatania przeciwko drozdzom, ple$niom
i bakteriom oraz faktu, ze przez dtugi okres czasu byty uwazane za nietoksycz-
ne. Jednak szereg ostatnich badan wykazato aktywnos$¢ estrogenng parabendéw
[47]. Zwtaszcza propyloparaben i butyloparaben zakidcaja wydalanie testoste-
ronu i funkcjonowanie uktadu rozrodczego u samcéw myszy i szczuréw
[48, 49]. Butyloparaben zawarty w kosmetykach do uzytku zewngtrznego moze
by¢ takze wchtaniany do organizmu ludzkiego przez skorg [21], wprawdzie bez
zauwazalnego krétkookresowego (dwa tygodnie) wptywu na poziom hormonéw
ptciowych i tarczycy.

4-tert-oktylofenol (rys. 3) nalezy réwniez do zwiazkéw zakidécajacych pra-
ce gruczotéw wydzielania wewnegtrznego. Jest zwiagzkiem stosowanym do pro-
dukcji detergentéw niejonowych, surowcem stuzacym do wytwarzania zywic
fenolowo-formaldehydowych oraz jest stosowany do produkcji pestycydéw
[50]. Masowo produkowane detergenty niejonowe (np. WIk. Brytania ok.
19 tys. Mg w 2006 roku [51]) oparte na etoksylowanym oktylofenolu, ktéry
podobnie jak etoksylowany nonylofenol, w naturalnym $rodowisku wodnym
dos¢ tatwo traca tancuch hydrofilowy, a pozostaty alkilofenol, oprécz charakte-
ru EDs, jest zwiazkiem trwalym, trudno ulegajacym biodegradacji i akumuluja-
cym si¢ w §rodowisku [52]. Obecno$¢ 4-tert-oktylofenolu stwierdzono w Scie-
kach (0,17+9 pg/dm’) [53], a nawet w wodzie pitnej (0,06 pg/dm’) [54].
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Rys. 3. Struktury chemiczne badanych ksenobiotykéw

Zwiazki chlorofenolowe, w tym 2-chlorofenol (rys. 3) znalazty si¢ w sferze
zainteresowan chemii srodowiska ze wzgledu na ostra toksyczno$¢ oraz wysoka
odporno$¢ na biodegradacjg¢, co powoduje ich akumulacje¢ w $rodowisku
[55, 56]. Pentachlorofenol, 2,4-dichlorofenol stanowia zwiazki zaliczane do
grupy substancji hormonalnie aktywnych [12]. 2-chlorofenol stanowi gtéwnie
zanieczyszczenie pochodzace ze Zrédel przemystowych, gdzie jest on wykorzy-
stywany do produkcji pestycydow, barwnikow i lekéw [57].

Szczegblna grupg zanieczyszczen Srodowiska wodnego stanowia zwiazki
sterydowe uzywane w rolnictwie — w hodowli zwierzat, w celu przyspieszenia
przyrostu masy mig$niowej. Wprawdzie w krajach Unii Europejskiej ich stoso-
wanie jest zabronione [58], jednak w innych krajach sa one regularnie stosowa-
ne przy przemystowej hodowli bydta migsnego (USA, Kanada). Boldenon
i trenbolon (rys. 3) sa przedstawicielami syntetycznych sterydéw anabolicznych
o endokrynnym dziataniu i poza rolnictwem sa uzywane przez kulturystow, czy
tez sa nielegalnie podawane koniom wyscigowym. Jak inne sterydy androgenne
boldenon i trenbolon sg zaliczane do zwiazkéw o dziataniu rakotwérczym [59].
Zwiazki te wykazuja wigksza stabilno$¢ w srodowisku wodnym i sa mniej po-
datne na biodegradacjg niz naturalne hormony. Skal¢ problemu obrazuje trenbo-
lon, ktérego roczne zuzycie w USA ocenia si¢ na kilka ton [60], a jego czas
zycia w oborniku wynosi ponad 270 dni [24].

Wybrane do badan zanieczyszczenia powszechnie wystgpuja w §rodowisku
wodnym ze wzgledu na ich masowe stosowanie. Sa one reprezentatywne dla
wysoce toksycznych ksenobiotykéw, szczegdlnie o dziataniu endokrynnym.
Wybrane EDs naleza w wigkszo$ci do zwiazkéw do$¢ stabo lub w ogdle nie-
zbadanych pod katem przebiegu degradacji, zaréwno przy zastosowaniu nowo-
czesnych technologii oczyszczania $ciekéw, jak réwniez proceséw przebiegaja-
cych w przyrodzie, decydujacych o ich losach.
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3. FOTOCHEMICZNE METODY DEGRADACJI

W procesach fotochemicznych promieniowanie UV lub §wiatto (promie-
niowanie widzialne) stanowi selektywny reagent zdolny do zainicjowania, czy
przebiegu reakcji chemicznych. Méwiac o degradacji fotochemicznej zwiazkéw
organicznych, mamy na mysli zrywanie wigzan w czasteczkach, pozwalajace
otrzymaé prostsze zwiazki, badZ tez niszczenie struktur biologicznych np.
w mikroorganizmach, prowadzace do dezynfekcji. W razie koniecznos$ci degra-
dacja moze by¢ prowadzona az do petnej mineralizacji, z wydzieleniem ditlen-
ku wegla, wody i kwaséw mineralnych. Zastosowanie fotochemicznych metod
degradacji do zanieczyszczonych wdd, najczg$ciej w obecnosci dodatkowych
utleniaczy lub katalizator6w, ma na celu detoksyfikacje, oczyszczanie lub zapo-
bieganie niepozadanym skutkom, jakie moze spowodowacé to zanieczyszczenie.
Wigkszo$¢ stosowanych w tym celu metod zalicza si¢ do zaawansowanych
procesow utleniania (AOP), przebiegajacych przy ci$nieniu atmosferycznym
i w temperaturach otoczenia, ktére wykorzystuja gtéwnie wysoka reaktywno$¢
1 wysoki potencjatl utleniajacy rodnikéw hydroksylowych.

AOP sa wykorzystywane w ochronie srodowiska od ponad dwudziestu lat
[61]. Obejmowaly one pierwotnie wykorzystanie ozonu, nadtlenku wodoru
i promieniowania UV w réznych kombinacjach. Z czasem, ilo$¢ metod klasyfi-
kowanych do AOP znacznie wzrosta, obejmujac procesy fotokatalityczne, pro-
cesy elektrochemiczne, dziatanie ultradzwigkéw (sonoliza), techniki plazmy
niskotemperaturowej, napromieniowanie prézniowym UV (VUV) czy strumie-
niem elektronéw oraz réznorodne ich kombinacje [62]. Najwazniejsze metody
AOP wykorzystywane w degradacji zanieczyszczen przedstawia rysunek 4.

HyO0,/ UV
H,0 / SONOLIZA 03/Hy09
TiOy / UV PROCESY 03/UV
ZAAWANSOWANEGO
UTLENIANIA "
HyO /v, B Fe''/HyO9p
HyO / VUV Y Felll(Fell) / Hy0, / UV
INNE
Rys. 4. Procesy utleniania zaliczane do AOP. Podwdjny pigciokat faczy procesy
fotochemiczne
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Wsréd wyszczegdlnionych proceséw utleniania, procesy fotochemiczne
zajmuja znaczace miejsce i sa czgsto wykorzystywane do usuwania ksenobioty-
kéw ze $rodowiska wodnego [7, 8, 63]. Procesy fotochemicznego utleniania
przebiegajace w natlenionych roztworach wodnych na drodze bezposredniego
dziatania promieniowania UV (VIS) na degradowany zwiazek lub na drodze
posredniej z udzialem sensybilizatora nie sg zaliczane do AOP. Mimo, Ze czgsto
przebiegaja one z udziatem organicznych rodnikéw nadtlenkowych, rodniko-
anionu ponadtlenkowego czy molekularnego tlenu singletowego, uwazanych za
reaktywne czasteczki tlenowe [64]. Aplikacja fotochemicznych proceséw,
oprdcz efektywnosci, zalezy tez od kosztéw, w ktérych cena energii konieczne;j
do wytworzenia promieniowania o pozadanej dtugosci fali niejednokrotnie od-
grywa decydujaca role. W metodach fotochemicznych, wykorzystujacych sub-
stancje pomocnicze (utleniacze, katalizatory) zakres stosowanego promienio-
wania jest $ciSle zdeterminowany, co schematycznie przedstawia rysunek 5.
Obnizenie kosztéw jest mozliwe poprzez zastosowanie tanszego promieniowa-
nia, stad badania nad nowymi sensybilizatorami i nad modyfikacjami np. katali-
zatora TiO,, pozwalajacymi wykorzysta¢ najtansze promieniowanie widzialne
lub stoneczne.

Chemia ‘ Promieniowanie stoneczne
radiacyjna ! ' ' ‘
i HO/VUV 1 HO,/UV  iFe'/HO,/UV! Modyfikacje
' ' ' foto-Fentona
! i O/UV : :
! 'H,0,/0,/UV | TiO,/UV | Modyfikacje
! ! ! ! TiO, / VIS
uv. Sensybilizator
; | dezynfekcja | | barwnikowy / VIS
| F O T O L I Z A |
—t 4 ———t———————F+———»
100 200 300 400 500

Dtugos¢ fali A, nm

Rys. 5. Zakresy promieniowania elektromagnetycznego wykorzystywane w procesach
fotochemicznych

Laczne dziatanie ozonu i promieniowania UV na wodne roztwory zanie-
czyszczen prowadzi do ich degradacji, szybciej i efektywniej, niz przy oddziel-
nym dziataniu obydwu czynnikéw. Spowodowane jest to przez reakcje z rodni-
kami hydroksylowymi powstajacymi poprzez fotoliz¢ ozonu w $rodowisku
wodnym. Metoda ta byta wykorzystana do degradacji zwiazkéw o dziataniu
endokrynnym, takich jak WWA [65], estron (E1) [66], 175-estradiol (E2) i bis-
fenol A [67], przeciwutleniacz — butylowany hydroksyanizol [27] oraz nonylo-
fenol i oktylofenol oraz ich pochodne etoksylowe [51]. Uktad Os;/UV nie jest
zbyt szeroko badany, bowiem przebieg samego ozonowania przy odpowiednim
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pH $rodowiska reakcyjnego, prowadzi réwniez do powstania rodnikéw hydrok-
sylowych. Zatem przyspieszenie procesu fotochemicznego przez zwigkszenie
stezenia rodnikéw "OH, czgsto jest nieoptacalne. Przewaga tacznego dzialania
ozonu i promieniowania UV uwidacznia sig, gdy sa osiagane inne korzysci, jak
na przyktad brak uciazliwego osadu przy utlenianiu pochodnych anizolu, ktéry
pojawia si¢ w procesie samego ozonowania [27].

Procesy fotokatalizy z uzyciem poétprzewodnikow wykorzystuja zjawisko
zwane efektem fotoelektrycznym wewngtrznym. Polega ono na przeniesieniu
elektronu z pasma walencyjnego do pasma przewodnictwa poétprzewodnika
w wyniku absorpcji fotondw o energii, co najmniej odpowiadajacej réznicy
energii migdzy oboma pasmami (przerwy energetycznej). Efektem jest rozsepa-
rowanie tadunkéw: elektronu i luki pozostatej po elektronie, zwanej dziura,
zachowujacej si¢ jak elementarny tadunek dodatni. W odpowiednich warun-
kach, ograniczajacych rekombinacjg, czg¢$¢ docierajacych do powierzchni elek-
tronéw moze uczestniczy¢ w reakcjach redukcji, a dziur w reakcjach utleniania.
W procesach degradacji zanieczyszczen w roztworach wodnych najczesciej jest
wykorzystywany ditlenek tytanu, pétprzewodnik prawie idealnie nadajacy si¢
na fotokatalizator. Jest nietoksyczny, nierozpuszczalny w wodzie, stabilny foto-
chemicznie oraz jest stosunkowo tani, a jego aktywnos¢ inicjuje promieniowa-
nie nalezace do bliskiego UV (UVA, A <388 nm) [62]. Mozna zatem wykorzy-
stywa¢ w procesach fotokatalizy z TiO, promieniowanie stoneczne.
Najwazniejsze reakcje prowadzace do wytworzenia reaktywnych form tlenu,
obejmuja utlenienie wody do rodnikéw hydroksylowych i redukcj¢ rozpuszczo-
nego tlenu do rodniko-anionu ponadtlenkowego.

W uktadzie TiO,/UV poddawano degradacji wiele zwiazkéw nalezacych

do grupy EDs: alkilofenole, bisfenol A, heksachlorobenzen, pestycydy, sterydy
naturalne i syntetyczne — estron (E1), 174-estradiol (E2) i etynylestradiol (EE)
[63]. Przedmiotem badan byly takze 2-chlorofenol i 2,4-dichlorofenol,
[68], ftalany dibutylu [69] 4-tert-oktylofenol [70] i zaliczany do WWA dibenzo-
tiofen [71].
[lo$¢ publikowanych prac i prezentowane wyniki $wiadcza o duzym zaintere-
sowaniu ta metoda i znacznych mozliwoS$ciach jej wykorzystania w praktycznej
realizacji oczyszczania Sciekow [72]. Najistotniejszymi kierunkami badan, ze
znacznymi juz osiagnigciami sg: realizacja procesu fotokatalizy z immobilizo-
wanym TiO,, jak na przyktad w reaktorze membranowym wykorzystanym do
degradacji farmaceutykéw i zwiazkéw EDs [73]. Drugi kierunek to badania
nad modyfikacja katalizatora, majace na celu mozliwo$¢ jego aktywacji przez
promieniowanie widzialne, jak np. wprowadzanie do struktury TiO, atoméw
boru [74].

Prowadzenie degradacji zwiazkéw organicznych za pomoca soli zelaza(Il)
i nadtlenku wodoru w polu promieniowania UV, mozna traktowa¢ jako ulep-
szenie klasycznej reakcji odkrytej przez Fentona [75]. W procesie Fentona obok
rodnikéw hydroksylowych, powstajacych w wyniku reakcji utlenienia jonéw
zelaza(Il) nadtlenkiem wodoru, tworza si¢ jony zelaza(Ill). W praktycznej reali-

18



zacji procesu, po catkowitym zuzyciu jonéw zelaza(Il) proces ulega zahamowa-
niu. Bowiem mozliwe reakcje regeneracji Fe", sa zbyt wolne i wymagaja wigk-
szych ilosci nadtlenku wodoru, a to ostatnie nie jest korzystne dla degradacji
zanieczyszczen. Metoda foto-Fentona umozliwia redukcj¢ hydroksykomplek-
séw Fe'" do zelaza(Il), a dodatkowo w reakcji powstaja tez rodniki "OH [76].
Wprowadzenie do uktadu jonéw karboksylowych (np. szczawianéw [77])
umozliwia takze przebieg procesu foto-Fentona w zakresie promieniowania
widzialnego. Znaczng niedogodnoscia metod zwiazanych z reakcja w uktadzie
jony zelaza — nadtlenek wodoru jest konieczno$¢ prowadzenia procesu przy
niskim pH, aby zapobiec wytracaniu si¢ Fe"" w postaci wodorotlenku, co przy
procesie fotochemicznym pogarsza takze warunki penetracji promieniowania.

Przy zastosowaniu metody foto-Fentona prowadzono badania nad rozkta-
dem 4-oktylofenolu, sterydéw, bisfenolu A [78, 79, 80, 81] parabenéw [82].
Bisfenol A poddano tez degradacji metoda foto-Fentona z uzyciem promienio-
wania stonecznego i dziatania ultradZwigkéw, obserwujac synergizm potaczo-
nych metod [83]. Reakcje foto-Fentona przebiegaja takze w naturalnych
wodach powierzchniowych, szczegélnie w wodach $rédladowych w zakresie
pH 3+8 [84]. Kluczowa role w powstawaniu koniecznych do przebiegu reakcji
Fentona, nadtlenku wodoru oraz rozpuszczonych jonéw zelaza(Il) odgrywa
materia organiczna (zwiazki humusowe), ktéra jest takze gléwnym reagentem
dla powstatych rodnikéw hydroksylowych. Natomiast rola materii organiczne;j
przy degradacji zanieczyszczenh metoda Fentona w wodach naturalnych jest
wciaz nierozstrzygnigta — dla jednych zanieczyszczen zwiazki humusowe po-
prawiaja efektywno$¢ degradacji, dla innych przeciwnie [85].

Pozostale z wymienionych, trzy metody fotochemiczne degradacji: bezpo-
$rednie dzialanie promieniowaniem UV, proces H,O,/UV i sensybilizowane
utlenianie zostana oméwione oddzielnie. Zostaly one wybrane, gdyz w prze-
prowadzonych przeze mnie badaniach byly one najszerzej wykorzystywane.
Badania wptywu promieniowania UV na ksenobiotyki, szczegdlnie emitowane-
go przez niskoci§nieniowe lampy rteciowe (254 nm), stanowity baze badan nad
degradacja w uktadzie H,O,/UV, a takze pozwalaly okresli¢ skuteczno$¢ tego
promieniowania, czgsto stosowanego w procesach uzdatniania wody do rozkta-
du zanieczyszczen. Umozliwial on tez oceng skuteczno$ci degradacji zanie-
czyszczenia na drodze reakcji z rodnikami “OH do celéw poréwnawczych
z takimi procesami, jak sensybilizowane utlenianie czy ozonowanie. Dzi$,
z perspektywy czasu, ten wybor mozna wyjasni¢ szczegdlnym zainteresowa-
niem procesami fotosensybilizowanego utleniania. A celem badah degradacji
ksenobiotykéw z wykorzystaniem pozostatych metod, bylo lepsze poznanie
tego zasadniczego procesu. Fotosensybilizacja w napowietrzonych roztworach
wodnych umozliwia generowanie reaktywnych form tlenu istotnych w degrada-
cji, takich jak: molekularny tlen singletowy, rodniko-anion ponadtlenkowy,
a takze rodniki hydroksylowe czy rodniki organiczne. Reagenty te, w sposdb
bardziej wybidrczy, powstaja w czasie napromieniowania UV roztworéw za-

19



wierajacych zwiazki organiczne, na przyklad niektére WWA sa zdolne do gene-
rowania molekularnego tlenu singletowego. Metoda nadtlenek wodoru — pro-
mieniowanie UV jest przede wszystkim zrédlem rodnikéw hydroksylowych,
jednak ich reakcje ze zwiazkami zanieczyszczajacymi moga prowadzi¢ do wy-
tworzenia innych reaktywnych czasteczek tlenowych. Powstawanie tych czaste-
czek przebiega takze w naturalnych wodach powierzchniowych penetrowanych
przez promieniowanie stoneczne, gtéwnie za sprawag obecno$ci rozpuszczonej
materii organicznej o wlasno$ciach sensybilizujacych. Réwniez proces Fentona
i foto-Fentona w wodach naturalnych przebiega dzigki aktywizujacemu dziata-
niu naturalnych sensybilizatoréw (generowanie H,0,).

Procesy fotochemicznej degradacji zachodza w naturalnych wodach po-
wierzchniowych tacznie z procesami biologicznymi i, wzajemnie si¢ uzupetnia-
jac, prowadza do skutecznej eliminacji zanieczyszczen ze srodowiska wodnego.
Ale dzieje si¢ tak, do pewnego poziomu st¢zen, powyzej ktérego ,,symbioza”
biologiczno-fotochemiczna ulega zalamaniu. Badania w tej dziedzinie pozwala-
ja na okre$lenie przydatnosci proceséw fotochemicznych w praktyce oraz na
lepsze zrozumienie naturalnych proceséw zachodzacych w ekosferze ziemskie;j.

3.1. Dzialanie promieniowania UV

Dziatanie promieniowania UV na roztwory wodne zawierajace zanieczysz-
czenia, rozpuszczony tlen, prowadzi do degradacji zanieczyszczen w drodze
reakcji inicjowanych bezpos$rednia absorpcja promieniowania elektromagne-
tycznego przez degradowany obiekt. Powstajaca czasteczka w stanie wzbudzo-
nym, stanowi nowe indywiduum chemiczne, ktére charakteryzuje si¢ zwigkszo-
na reaktywnoscia i z tego wzgledu ulega réznorodnym reakcjom chemicznym
prowadzacym do jej przeksztatcenia lub rozktadu. Czgsto w praktyce, do okre-
$lenia reakcji zachodzacych w wyniku absorpcji promieniowania UV, czy
$wietlnego uzywa sie¢ terminu fotoliza. Nie jest to zbyt poprawne, bowiem ab-
sorpcja promieniowania nie zawsze prowadzi do rozpadu czasteczki. Niejedno-
krotnie wnioski z ogélnych obserwacji procesu degradacji upowazniaja do uzy-
cia stowa fotoliza, lecz glebsza analiza mechanizmu reakcji wskazuje, ze
zachodzacy rozpad jest wynikiem reakcji wtérnych.

Dziatanie promieniowania elektromagnetycznego na czasteczki moze spo-
wodowac¢ zajécie w nich zmian jedynie woéwczas, kiedy czasteczka zaabsorbuje
padajace promieniowanie. Jest to tre$§¢ prawa Grotthusa-Drapera [86, 87]. Doty-
czy to réwniez reakcji fotochemicznych. Jednak do zajscia reakcji fotochemicz-
nej niezbe¢dna jest zmiana energii elektronowej czasteczki i jej odpowiednia
konfiguracja elektronowa.

Absorpcja promieniowania elektromagnetycznego o okreslonej energii po-
woduje zmiany potozenia elektronéw walencyjnych znajdujacych si¢ na orbita-
lach wiazacych o, 7= oraz elektronéw niewiazacych typu n, ktére wystepuja
w czasteczkach weglowodoréw zawierajacych heteroatomy, np.: tlen, azot,
chlorowiec (rys. 6). W wyniku absorpcji fotonu, zaleznie od jego energii, nastg-
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puje przemieszczenie elektronéw z tych orbitali na orbitale antywiazace o* i 7*.
Kwanty promieniowania o energii odpowiadajacej falom o dlugosci wigkszej
niz 200 nm sa zdolne do wywotania przej$¢ elektronowych 7—z* i n—z* oraz
rzadziej o—o*. W kolejnych etapach, bardzo szybkich proceséw, moze dojs¢
do powrotu czasteczki do stanu podstawowego, poprzez relaksacje wibracyjna
lub fluorescencje.

6*
T n—=c* (120 - 400 nm)
antywiagzacy | | Aminy, alkohole, halogenoalkany,
%—% Hzoz’ Hzo
TC* 4‘_%
“——F 1 n—-=* (240 - 1000 nm)
< P Aldehydy, ketony
£ B e e
%5 | niewiazacy !
= ! ;
= -  x—=n* (170 - 1000 nm)
T ‘ Alkeny, zwiazki aromatyczne
wiazacy i
c—=c* (120 - 190 nm)
© —_— Alkany

Rys. 6. Schemat przejs¢ elektronowych w czasteczkach organicznych pomigdzy orbitalami
molekularnymi w wyniku absorpcji promieniowania

Dla wigkszosci czasteczek stan podstawowy jest stanem singletowym, kiedy to
wszystkie elektrony w czasteczce sa sparowane (wypadkowa liczba spinowa
wynosi 0). Wzbudzona czasteczka oprécz mozliwosci powrotu do stanu wyj-
sciowego moze tez zmieni¢ swa konfiguracje elektronowa, przechodzac do
stanu trypletowego (wypadkowa liczba spinowa réwna 1). Z tego stanu cza-
steczka moze takze powrdci¢ do stanu podstawowego przez relaksacje lub fos-
forescencjg¢. Przej$cia wzbudzonych czasteczek ze zmiang konfiguracji elektro-
nowej naleza do przej$¢ wzbronionych, dlatego czasteczki w tych stanach
wzbudzonych charakteryzuja si¢ stosunkowo dlugim czasem zycia. Wigkszo$¢é
wzbudzonych czasteczek organicznych ulega reakcji po osiagnigciu stanu try-
pletowego. Z przejsciem czasteczki do stanu trypletowego konkuruja procesy
fotofizyczne prowadzace do powrotu czasteczki do stanu podstawowego. Zatem
zaj$cie reakcji chemicznej wymaga absorpcji promieniowania o dostatecznej
energii i odpowiedniej wydajnosci, z jaka osiagany jest stan trypletowy.
Pierwotne reakcje chemiczne, jakim ulegaja wzbudzone czasteczki, polega-
ja na przeniesieniu elektronu, energii i niekiedy protonu. Reakcje te moga by¢
jednoczasteczkowe i prowadza woéwczas w efekcie do izomeryzacji czy dyso-
cjacji. Dwuczasteczkowe, z kolei powoduja powstanie rodniko-jonéw czy tez
ekscyplekséw i ekscymeréw. Wzbudzone czasteczki moga tez wstgpowac
w klasyczne reakcje jak, redukcja, utlenienie, addycja i substytucja. Fotoliza
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zanieczyszczen organicznych w §rodowisku wodnym w obecno$ci tlenu prowa-
dzi do wielu réznorodnych reakcji, biegnacych réwnolegle i nastgpczo, co po-
woduje powstawanie duzej ilo$ci ré6znorodnych produktéw. Dlatego tez badania
degradacji zwiazkéw organicznych w naturalnych matrycach wodnych sa
skomplikowane i praktycznie uniemozliwiaja prowadzenie doktadniejszych ba-
dan kinetycznych. Stad tez, w procesach fotochemicznych czgsto zmiany stgzen
reagentow w czasie opisywane sa za pomoca reakcji pseudopierwszorzedowych.

Do wyznaczania wydajnosci kwantowych procesu fotolizy w uktadach mo-
delowych, wykorzystuje si¢ najczgsciej rownanie powstale z potaczenia prawa
Starka-Einsteina i Lamberta-Beera [88], ktére wiaze szybko$¢ reakcji r z wy-
dajnoscia kwantowa ¢ i strumieniem padajacych fotonéw E, oraz stgzeniem
substratu C (b — grubo$¢ warstwy absorbujacej, ¢ — molowy wspoétczynnik ab-
sorpcji):

r=—9C _ ggy(1-1070€C ) (1)
dt

Badania nad dziataniem promieniowania UV na zanieczyszczone wody
maja gtéwnie na celu okreslenie, czy poznanie los6w ksenobiotykéw przy sto-
sowaniu fotochemicznych technologii uzdatniania wody, lub tez w czasie eks-
pozycji takich wéd na promieniowanie stoneczne.

Ostatnie badania nad degradacja WWA pod dzialaniem promieniowania
stonecznego w wodach z dodatkiem kwaséw fulwowych wskazuja, ze degrada-
cja WWA (8 zwiazkéw) poza szlakiem inicjowanym przez ich bezposrednie
wzbudzenie, moze tez przebiega¢ inna droga. Mianowicie poprzez reakcje
z wytworzonymi fotochemicznie z kwaséw fulwowych reaktywnymi czastecz-
kami tlenowymi [89]. Taki przebieg degradacji kwalifikuje ja do zaliczenia do
proces6w sensybilizowanego utleniania. Obecno$¢ kwaséw fulwowych w od-
powiednich st¢zeniach wptywa na przebieg degradacji, bowiem wspdétzawodni-
cza one w konsumpcji fotonéw z WWA, zwlaszcza z tymi o duzej masie cza-
steczkowej, absorbujacymi intensywniej w zakresie widzialnym [89]. Podobnie,
dla innego zestawu WWA (fluoren, dibenzotiofen i dibenzofuran), zauwazono
wzrost szybkosci fotolizy w wodach naturalnych, inicjowanej promieniowaniem
o ditugosci fali 254 nm (lampy Hg niskoci$nieniowej), jak réwniez promienio-
waniem z zakresu 200+400 nm (lampy Srednioci$nieniowej) [90]. Sposrod
trzech badanych WWA, jedynie w przypadku fluorenu szybkos$¢ degradacji nie
zalezata od odczynu roztworu reakcyjnego w zakresie pH 4-+10. Wyznaczona
warto$¢ wydajnosci kwantowej zaniku fluorenu wynosita 3,8x107 [91]. W ba-
daniach degradacji pirenu, fenantrenu i naftalenu pod dziataniem symulowane-
go promieniowania stonecznego w wodach powierzchniowych zawierajacych
jony zelaza(II/IT) i azotanowe(V), stwierdzono udzial rodnikéw hydroksylo-
wych w reakcjach rozktadu [92]. Analizy wskazaly, ze zrédtem rodnikéw ‘OH
jest fotoliza jonéw NOs, a jednoczes$nie wykluczono przebieg reakcji Fentona.
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Zatem WWA rozkladaly si¢ w wyniku bezposredniego dziatania promienio-
wania jak i na drodze rodnikowej. Obecno$¢ rozpuszczonej materii organicz-
nej pochtaniata czg$¢ promieniowania, ograniczajac fotolize WWA, a jedno-
cze$nie konsumowata czg¢$¢ wytworzonych reaktywnych form tlenu. Badania
autora niniejszego opracowania nad degradacja benzo[a]pirenu, chryzenu
i fluorenu pod wplywem promieniowania UV przedstawiono w pracy [93]
(patrz rozdziat 4.1).

Réznice w reaktywnoSci WWA w wyniku dziatania promieniowania
UV/VIS wynikaja nie tylko z r6znej zdolnosci do absorpcji tego promieniowa-
nia przez poszczegdlnych ich przedstawicieli, ale réwniez z odmiennych wta-
snosci stanéw wzbudzonych. W serii prac Fasnacht i Blough [94, 95, 96] badali
poczatkowa fazg mechanizmu fotodegradacji WWA w wodnych roztworach
przy zmiennej zawartosci tlenu i wykazali, ze reaktywnos¢ jest zalezna od czasu
zycia WWA we wzbudzonym stanie singletowym i ich reaktywnosci z tlenem.
Dla WWA o dlugim czasie zycia stanu singletowego (np. piren) przeniesienie
elektronu zachodzi z wytworzeniem karbokationu; a dla WWA o krétkim czasie
zycia stanu singletowego, a wigc szybkim przejsciu w stan trypletowy (np. an-
tracen), tworzy si¢ kompleks zderzeniowy z tlenem, z ktérego moze powstac tez
karbokation WWA, ale réwniez rodniko-anion ponadtlenkowy i molekularny
tlen singletowy. Autorzy podaja tez warto$ci wydajnosci kwantowych zaniku
dla dwunastu WWA pod dziataniem promieniowania lampy ksenonowej [96].

Degradacja 2-chlorofenolu w roztworach wodnych pod dziataniem promie-
niowania UV zostata ustalona do$¢ dawno przez Boule i in. [97]. Wydajnosci
kwantowe dla 2CP wynosza 0,03, a dla jego anionu 0,2 (pK, = 8,5). Giéwnym
produktem jest kwas cyklopentadienylokarboksylowy, powstajacy przez karben
w $rodowisku obojetnym i alkalicznym, a wigc dominuje przy fotolizie anionu
2-chlorofenolanowego, a w $§rodowisku kwasnym dodatkowo pirokatechina.
Ostatnie dane wskazuja na mozliwo$¢ tworzenia si¢ fenolu z niezdysocjowane-
go 2CP, a wyznaczona warto$¢ stalej dysocjacji wzbudzonego stanu singleto-
wego, wynoszaca 2,6, thumaczy niewielki udzial pirokatechiny w powstajacych
produktach dla reakcji biegnacych w roztworach oboj¢tnych [98].

Badania degradacji 2-chlorofenolu przy uzyciu lampy ekscymerowej emi-
tujacej promieniowanie o dtugosci fali 283 nm, nie wykazaly obecnosci wséréd
produktéw degradacji kwasu cyklopentadienylokarboksylowego. Stwierdzono
natomiast przy matych stopniach przereagowania 2-chlorofenolu obecno$¢ pi-
rokatechiny i 2-chlorohydrochinonu, a przy konwersji 90% zidentyfikowano
fenol, pirokateching, 4-chlororezocynol, jak réwniez alkohol benzylowy,
2-feno-ksyetanol i kwas ftalowy [99]. Odmienny zestaw produktéw rozktadu 2CP
mégl by¢ spowodowany znaczng moca stosowanego zrddla promieniowania.

Badania nad eliminacja steryddw wykonane byly dla naturalnych i synte-
tycznych estrogendw: estronu (E1), 175-estradiolu (E2), estriolu (E3) i 17 o~etynylo-
estradiolu (EE2). Zastosowanie promieniowania rtgciowej lampy niskoci$nie-
niowej wykazaly mata efektywnos¢ tej metody — wydajnosci kwantowe zaniku
byty rzedu 107 [79, 100]. Przebieg degradacji w wodach naturalnych ulegat
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intensyfikacji, a osiggane wydajno$ci degradacji byly wyzsze przy zastosowa-
niu $rednioci$nieniowej lampy rteciowej, niz przy promieniowaniu 254 nm,
co wytlumaczono szerszym spektrum promieniowania dziatajacego na degra-
dowane obiekty [79, 100, 101].

Badania degradacji sterydow anabolicznych przeprowadzit tez autor niniej-
szej pracy [102] (patrz rozdziat 4.3).

Fotodegradacja 4-tert-oktylofenolu (OP) w roztworach o pH 6, pod dziata-
niem promieniowania UV o dtugosci fali 254 nm przebiega z niewielka wydaj-
noscia siggajaca 0,06 [103]. W roztworach pozbawionych tlenu wydajno$¢ za-
niku OP spada dziesigciokrotnie. Przedstawiony mechanizm fotolizy polega na
wybiciu elektronu i odszczepieniu protonu ze wzbudzonego do stanu singleto-
wego OP z utworzeniem rodnika fenoksylowego. Elektron z kolei reaguje
z tlenem dajac rodniko-anion ponadtlenkowy. Dalsze reakcje rodnikéw feno-
ksylowego i ponadtlenkowego prowadza do powstania 4-tert-oktylopiro-
katechiny i prawdopodobnie hydroksy-alkilowej pochodnej benzochinonu,
dimeréw OP i pochodnych eteru difenylowego [103].

Badania nad degradacja OP byly prowadzone tez przez autora niniejszej pracy
1 przedstawione tacznie z badaniami nad degradacja n-butyloparabenu w pra-
cach [104, 105] (patrz rozdziat 4.2).

Fotodegradacja nonylofenolu i jego pochodnych etoksylowych przy zasto-
sowaniu wysokoci$nieniowej lampy rtgciowej jest mato efektywna i prowadzi
gtéwnie do fragmentacji tancucha etoksylowego lub jego oderwania. Obecnos¢
kwasé6w humusowych hamuje przebieg fotolizy [106].

Badania degradacji szeSciu pestycydéw chloroorganicznych w wodzie la-
boratoryjnej, powierzchniowej i gruntowej za pomoca rtgciowych lamp niskoci-
$nieniowych wykazaly znaczaca efektywnos¢ procesu (oprécz herbicydu izo-
proturonu), prawie niezalezng od rodzaju wody. Stwierdzono réwniez
praktycznie niewielki wplyw na degradacj¢ wybranych pestycydéw dodatku
nadtlenku wodoru, czy obecnosci TiO, [107]. Oceng efektywno$ci badanych
proces6w dokonano w oparciu o zmiany stgzen zaleznie od energii padajacej na
badany roztw6r (zalezno$¢ od dawki promieniowania — fluencji). Oparta na
fluencji ocena rezultatéw badan reakcji fotochemicznych, réwniez jej kinetyki,
pozwala poréwnywaé¢ wyniki wykonane w réznych uktadach laboratoryjnych,
a jednocze$nie umozliwia oceng wydatku energetycznego koniecznego do osia-
gnigcia okreslonej konwersji [108]. Przedstawione wyniki badan przez Sanches
i in. [107] pokazuja fotolize jako efektywny proces ze wzgledu na stosowanie
skolimowanej wiazki §wiatta o znacznej fluencji (1500 mJ/cm?). Wyznaczone
wydajnosci kwantowe zaniku poszczegdlnych pestycydéw sa na ogét niskie
i wskazuja raczej na staba skutecznos$¢ fotolizy (¢ = 0,002+0,056 i dla alachloru
0,21) [107].

Degradacja parationu — insektycydu fosforoorganicznego, za pomoca pro-
mieniowania rtgciowych lamp nisko- i $rednioci$nieniowych przebiegata mato
efektywnie z wydajnoscia rzedu 6x10* [109]. Podobnie, mato skuteczna byta
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fotodegradacja promieniowaniem o dtugos$ci fali 254 nm, innego insektycydu —
v-heksachlorocykloheksanu (y-HCH, lindan) [14].

Fotoliza bisfenolu A promieniowaniem UV (254 nm) nie prowadzi do
szybkiego rozpadu tego zwiazku [110]. Poréwnanie skutecznos$ci dziatania rte-
ciowej lampy nisko- i $rednioci$nieniowej na eliminacj¢ bisfenolu A, wskazuje,
ze lepsze rezultaty daje lampa $rednioci$nieniowa, a jednoczes$nie jej promie-
niowanie w wigkszym stopniu redukuje aktywno$¢ estrogenng badanych roz-
tworow [111].

Polibromowane etery difenylowe ulegaja degradacji pod dziataniem $wiatta
stonecznego, odszczepiajac kolejne atomy bromu, z wydajnos$cia kwantowa
rzedu 0,16+0,28 [112]. Pochodne hydroksylowe bromowanych difenyli pod
dziataniem promieniowania UV o fali dluzszej niz 310 nm szybciej ulegaja
degradacji, niz ich bromowane odpowiedniki bez grupy —OH. W $rodowisku
alkalicznym rozktad przebiega nieznacznie szybciej niz przy pH 7. Fototrans-
formacja tej grupy zwiazkéw EDs prowadzi do groznych produktéw, wsréd
ktérych stwierdzono obecno$¢ bromowanych dioksyn [113]. Interesujacy jest
fakt, ze w Baltyku czas péttrwania bromowanych difenyli jest pigciokrotnie
dtuzszy niz w wodach Atlantyku, co moze w pewnym stopniu wynika¢ z réznej
ekspozycji na promieniowanie stoneczne obydwu akwendw [112].

Dwa zwiazki o dziataniu endokrynnym triklosan (5-chloro-2-(2,4-
dichlorofenoksy)fenol) i butylowany hydroksyanizol, stosowane jako S$rodki
bakteriobdjcze i przeciwutleniajace do kosmetykéw i zywnosci poddano dziata-
niu promieniowania o dtugosci fali 254 nm [27, 114]. Anizol wolno ulegat foto-
degradacji i jego catkowity zanik wymagat 150 minut, a dla poréwnania w pro-
cesie O;/UV trwal on 20 minut. Przy wysokim pH roztworéw reakcyjnych,
zaobserwowano wzrost szybkosci degradacji przypisany fotohydrolizie. W pierw-
szym etapie degradacji, w wyniku przeniesienia wodoru tworzyty si¢ rodniki,
ktérych rekombinacja prowadzita do powstania dimeréw [27]. Badania fotode-
gradacji triklosanu metoda fotolizy blyskowej wskazaty na inhibitujacy wptyw
zawarto$ci tlenu. Zaobserwowano tez wzrost wydajnosci kwantowej zaniku
triklosanu ze wzrostem pH roztworu reakcyjnego (pH oboj¢tne, roztwoér napo-
wietrzony, ¢ = 0,38 dla A = 254 nm) [114].

Badania fotolizy zwiazkéw metylocyny (CH;SnCl; — (CH;);SnCl), wskaza-
ty na mozliwo$¢ ich degradacji pod dziataniem promieniowania UV o dtugo$ci
fali 254 nm i wykazaly duza zalezno$¢ degradacji od pH $rodowiska, gdzie
zachodzi hydroliza zwiazkéw chlorowych cyny oraz wykazaly inhibitujacy
wplyw kwaséw humusowych i zasolenia §rodowiska [115].

Fototransformacja zwiazkéw endokrynnych jest na ogét mato efektywna,
na co wskazuja niewielkie warto$ci wydajno$ci kwantowych zaniku i/lub niskie
warto$ci molowych wspétczynnikéw absorpcji. Odmienng oceng proceséw
degradacji inicjowanych promieniowaniem UV uzyskuje si¢ przez poréwnanie
dawki energii potrzebnej do uzyskania okreslonego efektu. Przy poréwnywaniu
réznych proceséw degradacji, w oparciu o wydatkowana energi¢, moze si¢ oka-
zaé, ze bezposrednie dziatanie promieniowania moze by¢ nawet korzystnym
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ekonomicznie procesem degradacji. Czgsto na przebieg transformacji wptywa
obecnos$¢ tlenu oraz odczyn roztworu, co jest zwiazane z dysocjacja badanego
zwiazku. W wigkszos$ci przypadkow (oprdcz sterydéw) degradacja w obecnosci
naturalnej materii organicznej byta mniej efektywna, co wskazuje na konkuren-
cyjna absorpcj¢ promieniowania przez materi¢ organiczna, a w przypadku
sterydéw na inicjowanie degradacji poprzez generowane dodatkowo czasteczki
o charakterze utleniaczy.

3.2. Degradacja w ukladzie nadtlenek wodoru—promieniowanie UV

Utlenianie za pomoca rodnikéw hydroksylowych moze by¢ realizowane
kilkoma metodami. Za ,,czysta” metode generacji rodnikéw hydroksylowych
uwazany jest proces fotolizy nadtlenku wodoru. Rodniki hydroksylowe stano-
wiag skuteczny i nieselektywny czynnik utleniajacy; uczestnicza w reakcjach
tworzenia rodnikéw organicznych poprzez oderwanie elektronu lub atomu wo-
doru oraz addycji do wigzah nienasyconych, co ilustruje schemat na rysunku 7.

R-H+ *0OH——R*+H50
R-H+°*0OH——>(R-H )" +0H™

@ + "OH — @<3H

Rys. 7. Schemat reakc;ji ilustrujacych pierwotne reakcje rodnika hydroksylowego
ze zwiazkami organicznymi

Powstajace rodniki organiczne ulegaja szybkiej reakcji z tlenem, tworzac orga-
niczny rodnik nadtlenkowy, ktéry inicjuje sekwencjg dalszych reakcji utleniania.

Powszechnie akceptowany mechanizm fotolizy H,O, to homoliza wiazania
tlen-tlen z utworzeniem dwdéch rodnikéw hydroksylowych.

Hy05 +hv——2 OH 2)
Wydajnos¢ kwantowa tworzenia rodnikéw hydroksylowych w reakcji fotolizy
H,O, jest bliska jednosci: 1 [116], 0,98 [117] i jest ona stala w catym zakresie
absorpcji promieniowania przez H,O, [118]. Nadtlenek wodoru stabo absorbuje
promieniowanie ultrafioletowe w zakresie od dalekiego ultrafioletu do blisko
400 nm. W procesach degradacji zanieczyszczen organicznych w ukladzie
H,0,/UV najczgsciej stosowanym zréditem $wiatla jest niskoci$nieniowa lampa
rtgciowa, emitujaca gtéwnie promieniowanie o dtugosci fali 254 nm. Wartosci
molowego wspétczynnika absorpcji nadtlenku wodoru dla tej dtugosci fali
zostaly wyznaczone przez wielu autoréw i1 jego warto§¢ waha si¢ od
18,4 dm’/mol-cm [116] do 19,6 dm*/mol-cm [119]. Nadtlenek wodoru jest sta-
bym kwasem i ulega dysocjacji ze stala réwna 2x10"%:2,5x10™"? (pK, = 11,7+11,6)
[61,120]. W $rodowisku alkalicznym obserwowany jest wzrost szybkosci foto-
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lizy nadtlenku wodoru, ktéry moze by¢ przypisany zwigkszonej ilosci absorbo-
wanych fotonéw, bowiem wartos¢ molowego wspoétczynnika absorpcji anionu
dla fali o dtugosci 254 nm wynosi 240 dm*/mol-cm [121]. Fotoliza anionu wo-
doronadtlenkowego daje rodnik hydroksylowy i rodniko-anion ponadtlenkowy,
lecz reaguja one ze soba bardzo szybko (2><101° dm’/mols, [122]). Zatem bar-
dziej prawdopodobne wydaje si¢, ze wzrost szybkosci fotolizy nadtlenku wodo-
ru dla pH = 10 wynika ze zwigkszonej konsumpcji H,O, w innych reakcjach.

H>0,+°0H —— H,0 + HO) (3)

HO; +'0H —— H0+ 03~ (4)
Stata szybkos$ci reakcji rodnika hydroksylowego z anionem HO," (4) przyjmuje
warto$¢ 300 razy wigksza, niz z czasteczka nadtlenku wodoru (3) [123]. Ponad-
to mozliwa jest tez reakcja dysmutacji nadtlenku wodoru prowadzaca do spadku
jego stezenia [124]. Tak wigc w $rodowisku alkalicznym natg¢zenie Swiatla ab-
sorbowanego przez nadtlenek wodoru (H,O, i HO,) wzrasta i jednocze$nie
wzrasta szybkos$¢ ich zaniku, co w sumie powoduje zachowanie statej warto$ci
catkowitej wydajno$ci kwantowej zaniku H,O, [120].
W procesach degradacji zanieczyszczeh organicznych konkurencyjnos¢ reakcji
rodnikéw ‘OH z nadtlenkiem wodoru i jego anionem widoczna jest poprzez
zmniejszenie szybkosci degradacji zwiazkdw organicznych. Wynika stad ko-
nieczno$¢ ustalania optymalnego st¢zenia nadtlenku wodoru, w celu uzyskania
najwigkszej szybkosci degradacji.

Reakcje z udziatem rodnikéw hydroksylowych przebiegaja tez w przyro-
dzie i maja swéj udziat w procesach samooczyszczania wéd. Zrédtem rodnikéw
hydroksylowych w wodach powierzchniowych moga by¢ procesy fotolizy azo-
tanéw (III) i (V) [125], fotoliza rozpuszczonej materii organicznej, a takze re-
dukcja nadtlenku wodoru metalami przejSciowymi obecnymi w wodach (np.
reakcja Fentona). Nadtlenek wodoru obecny w wodach jest gtéwnie wytwarza-
ny abiotycznie poprzez dysmutacj¢ rodniko-anionu ponadtlenkowego powstaja-
cego w reakcji tlenu ze wzbudzonymi fotochemicznie czasteczkami materii
organicznej [64].

Badania degradacji zwiazkéw o dziataniu endokrynnym przy tacznym dzia-
taniu promieniowania UV i H,0, sa prowadzone w celu sprawdzenia skutecz-
nosci ich degradacji w fotochemicznych instalacjach uzdatniania wody po do-
datku nadtlenku wodoru. Innym celem jest zbadanie przebiegu reakcji
z rodnikami hydroksylowymi, ktére moga tez by¢ generowane w inny sposéb,
na przyktad w reakcji ozonowania w §rodowisku alkalicznym [51], czy przez
fotoliz¢ jonéw azotanowych [126].

W badaniach degradacji w ukladzie H,0,/UV trzech przedstawicieli
WWA: dibenzotiofenu, dibenzofuranu i fluorenu (FLU) stwierdzono inhibituja-
cy wplyw rozpuszczonej materii organicznej i jondw weglanowych na szybko$¢
zaniku. Natomiast obecno$¢ jondw chlorkowych, siarczanowych(VI), azotano-
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wych(V) oraz diwodorofosforanowych(V) i wodorofosforanowych(V) nie ma
wplywu na przebieg degradacji [90]. Rozktad FLU najszybciej przebiegat przy
pH 7, ze stala szybkos$cia reakcji z rodnikami hydroksylowymi wynoszaca
1,4x10" dm*/mol-s. Zaobserwowano takze wzrost toksyczno$ci roztworéw
w poczatkowej fazie procesu, ktéra nastepnie ze zwigkszeniem dostarczonej
energii spadata [91]. Wcze$niejsze prace dotyczyty rozktadu acenaftenu, ben-
zo[a]pirenu, chryzenu, fluorenu i fenantrenu i prezentowaly badania wplywu
parametréw reakcyjnych na przebieg reakcji oraz zawieraty wyniki badan kine-
tycznych [127,128] (patrz rozdziat 5.1).

Degradacja 2-chlorofenolu w uktadzie H,O,/UV byta badana do§¢ dawno
[57]. Wyznaczone stale szybkos$ci reakcji 2-CP z rodnikami hydroksylowymi
byty wysokie, rzedu 1,6+1,7x10" dm*/mol-s [129]. Wsréd produktéw degrada-
cji przy 100-krotnym nadmiarze molowym nadtlenku wodoru, obecne byty
chlorodihydroksybenzeny i zwiazki o charakterze kwasowym, ktére dla reakcji
prowadzonych w srodowisku alkalicznym przy duzym stopniu przereagowania,
powodowaty spadek pH nawet o dwie jednostki. Reakcja w $rodowisku alka-
licznym przebiegata jednak znacznie wolniej, poréwnywalnie z reakcjq inicjo-
wang samym promieniowaniem UV. Ocena mineralizacji 2CP wskazywala, ze
nawet przy catkowitym rozktadzie zwiazku w pH alkalicznym, ilo$¢ obecnych
w roztworze chlorkéw byta na poziomie 60% natomiast w §rodowisku kwa-
$nym dochodzita do 40% [130].

Badania degradacji sterydéw przeprowadzone przez Rosenfeldta i Lindena
[79] dotyczyly rozkladu naturalnego 17pf-estradiolu (E2) oraz syntetycznego
17 oretynyloestradiolu (EE2). Wyznaczone state szybkosci z rodnikami hydrok-
sylowymi wynosity 1,41x10" dla E2 i 1,02x10'® dm’/mol-s dla EE2. Przebieg
procesu w wodach powierzchniowych powodowat spowolnienie procesu
w wyniku zmiatania rodnikéw hydroksylowych, gléwnie przez rozpuszczona
materi¢ organiczna i jony weglanowe [79].

Badania degradacji sterydu anabolicznego trenbolonu przeprowadzone przez
autora niniejszej pracy przedstawiono w [102] (patrz rozdziat 5.3).

Degradacja 4-fert-oktylofenolu za pomoca lacznego dziatania nadtlenku
wodoru i promieniowania UV jest efektywnym sposobem usuwania tego zanie-
czyszczenia z roztworéw wodnych. Drugorzgdowe state szybkos$ci reakcji OP
z rodnikami hydroksylowymi wyznaczone dwiema metodami: stanu stacjonar-
nego i metoda wspéizawodnictwa, daly bardzo zblizone rezultaty — odpowied-
nio 6,0x10° i 6,4x10° dm*/mol-s [103]. Produktami reakcji, podobnie jak
w procesie fotolizy, byly 4-rert-oktylopirokatechina i przypuszczalnie
2-hydroksy-5-tert-oktylobenzochinon. Przebieg procesu w wodach naturalnych
byl wyraznie wolniejszy, co przypisano obecnosci jonéw weglanowych i roz-
puszczonej materii organicznej, natomiast obecno$¢ chlorkéw, siarczanéw(VI)
i azotandw(V) nie wplywata na szybkos¢ reakcji [103]. Degradacja OP w ukta-
dzie H,O,/UV byla takze przedmiotem badan autora niniejszego opracowania,
ktéra przedstawiono lacznie z badaniami nad rozktadem n-butyloparabenu
w artykule [131] (patrz rozdziat 5.2).

28



Pestycydy fosforoorganiczne i chloroorganiczne tatwo ulegaja rozktadowi
za pomocg promieniowania UV wspomaganego obecno$cia nadtlenku wodoru.
Wplyw pH roztworu reakcyjnego oraz optymalnego stezenia nadtlenku wodoru
sg zalezne od rodzaju pestycydu. Glifosat — herbicyd, najwolniej rozktada si¢
w roztworach kwasowych, a w zakresie pH obojgtnego i zasadowego rozktad jest
szybszy, a najkorzystniejsze stezenie nadtlenku wodoru wynosito 2+6 mmol/dm’, co
odpowiadato stosunkowi molowemu H,O,/glifosat réwnemu 7+19 [15]. Nato-
miast optymalny stosunek molowy nadtlenku wodoru do pestycydu przy degra-
dacji parationu wynosit 300+400 [109]. State szybko$ci reakcji dwdch pestycy-
déw (parationu i chlorpyrifosu) z rodnikami ‘OH wyznaczone w procesie
H,0,/UV byty rzedu 10° dm*/mol-s. Stwierdzono, ze dodatek weglanéw hamuje
przebieg reakcji, lecz powstajace rodniko-aniony weglanowe powoduja dalsza
degradacje pestycydéw ze statymi szybkosci rzedu 10° dm*/mol-s [132]. Efek-
tywnos$¢ degradacji y-heksachlorocykloheksanu zalezata od pH roztworu reak-
cyjnego i ilosci dodanego nadtlenku wodoru. Najefektywniej przebiegata
w §rodowisku obojetnym, a przy wyzszych pH nie obserwowano juz wzrostu.
Optymalne stezenie H,O, byto niewiele nizsze od 1 mmol/dm’. Obecno$é¢ kwa-
sow humusowych i fulwowych ograniczata szybko$¢ degradacji [14]. Badania
sze$ciu pestycydéw, zaréwno chloro- i fosforo-organicznych potwierdzity duza
szybko$¢ procesu i wyznaczone stale szybkos$ci reakcji z rodnikami hydroksy-
lowymi byty rzedu 10°+10'° dm’*/mol-s [107]. Wplyw sktadnikéw wody natu-
ralnej byl zréznicowany, jednak nieznaczny. Poréwnanie statych szybkosci
reakcji opartych na fluencji (zmiany st¢zen zalezne od dostarczonej energii)
wskazalo na niewielki wzrost efektywnosci degradacji prawie wszystkich bada-
nych pestycydéw w reakcjach H,O,/UV i TiO/UV w stosunku do reakcji ini-
cjowanych samym promieniowaniem UV [107].

Zastosowanie uktadu H,O,/UV powoduje rozklad bisfenolu A, jak réwniez
redukuje jego aktywno$¢ estrogenng, co stwierdzono w badaniach toksycznosci
wobec japonskich rybek medaka, chociaz przy dltugotrwatej degradacji powsta-
jace produkty kwasowe sa toksyczne dla embrionéw rybek [111]. Degradacja
samego bisfenolu A prowadzi do powstania fenolu, hydrochinonu i benzochi-
nonu, a optymalny stosunek molowy nadtlenku wodoru do bisfenolu A wynosi
jeden. Degradacja prowadzona w S$ciekach przebiega znacznie gorzej, niz
w wodzie czystej [110]. Stwierdzono réwniez brak wptywu zastosowania lamp
niskoci$nieniowych czy $redniocisnieniowych na degradacje¢ bisfenolu A w
uktadzie H,O,/UV [111].

Laczne dziatanie promieniowania UV i nadtlenku wodoru okazato si¢ tez
bardzo skuteczne w degradacji polibromowanych difenylowych eteréw i ich
pochodnych hydroksylowych [113] oraz szeroko stosowanego dodatku do paliw
ptynnych: eteru metylowo-tert-butylowego (MTBE) [119,133]. Degradacja
MTBE w wodach gruntowych stanowi powazny problem, szczegdlnie w USA,
gdzie zwigzek ten o charakterze endokrynnym przedostawat si¢ do wéd grun-
towych na skutek przeciekéw z podziemnych zbiornikéw paliw. Badania wyka-
zaly, ze wstepne traktowanie zanieczyszczonych MTBE wéd, polegajace na
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usuwaniu zmiataczy rodnikéw hydroksylowych (metody jonowymienne i odwré-
cona osmoza itp.), pozwala znacznie zmniejszy¢ dawke nadtlenku wodoru i moc
stosowanych lamp, co ogranicza koszty metody H,O,/UV o blisko 30% [133].

Praktyczne wykorzystanie metody H,O,/UV, czgsto jest zwigzane z ko-
nieczno$cia poréwnania skutecznosci tej metody z innymi np. z ozonowaniem,
[134], ktére przebiegaja w wodach naturalnych o zréznicowanym skladzie
zwiazkow organicznych i nieorganicznych. Rozwiazaniem tego problemu moze
by¢ koncepcja wskaznika Royyv zaproponowana przez Rosenfeldta i in. [134,
135], podobna do wcze$niej przedstawionego przez von Guntena pomystu pa-
rametru R, dla proceséw ozonowania [136]. Royyv jest zdefiniowany jako sto-
sunek catkowitego stgzenia rodnikéw hydroksylowych, uzyskanych po danym
czasie napromieniowania do fluencji odpowiadajacej temu czasowi, dla okre-
$lonej matrycy wodnej. Wyznaczenie tego parametru polega na zbadaniu degra-
dacji prébnika — kwasu p-chlorobenzoesowego w roztworach o réznym st¢zeniu
poczatkowym nadtlenku wodoru. Wybrany prébnik charakteryzuje si¢ niska
wydajnos$cia kwantowa zaniku pod dzialaniem rtgciowych lamp nisko- (0,013)
i $rednioci$nieniowej (0,018) oraz wysoka reaktywno$cia wobec rodnikéw "OH
(5x10° dm3/mol-s) [135]. Wyznaczenie parametru Royyy pozwala okresli¢
zdolnos$¢ $rodowiska wodnego do zmiatania rodnikéw hydroksylowych. Ma to
rowniez znaczenie w badaniach kinetycznych, zwtaszcza prowadzonych w wo-
dach naturalnych. Umozliwia bowiem poprawne wyznaczenie udziatu kon-
sumpcji rodnikéw “OH przez naturalne sktadniki wody.

Rozktad zanieczyszczen w uktadzie H,O,/UV jest procesem szybkim oraz
efektywnym, co jest rezultatem wysokiej reaktywnosci generowanych w ukta-
dzie rodnikéw hydroksylowych, mimo Ze ich stgzenie stacjonarne osiaga warto-
éci rzedu 10"'+10™"° mol/dm’. Szereg badan byto prowadzonych pod katem
sprawdzenia mozliwo$ci modyfikacji procesu fotochemicznej dezynfekcji wody
przez dodatek nadtlenku wodoru, w celu usuwania ksenoestrogenéw ze stru-
mienia wody. Jednakze dla szeregu zanieczyszczen spos6b ten nie zapewniat
skuteczno$ci oczyszczania, gléwnie ze wzgledu na niedostateczne ilosci energii
dostarczane do uktadu. Rzadko prowadzono tez badania nad wyznaczeniem
optymalnego stgzenia dozowanego nadtlenku wodoru. Efektywno$¢ procesu
H,0,/UV w wodach naturalnych jest zazwyczaj zmniejszona, co jest spowodo-
wane znaczng absorpcja promieniowania przez rozpuszczong materi¢ orga-
niczna. Koncepcja parametru Royyy przy badaniach degradacji wydaje sig
dobrym rozwigzaniem, przydatnym do poréwnywania efektywnosci réznych
proceséw degradacji, jak rowniez do zastosowania w badaniach kinetycznych.

3.3. Fotosensybilizowane utlenianie
Zwiazki organiczne nie absorbujace promieniowania moga ulega¢ degrada-

cji fotochemicznej w procesie okre§lanym sensybilizowanym utlenianiem. Jest
to proces ztozony, w ktérym wzbudzony sensybilizator, swego rodzaju kataliza-
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tor, w wyniku absorpcji energii $wietlnej inicjuje reakcje utleniania zwigzkéw
organicznych przez bezposrednia reakcje lub poprzez reakcje z rozpuszczonym
tlenem, w wyniku ktérych generowane sa reaktywne czasteczki tlenowe (rys. 8).

Po absorpcji kwantu promieniowania sensybilizator PS przechodzi do
wzbudzonego stanu singletowego, a nastgpnie w drodze przejécia interkombi-
nacyjnego osiaga wzbudzony stan trypletowy, ktéry w wigkszosci przypadkow
inicjuje dalsze przemiany.

, — 05" (R®)+PS*" (PSH® )
PS +hv—!ps*—ps* 02 (RH)
- 1o, +ps
Rys. 8. Schemat ilustrujacy fotoutlenianie typu I i II

Wydajnos$¢, z jaka stan ten powstaje, jest zalezna od rodzaju sensybilizatora.
Reakcje fotosensybilizowanego utleniania polegaja w pierwszym przypadku na
przeniesieniu elektronu od wzbudzonego, trypletowego, sensybilizatora do tlenu
w stanie podstawowym i na dalszych reakcjach jonorodnikéw. Mozliwa jest tez
reakcja wzbudzonego sensybilizatora ze zwiazkiem organicznym, powodujaca
oderwanie atomu wodoru, badZ bezposrednie przeniesienie elektronu (nie poka-
zana na rys.8). Zredukowana forma sensybilizatora PS™ moze takze reagowaé
z tlenem, dajac rodniko-anion ponadtlenkowy. Protonowanie rodniko-anionu
ponadtlenkowego (pK = 4,7 [137]) wywoluje jego szybka dysmutacj¢ prowa-
dzaca do wytworzenia nadtlenku wodoru. Powstawanie nadtlenku wodoru w
bezposrednich i posrednich procesach fotochemicznych moze prowadzi¢ do
powstania rodnikéw hydroksylowych, ktére sa bardzo silnym, nieselektywnym
utleniaczem, odgrywajacym duza rol¢ w tancuchowych procesach zaawanso-
wanego utleniania. Opisane reakcje stanowia typ I mechanizmu fotosensybili-
zowanego utleniania.

Typ II mechanizmu to proces przeniesienia energii od wzbudzonego sen-
sybilizatora do tlenu. Stanem podstawowym czasteczki tlenu jest stan tryple-
towy, w ktérym dwa elektrony sa niesparowane. Przejecie przez taka cza-
steczke tlenu, energii w ilo$ci wigkszej niz 94,2 kJ/mol [138], powoduje
zmiang konfiguracji elektronowej (zmiana spinu jednego elektronu) i osia-
gnigcie stanu singletowego 'O,.

Wzbudzona czasteczka tlenu — tlen singletowy, moze ulega¢ dezaktywacji
w zderzeniach z czasteczkami rozpuszczalnika, czy tez w spotkaniach z innymi
czasteczkami, réwniez reagenta, powracajac do stanu podstawowego. Ale tlen
singletowy moze réwniez wstgpowaé w reakcje prowadzace do utlenienia sub-
stratu. Reakcje tlenu singletowego, sa selektywne; moga im ulega¢ alkeny,
siarczki alifatyczne, zwiazki aromatyczne, jak réwniez fenole i aminy, dajac
jako pierwotne produkty dos¢ nietrwale endonadtlenki i wodoronadtlenki.

Przedstawione mechanizmy dotycza tylko poczatkowych okreséw reakcji,
jednak z powyzszego mozna wnioskowac, iz nawet w pierwszej fazie fotoutle-
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nianie moze przebiega¢ réwnolegle wedlug r6znych mechanizméw, co §wiad-
czy o zlozono$ci procesu i duzej réznorodnosci powstajacych produktow.

Sensybilizatorami w procesach utleniania, okreslanymi tez mianem chro-
moforéw lub barwnikéw, moga by¢ zwiazki, ktére spetniajaq szereg wymagan:
1) wydajnos¢ kwantowa przejécia interkombinacyjnego powinna by¢ wysoka,
2) czas zycia stanu trypletowego powinien by¢ dostatecznie dlugi, 3) energia
stanu trypletowego winna by¢ wyzsza, niz energia wzbudzenia tlenu, 4) foto-
sensybilizator powinien by¢ oboj¢tny wobec tlenu singletowego i substancji
degradowanej. Do najbardziej znanych sensybilizatoréw naleza akrydyny, ksan-
teny (ré6z bengalski), triazyny (bigkit metylenowy), ftalocyjaniny, jak réwniez
porfiryny [138, 139]. Struktury sensybilizatoréw stosowanych w moich bada-
niach sg przedstawione na rysunku 9.

SOsH
Cl
Cl Cl
N N
HO5S ‘ Cl
/ Cl COOH
N---- Al--=--N |
N rL N SOsH
HO 0 o
SO4H
chlorek tetrasulfonowanej ftalocyjaniny glinowej roz bengalski

3’2

i N
" LLI
(CHS)ZNJ/ S N(CH,)

btekit metylenowy

chloryna e6

Rys. 9. Struktury chemiczne stosowanych sensybilizatoréw

Procesy fotosensybilizowanego utleniania moga przebiega¢ w uktadach
homo- i heterofazowych. Stosowanie rozpuszczalnych sensybilizatoréw nie jest
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najwygodniejsze, bowiem wiaze si¢ z ktopotliwym ich wydzielaniem z roztwo-
ru po zakonczeniu reakcji. Z kolei chromofory nierozpuszczalne w wodzie,
stosowane w postaci zawiesin, wykazuja staba aktywnosc¢ i czgsto przy okreslo-
nych stgzeniach ulegaja agregacji, co powoduje zmniejszenie ich aktywnos$ci
[140]. Obnizenie wydajnos$ci tworzenia tlenu singletowgo przez agregaty wielo-
czasteczkowe wynika z tatwosci rozproszenia energii wzbudzenia na drodze
relaksacji oscylacyjnej. Duzo wygodniejsze jest prowadzenie proceséw sensybi-
lizowanego fotoutleniania w uktadzie heterofazowym, w ktérym barwnik jest
osadzony na nos$niku. Latwo jest go wydzieli¢ z mieszaniny reakcyjnej np.
przez filtracjg [141] i przygotowac¢ do powtdérnego uzycia. Sensybilizatory moz-
na tez immobilizowa¢ na $ciankach reaktora bezposrednio lub posrednio po-
przez dodatkowa substancj¢ wiazaca [142]. Osadzanie chromoforéw pozwala
tez utrzymac¢ ich monomolekularne rozproszenie [141]. Jednak proces chemicz-
nego lub fizycznego wiazania sensybilizatora z no$nikiem prowadzi do czg-
Sciowej utraty aktywnosci. Pierwszy, dostgpny na rynku, immobilizowany sen-
sybilizator, r6z bengalski osadzony na polimerze Merrifield [143] wykazuje
100-krotny spadek wydajnosci tworzenia tlenu singletowego [144].

Klasyczne sensybilizatory, jak r6z bengalski, bigkit metylenowy, a takze
nowe zwiazki, jak niektdre ftalocyjaniny i porfiryny, nie sa zwiazkami zbyt
trwatymi, stabilnie generujacymi tlen singletowy. W warunkach reakcyjnych
ulegaja one fotowybielaniu, czyli autodegradacji pod dzialaniem tlenu single-
towego, czy tez biorg udzial w innych reakcjach. Zjawisko to ma réwniez miej-
sce w przypadku immobilizowanych chromoforéw. Niemniej wciaz poszukuje
si¢ nowych sensybilizatoréw, trwalszych i skuteczniej generujacych tlen single-
towy. Ostatnie doniesienia literaturowe informuja o badaniach réznych pochod-
nych ftalocyjaniny [145], na przyktad tytanylo-ftalocyjaniny [146], czy tez
o wykorzystaniu koloidalnych agregatéw fulerenu Cq do generowania 'O, [147].

Poszukiwania nowych fotosensybilizatoréw sa zwiazane z bardzo interesu-
jacymi mozliwo$ciami aplikacyjnymi [148]. Do najistotniejszych zaliczytbym
wykorzystanie sensybilizatorow w fotodynamicznej terapii nowotworéw [149].
Z kolei, mozliwos$ci prowadzenia reakcji utleniania przy uzyciu molekularnego
tlenu singletowego [150], stwarza perspektywy zastosowania tej metody do
produkcji zwiazkéw organicznych, czesto unikalnych, co wydaje si¢ bardzo
istotne przy obecnym nacisku na rozwdj, tzw. zielonej chemii [151].

Znane od dawna wtasciwosci dezynfekujace tlenu singletowego (inaktywa-
cja wiruséw, destrukcja bakterii typu Coli) sprzyjaja wykorzystaniu fotosensy-
bilizowanego utleniania do dezynfekcji i detoksyfikacji $ciekéw, zwlaszcza, ze
mozliwe jest wykorzystanie do tego celu promieniowania stonecznego [152].
Ostatnio przedstawiono wyniki prac nad dezynfekcja wody pitnej, z uzyciem
organicznych komplekséw rutenu jako sensybilizatora. Fotosensybilizator rute-
nowy byl immobilizowany w porowatej foli polimeru krzemoorganicznego
[153]. Wykonane badania wykazaly duza skuteczno$¢ metody oraz trwatosé
fotosensybilizatora (trzy miesigce pracy). Zastosowanie promieniowania sto-
necznego obniza znacznie koszty eksploatacji, czyniac metodg PS (fotosensybi-
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lizator)/VIS konkurencyjna w poréwnaniu z metoda wykorzystujaca uktad
TiO/UV [153].

Procesy degradacji z udziatem naturalnych sensybilizatoréw zachodza tez
w warstwach powierzchniowych zbiornikéw wodnych, przyczyniajac si¢ do
degradacji materiatu organicznego. Przyjmuje sig, ze molekularny tlen single-
towy w wodach powierzchniowych powstaje w wyniku reakcji tlenu ze wzbu-
dzona $wiattem rozpuszczong materig organiczng. Tlenowi singletowemu towa-
rzysza tez produkty fotochemicznego przeniesienia elektronu: rodniko-anion
ponadtlenkowy i nadtlenek wodoru. Wystepowanie tych reaktywnych form
tlenu zaobserwowano takze w wodach morskich [64, 154]. Obecne w wodach
powierzchniowych substancje o charakterze sensybilizatoréw uczestnicza w reak-
cjach powstawania i rozktadu materii organicznej, i same jako cze$¢ tej materii,
ulegaja tym przemianom. Zanieczyszczenia wprowadzone do srodowiska, moga
takze ulega¢ tym reakcjom degradacji. Wykorzystanie wystgpujacych w przy-
rodzie sensybilizatorow w badaniach nad degradacja naturalnego materiatu
organicznego, czy tez typowo antropogenicznych zanieczyszczen, stanowi
obiekt interesujacych prac [155, 156, 157]. Niewatpliwie przyczyniaja si¢ one
do lepszego poznania proceséw samooczyszczania wod, jak réwniez stanowia
inspiracje do praktycznego wykorzystania tych proceséw. Istotnym walorem
metod fotosensybilizowanego utleniania jest nieograniczona dost¢pnos¢ ko-
niecznych substratéw: tlenu z powietrza i promieniowania widzialnego ze Ston-
ca, oczywiscie pod warunkiem zastosowania fotostabilnego sensybilizatora.

Badania degradacji pigciu zwiazkéw nalezacych do grupy WWA: ace-
naftenu, fluorenu, fenantrenu, fluorantenu i pirenu pod dzialaniem promienio-
wania lampy ksenonowej (A > 290 nm) w obecno$ci naturalnych sensybilizato-
row, kwaséw fulwowych przeprowadzili Xia i in. [89]. Rozklad zwiazkéw
przebiegat gtéwnie z udziatem rodnikéw hydroksylowych, ktéra to reakcja mia-
ta od 33% do 69% udzial w degradacji, zaleznie od zwiazku. Stwierdzono tez
przebieg reakcji z udziatem tlenu singletowego, siggajacy kilkunastu procent,
nie wyjasniajac jednak, czy zrédlem 'O, jest naswietlanie WWA czy kwaséw
fulwowych. W przebiegu reakcji zaobserwowano tez wplyw stosowanego ste-
zenia kwaséw fulwowych, ktérego wzrost ograniczal przebieg degradacji, tym
silniej im badany WWA mial wigksza mase czasteczkowa [89]. Nalezy zatem
przypuszcza¢, ze w procesie miala takze swoj udziat fotodegradacja wywotana
bezposrednim napromieniowaniem WWA.

Degradacja 178-estradiolu (E2) przebiegata pod dzialaniem promieniowa-
nia widzialnego w obecno$ci naturalnego sensybilizatora, ryboflawiny (witami-
na B2) [158]. Mechanizm destrukcji E2 byt dos¢ ztozony, angazujacy wzbu-
dzone stany singletowy i trypletowy sensybilizatora oraz rodniko-anion
ryboflawiny. W rezultacie generowany byl rodniko-anion ponadtlenkowy oraz
tlen singletowy. Obserwowano rowniez przebieg procesu fizycznego wygasza-
nia wzbudzonych stanéw sensybilizatora przez E2 o znacznym udziale oraz
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rozklad sensybilizatora. Wedtug autoréw badany uktad stanowi znaczaca, ale
powolna metode¢ degradacji zanieczyszczen srodowiska wodnego [158].

W analogicznym ukladzie badano takze degradacje bisfenolu A i jego me-
tylowych i bromowych pochodnych [159]. Powolna degradacja badanych
zwiazkow zachodzi wedtug skomplikowanego mechanizmu, powodujac réw-
niez rozklad ryboflawiny. Zauwazono takze wigksza szybkos$¢ reakcji prowa-
dzonej w $rodowisku alkalicznym, co moze wynika¢ z wigkszej reaktywnos$ci
form anionowych badanych zwiazkéw [159].

Rozktad bisfenolu A pod dziataniem symulowanego promieniowania sto-
necznego z uzyciem substancji humusowych byl przedmiotem badan Zhan
i wspotpracownikéw [155]. W degradacji braty udziat reaktywne formy tlenu:
'0,, 0, H,0,. Stwierdzono, ze dodatek do uktadu reakcyjnego jonéw Fe(III)
przyspiesza reakcjg¢, co wskazuje na mozliwos¢ przebiegu reakcji z udzialem
rodnikéw hydroksylowych, typu reakcji Fentona, lecz przy odpowiednim stegze-
niu jonéw zelaza. Z kolei udziat jonéw azotanowych(V) w generowaniu rodni-
kéw "OH poprzez ich fotolize, zalezy od stosunku stezen sensybilizatora i jo-
néw NO;~. Sposréd badanych substancji humusowych wigksza efektywnos$cia
charakteryzowat si¢ kwas fulwowy [155].

W badaniach degradacji tetrabromobisfenolu A (sktadnik $rodkéw gasni-
czych), prowadzonych przy uzyciu btgkitu metylenowego i rézu bengalskiego
w polu promieniowania widzialnego stwierdzono przebieg reakcji rozktadu
z udziatem tlenu singletowego. Reakcja byla szczegdlnie efektywna w §rodowi-
sku alkalicznym [160]. Wyznaczone stale szybko$ci wygaszania (reakcja i wy-
gaszanie fizyczne) wynosity 1,44x10° dm*/mol-s dla pH 10 i 3,9x10® dm*/mol-s
dla pH 7,2. Uzyskane wyniki wskazuja, ze proces fotosensybilizowanego utle-
niania moze stanowi¢ droge degradacji tego zwiazku w naturalnym $rodowisku
wodnym [160].

Badania fotosensybilizowanego utleniania 2-chlorofenolu, n-butyloparabenu
i 4-tert-oktylofenolu, wykonane przez autora monografii, przedstawiono w pracach
[161, 162, 163, 164, 165] (patrz rozdziat 6).

Generalnie, procesom fotosensybilizowanego utleniania po§wigcona jest
niewielka liczba publikacji. W prezentowanych pracach wyniki badan sa na
0g6t prezentowane opisowo, niewiele prac przedstawia iloSciowe zalezno$ci
kinetyczne. Wynika to czgsto ze ztozonosci mechanizméw, sktadajacych si¢ z
ciagu reakcji rownolegtych i nastgpczych. Publikowane ostatnio prace dotycza
gtéwnie badan fotoutleniania przebiegajacych w wodach powierzchniowych,
czy tez z uzyciem naturalnych sensybilizatoréw.

Prowadzone przeze mnie badania nad kazdym z wymienionych proceséw
byty ukierunkowane na okreslenie wptywu warunkéw reakcyjnych na ich szyb-
kos¢, 1 w wigkszoSci dotyczyly uktadéw modelowych. Obejmowaly one
okreslenie wptywu odczynu Srodowiska reakcyjnego, stezenia zanieczyszczen,
mocy i zakresu spektralnego stosowanego promieniowania oraz obecnosci
i stgzenia tlenu. Przebieg reakcji obserwowany byl tez w obecnosci pewnych
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dodatkéw o charakterze zmiataczy reaktywnych form tlenu, co pozwalato wyja-
$ni¢ mechanizm zachodzacych reakcji. Gtéwnym celem prowadzonych badan
bylo wyznaczenie parametrow kinetycznych badanych reakcji — wydajnosci
kwantowych degradacji i statych szybkoS$ci reakcji w oparciu o analiz¢ mecha-
nizmu reakcji. Czgsto w pracach poswigconych usuwaniu zanieczyszczen ze
srodowiska wodnego spotyka si¢ czysto praktyczne podej$cie, w wyniku ktére-
go zagadnienia szybko$ci proceséw sa przedstawiane marginesowo, a gtéwny
nacisk jest ktadziony na opisowa efektywno$¢ procesu. Zaleznosci kinetyczne
sa uproszczone i polegaja najczesciej na dopasowaniu danych doswiadczalnych
do réwnan pierwszego rzgdu. Jednak wydaje mi sig, Ze zrozumienie przebiegu
procesu na poziomie czasteczkowym, umozliwia ustalenie mechanizmu reakcji
i poprawna konstrukcje modelu kinetycznego. Wyznaczone w ten sposéb wiel-
kos$ci kinetyczne majq okreslony sens fizyczny. Ponadto réwnania kinetyczne
wyprowadzone w oparciu o mechanizm reakcji sa sluszne w szerszym zakresie
zmiennych, w poréwnianiu z réwnaniami makrokinetyki. Estymacja parame-
trow kinetycznych zaproponowanych réwnan pozwala ilosciowo oznaczaé za-
kres fotokonwersji ksenobiotykéw. Inny aspekt wynika z potrzeby znajomosci
parametrow kinetycznych przy projektowaniu optymalnych fotoreaktoréw.
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4. FOTOTRANSFORMACJA ZANIECZYSZCZEN

4.1. Rozklad WWA

Badania fotolizy w naszym laboratorium przeprowadzono dla trzech przed-
stawicieli WWA: benzo[a]pirenu (BAP), chryzenu (CHR) i fluorenu (FLU),
stosujac jako zrédto promieniowania rteciowa lampe niskoci$nieniowa emituja-
cq gtéwnie promieniowanie o dtugosci fali 254 nm [93].

Srodowisko wodne, w ktérym przebiega fotoliza ma niejednokrotnie
wpltyw na jej efektywno$¢. Nawet, gdy molowe wspdétczynniki absorpcji nie
zmieniaja si¢ w zaleznosci od pH, jak ma to miejsce przy tak niepolarnych
zwiazkach jak WWA, to powstajace czasteczki wzbudzone moga podlega¢ od-
dziatywaniu $rodowiska, determinujac zajscie reakcji chemicznej. Degradacije
badanych WWA prowadzono w roztworach kwasnym (pH = 2,5), obojetnym
(pH = 6,8) i zasadowym (pH = 11,7). Najszybciej przebiegata fotoliza BAP
i CHR w $rodowisku kwasnym, natomiast dla FLU szybko$¢ zaniku nie zaleza-
ta od odczynu $rodowiska.

Usunigcie tlenu z mieszaniny reakcyjnej powodowalo spowolnienie rozktadu
BAP i CHR, a w przypadku FLU zaobserwowano wzrost szybkosci reakcji, co
ilustruje rysunek 10.
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o FLU E
L - ) E
\@~ S-ol 3
~ ] -m
E
o = ~A ]
8 A powietrze 3
= 0,-15dm’h E
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Rys. 10. Zmiany wzglednego stezenia w czasie fotolizy BAP (C”=4,76x10”° mol/dm”)
i FLU (C"= 5,42x10°° mol/dm®) dla r6znej zawartoéci tlenu w mieszaninie reakcyjne;.
pH = 6,8; Eo= 4,13x10°° einstein/dm’-s

Badania wplywu zawartosci tlenu na fotolizg¢ WWA przeprowadzone przez
Fasnachta i Blough’a [95] wskazuja, Zze spadek zawarto$ci tlenu w mieszaninie
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reakcyjnej prowadzi do zmniejszenia wydajnosci degradacji, migdzy innymi
w przypadku BAP. Natomiast 9-metyloantracen, posiadajacy ,,niearomatyczny”
wegiel, ulegat fotolizie nawet pod nieobecno$¢ tlenu, podobnie jak FLU w na-
szych badaniach.

Przebieg reakcji w obecnosci alkoholu fert-butylowego — znanego zmiata-
cza rodnikéw hydroksylowych [122], spowalnial degradacje BAP i CHR, a na
szybkos$¢ fotolizy FLU nie miat wplywu. Réznice w szybko$ci zaniku tych
zwiazkéw w czasie fotolizy nalezy przypisa¢ obecno$ci we fluorenie wegla o
hybrydyzacji sp’.

Sposréd badanych zwiazkéw najszybciej ulegal rozktadowi BAP, a naj-
wolniej FLU. Redukcje¢ stezenia o 50% dla BAP osiagano po 20 s, dla CHR po
1 min, a dla FLU po 7 min. Badania toksyczno$ci wykonane za pomocg dwdch
testow z uzyciem bakterii Escherichia coli 1 Vibrio fischeri wskazaly, ze tok-
syczno$¢ produktéw fotolizy badanych zwiazkéw nie byta wigksza niz wyj-
$ciowych substratéw [166].

Jednym z problemem w badaniach kinetycznych, jest wybdr najbardziej
prawdopodobnej drogi rozktadu WWA z uwzglednieniem wynikéw do$wiad-
czen. Istnieja trzy gtéwne drogi prowadzace do degradacjii WWA (rys. 11).
Pierwsza, przez rodniko-kation WWA i dwie pozostate z udzialem tlenu: przez
czasteczkowy tlen singletowy ('O,) i poprzez rodniki hydroksylowe utworzone
w sekwencji kilku reakcji rodniko-anionu ponadtlenkowego (O,"). Schemat na
rysunku 6 pokazuje mozliwe reakcje WWA pod wplywem promieniowania UV
w zawierajacym tlen roztworze wodnym.

Absorpcja fotonu przez WWA powoduje jej wzbudzenie. Taka czasteczka
moze powrdci¢ do stanu podstawowego, rozpraszajac energig, lub tez moze
zapoczatkowal szereg proceséw i to zaréwno w stanie singletowy, jak i po
przejsciu do stanu trypletowego. Energia wzbudzenia moze by¢ przekazana do
tlenu z utworzeniem molekularnego tlenu singletowego. WWA sa znane jako
dobre sensybilizatory i w stanie wzbudzenia dysponuja dostateczng energia do
wywolania przejécia tlenu tripletowego w singletowy [138, 139]. Potwierdzity
to badania Fasnachta i Blough’a [94]. Atak tlenu singletowego na WWA powo-
dowa¢ moze powstanie wodoronadtlenkéw i endonadtlenkéw, ktére z kolei
moga inicjowaé reakcje rodnikowe. Udziat 'O, w degradacji WWA, prowadzo-
nej w obecnosci kwaséw fulwowych wykazat Xia i in., [89], lecz nie jest wia-
domym, czy zrédtem tlenu singletowego sa WWA, czy kwasy fulwowe.

Wzbudzona czasteczka WWA moze tez ulec fotojonizacji z utworzeniem
rodniko-kationu. Powstaty réwnolegle uwodniony elektron moze by¢ przenie-
siony do tlenu z utworzeniem rodniko-anionu ponadtlenkowego. Tworzenie si¢
rodniko-kationéw obserwowano w czasie fotolizy naftalenu [167] i antracenu
[168]. Rodniko-kationy moga dalej reagowaé¢ z woda lub jonami hydroksylo-
wymi, dajac rodniki z grupa hydroksylowa, ktére w reakcji z tlenem daja chino-
ny jako gtéwne, stabilne produkty fotolizy badz tez moga ulega¢ polimeryzacji
w warunkach beztlenowych. Organiczne nadtlenki i wodoronadtlenki moga
takze by¢ zrédtem rodniko-anionu ponadtlenkowego, ktéry w wyniku protono-
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wania i dysmutacji daje nadtlenek wodoru prowadzacy w warunkach fotolizy do
utworzenia rodnikéw hydroksylowych [137]. Obecno$¢ H,O, w czasie fotolizy
naftalenu w roztworze wodnym stwierdzita w swej pracy Tuhkanen [169].

‘ Q--» produkty
WWA(H) hv WWA(H)™ OH =7
4 | /‘ O2 Thv
/ \ t €aq HoO2
10 N> ~ o
boz e ()
HoO
/(|) HoO/OH -
WWA(OOH)  (H)WWA
~o0 0
| H+
N WWA(H") (OH)
produkty
~ A
“1— WWA(H)(OH)(OO") polimeryzacja
|
WWA(H)+(OH)

Rys. 11. Schemat ilustrujacy przebieg reakcji w czasie fotolizy WWA

Whioski ptynace z wykonanych badan [93] wykorzystano w analizie omé-
wionego mechanizmu fotolizy. Stwierdzono, Zze najprawdopodobniej rozktad
BAP i CHR przebiega na drodze rodnikowej z udziatem rodnikéw hydroksylo-
wych, powstajacych z udzialem tlenu poprzez rodniko-anion ponadtlenkowy.
Wskazuje na to inhibicja procesu w obecnosci fert-butanolu, a takze zwigksze-
nie szybko$ci procesu w §rodowisku kwasnym, w ktérym wydajniej przebiega
reakcja protonowania O,. Mozliwy przebieg reakcji poprzez czasteczkowy
tlen singletowy, wydaje si¢ mniej prawdopodobny ze wzglgdu na niskie st¢ze-
nie substratéw (rzedu 10” mol/dm’) oraz krétki czas zycia 'O,. W przypadku
FLU rozktad moze zachodzi¢ poprzez rodniko-kation z udziatem czasteczek
wody, natomiast tlen powoduje najwyrazniej fizyczna dezaktywacje wzbudzo-
nego FLU.

Opisane przypadki prowadza do nastgpujacych reakcji:

WWA + hy —— WWA™ r=kj E, (5)
WWA™ —— WWA ry=kC” (6)
WWA* + 0, ——WWA + 10, ry=k;[0, ]C” 7

39



Uwzgledniajac wyniki do§wiadczen zwiazane z wptywem tlenu i alkoholu ferz-
butylowego w degradacji FLU, mozna zaproponowac:

WWA" ——WWA*™ + e, ——> produkty ry =kyC* (8)

Natomiast w przypadku BPA i CHR zamiast reakcji (8) bardziej prawdopodob-
ng moze by¢ reakcja z tlenem singletowym, jako ze brak tlenu wyraznie inhibi-
towal przebieg reakc;ji:

WWA + ]02 —> produkty rs =ksC[ 102 ] 9)
Zatem, uwzgledniajac reakcje (5-7) i (9), mozna zapisac:
dcC
——BA;’CHR =r-n-r3+rs (10)
t

Stosujac dwukrotnie zalozenie stanu stacjonarnego, raz dla stgzenia wzbudzo-
nych czasteczek WWA 1 drugi raz dla stgzenia tlenu singletowego, (odpowied-
nio r;=ry +r3 1 r3=ry ) réwnanie (10) przyjmuje postac:

_ dCpyp cur _ E kik;[O, ]

= —Li 2 - = E
dr a ky +k310, | ¢BAP,CHR a (11D
) _ kik;[0,]
gdzie: Ppap.cHR Ky + k[0, ] (12)

jest pozorng wydajnoscia kwantowa zaniku BAP i CHR.

Nalezy zauwazy¢, ze rozpatrujac Sciezke degradacji BPA i CHR poprzez
rodniko-anion ponadtlenkowy, koncowa forma réwnan (11) i (12) bedzie taka
sama. Reakcja (7) daje rodniko-kation WWA i rodniko-anion ponadtlenkowy,
a w nastepnym kroku O, przeksztalca si¢ w rodnik hydroksylowy (w uprosz-
czeniu) i w koncu reaguje z WWA (zamiast reakcji (9)). Oczywiscie udziat
tlenu singletowego nie moze by¢ wykluczony, a dowody do$§wiadczalne wska-
zuja jedynie, ze tlen singletowy nie odgrywa wiodacej roli w degradacji BAP
i CHR.

W przypadku FLU, biorac pod uwagg reakcje (5-8) i zaktadajac, ze reakcja (7)
prowadzi gtéwnie do dezaktywacji stanu wzbudzonego fluorenu otrzymujemy:

dc kk
-—HU = E, — =0 E, (13)
dt ky+k,+k;[0,]
k. k
gdzie: Prru = = (14)

ky+ky,+k;[0;]

Poréwnujac réwnania (12) i (14) mozna zauwazy¢ odmienny wplyw steze-
nia tlenu na warto$§¢ pozornej wydajnosci kwantowej zaniku odpowiednich
WWA, co potwierdzaja wyniki doswiadczen. Hormann i in. [168] otrzymali
rézne warto$ci wydajnosci kwantowej zaniku antracenu w napowietrzonych
(0,001) i odpowietrzonych (0,012) roztworach wodnych.
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Przyjmujac, Ze stgzenie tlenu jest duzo wyzsze, niz stgzenie WWA i praktycznie
pozostaje state, mozna je wilaczy¢ do statej k; i rOwnanie (11) jest identyczne
z zalezno$cia otrzymana przez Beltrana i in. [170].

W poczatkowym okresie reakcji, gdy WWA sa jedynymi czasteczkami ab-
sorbujacymi padajace promieniowanie, szybkos¢ fotolizy w ogdlnej postaci
opisuje réwnanie (1). Catkujac to réwnanie w granicach od €’ dla czasu 0 do C
dla czasu ¢ otrzymujemy:

1 lﬂ]—en*—lS&%sCo)
2.303be  1—exp(—2.303beC)

Wykres prawej strony zaleznosci (15), oznaczonej /, od czasu daje linig prosta
o nachyleniu @E,. Znajac wielko$¢ strumienia fotonéw wchodzacych do prze-
strzeni czynnej reaktora E, z pomiaréw aktynometrycznych, mozna wyznaczy¢
warto$¢ pozornej wydajnosci kwantowej zaniku WWA (tab. 1).

r=c’-c+

= gE)t (15)

10 . a = ¢ E,, einstein/dm™s
] 35,=(585%0,13)x10" ]
] A
E o] a_ ,=(1,45£0,09)x10 ;
g ] -
o 4_- [ a ;
- -8
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Rys. 12. Weryfikacja modelu kinetycznego. Wyznaczanie wydajnosci kwantowej zani-
ku badanych WWA. pH 6,8; T = 293 K; Eq = 4,13x10°° einstein/dm’-s

Przedstawione na rysunku 12 poréwnanie przebiegu zaleznos$ci (15) i punktéw
do$wiadczalnych, wskazuje na bardzo dobra zgodno$¢ w przypadku BAP i
CHR. Dla FLU model opisuje proces z dostateczng dokladno$cia, co moze
wskazywa¢ na przebieg fotolizy tego zwiazku wedtug nie do konca poznanego
schematu.

Uzyskane wartosci pozornych wydajnosci kwantowych zaniku WWA sa
tego samego rzedu, co wartosci cytowane w literaturze [170,171], jak tez
w pézniejszej pracy [94]. W tabeli 1 zebrano tez oszacowane warto$ci wydajno-
$ci kwantowej dla roztworéw kwasnych i zasadowych, ilustrujace wpltyw pH na
przebieg fotolizy. Wplyw temperatury na fotoliz¢ badanych WWA w zakresie
8+42°C byt niewielki. Zmiany wydajnos$ci kwantowej z temperatura opisano za
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pomoca réwnania Arrheniusa. Obliczone wartosci energii aktywacji byty niskie,
co jest typowe dla reakcji fotochemicznych. Zatozony udzial tlenu singletowego
w przyjetym mechanizmie degradacji BAP i CHR, zostal potwierdzony w ostatnio
opublikowanych pracach [89, 95].

Tabela 1. Wyznaczone warto$ci wydajnosci kwantowej zaniku WWA
oraz warto$ci energii aktywacji (pH 6.8, T = 20°C)

Energia Wydajnosé kwantowa, ¢ x10°
WWA aktywacji pH
kJ/mol
2,5 6,8 11,7
BAP 21,5 12,1 14,1+0,3 10,8
CHR 28 6,0 3,15+0,01 25
FLU 13 3,8 3,80+0,20 3.8

4.2. Degradacja pochodnych fenolowych

Badania przy zastosowaniu lamp niskoci$nieniowych moga mie¢ charakter
poznawczy, ale tez umozliwiaja okre$lenie stopnia fotolizy zanieczyszczen
organicznych w procesach dezynfekcji wody. Te cele przy$wiecaly migdzy
innymi badaniom fotolizy n-butyloparabenu (BP) [104], zanieczyszczenia od-
dzialywujacego na uktad hormonalny zwierzat i mozliwe, ze ludzi. Badania
prowadzono w probéwkach kwarcowych, umieszczonych w urzadzeniu karuze-
lowym i napromienianych z dwdch stron niskoci$nieniowymi lampami rtgcio-
WYymi.

Charakterystyke absorpcyjna BP przedstawia rysunek 13. Zwiazek ten
dobrze absorbuje promieniowanie o dlugosci fali 254 nm (A, 267 nm,
e = 1,6x10* dm*/mol-cm) w roztworach kwasnych i obojetnych, natomiast w
srodowisku zasadowym tworzy si¢ anion (pK,=8,2), ktéry wykazuje znacznie
stabsza absorpcje przy dlugosci fali emitowanej przez niskoci$nieniowa lampe
rteciowa. Zmiana wilasno$ci absorpcyjnych BP od pH wyraznie odzwierciedlata
si¢ w zalezno$ci szybkosci jego degradacji w roztworach o r6znym odczynie.

Fotoliza BP jest procesem powolnym — 99% redukcje¢ stezenia przy pH =7
uzyskano po péttoragodzinnym napromieniowaniu strumieniem fotonéw o mo-
cy okoto 44 W/m* (1,54x10” einstein/dm’-s), co wskazuje, ze dawki promie-
niowania stosowane do dezynfekcji wody (~400 J/m?) [101] sa dalece niewy-
starczajace. Obecno$¢ azotanéw w roztworze reakcyjnym w czasie fotolizy,
w ilosciach typowych dla wéd powierzchniowych, nie miata wptywu na szyb-
ko$¢ fotolizy. Natomiast obecno$¢ kwaséw humusowych powodowata spowol-
nienie procesu, zapewne poprzez absorpcj¢ promieniowania i zmniejszenie
ilosci fotonéw dostepnych dla BP. Badania fotolizy wykazaly bardzo nikta mi-
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neralizacjg substratu, a produkty degradacji nie wykazywaty znaczacej toksycz-
nosci (test przezywalnosci bakterii Pseudomonas putida) [104].
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Rys. 13. Widma absorpcyjne BP w roztworach o réznym pH. C° = 8x10” mol/dm”.
Wstawka: wyznaczanie stalej réwnowagi kwasowo-zasadowej BP

Wykonane dos$wiadczenia fotolizy roztworéw BP z dodatkiem alkoholu
tert-butylowego oraz w nieobecnosci tlenu (rys.14a) pokazaty, ze rozklad prze-
biega bez udziatu rodnikéw hydroksylowych, a brak tlenu spowalnia zanik BP
dopiero w koncowej fazie procesu.
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Rys. 14. a. Wplyw obecnoéci tlenu na przebieg fotolizy BP. b. Zalezno$¢ szybkosci
fotolizy od stgzenia poczatkowego BP. Krzywa wykreslona zgodnie z réwnaniem (1)
dla pH 7; ¢ = 0,0033; Eq=1x107 einstein/dm’s; & = 15400 dm’/mol-cm i b = 0,85 cm
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Absorpcja fotonu przez czasteczke BP wywotuje najprawdopodobniej
zmiany przy weglu karbonylowym, powodujac zerwanie wigzania wegiel —
pierscien aromatyczny. Stwierdzony brak kwasu 4-hydroksybenzoesowego
wsréd produktéw rozktadu wyklucza mozliwo$¢ zerwania wiazania wegiel —
tlen w grupie estrowe;.

Interesujacy okazat si¢ wptyw stezenia poczatkowego BP na przebieg foto-
lizy (rys. 14b). Powyzej okreslonego stezenia (~8x10” mol/dm’) zaobserwowa-
no spadek szybkosci procesu, co przypisano tzw. wygaszaniu st¢zeniowemu
stanu wzbudzonego [87]. Duza koncentracja czasteczek sprzyja ich czgstszym
zderzeniom, co réwniez powoduje wzrost prawdopodobienstwa dezaktywacji
wzbudzonych czasteczek.

Absorpcja promieniowania przez BP prowadzi do przej$cia w stan wzbudzony,
ktéry moze ulec dezaktywacji albo przeksztatceniu do trwatych produktéw:

BP+hv——BP* kiE, (16)

BP*——BP ko C* (17)

BP* — produkty k3C* (18)
Uwzgledniajac wygaszanie stgzeniowe mozna dodatkowo zapisac:

BP" + BP——2BP ky[ BP* ][ BP] (19)

Z reakcji (16-19) wynika, ze szybko$¢ zaniku BP wyraza nastgpujace roéwnanie:

_ % = kjE, ~kyC* —k,C*C (20)

Stosujac przyblizenie stanu stacjonarnego dla stgzenia wzbudzonego BP,
otrzymuje si¢ nastgpujaca zaleznos¢:

dc kik
__dC_ kks g _4p 1)
dt k2 +k3 +kqC
gdzie: :% (22)
k2 + k3 + kqC

jest pozorng wydajnoscia kwantowa zaniku BP. W wyniku fotolizy, w zakresie
matych stgzen substratu, gdy k,C << k; + k3, obserwowany jest wzrost szybko-
$ci fotolizy ze wzrostem stg¢zenia substratu. Zatem w tym zakresie stgzen mozna
réwnanie (1) wykorzysta¢ do wyznaczenia wydajnosci kwantowej. Obliczenia
przeprowadzono, wyznaczajac szybkos$ci poczatkowe proceséw rézniacych sig
stezeniem poczatkowym substratu i dla par tych wartosci ry i Cy, dopasowano
warto$¢ wydajnosci kwantowej (rys. 14b). Wyznaczona warto§¢ wydajnosci
kwantowe]j zaniku BP wynosita (3,3i0,4)x10'3, a dla anionu warto$¢ ta byta
okoto pigciokrotnie mniejsza.

Badania fotolizy 4-tert-oktylofenolu (OP) prowadzono przy zastosowaniu
$redniocisnieniowej lampy rtgciowej, ktérej moc zapewniata szybszy przebieg
procesu degradacji OP [105]. 4-tert-oktylofenol wraz z n-butyloparabenem jest
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zaliczany do tej samej grupy zanieczyszczen, co zapewne jest zwiazane z podo-
bienstwami w budowie chemicznej. W roztworach wodnych, OP ulega dysocja-
cji (pK, = 10,3), zatem przebieg fotolizy powinien zaleze¢ od odczynu roztworu
reakcyjnego. W roztworze lekko kwasnym szybko$¢ zaniku byta najwigksza,
w obojetnym mniejsza. Najszybciej zachodzita fotoliza anionu (pH 12), co
spowodowane byto w pewnej mierze intensywniejszg absorpcja promieniowa-
nia przez anion, w poréwnaniu z niezdysocjowanym OP. Redukcje¢ st¢zenia OP
o polowg przy pH 7 uzyskano po ponad 20 min napromieniowaniu z moca
1,28%10™ einstein/dm’-s.

Wydajnos¢ kwantowa zaniku substratu wyznaczono bezposrednio z rdwna-
nia definiujacego wydajno$¢ kwantowa (23).

dcC
=—— =9k, (23)
dt
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Rys. 15. Widmo absorpcji OP w roztworze buforowym (C°= 2,4x10” mol/dm?) z natozonym

widmem emisji $rednioci$nieniowej lampy rteciowej. Wstawka: wyznaczenie statej

réwnowagi kwasowo-zasadowej OP

Zastosowanie w badaniach rtgciowej lampy Srednioci$nieniowej zaopatrzo-
nej w ptaszcz chlodzony woda, umozliwito wykorzystanie kilku pasm emitowa-
nych przez lampg w zakresie 250-400 nm (rys. 15). Przeliczenie strumienia
fotonéw wchodzacych do przestrzeni czynnej reaktora Ey, otrzymanego z badan
aktynometrycznych, na strumien fotonéw absorbowanych przez roztwdr reak-
cyjny E,, dokonano, wykorzystujac widmo transmitancji roztworu reakcyjnego
o okreSlonym stezeniu OP i uwzgleniajac dtugo$¢ drogi optycznej. Obliczenia
wykonano dla kilku stezen poczatkowych substratu (6,9><10"6+4,3><10'5 mol/dm’ ).
Warto$¢ wydajnosci kwantowej zaniku OP wynosita 0,020+0,003.

Fotoliza OP w obecno$ci kwaséw humusowych ulegata spowolnieniu, po-
dobnie jak w przypadku n-butyloparabenu. Natomiast obecno$¢ azotanéw po-
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wodowala przyspieszenie reakcji, najprawdopodobniej w wyniku fotolizy azo-
tanéw, prowadzacej do wytworzenia rodnikéw hydroksylowych.

NO3 + H,0—"Y s NOS+°0H + OH™ (24)

Promieniowanie emitowane przez $rednioci$nieniowa lampg rteciowa jest

efektywniej absorbowane przez azotany [125], anizeli miato to miejsce przy
lampie niskoci$nieniowej przy fotolizie n-butyloparabenu.

4.3. Degradacja boldenonu i trenbolonu (sterydow)

Fotodegradacje¢ boldenonu (BD) i trenbolonu (TB) zbadano przy zastoso-
waniu niskoci$nieniowej lampy rteciowej [102]. Obydwa sterydy absorbuja
promieniowanie o dtugosci fali 254 nm praktycznie niezaleznie od pH roztworu
reakcyjnego. Dla BD w pH 5, 7 i 10 molowe wspdtczynniki absorpcji wynosza
odpowiednio 13800, 14570 i1 15240 dm*/mol-cm, a dla TB odpowiednio 5460,
6300 i 5690 dm’/mol-cm. Wykonane do$wiadczenia potwierdzaja, ze szybko$é
fotolizy obydwu substratéw jest niezalezna od odczynu Srodowiska.

Fotoliza BD przebiega znacznie szybciej niz trenbolonu, mimo duzego po-
dobienstwa w budowie obydwu zwiazkéw. W pewnej mierze jest to spowodo-
wane réznica warto$ci molowych wspétczynnikéw absorpcji. Redukcja stezenia
BD o 50%, wychodzac ze stezenia 1x10” mol/dm’, jest osiagana w ciagu 11 s
przy mocy promieniowania 4,3x10° einstein/dm’-s. Podczas gdy przy tym sa-
mym st¢zeniu poczatkowym 50% redukcja TB ma miejsce po 30 minutach przy
mocy promieniowania ponad dwa razy wickszej (1,06x10° einstein/dm’:s).
50% poziom redukcji stgzen jest osiagany po ekspozycji roztworu reakcyjnego
na fluencje 130 J/m* dla BD i 52 kJ/m* w przypadku TB. Poréwnujac te warto-
éci z dawka stosowana zazwyczaj do dezynfekcji wody pitnej, réwna 400 J/m®
[101], jest widoczne, Ze jedynie BD moze by¢ usuwany z wody w procesach
dezynfekcji promieniowaniem UV. Szczegdlnie przy zastosowaniu wyzszej
irradiancji catkowite usunigcie boldenonu z wody moze by¢ osiagnigte w ciagu
kilku sekund.

Fotoliza badanych steroidéw jest niezalezna od obecno$ci tlenu w roztwo-
rze reakcyjnym, o czym §wiadczy praktycznie identyczny przebieg zmian ste-
zen w czasie fotolizy roztworéw napowietrzonych i przedmuchanych azotem.
Otrzymane rezultaty dla BD przedstawia rysunek 16a. ROwniez obecno$¢
w roztworze reakcyjnym alkoholu fers-butylowego nie wptywata na szybko$¢
zaniku obydwu badanych zwiazkéw, co dla BD ilustruje rysunek 16a. Fakty te
Swiadcza o tym, ze reakcja fotolizy w poczatkowym stadium przebiega bez
udziatu tlenu, a wigc tez bez powstawania rodniko-anionu ponadtlenkowego
oraz bez udziatu rodnikéw hydroksylowych.
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Rys. 16 a. Wplyw obecnosci tert-butanolu i tlenu w roztworze reakcyjnym
na przebieg fotolizy BD (COBDz 1,8x10”° mol/dm>; Cot_BuOHz 1x10™" mol/dm’;
pH = 7, Eg= 4.3xx10° einstein/dm’-s). b. Zalezno$¢ szybkosci poczatkowej
fotolizy od stezenia poczatkowego sterydéw. pH = 7; Eg=4,3x10° einstein/dm’s,
dla BD idla TB Ey= 1,06x107 einstein/dm’-s. Punkty przedstawiaja dane
doswiadczalne, linie reprezentujq przebieg zaleznosci (1)

Do opisu fotolizy wykorzystano zalezno$¢ przedstawiong rownaniem (1).
Dla poczatkowego okresu reakcji, gdy padajace promieniowanie jest absorbo-
wane wylacznie przez badang substancje, réwnanie (1) umozliwia wyznaczenie
wydajnosci kwantowej zaniku obydwu substratéw. Krzywe przedstawione na
rysunku 16b obrazuja dopasowanie zaleznosci (1) do uzyskanych danych ekspery-
mentalnych. W badanym zakresie stezen sterydéw, w obojetnych roztworach war-
to$¢ wydajnosci kwantowej wynosi 0,61+0,02 dla BD i 0,0029+0,0002 dla TB.

Degradacja badanych zwiazkéw w drodze fotolizy promieniowaniem UV
jest procesem malo efektywnym. Wyznaczone warto$ci wydajno$ci kwanto-
wych zaniku, poza jednym wyjatkiem, sa niskie, rzedu 10710, Zatem znacza-
cy stopien redukcji zanieczyszczen wymagatby stosowania zrédet promienio-
wania o znacznych mocach oraz wydtuzonego czasu ekspozycji. Proces
fotochemicznej dezynfekcji wody nie pozwala na usuwanie badanych zanie-
czyszczen ze wzgledu na zbyt male iloSci dostarczanej energii promienistej.
Wyniki badan sugeruja tez, ze przebieg degradacji w wodach naturalnych jest
mniej skuteczny. Jednak uogélnienie tego wniosku wymaga znajomosci relacji
stezeniowych i1 wtasno$ci absorpcyjnych sktadnikéw wod naturalnych i zanie-
czyszczen.
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5. DEGRADACJA ZA POMOCA RODNIKOW
HYDROKSYLOWYCH, GENEROWANYCH
PRZEZ FOTOLIZE NADTLENKU WODORU

5.1. Rozklad WWA

Degradacja substancji w uktadzie H,O,/UV jest procesem ztozonym, w kt6-
rym moga zachodzi¢ reakcje fotolizy bezposrednio powodujace rozktad substra-
tu, reakcje utleniania nadtlenkiem wodoru oraz reakcje utleniania rodnikami
hydroksylowymi. Ta ostatnia reakcja, ktérej efektywnos$¢ rzutuje na synergizm
potaczonego dziatania promieniowania UV i nadtlenku wodoru, jest zazwyczaj
kluczowa reakcja degradacji. Badania fotolizy stanowia cz¢$¢ sktadowa procesu
biegnacego w ukladzie i przedstawione wcze$niej wyniki badan nad fotoliza
WWA stanowily wigc niejako bazg do dalszych badan nad rozktadem tych kse-
nobiotykéw.

Badania nad degradacja WWA w uktadzie H,O,/UV z uzyciem lampy ni-
skoci$nieniowej [128], rozpoczegto od sprawdzenia efektywno$ci drugiej skta-
dowej procesu, tj. przebiegu zaniku substratéw w tzw. reakcji ciemnej, gdy
z WWA reaguje sam nadtlenek wodoru. Stwierdzono, ze 30 minutowe dziatanie
nadtlenku wodoru o stezeniu 0,1 mol/dm’ nie powoduje zauwazalnego spadku
stezenia wszystkich trzech badanych WWA: benzo[a]pirenu (BAP), chryzenu
(CHR) i fluorenu (FLU).
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Rys. 17 a. Zalezno$¢ szybko$ci poczatkowej procesu degradacji CHR od stg¢zenia
H,0,. C°=5,12x10” mol/dm®, pH = 7. b. Przebieg degradacji FLU w zaleznosci od
stezenia poczatkowego nadtlenku wodoru. C° = 5,42x10 mol/dm®, pH = 7
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W kolejnych doswiadczeniach ustalono optymalng dawke¢ nadtlenku wodoru,
zapewniajaca najwieksza szybkos$¢ zaniku badanych zwigzkéw. Dla BAP, CHR
i FLU byta ona jednakowa i wynosita okoto 0,01 mol/dm’, co ilustruje dla
dwoéch przypadkéw rysunek 17.

Wplyw odczynu roztworu reakcyjnego na szybkos$¢ procesu zbadano dla
trzech warto$ci pH: 2,5; 7,0 i 11,7. BAP, CHR i FLU najszybciej zanikaty
w roztworach kwasnych i z poréwnywalna szybko$cia w roztworze obojgtnym.
Przy pH 11,7 obserwowano najwolniejszy rozklad, spowodowany zmniejsze-
niem st¢zenia rodnikéw hydroksylowych dostgpnych dla WWA. Przy tej warto-
Sci pH, okoto potowa ilo$ci wprowadzanego nadtlenku wodoru ulega dysocja-
cji. Pojawienie si¢ anionu wodoronadtlenkowego, silniej absorbujacego
promieniowanie i bardziej podatnego na reakcj¢ z rodnikami hydroksylowymi
niz niezdysocjowany H,O, [121,123], sprawia, ze tylko pozostata czg§¢
H,0, moze tworzy¢ rodniki hydroksylowe i to przy zmniejszonym strumieniu
fotondw.

Wykonane eksperymenty nad przebiegiem procesu w obecno$ci zmiatacza
rodnikéw hydroksylowych — alkoholu tert-butylowego wskazaty, ze rozktad
BAP (rys. 18a) i CHR zachodzi w znacznym stopniu na drodze rodnikowe;j
[63].
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Rys. 18. Wptyw alkoholu tert-butylowego na przebieg degradacji BAP (a) i FLU (b).
Cpap’ = 4,76x10” mol/dm®; Cpy " = 5,42x10°® mol/dm’; pH = 7; Cy’ = 1x10™ mol/dm’

Natomiast w przypadku FLU, nie zaobserwowano spowolnienia jego zaniku
nawet przy do$¢ znacznym stezeniu zmiatacza rodnikéw hydroksylowych. Mo-
globy to oznaczaé, Zze reakcja rodnikowa nie odgrywa dominujacej roli w de-
gradacji FLU. Jednak znaczny wzrost szybkosci zaniku FLU w uktadzie
H,0,/UV w poréwnaniu z fotoliza, zdaje si¢ wskazywac na istotna rol¢ rodni-
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kéw hydroksylowych w procesie, albo tez istnieje dodatkowa droga degradacji,
dotychczas nieznana.

Proces zaniku badanych WWA w uktadzie H,O,/UV moze by¢ inicjowany
dwutorowo: przez reakcje fotolizy i reakcje z rodnikami hydroksylowymi.

,»:ilf:rw +koy [ *OH |C (25)
Szybkos¢ fotolizy WWA w obecnosci nadtlenku wodoru wyraza réwnanie:
v =6 Ep F[1-10P2&C) (26)
gdzie F oznacza utamek padajacego promieniowania E,, dostgpnego dla WWA:
F= X 27)
2. &Ci

Stosujac odpowiednio wysokie st¢zenie nadtlenku wodoru, mozna spowodo-
wacé, ze caly strumien padajacych fotondéw jest przez niego absorbowany i bez-
posrednia fotoliza WWA moze by¢ pominigta (F' = 0). Réwnoczesnie stgzenie
H,0, w poczatkowym okresie procesu mozna traktowac jako state [64]. W tych
warunkach mozliwe jest przyjecie zatozenia o pseudostacjonarnym st¢zeniu rodni-
kéw hydroksylowych i wéwcezas réwnanie (25) upraszcza si¢ do postaci (28):

dc .
—jszHfOH]C:kZC gdzie: k,=koy [ OH ] (28)
. .
2.5 = BAP ]
kz=0,0193 +0,0008 1/s A CHR
] e FLU 1
] k,=0,00751 £ 0,00023 1/s
5) 1.5-: ]
Ed) 1 A
o 1. _
£ 1.0 A -
] . ]
] k,=0,00106 + 0,00006 1/s~]
05w i
1 [
OO ] AL LA LA L AL L AL L LA AL AL L AL LA LA L EL N BEL
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t,s

Rys. 19. Wyznaczanie pseudopierwszorzgdowej statej szybkosci reakcji zaniku
WWA (réwnanie 28). pH =7; Cy’=0,2 mol/dm® Cgap’ = 4,76x10” mol/dm’;
Conr’ = 5,12x10° mol/dm®; i Cx’= 0,4 mol/dm®; Cpy’ = 5,42x10°° mol/dm’®
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Wielko$¢€ k. jest stata szybko$ci pseudopierwszorzgdowej reakcji zaniku WWA
i scatkowana postaé réwnania (28) w ukladzie wspétrzednych InC%/C — ¢ po-
winna da¢ prosta o nachyleniu réwnym k,. Powyzsze zalezno$ci przedstawiono
na rysunku 19.

Przyjecie zalozenia o stacjonarnym stgzeniu rodnikéw hydroksylowych,
oznacza, ze szybko$¢ ich powstawania w reakcji fotolizy nadtlenku wodoru jest
rOéwna sumie szybkos$ci reakcji, w ktérych jest on konsumowany. W poczatko-
wym okresie reakcji rodniki *OH moga reagowa¢ z WWA, ze stala szybko$cia
kon, z nadtlenkiem wodoru ze stala k; oraz anionem wodoronadtlenkowym ze
stata k, , zatem mozna zapisac:

20y EgFy [ 1-10PZEC) = ko [OH]C+ k31 "OHICyy + kg [ OHI[HO3 ]
(29)
Wyznaczajac z zaleznosci (29) stacjonarne st¢zenie rodnikéw hydroksylowych i

taczac tg zalezno$¢ z wyrazeniem na k, (28), po przeksztatceniach, mozna wy-
znaczy¢ drugorzedowa stala szybkos$ci rodnikéw ‘OH z badanymi zwiazkami:

k.(ksCpy +k,[HO; ])
20y EgFyy [1-100P26C) 1k ¢

kow = (30)

Stezenie anionu wodoronadtlenkowego dla danego pH roztworu reakcyjnego
obliczono z zaleznosci:

_ o 0 ) |
[HO; ]_1+10(pK-pH) przy czym CH—[H02]+CH 3D
Natomiast state szybko$ci rodnikéw ‘OH z nadtlenkiem wodoru i jego anionowa
forma zaczerpnigto z literatury (k; = 2.7x10’ dm*/mol-s i k; = 7.5x10° dm*/mol-s
[123]). Wyznaczone warto$ci statych szybkos$ci reakcji koy byly bardzo duze
i wynosity: (2,5+0,2)x10", (9,8+0,3)x10° i (2,8+0,1)x10° dm’/mol-s, odpo-
wiednio dla BAP, CHR i FLU i byly zblizone do danych literaturowych dla
innych WWA [127].

Degradacja WWA w uktadzie H,O,/UV przebiega na drodze fotolizy i re-
akcji z rodnikami hydroksylowymi. Okre$lenie, ktora z reakcji i w jakim stop-
niu wptywa na zanik substratu wygodnie jest dokona¢ przez poréwnanie ich
szybkosci. Rysunek 20 przedstawia zmiany szybkosci poczatkowych fotolizy,
reakcji rodnikowej 1 wyznaczonej doswiadczalnie catkowitej szybkoSci procesu
dla BAP w zaleznosci od poczatkowego st¢zenia nadtlenku wodoru. Dla stgze-
nia H,0, 1x10™ mol/dm® szybkos¢ reakcji rodnikowej stanowi blisko 75% cat-
kowitej szybkosci procesu, osiagajac dla optymalnego st¢zenia nadtlenku wodo-
ru prawie 93%. Dalszy wzrost st¢zenia nadtlenku wodoru eliminuje przebieg
fotolizy BAP prawie catkowicie, jednak szybkos$¢ procesu jest kilkakrotnie
mniejsza. Dla pozostatych dwéch badanych zwiazkéw zaleznos$ci te wygladaja
podobnie.
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Rys. 20. Szybko$¢ fotolizy, reakcji rodnikowej i catkowita szybkos$¢ zaniku
BAP w zalezno$ci od poczatkowego stezenia nadtlenku wodoru. pH =7;
C"=4,76x10” mol/dm’

5.2. Degradacja n-butyloparabenu i 4-tert-oktylofenolu

Badania degradacji za pomoca rodnikéw hydroksylowych generowanych
przez fotoliz¢ nadtlenku wodoru poddano dwa zwiazki nalezace do pochodnych
fenolowych o dziataniu endokrynnym: n-butyloparaben (BP) i 4-fert-
oktylofenol (OP) [131]. Dziatanie na zwiazki samego nadtlenku wodoru nie
powodowato mierzalnego ubytku substratéw przez okres kilku godzin. Szyb-
ko$¢ reakcji zaniku BP i OP zalezata od st¢zenia nadtlenku wodoru i najwigksza
szybko$¢ osiagano przy zawartosci H,O, w mieszaninie reakcyjnej réwnej
0,01 mol/dm’. Odczyn $rodowiska reakcyjnego mial wptyw na wszystkie re-
agenty, ktére w Srodowisku alkalicznym ulegaja dysocjacji. Zaréwno BP jak
i OP najwolniej zanikaly w roztworach o pH zasadowym. Najprawdopodobnie;j
spowodowane to bylo wzrostem st¢zenia anionu wodoronadtlenkowego, ktéry
efektywniej absorbowal dostgpne promieniowanie i skuteczniej konsumowat
powstajace rodniki hydroksylowe niz nadtlenek wodoru. Zatem degradacja
substratow w $rodowisku alkalicznym przebiegata wolniej ze wzgledu na
mniejsze stezenie rodnikéw hydroksylowych.

Zalezno$¢ szybkosci poczatkowych degradacji obydwu pochodnych feno-
lowych od ich wyjsciowego stezenia przedstawiono na rysunku 21 [131]. Dla
OP obserwowano typowa zalezno$¢, wzrost stgzenia powodowat wzrost szyb-
ko$ci jego zaniku i ta zalezno$¢ w badanym zakresie stgzen miata charakter
prostoliniowy. W przypadku butyloparabenu najpierw obserwowano wzrost
szybkosci, do stezenia okoto 8x10 mol/dm’, a dalszy wzrost stezenia skutko-
wat spadkiem szybkosci rozktadu. Spowolnienie przebiegu reakcji nalezy przy-
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pisac rosnacej roli butyloparabenu we wspétzawodnictwie z nadtlenkiem wodo-
ru o docierajace do reaktora fotony. Wysoka warto$¢ molowego wspdtczynnika
absorpcji BP (A = 254 nm, & = 15400 dm’/mol-cm), powodowata, Ze przy steze-
niu BP 8x10° mol/dm”®, nadtlenek wodoru absorbowat okoto 60% dostepnego
promieniowania, a przy stezeniu BP 1,7x10™* mol/dm’, jedynie 7%. Zatem
spadek szybkosci degradacji BP spowodowany byl inhibicja fotolizy H,0,
i stabsza generacja rodnikéw hydroksylowych. Szybkos¢ fotolizy BP w zakresie
wyzszych stgzen stabilizowala si¢ i jej udzial w procesie mozna uzna¢ za staty
(rys. 21).

Cepx10°, mol/dm®

o, .. 1. .. .2, .. .3, .. .42 ?

] —e— BP, H,0,/UV

5 s OP, HO,/UV L 15
—u— BP, fotoliza

T
_
N

3 0
- wp/jow “ 01 x °

r, x 107, mol/dm®-s

Cpox10°, mol/dm®

Rys. 21. Zalezno$¢ szybkosci procesu degradacji i fotolizy od poczatkowego stgzenia
BP i OP. pH = 7; Cy= 0,01 mol/dm®; Ey= 1x10~ einstein/dm”-s

Efektywnos¢ degradacji BP jak 1 OP w uktadzie H,O,/UV byla duzo wyz-
sza niz samej fotolizy pod dzialaniem promieniowania 254 nm. W wykonanych
dos$wiadczeniach (warunki jak na rys. 21), przy stezeniu poczatkowym BP row-
nym 7,5%107° mol/dm®, a OP 2,5x107° mol/dm’, 90% redukcj¢ stezenia osiagano
odpowiednio po 4,5 i 1 minucie, a przy fotolizie osiagnigcie takich samych
stopni redukcji wymagato 1,5 godziny dla BP i 3 godzin dla OP. Zanik substra-
tu w roztworze reakcyjnym po kilku minutach nie prowadzit jednak do znacza-
cego spadku zawarto$ci wegla organicznego w roztworze. Dla BP po 5 minu-
tach reakcji, mimo braku substratu, ponad 80% wegla organicznego
pozostawato w roztworze zwigzanego w produktach przejsciowych. Naturalne
sktadniki wéd: kwasy humusowe i azotany(V) w ilo$ciach typowych dla wéd
powierzchniowych [172] nie wptywaty na przebieg procesu degradacji.

Naswietlanie roztworu reakcyjnego zawierajacego nadtlenek wodoru i sub-
strat organiczny oraz dodatkowo zmiatacz rodnikéw hydroksylowych powinno
wplywac na obserwowang szybko$¢ procesu. W przypadku degradacji OP doda-
tek izopropanolu wyraznie hamowal reakcje i1 przy stgzeniu zmiatacza
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0,2 mol/dm’ proces przebiegat tak jak w przypadku bezposredniej fotolizy.
Oznaczato to, ze generowane rodniki hydroksylowe sa catkowicie konsumowa-
ne przez izopropanol.

. . . e fotoliza
1 * H,0,/UV
1 = 7 +BuOH, 1 molidm®
1.01= [ 3
{4 LI IN z 2-PrOH 0,2 mol/dm
| ° % zmréwczanem 0,1 mol/dm?®
081 A x . 7
o]« .
| A |
T, 0.61 . ° 7
o B 4
(@) ¥
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044 * K -
: * A i ]
0.2 . ]
| * «
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Rys. 22. Degradacja BP w czasie fotolizy oraz w uktadzie H,O,/UV bez i z dodatkiem
réznych zmiataczy rodnikéw hydroksylowych. pH =7; Cgp=7,5x10” mol/dm’;
Cy = 0,01 mol/dm®; Eg= 1x107 einstein/dm’-s

Natomiast dla BP zaobserwowano jedynie czg$ciowe wyhamowanie reakcji i to
nawet przy znacznym wzros$cie stgzenia zmiatacza. Sytuacja powtarzata si¢ przy
zastosowaniu, nawet w znacznych st¢zeniach, innych zmiataczy rodnikéw hy-
droksylowych: tert-butanolu, jonéw mréwczanowych, czy tiocyjanianowych
[122]. Przebieg degradacji BP w czasie fotolizy bez 1 w obecno$ci H,O, oraz z
dodatkiem réznych zmiataczy prezentuje rysunek 22 [131].

Obserwowane zjawisko jest zastanawiajace. Fotoliza BP przebiega stosun-
kowo wolno i wprowadzenie nadtlenku wodoru znaczaco przyspiesza przebieg
reakcji, a wigc wzrost szybkosci powoduja pojawiajace si¢ rodniki hydroksylo-
we z fotolizy H,O,. A tu usuwanie tych rodnikéw w reakcji ze zmiataczami
nawet przy znacznym ich st¢zeniu nie zatrzymuje reakcji ,,rodnikowej”. Mozna
by przypuszczaé, ze powstajace w reakcji ‘OH ze zmiataczem rodniki sg bardzo
reaktywne wobec BP, lecz uzycie r6znych zmiataczy raczej wyklucza taka hi-
poteze. Pozostaje mozliwos$¢ innej reakcji degradacji BP oprécz fotolizy i reak-
cji z rodnikami hydroksylowymi. Ta ,,trzecia droga” mogtaby by¢ inicjowana,
na przyktad przez fotoliz¢ swego rodzaju adduktéw BP- H,O,. Podobne zjawi-
sko obserwowano w naszych wcze$niejszych badaniach przy degradacji fluore-
nu w uktadzie H,O,/UV [128]. Analogiczne obserwacje zanotowali takze inni
autorzy w badaniach nad degradacja kwasu p-hydroksybenzoesowego,
4-hydroksy cynamonowego i alkoholu p-hydroksyfenyloetylowego za pomoca
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reakcji z udzialem promieniowania UV i nadtlenku wodoru (foto-Fenton,
H,0,/UV) w obecnosci alkoholu tert-butylowego [173].

Badania kinetyczne, umozliwiajace wyznaczenie statych szybkosci reakcji
rodnikéw ‘OH z BP i OP przeprowadzono zgodnie z przedstawiona wcze$niej
procedura, dla degradacji WWA i wykorzystujac podany schemat obejmujacy
reakcje (25+30). Warunki do$wiadczen ustalono tak, by pochodne fenolowe
wystgpowaty w formie niezdysocjowanej, a stezenie nadtlenku wodoru zapew-
niato maksymalna absorpcje promieniowania. Dla stezenia BP 8x10™ mol/dm’,
pH roztworu reakcyjnego ustalono na 5 i stgzenie H,O, na 1 mol/dm’. Wéwczas
stopiefi dysocjacji BP wynosit 6x10*, a nadtlenku wodoru 2.5x10”. Utamek
promieniowania absorbowany przez H,O, byl réwny 0,93 (réwnanie 27).
W przypadku OP przy stezeniu 3x10” mol/dm’ i pH = 7, stezenie H,O, wynosi-
to 0,1 mol/dm’. Warunki te zapewniaty niewielki stopien dysocjacji OP (4x10™)
i nadtlenku wodoru (2,5x107), a absorpcja promieniowania przez H,0, osiagata
warto$¢ 99%. Wyznaczone wartosci stalej pseudo-pierwszorzedowej k, (rowna-
nie 28) przedstawia rysunek 23a [131]. Obliczone wartosci statej szybkos$ci
reakcji rodnikéw hydroksylowych z BP i OP zestawiono w tabeli 1, wraz z do-
stgpnymi danymi literaturowymi.

Przedstawiona powyzej procedur¢ wykorzystano takze do zbadania wpty-
wu temperatury w zakresie od 15°C do 45°C na przebieg degradacji BP i wy-
znaczenia statych szybko$ci oraz energii aktywacji. Szybko$¢ reakcji ze wzrostem
temperatury nieznacznie wzrastata, obliczona z zalezno$ci Arrheniusa energia ak-
tywacji reakcji BP z rodnikami hydroksylowymi wynosita 28,7+1,1 kJ/mol.

Ze wzgledu na pewne watpliwosci dotyczace degradacji BP w uktadzie
H,0,/UV w obecno$ci zmiataczy rodnikéw hydroksylowych, postanowiono
sprawdzi¢, czy wyznaczona stata szybko$ci reakcji kop, rzeczywiscie dotyczy
wylacznie reakcji z rodnikami hydroksylowymi. W tym celu degradowano BP
za pomoca rodnikéw ‘OH wytwarzanych poprzez radiolize wody.

Stata szybko$ci BP z rodnikami hydroksylowymi wyznaczono, wykorzy-
stujac wspétzawodnictwo pomi¢dzy BP i anionami tiocyjanianowymi, zgodnie
Z ponizszymi reakcjami:

BP+O0H®——BP* + Hy0 ‘”Ijif]szH[‘OH]ch (32)
d[ HOSCN®™ ]

SCN™ +OH®——HOSCN*~ =k33/OH J[SCN™ ]

(33)

dt
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Rys. 23 a. Wyznaczanie pseudo-pierwszorzgdowej stalej szybkosci reakcji zaniku

BPi OP.DlaBP pH = 5; Cy’= 1 mol/dm®; Cgp’= 8x10” mol/dm®; a dla OP pH = 7;

Cy’=0,1 mol/dm’; Cop’=3x10" mol/dm’. b. Wykres zaleznosci (36) pozwalajacy

wyznaczy¢ stata szybkosci reakcji BP z rodnikami "OH w procesie radiolizy wody.
[HOSCN™]=[(SCN™),]

Warto$¢ statej szybkosci ks; wynosi 1,4x10' dm*/mol-s [174]. Prébki w kuwe-
cie kwarcowej o drodze optycznej 1 cm, zawierajace BP i tiocyjanian sodu albo
sam tiocyjanian napromieniowano impulsowo strumieniem elektronéw. Roz-
twor byl nasycony tlenkiem diazotu w celu usunigcia z roztworu generowanego
w wyniku radiolizy uwodnionego elektronu i jednocze$nie podwojenia wydaj-
nosci powstajacych rodnikéw hydroksylowych:

€aqg + N20+H0—— N, +OH +"OH (34)
Stezenie anionéw SCN™ byto state (1,0x10™* mol/dm’), a stezenie BP zmieniano
w zakresie od 5,0x10” do 2,5x10™* mol/dm’. Warunki te zapewnialy catkowita

konsumpcje rodnikéw ‘OH, a wiec cala ilo$¢ wygenerowanych rodnik6w prze-
ksztalcata si¢ w produkty:

[*OH ]y =[BP® ]+ [ HOSCN®™ | (35)

Jednoczes$nie stezenia poczatkowe BP i tiocyjanianu mozna byto uzna¢ za stale

w czasie eksperymentu. Dzielac stronami réwnania kinetyczne (32) i (33), a

nastgpnie catkujac przy zatozeniu statosci stezen poczatkowych trwatych sub-
stratéw, otrzymano:

kog _ [SCN™ Jo[ BP® ]

— (36)
k33 [HOSCN®™ ] Cyp
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Wstawiajac do (36) zalezno$¢ na stezenie [BP°] z (35) i po przeksztalceniu
otrzymano réwnanie (37), z ktérego wyznaczono koy:

0
1 1 kon Cap 37)

= +
[HOSCN®~] [OH]o k33[OH Jo [SCN™ ],

Stezenie produktu reakcji rodniko-anionu hydroksytiocyjanianowego §ledzono
poprzez tworzacy si¢ natychmiast rodniko-anion ditiocyjanianowy (SCN),™,
ktérego stezenie oznaczano spektrofotometrycznie przy dlugosci fali 480 nm
[122]. Wykres zaleznosci zgodnie z réwnaniem (37) przedstawiono na rysunku
23b. Obliczona z nachylenia prostej warto$¢ statej koy przedstawiono w Tabeli 2.
Poczatkowe stgzenie generowanych rodnikéw hydroksylowych, obliczone z prze-
cigcia prostej z osia Y, réwne 3,6x10° mol/dm’ byto zgodne z warto$cia
wynikajaca z zastosowanej dawki promieniowania i wydajno$ci radiacyjnej
rodnikéw ‘OH w radiolizie wody.

Tabela 2. Poréwnanie wartosci statych szybkosci reakcji BP I OP
z rodnikami hydroksylowymi

Rodzaj badan, BP OP
Zr6dio Kon, dm’/mol-s
H,0,/ UV, [131]
Metoda bezposrednia (4,8+0.7)x10° (4,2+1.2)x10°
Metoda kompetencyjna (5,0£0,2)x10°
[103] - 6,4x10°
Ozonowanie, [51] - 1,4x10"
Reakcja Fentona, [82] 9,2><109 -
Radioliza, [131] (2,0£0.2)x10" -
Nieznany, [175] ~9,3x10’ -

Wyznaczona stata szybkosci dla reakcji OP z rodnikami hydroksylowymi
jest bliska warto$ciom cytowanym w literaturze, wyznaczonym w réznych
uktadach reakcyjnych (tab. 2). Dla BP uzyskane wartosci sa rowniez bliskie
staltym wyznaczonym przez innych autor6w. Réznica pomigdzy wartoscia koy
wyznaczona w doswiadczeniach radiolizy wody i fotolizy nadtlenku wodoru,
ani nie potwierdza, ani nie wyklucza przebiegu degradacji BP zgodnie z tzw.
»trzecia droga” w uktadzie H,O,/UV. JednakZe nieznacznie nizsza warto$¢ sta-
tej szybkosci dla fotolizy BP w obecnosci nadtlenku wodoru moze wskazywac
na dodatkowa reakcje zuzywajaca rodniki ‘OH, nieuwzgledniona w modelu
kinetycznym.
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Stata szybkosci BP z rodnikami hydroksylowymi wyznaczono w ukladzie
H,O0,/UV wykorzystujac rowniez metod¢ wspoétzawodnictwa. Jako wzorzec
zastosowano atrazyng (1-chloro-3-etyloamino-5-izopropyloamino-2,4,6-triazyna)
(AT), zwiazek czgsto stosowany do tego celu, o stalej szybkos$ci reakcji z rodni-
kami "OH réwnej 2,3%x10° dm*/mol-s [103]. Badania przeprowadzono dla trzech
wartosci pH roztworu reakcyjnego: 5, 7 1 10. Atrazyna o wartosci pK, = 1,6,
wigc w calym badanym zakresie pH wystepuje w jednej formie, a stata szybko-
Sci jest niezmienna [176]. Zastosowanie nadmiaru nadtlenku wodoru
(0,5+1 mol/dm®) zredukowato praktycznie do zera mozliwo$é¢ przebiegu fotoli-
zy AT i BP.

Szybkos¢ reakcji z obydwoma substratami, przy braku bezposredniej foto-
lizy, wyrazaja réwnania:

dC .
- dle:kOH[OH]CBP (38)
dc
== h=k3ol "OH |Car (39)
0,6 -0
0,5 Fo5
"% 0,4—: -—0,4 ’“%
o ] o
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Rys. 24. Wyznaczanie statej szybkosci reakcji zaniku BP metoda wspétzawodnictwa
z atrazyna dla r6znych wartosci pH

Po podzieleniu réwnan przez siebie i scatkowaniu otrzymano zalezno$¢ dogod-
na do wyznaczenia statych szybkosci (rys. 24).

0 0
C c

In—BP = g~ AT odzie p= ko (40)
Cpp Car k39

Uzyskana warto$¢ statej szybkosci reakcji BP z rodnikami hydroksylowymi
(tab. 2) jest zgodna z wartoscia stalej wyznaczonej metoda bezposrednia.
Wzrost pH powodowat spadek wartosci statej do 4,11x10° dm*/mol-s przy pH = 7
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i 3,95x10° dm’/mol-s przy pH = 10. Przyczyna zaobserwowanej zaleznosci byta
dysocjacja BP (pK, = 8,24). Nasuwa si¢ zatem wniosek, ze anion BP reaguje
z rodnikami "OH nieznacznie wolniej.

5.3. Rozklad trenbolonu

Badania degradacji pod dziataniem rodnikéw hydroksylowych generowa-
nych poprzez fotoliz¢ nadtlenku wodoru, poddano tez przedstawiciela sterydéow
anabolicznych, a mianowicie trenbolon (TB) [102]. Jego degradacja pod dziata-
niem promieniowania o dtugosci fali 254 nm charakteryzowata si¢ niewielka
wydajnos$cia kwantowa zaniku, okoto 0,003. Dodatek do uktadu nadtlenku wo-
doru, najlepiej w iloci okoto 1x107 mol/dm’, powodowat znaczace przyspie-
szenie procesu. Ilustruja to wykresy na rysunku 25a. Najwigksza szybkos$¢ zani-
ku TB obserwowano dla roztworéw kwasnych, a wzrost zasadowosci
powodowal zmniejszenie szybkosci reakcji, podobnie jak w poprzednich
przypadkach. Wprowadzenie do mieszaniny reakcyjnej zmiatacza rodnikéw
(alkohol tert-butylowy) spowodowato wyrazne spowolnienie reakcji (rys. 25a),
mozna wigc przypuszczaé, ze reakcja rodnikowa jest reakcja dominujaca
w rozkladzie TB.
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’ Zﬁ% A A 1 [ [
099 ¢ o 1t [
084 = © 3 i ”
074 © ¢ -I -
] = A ] L k)
o 0,67 E ' S
o E E [
O 0,5 = Al [ Eﬁ
~ f ] ' o
O 044 A fotoliza : "
0,3 " ZHzoz [ =
0,24 i ¢ zHQO, fotoliza -_1
0,11 i t-BuOH ]
0.0 -————71—+——71Ffr—7 ""I""I""I""-O
0 180 360 5400 7200 0 5 10 15 20

t,s Cng 10°, mol/dm®

Rys. 25 a. Poréwnanie przebiegu zmian st¢zen TB w czasie fotolizy bez i z udziatem

H,0, oraz w obecnosci fert-butanolu. pH = 7; COTB =5,2x10” mol/dm?; COH =

= 1x10” mol/dm*; C° g,on= 1x10? mol/dm’; Eo= 4,3x10° einstein/dm’-s. b. Zalez-

no$¢ poczatkowej szybkosci reakcji od poczatkowego stezenia TB.Ph=7,
C’%4 = 1x107 mol/dm’; Ey=4,3x10"° einstein/dm’-s

Szybkos¢ zaniku TB zalezna byta, podobnie jak w przypadku BP, od steze-

nia wyjsciowego sterydu (rys. 25b). Dla stezenia poczatkowego rzedu 3x107
mol/dm’ obserwowano maksymalna szybko$é zaniku TB. Spadek szybkosci
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przy wyzszych st¢zeniach poczatkowych wynikal z intensywnej absorpcji pro-
mieniowania przez TB (g =~ 6000 dm’/mol-cm), co powodowato ograniczenie
fotolizy H,O, i zmniejszenie ilo§ci powstajacych rodnikéw hydroksylowych.
Natomiast fotoliza TB jest reakcja bardzo wolna.

Wykorzystujac wyniki do§wiadczen wykonanych przy nadmiarze H,O, wyzna-
czono stata pseudopierwszorzedowa reakcji zaniku TB. Z kolei, podobnie jak
w poprzednich pracach, korzystajac z przyblizenia do stanu stacjonarnego dla stgze-
nia rodnikéw hydroksylowych obliczono drugorzedowa stata szybkosci TB z rodni-
kami "OH. Wynosita ona 4,3+0,8%10° dm*/mol-s. (k,=0,00598+0.00012 1/s).

Przeprowadzone badania nad degradacja zanieczyszczen w ukladzie nad-
tlenek wodoru — promieniowanie UV potwierdzity wysoka skuteczno$¢ tej me-
tody do eliminacji zwiazkéw organicznych. Wyznaczone warto$ci statych szyb-
kosci reakcji rodnikéw “OH sa bardzo wysokie, bliskie granicznym warto$ciom
statych dla reakcji kontrolowanych dyfuzyjnie, co jest typowe dla reakcji rodni-
kéw hydroksylowych. Zaobserwowany intrygujacy przebieg reakcji degradacji
BP w obecno$ci zmiataczy rodnikéw hydroksylowych niestety nie udato sig
wyjasni¢. Pozostawia to pewne watpliwosci odnos$nie mechanizmu reakcji BP
z rodnikami "OH, ktérych wyjasnienie wymaga dalszych badan.
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6. ROZKLAD ZANIECZYSZCZEN NA DRODZE
FOTOSENSYBILIZOWANEGO UTLENIANIA

6.1. Degradacja 2-chlorofenolu

Badania degradacji 2-chlorofenolu (2CP) w uktadzie homogenicznym z za-
stosowaniem rézu bengalskiego (RB) jako sensybilizatora prowadzono w reak-
torze szklanym o pojemnosci 1,2 dm’, stosujac zanurzeniowe lampy ksenono-
we. Rysunek 26 przedstawia widma absorpcyjne reagentéw oraz widmo emisji
stosowanego zrodta $wiatta. Poréwnanie widm substratéw i lampy wskazuje
na mozliwos$¢ przebiegu fotolizy 2CP, a zwlaszcza anionu chlorofenolanowego.
Wykonane do$wiadczenia potwierdzity do$¢ efektywny przebieg fotolizy.
90 minutowa ekspozycja roztworu powodowata ubytek 2CP siggajacy 12% przy
pH = 10,3 i ponizej 1% dla pH = 6. Oszacowane wydajno$ci kwantowe zaniku 2CP
wynosity 0,15 1 0,04 odpowiednio dla anionu i niezdysocjowanego 2CP [161].

Absorbancja
Irradiancja, mW / m®nm

Rys. 26. Widma absorpcyjne rézu bengalskiego ([RB] = 1x10 mol/dm’),
2CP i jego anionu (C’ycp=4,5x10" mol/dm’) na tle widma emisyjnego
lampy ksenonowej (pogrubiona linia ciagla)

Wstepne badania pozwolity ustali¢ optymalne warunki generowania cza-
steczkowego tlenu singletowego przez RB, tj. jego stezenie i pH roztworu reak-
cyjnego przy stosowanych mocach promieniowania. Nastgpnie zbadano wplyw
parametréw reakcyjnych na przebieg rozktadu 2CP (rys. 27). Okazato sig, ze
najszybciej substrat zanika w $rodowisku alkalicznym, a wigc anion chlorofeno-
lanowy jest bardziej podatny na rozktad (pK, = 8,53 [177]). Stwierdzono tez, ze
wzrost st¢zenia tlenu w roztworze przyspiesza reakcj¢, a jego brak hamuje jej
przebieg.
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Rys. 27. Poréwnanie szybko$ci poczatkowych zaniku 2CP w zaleznosci od pH
roztworu reakcyjnego ([0,] = 0,27x10 mol/dm’) i stezenia tlenu (pH = 10,3).
C’cp= 3x10” mol/dm’ Cgg= 1x10” mol/dm’

Badania degradacji w obecnos$ci azydku sodowego — substancji selektywnie
wygaszajacej czasteczkowy tlen singletowy, pozwolily wykazaé, ze reakcja
2CP i jego anionu wlasnie z tlenem singletowym jest dominujaca droga degra-
dacji zanieczyszczenia.
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Rys. 28. Zmiany wzglednego stezenia 2CP w czasie fotolizy i fotosensybilizowanego
utleniania bez i z dodatkiem azydku sodowego dla roztwordw reakcyjnych o pH=61 10,3
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Przedstawione na rysunku 28 zalezno$ci pokazuja, ze w obecno$ci jonéw
azydkowych o odpowiednim st¢zeniu, redukcja st¢zenia 2CP a takze jego anio-
nu w czasie pokrywa sig¢ ze zmianami zarejestrowanymi podczas samej fotolizy.

Wyniki do§wiadczalne oraz dane literaturowe umozliwity zbudowanie mo-
delu kinetycznego procesu, uwzgledniajacego nie tylko reakcje 2CP z tlenem
singletowym ale tez reakcje ze wzbudzonym sensybilizatorem (rys. 29) [161].

wygaszanie lub

przeniesienie elektronu 30,
RB2- + hv # rEa produkty
—> 1RB2- —l
02 k
] ko kOZ d ka
- D A
RB- 2 3pg2-* , 30, lo, 4+ RBZ
+ +
RB2- 2CP 2ép
RB (2CP-)
(RBZ)> , RB2)* < K0/ . (CP-)
ko
wygaszanie,

oderwanie wodoru lub
przeniesienie elektronu

30, + 2CP
(2CP-)
Rys. 29. Schemat reakcji fotosensybilizowanego utleniania 2CP z uzyciem rézu
bengalskiego jako sensybilizatora

Absorpcja promieniowania przez dianion RB (RB*") powoduje jego przej-
$cie do wzbudzonego stanu singletowego ('RB*7), ktéry z kolei prawie catko-
wicie (¢r = 0,98, [178]) przechodzi do wzbudzonego stanu trypletowego
(’RB*7). Czas zycia czasteczek RB w tym stanie sigga 150 ps [179] i moga one
powrdci¢ do stanu podstawowego (fosforescencja, relaksacja) lub moga wejs¢
w reakcje z niewzbudzonymi czasteczkami RB, dajac zredukowane i utlenione
formy RB ((RB*)™, (RB*)™) [180]. Jezeli w roztworze wodnym obecny jest
tlen, moze on wygasi¢ wzbudzony stan trypletowy RB przez fizyczne rozpro-
szenie energii lub chemicznie, dajac tlen singletowy (‘O,) lub rodniko-anion
ponadtlenkowy (O,"). Podobnie czasteczki zanieczyszczenia 2CP moga spo-
wodowa¢ fizyczne lub chemiczne, wygaszenie wzbudzonego sensybilizatora,
jednak prawdopodobienstwo reakcji chemicznych jest bardzo mate [177, 181].
Czasteczkowy tlen singletowy ('O,) moze zanikaé przez relaksacje do stanu
podstawowego lub w reakcji z dianionem RB (RB*) [182]. W reakcji z 2CP
tlen singletowy moze ulec wygaszeniu ze stata szybkosci k, lub moze ulec che-
micznej przemianie w produkty utlenienia ze stala szybkosci k,. Anion chloro-
fenolanowy (2CP") wstgpuje w analogiczne reakcje ze statymi szybkos$ci odpo-
wiednio k’; 1 k’,.
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Zgodnie z powyzszym schematem (rys. 29), zaniedbujac fotolizg 2CP i za-
ktadajac, ze reakcja ze wzbudzonym sensybilizatorem ma charakter fizyczny,
co jest zgodne z danymi eksperymentalnymi z jonem azydkowym, szybko$§¢
zaniku 2CP mozna wyrazi¢ réwnaniem:

—dcjtcp=kr[]02 ICacp + k1702 ICacp- (41)
Gdy wezmiemy pod uwage reakcj¢ biegnaca w roztworze o pH = 6, przy kt6-
rym praktycznie istnieje jedynie niezdysocjowany 2CP (stopien dysocjacji
o = 0.0028), to drugi czton w réwnaniu (41) moze zosta¢ pominigty. Korzysta-
jac dwukrotnie z przyblizenia stanu stacjonarnego dla stezenia 'O, i *(RB*)",
otrzymujemy:

K92 RB2 1105 ]

['0y1= 2 (42)
kd +(kr+kq )CZCP +kr CRB
_ E
[3( RB2 )*] - RB %2 ‘ 2CP (43)
kp+ky Cre+kg [02]+ky" Cacp

Przy stezeniu RB wynoszacym 1x10” mol/dm’® wielko$ci w mianownikach
rownan (42) i (43) oraz dodatkowo wielko$¢ stalej zaniku kp w (43) mozna
zaniedba¢ ze wzgledu na ich mate warto$ci w poréwnaniu z pozostaltymi wiel-
kosciami (Tab. 3). Zatem pseudostacjonarne st¢zenie czasteczkowego tlenu
singletowego wyraza zaleznos¢:

02
E k )
[ 1= friafs (0] (44)
(ka +kiCocp Nk~ [ 02 ]+ k™ Cacp)
gdzie: k; =k +kg.
Podstawienie réwnania (44) do (41) (dla pH = 6) i po przeksztatceniu daje:
+—_d4Ccp _ PAE.kCocp (45)

2cP
at ko Cocp
(kg +kCocp ) 1+—55——
k9?1021

gdzie wydajnos¢ kwantowa tworzenia tlenu singletowego ¢4 = ¢r kAOZ / kgz ,

a iloraz statych szybkosci przedstawia utamek wzbudzonego tripletu RB, ktéry
po wygaszeniu tlenem daje 'O,.

Nalezy zauwazy¢, ze rdwnanie (45), w og6lnej postaci, mozna uproscic¢ gdy
wzbudzony sensybilizator jest stabo wygaszany przez badany zwiazek w po-
rOwnaniu z wygaszaniem przez tlen, tzn., kiedy iloraz w mianowniku (45) jest
duzo mniejszy od jednosci. Stosujac to zatozenie, uproszczone réwnanie (45)
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bylo wykorzystywane do opisu sensybilizowanego fotoutleniania przez wielu
autorow [183, 184, 185].

Wykorzystanie réwnania (45) do opisu reakcji w poczatkowym stadium
pozwala oznaczy¢ nieznane parametry kinetyczne dla 2CP i anionu 2CP w serii
eksperymentéw wykonanych, odpowiednio przy pH 6 i 10,3: k,, k,, k’, oraz
k’o’". Stata wygaszania tripletu RB przez 2CP k,°“” wyznaczono w dodatko-
wym doswiadczeniu za pomocg fotolizy btyskowej, a pozostale wartos$ci statych
zaczerpnigto z literatury (tab. 3).

Tabela 3. Wartosci literaturowe statych kinetycznych dla fotosensybilizowanego
utleniania z uzyciem RB

Stata or kp, ko', ko”, ks, ky, k8,
1/s | dm*/mol-s | dm*mol-s | dm*/mol-s| 1/s | dm*/mol-s

Wartoéé | 0,98 | 6.7x10° | 7.6x10% | 1.6x10° | 1.24x10° | 2.4x10° | 2x10’
Zrodlo | [178] | [179] [180] [180] a [186] [1821°

* obliczone z ¢A/¢T :kAOZ/kg2 5

b
w metanolu.

Szybko$¢ poczatkowa reakcji wyznaczano przez rézniczkowanie krzywej opi-
sujacej doswiadczalne punkty (Cscp, 1) ze wspdtczynnikiem korelacji wyzszym
niz 0,96. Uzyskane warto$ci szybkoSci poczatkowej poddawano korekcji
uwzgledniajacej przebieg fotolizy bezposredniej. Procedure estymacyjna sta-
tych szybkosci reakcji przeprowadzono za pomoca nieliniowej regresji wyko-
rzystujac metodg optymalizacji Marquardta dla wskaznika jako$ci definiowane-
go jako suma kwadratéw odchylen punktéw do§wiadczalnych od wartosci
uzyskanych z réwnania (45). Wyniki obliczen zestawiono w tabeli 4.

Tabela 4. State szybkosci reakcji 2CP z tlenem singletowym i wzbudzonym RB

Zrédto [181] | za[187] | [188] [161] [163]
Stata szybko$ci Reaktor zbior- | Reaktor ptyto-
dm*/mol-s nikowy, 1 dm’ wy, 0,01 dm®
OH k| ~9%10° - - (3,82+0,07)x10° | (1,5+0,1)x10°
g - - -] (1,3340,09)x10° | (7,0+1,8)x10’
kg™ " - - - 1(4,840,5)x10" | (1,3+3,6)x10°
o k' | 1,9x10° | 1,7x107 | 2,2x10° ©2,05%10° (8,120,7)x10’
@C' k’ - 2,3x10° | 6.8x10° | (2,3620,03)x10° | (9,5+3,7)x10°
k" - - - (7,2620,19)x10% | (1,220,5)x10’

z pomiaréw za pomoca fotolizy btyskowej;
® Srednia wartosé z pracy [181]1 [188].
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Wyznaczone state kinetyczne wskazuja, Ze reakcja tlenu singletowego
z anionem chlorofenolanowym jest okoto tysiaca razy szybsza niz z czasteczka
2CP (odpowiednie state szybkosci: 2,0x10% i 3,8x10° dm’/mol-s). Warto$¢ statej
k,” jest wigksza o jeden rzad wielkosci od danych literaturowych. State szybko-
$ci wygaszania tripletu RB przez 2CP oraz anion chlorofenolanowy, zgodnie
z nasza wiedza, zostaly wyznaczone po raz pierwszy.

Wykorzystujac obliczone state szybkosci, zalezno$¢ szybkosci reakcji od
stezenia poczatkowego 2CP opisana réwnaniem (45) zostala przedstawiona na
rysunku 30, tacznie z danymi do$wiadczalnymi dla pH = 6 i pH = 10,3 [161].
Przebiegi zmian szybko$ci reakcji przedstawiono dla roztworéw reakcyjnych
nasyconych tlenem, mieszanina azotu i tlenu 50/50 obj. oraz powietrzem. Po-
rownanie danych eksperymentalnych z wykre§lonymi krzywymi $wiadczy
o poprawnosci obliczen oraz potwierdza nietypowa zaleznos¢ spadku szybkos$ci
reakcji wraz ze wzrostem st¢zenia substratu, obserwowang przy pH = 10,3 i w
badanym zakresie stgzen. Podobne zjawisko powinno by¢ obserwowane takze
przy niskich wartosciach pH (niezdysocjowany 2CP), ale przy wyzszych steze-
niach 2CP lub mniejszej zawartoéci tlenu. Zmniejszanie szybkosci procesu
wskazuje na znaczaca rolg fizycznego wygaszania przez substrat tlenu single-
towego, a takze wzbudzonego sensybilizatora.
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Rys. 30. Zaleznos$¢ szybkosci sensybilizowanego fotoutleniania 2CP od jego st¢zenia
przy réznej zawartosci tlenu w roztworach o pH 6 (a) i 10,3 (b). Krzywe wyznaczone
z rodwnania (45)

Badania procesu fotosensybilizowanego utleniania 2CP w uktadzie homo-
genicznym przeprowadzono takze w ptaskich reaktorach szklanych (6x10 cm)
o pojemnosci okoto 0,01 dm’, stosujac zewnetrzne zrédto promieniowania i RB
jako sensybilizator [163]. Wykonane obliczenia kinetyczne w oparciu o rezulta-
ty doswiadczen uzyskanych w tym ukladzie reakcyjnym dla innych zakreséw
stezen doprowadzity do zblizonych wartoS$ci statych kinetycznych (tab. 4, ostat-
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nia kolumna). Potwierdza to poprawno$¢ uzyskanych wynikéw oraz w pewnej
mierze przyjetych zatozen i uproszczen w przeprowadzonych obliczeniach.

Efektywnos$¢ procesu fotosensybilizowanego utleniania jest zalezna w
znacznej mierze od st¢zen sensybilizatora i tlenu w roztworze reakcyjnym. Ko-
rzystajac ze schematu, przedstawionego na rysunku 29 mozliwe jest rozwazenie
wplywu tych czynnikéw na wydajno$¢ kwantowa tworzenia tlenu singletowego
w nieobecno$ci zanieczyszczenia. Zgodnie z definicja wydajno$¢ tworzenia
tlenu singletowego wyraza zaleznos¢:

b = k3’ [(RB* ) 1[0,]

Ea
Podstawiajac wyrazenie (43) na stacjonarne st¢zenie wzbudzonego RB do (46)
dla Cycp =0, otrzymujemy:

(46)

- ork3°10,]

kp+k010;1+k5PCrp
Kiedy warto$¢ iloczynu stalej wygaszania RB tlenem i st¢Zzenia tlenu kQ02 [0,]
jest wigksza niz pozostate dwa sktadniki w mianowniku (47), wydajno$¢ kwan-
towa tlenu singletowego nie zalezy od st¢zenia tlenu. W naszym przypadku
warto$¢ ¢, dla roztworu nasyconego tlenem wynosi 0.76 i spada do warto$ci
0.74 dla roztworu znajdujacego si¢ w rownowadze z powietrzem. Z kolei
wzrost stezenia RB o jeden rzad wielkosci z 1x10” na 1x10™* mol/dm’ powodu-

je spadek wartosci ¢, do 0.73 dla roztworu znajdujacego si¢ w réwnowadze
z tlenem.

(47)

Wl el ] T o
2 (ke + KFBCpg ko + kG2 [0, 1+ KEPCR

4] —Tlen
fffff Powietrze

['0,] x10", mol/dm®
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Rys. 31. Stezenia generowanego tlenu singletowego i wzbudzonego tripletowego RB

w funkcji stgzenia sensybilizatora. Zaleznosci uzyskane na podstawie réwnan (42) i (43) dla

Cycp =0 1 przy zalozeniu stosowalnos¢ prawa Lamberta-Beera w zakresie dtugosci fal

450 to 600 nm ze $rednim wspétczynnikiem absorpcji RB réwnym 12280 dm*/mol-cm.
Eo= 1,14x10™ einstein/dm’-s
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Zmniejszenie st¢zenia sensybilizatora nie wptywa znaczaco na zmiang wartosci
@, natomiast istotnie ogranicza populacj¢ wzbudzonego RB i w konsekwencji
zmniejsza stacjonarne stgzenie tlenu singletowego, co ilustruje rysunek 31.
Wprowadzenie do uktadu 2CP powoduje dalsze zmniejszenie ilo§ci wzbudzo-
nego sensybilizatora, co wplywa na szybko$¢ tworzenia tlenu singletowego.
Tak wigc, reakcja fizycznego wygaszania wzbudzonego RB przez 2CP, ktéra
wspétzawodniczy z wygaszaniem tlenem jest odpowiedzialna za obserwowana
zalezno$¢ szybkosci degradacji 2CP od stezenia tlenu (rys. 30).

Analiza roztworu reakcyjnego pozwolita na wstgpna identyfikacj¢ nastgpu-
jacych produktéow przejsciowych powstajacych podczas fotoutleniania 2CP:
pirokatechol, 2-chloro-1,4-benzochinon, 2-chlorohydrochinon i kwas maleino-
wy. Nie stwierdzono natomiast obecnos$ci 3-chloropirokatecholu, postulowane-
go przez Sehili i in. [188]. Produkty te powstawaly zar6wno przy degradacji
2CP (pH = 6) jak i anionu chlorofenolanowego (pH = 10,3). Tlen singletowy
atakuje prawdopodobnie pozycje¢ 4 pier§cienia aromatycznego (lub 1,4 — endo-
nadtlenek), dajac 2-chlorohydrochinon, ktéry przeksztalca si¢ do 2-chloro-
benzochinonu i dalej rozklada si¢ do kwasu maleinowego lub fumarowego.
Pirokatechol moze powstawaé w rezultacie ataku 'O, na pozycje 2 pierécienia,
polaczona z oderwaniem atomu chloru. Pewne ilo$ci pirokatecholu moga tez
powstawa¢ podczas fotolizy 2CP

Praktyczna realizacja sensybilizowanego utleniania do usuwania 2CP wy-
magataby stezenia rézu bengalskiego 1x10” mol/dm’, pH roztworu reakcyjnego
powyzej 8 i stezenia substratu nie wyzszego niz 1,5x10” mol/dm’. Jednakze,
zastosowanie praktyczne fotosensybilizowanego utleniania w uktadzie homoge-
nicznym wymagaloby opracowania metody wydzielenia sensybilizatora z roz-
tworu poreakcyjnego. Prowadzitoby to do znacznego skomplikowania procesu
oraz obnizenia jego efektywnos$ci. Dlatego tez zastosowanie w procesie sensybi-
lizatoréw unieruchomionych na inertnym i trwatym podiozu znacznie podnio-
stoby atrakcyjno$¢ metody i umozliwitoby wielokrotne wykorzystanie sensybi-
lizatora.

6.1.1. Degradacja 2CP w uktadzie heterogenicznym

Badania procesu fotosensybilizowanego utleniania 2CP przeprowadzono
réwniez w uktadzie heterogenicznym, gdzie stosowane sensybilizatory byty
osadzone na nos$niku [162]. Jako no$nik zastosowano zele silanowe otrzymy-
wane technika zol-Zel, z dodatkiem substancji poprawiajacej hydrofilowosé
zelu. W badaniach wykorzystywano jako sensybilizatory r6z bengalski, btekit
metylenowy i chloryng e6, ktére immobilizowano w cienkich btonach Zelu sila-
nowego pokrywajacego Scianki ptytowych fotoreaktoréw.

Najskuteczniejszym sensybilizatorem okazata si¢ chloryna e6, ktéra ponad-
to charakteryzowata si¢ dobra odpornoscia na fotowybielanie, najmniej efek-
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tywnym sensybilizatorem byl bigkit metylenowy. Wyniki do$wiadczen nad
degradacja 2-CP przy zastosowaniu zelu z osadzonymi rézem bengalskim i
chloryna e6 jako sensybilizatorami wskazuja, ze szybko$¢ reakcji zalezy linio-
wo od stgzenia tlenu oraz w pewnym zakresie rowniez od st¢zenia 2CP. Przy
wyzszych zawarto$ciach 2CP szybko$¢ procesu stabilizuje sig, co moze §wiad-
czy¢ o wysyceniu powierzchni zelu przez substrat organiczny. W toku badan
okreslono tez rozmiary fotolizy bezposredniej 2CP oraz wielko$¢ jego adsorpcji
na zelu. Przeprowadzone doswiadczenia z uzyciem $wiatla stonecznego po-
twierdzily mozliwo$¢ stosowania tego promieniowania do skutecznej degradacji
2-chlorofenolu [162].

Procesy katalityczne w uktadzie heterogenicznym sa zazwyczaj opisywane
kinetyka typu Langmuira-Hinshelwooda (L-H). Ten spos6b podejscia jest row-
niez prezentowany przez wielu autoréw w procesach fotokatalitycznej degrada-
cji zanieczyszczen z uzyciem ditlenku tytanu [189, 190, 191, 192]. Zastosowa-
nie kinetyki L-H do opisu procesu fotokatalizy prowadzi do wyznaczenia
parametréw kinetycznych niezwigzanych bezposrednio ze statymi izotermy
adsorpcji Langmuira. Oznacza to, ze fizyczne znaczenie parametréw kinetyki
L-H w reakcjach fotokatalitycznych jest odmienne. Te parametry sa po prostu
statymi do$wiadczalnymi opisujacymi degradacj¢ w danych warunkach do-
$wiadczalnych, obejmujacych okres$lony zakres stgzen substratéw [90]. Ponadto
stwierdzono, ze stale adsorpcji w réwnaniu L-H sa zalezne od wielkoSci stru-
mienia padajacych fotonéw [193].

Fotosensybilizowane utlenianie w ukladzie heterogenicznym jak dotych-
czas, wedlug naszej wiedzy, nie byto analizowane pod katem opisu kinetyczne-
go. W typowej kinetyce L-H przyjmuje si¢, Ze reagenty moga si¢ adsorbowacé
w tych samych miejscach aktywnych powierzchni i jeden z reagentéw moze
porusza¢ si¢ po powierzchni. Jezeli reakcja powierzchniowa jest reakcja decy-
dujaca o szybkosci procesu, to dla dwdch reagentéw A i B, réwnanie szybkos$ci
przybiera postac:

_ kKsKp[A][B]
(1+Ko[A]+Kg[B])
gdzie: k — stata szybkos$ci reakcji powierzchniowej, K — stata réwnowagi ad-
sorpcyjne;j.
Jezeli zatozymy, ze obydwa substraty adsorbujq si¢ w miejscach niezalez-

nych, tzn. brak jest konkurencji o aktywne miejsca na powierzchni, réwnanie
szybkos$ci ma postac:

(48)

,—_ KKAKB[A][B]
(I+KA[A])(1+Kp[B])

(49)

Kiedy iloczyn K4[A] jest mniejszy od jednosci — mata warto$¢ stalej i niskie
stezenie substratu, réwnanie szybko$ci upraszcza si¢ do postaci wynikajacej
z tzw. mechanizmu Langmuira-Rideal’a [193]:
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. _KKAKp[AJ[B]
1+Kg[B]

W procesie sensybilizowanego utleniania, zanik degradowanego substratu
moze zachodzi¢ wedlug dwoch mechanizméw fotoutleniania. W przypadku
2CP, pierwszy polega na reakcji 2CP ze wzbudzonym sensybilizatorem i utwo-
rzeniu jonorodnika, ktéry dalej reaguje z tlenem. Drugi mechanizm zaklada
bezposrednia reakcj¢ wzbudzonego sensybilizatora z tlenem z utworzeniem
tlenu singletowego i jego dalsza reakcje z 2CP. Wyniki naszych badan w ukta-
dzie homogenicznym wskazywaty, ze dominujaca droga zaniku 2CP jest jego
reakcja z tlenem singletowym. W przypadku immobilizowanego sensybilizatora
reakcja moze przebiegac inaczej. Jednak uzyskane w obydwu procesach podob-
ne produkty degradacji wskazuja, ze utlenianie poprzez 'O, réwniez w uktadzie
z immobilizowanym sensybilizatorem jest reakcja gtéwna.

Zaadsorbowany tlen po reakcji z sensybilizatorem daje 'O,, ktéry moze we-
drowa¢ po powierzchni do spotkania z 2CP, lub tez moze ulec desorpcji i re-
agowac z 2CP w roztworze. Czas zycia tlenu singletowego w roztworze wod-
nym jest dostatecznie dlugi (4 ps) [186], by mozna taka alternatywe
rozpatrywac.

(50)

6_! T T T T

Chloryna e6 w zelu krzemianowym

r x107, mol/dm®s
w
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0

Parametry réwnania (50):
k K, K, = 1,88+0,35 mol/dm®-s

K, = 7754219 dm’/mol ]
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Rys. 32. Zalezno$¢ szybkosci poczatkowych reakcji degradacji 2-chlorofenolu od jego
poczatkowego stgzenia w roztworze. Punkty — wyniki do$wiadczen, linia — krzywa
teoretyczna (réwnanie 50)

Na powierzchni Zelu oprécz substratéw reakcji moze sie tez sorbowac wo-
da oraz nieorganiczne czasteczki stanowigce sktadniki buforu. Procesy te moga
ogranicza¢ dostgpna powierzchnig, powodujac zmniejszenie szybko$ci degrada-
cji. Istotna z punktu widzenia generowania 'O, jest adsorpcja tlenu w miejscach
osadzenia sensybilizatora. Czas zycia wzbudzonego sensybilizatora np. rézu
bengalskiego wynosi okoto 150 ps, a w Zelu ulega on prawdopodobnie wydtu-
Zeniu, co nie powinno stanowi¢ przeszkody w dyfuzji tlenu po powierzchni
z do$¢ odlegtych miejsc. Mozna zatem przypuszczac, ze 2CP i tlen moga sig
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adsorbowa¢ w tych samych miejscach aktywnych. Jedynie natura chemiczna
dodatkowych sktadnikéw zelu moze powodowaé istnienie na powierzchni
miejsc, gdzie adsorpcja jednego z substratéw bedzie uprzywilejowana.

Uzyskane wyniki do§wiadczalne zostaly wykorzystane do wyznaczenia sta-
tych doswiadczalnych. Réwnanie (48), zaktadajace wspoétzawodnictwo tlenu
i 2CP o miejsca aktywne na Zelu nie zapewniato poprawnego opisu zaleznosci.
Dobre wyniki uzyskano dla réwnania (50), co moze wskazywac na istnienie na
powierzchni zelu miejsc o réznych preferencjach adsorpcyjnych. Dla réwnania
(50) dopasowanie krzywej (rys. 32) jest duzo lepsze niz w pozostatych przy-
padkach, a ilo§¢ oznaczanych parametréw w stosunku do ilosci wynikéw ekspe-
rymentalnych, czyni je bardziej wiarygodnym. Jednak sa to tylko parametry
rownania do$wiadczalnego.

Istotnym wnioskiem praktycznym, wykonanych badan jest skuteczno$¢ de-
gradacji przy uzyciu immobilizowanego sensybilizatora i wybdr polimeru sila-
nowego jako podtoza. Wiele do zyczenia pozostawia natomiast trwato$¢ bada-
nego sensybilizatora. Ostatnie doniesienia literaturowe [153] o skutecznosci
dziatania komplekséw organicznych rutenu osadzonych na folii polimeru krze-
moorganicznego, potwierdzaja walory no$nika silanowego, a jednocze$nie
obrany kierunek badan nad fotosensybilizowanym utlenianiem.

6.2. Degradacja n-butyloparabenu

Powodzenie badan nad fotosensybilizowanym utlenianiem jest $cisle zwia-
zane z trwalo$cig sensybilizatora. Wigkszo$¢ sensybilizatorow ulega fotodegra-
dacji, okres$lanej mianem fotowybielania. Proces ten jest spowodowany reakcja
sensybilizatora w stanie podstawowym ze wzbudzonym sensybilizatorem oraz
z generowanymi w uktadzie reaktywnymi czasteczkami tlenowymi np. moleku-
larnym tlenem singletowym. W procesie degradacji BP [164] obok wykorzy-
stywanego wczesniej klasycznego sensybilizatora RB, zastosowano chlorek
tetrasulfonowanej ftalocyjaniny glinowej (PC).

Charakteryzuje si¢ on silng absorpcja promieniowania w zakresie widma
stonecznego (1 = 351nm, & = 52166 dm’’mol-cm i A = 677nm, ¢ =
= 125500 dm*/mol-cm) oraz znaczna odpornoscia na fotowybielanie. Rysunek
33 ilustruje trwato§¢ PC w poréwnaniu ze stosowanymi wcze$niej sensybiliza-
torami: RB i chloryna e6 (CHe6).

Jednak wydajnos$ci kwantowe osiggania stanu tripletowego i tworzenia tle-
nu singletowego sa stosunkowo mate. Ponadto wielkosci te charakteryzuja sig
pewnym rozrzutem, wynikajacym z réznego potozenia grup sulfonowych we
ftalocyjaninie (¢r = 0.28+0.44 [194]; (¢, = 0.22+0.42) [195]. Wyniki przedsta-
wione na rysunku 33 wskazuja na znaczng degradacje RB i CHe6 w czasie eks-
pozycji na promieniowanie. Po jednej godzinie naswietlania absorbancja RB
spada o okoto 77%, a CHe6 o okoto 45%. Podczas gdy absorbancja PC prak-
tycznie nie ulega zmianie.
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Rys. 33. Zmiany absorbancji RB, PC i CHe6 w czasie naswietlania roztworu lampa
ksenonowa. [CHe6] = 0,5x107° mol/dm?; Crp=Cpc= 2x10”° mol/dm’

Optymalne st¢zenia sensybilizator6w ustalono na podstawie obserwowanej
szybkosci zaniku BP i wynosity one 2x10” mol/dm’ zaréwno dla RB i PC.
Wyzsze stezenia sensybilizatoréw powodowaly spadek szybko$ci degradacji
badanych zwiazkéw, zwiazany zapewne z agregacja RB i PC powodujaca spa-
dek efektywnoS$ci generowania stanu wzbudzonego.
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Rys. 34. Widmo absorpcyjne BP w roztworach o ré6znym pH oraz widmo promieniowania
lampy ksenonowej docierajace do przestrzeni reakcyjnej

Badania procesu sensybilizowanego fotoutleniania BP prowadzono w ter-
mostatowanym reaktorze o pojemnosci okoto 1,2 dm’, stosujac zanurzeniowa lam-
pe ksenonowa. Widmo emisyjne lampy i widmo absorpcyjne BP, a szczegdlnie
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jego anionu (pK, = 8,24) czgSciowo pokrywaja sig¢, zatem mozna podejrzewac
udziat fotolizy BP w procesie jego fotoutleniania (rys. 34).

Wykonane do$wiadczenia nie potwierdzily jednak przebiegu fotolizy BP w
spodziewanym stopniu, zapewne ze wzgledu na niedostateczna energi¢ absor-
bowanego promieniowania. Jedynie w roztworze obojgtnym po jednogodzin-
nym naswietlaniu odnotowano okoto 5% spadek stezenia BP, natomiast anion
BP nie ulegat reakc;ji fotolizy [164].

Zmiany pH roztworu reakcyjnego powodowaly tez zmiany szybko$ci zani-
ku BP w procesie sensybilizowanego fotoutleniania. Degradacja BP w $rodowi-
sku alkalicznym zachodzi znacznie szybciej niz w roztworach obojetnym i kwa-
$nym (rys.35). Po naswietlaniu roztworu reakcyjnego z RB przez dwie godziny
spadek stezenia BP wynosit okoto 10% dla pH = 5; 30% dla pH = 7 i prawie
100% dla pH = 10,8. Przy zastosowaniu jako sensybilizatora PC spadki te wy-
nosity odpowiednio: 6; 20 i 100%. Obserwacje te wskazuja na duzo wigksza
szybko$¢ procesu degradacji anionu BP, bowiem stopien dysocjacji BP przy
pH = 7 wynosi 5,4%, a przy pH = 10,8 dysocjacja jest prawie catkowita. Po-
réwnanie szybkos$ci degradacji BP w doswiadczeniach z RB i PC wskazuje na mniej-
sza efektywno$¢ procesu przy zastosowaniu PC, gdyz sensybilizator ten absorbuje
prawie dwukrotnie wiecej energii (RB — 2.23x107, a PC — 5,10x10? einstein/dm’ -S).
Wynika z tego, ze czg$¢ energii absorbowanej przez PC nie prowadzi do roz-
ktadu BP. Jest to zgodne z mniejsza warto$cia wydajnosci kwantowej tworzenia
tlenu singletowego dla PC niz dla RB.
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Rys. 35. Degradacja BP w roztworach o r6znym pH na drodze fotoutleniania z uzyciem
jako sensybilizatora PC (a) i RB (b). Crg = Cpc = 2x10°M

W reakcjach fotosensybilizowanego utleniania obecno$¢ tlenu pozwala

wnioskowa¢ o mechanizmie reakcji degradacji. Szybkos$¢ procesu rozktadu BP
byla wigksza w roztworach nasyconych tlenem niz powietrzem. Obserwowano
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nawet, ze w roztworze przedmuchiwanym azotem, w poczatkowych stadiach
reakcji miat miejsce spadek stgzenia BP. Wprawdzie nalezy to przypisa¢ niedo-
statecznemu usunigciu tlenu z roztworu, lecz nie Swiadczy to jeszcze o braku
mozliwosci zaniku BP w reakcjach bez udziatu tlenu. Dodatkowe informacje
o mechanizmach, wedlug ktérych przebiega degradacja BP zebrano w serii
do$wiadczen przeprowadzonych w obecno$ci zmiataczy rodnikéw hydroksylo-
wych — alkoholu fert-butylowego i1 2-propanolu oraz dysmutazy ponadtlenkowe;j
(SOD) reagujacej selektywnie z aniono-rodnikiem ponadtlenkowym [64], czy
w koncu z anionem azydkowym fizycznym wygaszaczem tlenu singletowego
[187]. Wyniki tych eksperymentéw dla reakcji przeprowadzonej z PC jako sen-
sybilizatorem przedstawia rysunek 36a. Fotosensybilizowane utlenianie BP nie
jest zakt6cane przez obecno$¢ zmiataczy rodnikéw “OH ani przez dodatek SOD,
natomiast obecno$¢ azydku sodowego prawie catkowicie inhibituje rozktad BP.
Co wigcej, przebieg zaniku BP w poczatkowym okresie reakcji praktycznie
pokrywa z zanikiem BP w drodze fotolizy bez udziatlu sensybilizatora. W przy-
padku reakcji z RB stwierdzono analogiczny wplyw azydku na proces (rys.
36b). Wskazuje to, ze dominujaca droga degradacji BP jest reakcja z tlenem
singletowym, czyli II typ procesu fotosensybilizowanego utleniania.
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Rys. 36 a. Spadek stezenia BP w czasie fotosensybilizowanego utleniania z uzyciem PC
w obecnosci rézych zmiataczy reaktywnych czasteczek tlenowych. b. Zmiany st¢zenia
BP podczas fotoutleniania z RB z dodatkiem jonéw azydkowych

Wptyw stezenia poczatkowego BP zbadano dla szeSciu st¢zen poczatko-
wych BP w zakresie od 1.25x107 do 1.64x10™ mol/dm”. Dla reakcji prowadzo-
nych z uzyciem PC przy pH roztworu reakcyjnego réwnym 9,2 szybko$¢ zaniku
BP wprost proporcjonalnie zalezata od st¢zenia BP. Zalezno$¢ tg opisuje row-
nanie:
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ro = (1.820.7)x10° + (3.020.1)x10*[BP], , mol/dm’-s (51)

Szybkos$¢ degradacji BP przy zastosowaniu RB jako sensybilizatora réwniez
wzrastatla ze zwigkszeniem st¢zenia BP, jednak wzrost nie byt wprost
proporcjonalny (rys. 37). Hiperboliczna zalezno$¢ szybkos$ci od stgzenia
obserwowano zaréwno przy pH = 7 jak i 10,8 roztworu reakcyjnego, kiedy BP
istnieje odpowiednio w postaci niezdysocjowanej i anionowej. Obserwowana
zalezno$¢ moze wskazywa¢ na wzrost roli fizycznego wygaszania tlenu
singletowego lub wzbudzonego sensybilizatora przez BP ze wzrostem jego
stezenia.

Obliczenia kinetyczne dla procesu fotoutleniania ograniczono do procesu
wykorzystujacego RB. Analize przebiegu procesu oparto na przedstawionym
wczesniej schemacie reakcyjnym wykorzystanym w procesie fotoutleniania
2CP (rys. 29).
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Rys. 37. Zalezno$¢ szybkosci fotosensybilizowanego utleniania BP z uzyciem

RB od stgzenia poczatkowego BP w $rodowisku obojetnym i zasadowym. Punkty

reprezentuja dane doswiadczalne, krzywe wykreslone wedtug modeli. Linie ciagte

zréwnania uproszczonego (53), kropkowana z réwnania (52), a linia przerywana

dlapH 9.2 z potaczenia réwnan (53) dla zdysocjowanego i niezdysocjowanego
BP (90% dysocjacja). [O,] = = 0.27x10™ mol/dm’

Do wyznaczenia statych szybko$ci wykorzystano dwa réwnania wynikaja-
ce z mechanizmu reakcji, pierwsze uwzgledniajace reakcje wygaszania wzbu-
dzonego stanu trypletowego sensybilizatora przez substrat (52) i uproszczone
(53), zakladajace dominujaca rolg reakcji wygaszania wzbudzonego RB z tle-
nem (ky" Cpp< <k’ [0, ]).
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_dCBP — ¢AEaerBP (52)

dt kBPCBP
(kd +ktCBP) 1+

kKGP102]

r= ¢AEaerBP (53)
kg +k:Cpp

Obliczone wartosci statych szybkosci reakcji BP z tlenem singletowym k.,
k=k,+k, oraz ze wzbudzonym RB przedstawiono w tabeli 5. Na rysunku 37
przedstawiono poréwnanie danych do§wiadczalnych i obliczonych z réwnan
(52) i (53) zaleznosci szybkosci poczatkowej zaniku BP od jego stezenia. Do-
datkowo na rysunku 37 przedstawiono poréwnanie zmian szybkos$ci reakcji
wyznaczonych do§wiadczalnie i obliczonych na podstawie zalezno$ci (52) dla
procesu biegnacego w roztworze o pH = 9,2, gdzie 10% BP wystepuje w formie
niezdysocjowane;j.

Tabela 5. State szybkosci reakcji BP z tlenem singletowym i wzbudzonym sensybili-
zatorem z uzyciem RB jako sensybilizatora oraz state szybkosci reakc;ji
OP z tlenem singletowy z uzyciem PC jako sensybilizatora

Stale szybkosci, dm’/mol-s

Niezdysocjowany BP (pH = 7) Rorriv:a-
0 k, .= k+k, ko™
07T 6 8 9 52
(2.2 £0.3)x10° | (4.9 £1.6)x10° | (6.2+2.4)x10
H

(2.4 +0.1)x10° | (5.1 £0.6)x10° - 53

Forma anionowa BP (pH = 10.8)

0 52

Q)kOM (1.1 £0.2)x107 | (1.8 +0.7)x10° | 2.6+ 1.8)x10°
-0 (1.1 £0.1)x10" | (1.8 £0.2)x10° 53

OP, 6% w postaci anionu (pH = 9,2)

(3,4 +0.2)x10* | (1,5+0,8)x10° - >3
[165]
N oH

Obydwa modele daja zgodne wartosci stalych szybkosci BP z 'O,. Obliczone
stale szybkosci fizycznego wygaszania tlenu singletowego wskazuja na znaczna
role tej reakcji, szczeg6lnie w Srodowisku obojetnym. Rozbieznosci pomigdzy
uzyskanymi wartosciami stalej k, dla obydwu modeli mozna przypisac
pewnym niedoskonato$ciom modelu wyrazonego réwnaniem (52) lub tez
zbyt zgrubnym uproszczeniom prowadzacym do modelu opisanego
rownaniem (53). Warto$ci statych wygaszania wzbudzonego sensybilizatora

76



wskazuja, ze reakcje te wplywaja na szybkos$¢ zaniku BP w obojetnym
i alkalicznym $rodowisku, szczegdlnie przy wysokich stezeniach BP.

Ostatnio wykonaliSmy badania degradacji 4-tert-oktylofenolu w obecnos$ci
PC [165]. Uzyskane wyniki pozwolily, przy wykorzystaniu réwnania (53), wy-
znaczy¢ state szybkosci k, i k, dla OP. Otrzymane warto$ci uwidaczniaja
znaczacy udzial procesu fizycznego wygaszania tlenu singletowego przez OP
(tab. 5).

Opisane wyniki badan wskazuja na skuteczno$¢ degradacji BP jak i OP me-
todami fotosensybilizowanego utleniania, co pozwala takze uwazac¢, ze metoda
ta moze prowadzi¢ do eliminacji tych endokrynnych zwiazkéw z naturalnego
srodowiska wodnego. State kinetyczne procesu dla BP i OP wyznaczone zostaty
po raz pierwszy. Dalsze badania wymagaja identyfikacji produktéw degradacji
i oznaczenia ich toksyczno$ci. Jednak zasadniczym wyzwaniem w badaniach
nad fotosensybilizowanym utlenianiem jest znalezienie trwatego i efektywnego
sensybilizatora.
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7. PODSUMOWANIE

Zanieczyszczenie wod powierzchniowych jest problemem o coraz wigk-
szym znaczeniu i myslg, Ze bedzie nam towarzyszy¢ jeszcze przez wiele lat.
Wynika to z rozwoju cywilizacyjnego: wzrostu chemizacji rolnictwa, wzrostu
asortymentu wyrobow przemystu spozywczego o wydtuzonych ,,chemicznie”
czasach trwatosci, nowych generacji lekéw czy tez nowych §rodkéw kosme-
tycznych. Problemy zanieczyszczonych wdd praktycznie dotycza calego globu.
Nowe wyroby, zawierajac niejednokrotnie substancje obce dla srodowiska natu-
ralnego, moga stwarza¢ nowe zagrozenia. Jednocze$nie dzigki rozwojowi metod
analitycznych mozliwe jest wykrywanie substancji obecnych w wodach na po-
ziomie ng/g. Niskie stezenia zanieczyszczen w wodach utrudniajg ich usuwanie
i stwarzaja trudne do przewidzenia konsekwencje dla organizméw zywych.
Koszty zwigzane z oczyszczaniem $ciekéw, czy uzdatnianiem wody ciagle ro-
sna, bowiem wyzsze wymagania dotyczace czysto$ci wod wymagaja kosztow-
niejszych technologii.

Poszukiwanie skutecznych metod eliminacji zanieczyszczenh jest przedmio-
tem zainteresowania wielu osrodkdw naukowo-badawczych. Metody chemiczne
w tym i fotochemiczne degradacji zanieczyszczen w $rodowisku wodnym,
okre$lane jako zaawansowane lub poglebione procesy utleniania (AOP) posia-
daja szereg zalet. Najistotniejsza wydaje si¢ mozliwo$¢ usuwania zanieczysz-
czen, a nawet pelnej ich mineralizacji, bez przenoszenia ich do innej fazy oraz
praktycznie brak produktéw odpadowych. AOP przebiegaja w warunkach tem-
peratury i ci$nienia panujacych w otoczeniu oraz moga by¢ stosowane w przy-
padku niewielkich stgzen toksycznych substancji. Reaktywne czasteczki tleno-
we generowane tymi metodami, decydujace o niekwestionowanej skuteczno$ci
eliminacji zanieczyszczen, maja tez udzial w samooczyszczaniu naturalnego
srodowiska wodnego drogami niebiologicznymi.

W przedstawionej pracy, prowadzone przeze mnie badania maja charakter
poznawczy, przyczyniajac si¢ do rozszerzenia wiedzy o procesach fotoutlenia-
nia. Zaréwno tych realizowanych przez cztowieka jak i tych przebiegajacych w
przyrodzie w zbiornikach wodnych. Charakter utylitarny badan to gléwnie moz-
liwo$¢ oceny stosowanych metod do degradacji okreslonych zanieczyszczen.
Badania fotodegradacji kilku ksenobiotykéw, wedtug mojego rozeznania, byty
przeprowadzone po raz pierwszy (n-butyloparaben, boldenon, trenbolon, chry-
zen), a badania nad pozostatymi mozna tez zaliczy¢ do jednych z pierwszych.
Sugerowany przeze mnie udziat tlenu singletowego w degradacji niektérych
WWA przy bezposrednim dziataniu promieniowania UV, zostat potwierdzony
w pézniejszych pracach przez innych autoréw. W wyniku moich badan wyzna-
czone zostaly state kinetyczne, ktére moga by¢ wykorzystane w pracach projek-
towych nad instalacjami oczyszczania $ciekéw, badZ uzdatniania wody. Moga
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one tez by¢ uzyteczne, w szeroko dzi§ prowadzonych, pracach modelowych, na
przyklad w analizie zmian srodowiska wodnego.

Badania nad bezposrednia fototransformacja ksenobiotykéw, pozwolilty mi
na oceng skutecznosci degradacji zanieczyszczen promieniowaniem UV, stoso-
wanym do dezynfekcji wody pitnej. W reakcjach z uzyciem niskoci$nieniowych
lamp rteciowych efektywnos$¢ degradacji jest bardzo niska. Tylko jeden z bada-
nych zwigzkéw — boldenon, ulegat rozktadowi przy dawkach energii uzywa-
nych przy dezynfekcji wody.

W publikowanych obecnie pracach sporo uwagi poswigca si¢ przebiegowi
fototransformacji w wodach naturalnych lub tez w wodzie destylowanej z do-
datkiem sktadnikéw wystepujacych w wodach powierzchniowych. Badania te
umozliwiaja oceng toksyczno$ci powstajacych produktéw i dostarczaja infor-
macji o wptywie sktadnikéw wdd naturalnych na przebieg degradacji. Te aspek-
ty fotodegradacji znalazty réwniez odzwierciedlenie w pracach prowadzonych
w naszym laboratorium, w ostatnim czasie. Cz¢$¢ badan zostata wykonana dla
roztworéw ksenobiotykéw sporzadzonych w wodzie laboratoryjnej z réznymi
dodatkami oraz w wodach z Zalewu Sulejowskiego.

Badania fotodegradacji stanowity tez wstgpny etap prowadzonych przeze
mnie dalszych badan. Szybko$¢ degradacji pod wplywem promieniowania
o dtugosci fali 254 nm zwiazkéw niepolarnych, jak WWA, czy tez polarnych,
ale niedysocjujacych jak badane sterydy, w matym stopniu zalezata od pH $ro-
dowiska. Natomiast rozklad substancji dysocjujacych zalezal od zakresu ab-
sorpcji promieniowania przez powstajace aniony i w przypadku n-butylo-
parabenu fotoliza anionu byta wolniejsza niz formy niezdysocjowanej. Z kolei
wplyw tlenu na szybko$¢ fotodegradacji wyraznie byl uzalezniony od rodzaju
zwiazku. Brak w roztworze reakcyjnym tlenu powodowat inhibicje fotolizy
takich zwiazkéw, jak benzo[a]piren, chryzen czy tez n-butyloparaben, a dla
badanych sterydéw brak tlenu nie wptywal na szybko$¢ ich zaniku. Natomiast
w przypadku fluorenu brak tlenu powodowal wyrazne przyspieszenie degradacji.

Podnoszone niejednokrotnie w réznych opracowaniach kwestie kosztéw
promieniowania UV, decydujacych o optacalno$ci metod, ktére wykorzystuja
ten rodzaj energii do degradacji zanieczyszczen, nie sa juz obecnie tak istotne.
Wysoka cena generowania promieniowania UV, wynikajaca z niskiej konwersji
energii elektrycznej na energi¢ promienista, stala si¢ mniej znaczaca przy ogol-
nie rosnagcych kosztach oczyszczania. Perspektywa zastosowania promieniowa-
nia z zakresu prézniowego ultrafioletu (VUV) do oczyszczania wody, wilaczaja-
cego t¢ technologi¢ do AOP, pozwoliloby znacznie rozszerzy¢ skuteczno$é
1 atrakcyjno$¢ proceséw fotolizy. W tym kontek$cie istotna jest ocena efektyw-
nos$ci energetycznej procesu dziatania promieniowania na degradowany obiekt,
pozwalajaca réwniez na ewaluacje metody i mozliwo$¢ jej porédwnania
z innymi sposobami degradacji. Proponowane wprowadzenie pseudopierwszo-
rzgdowych statych szybko$ci opartych na dostarczanej energii (fluencji) wydaje
si¢ dobrym narzgdziem do oceny metody degradacji przez bezposrednie dziata-
nie promieniowania.
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Sposréd badanych przeze mnie proceséw, potaczone dziatanie promienio-
wania UV i nadtlenku wodoru doprowadzito do wysoce efektywnych rezulta-
tow. Degradacja byla szybka i skuteczna. Wyznaczone przeze mnie stale szyb-
kosci reakcji byly bardzo wysokie, zblizone do statych szybkosci dyfuzji.
Destrukcja badanych zwigzkéw szybciej przebiegata w Srodowisku kwasnym
lub obojetnym, niz w §rodowisku alkalicznym. Wynikalo to z efektywniejsze;j
generacji rodnikéw hydroksylowych przy niskich pH. Chociaz nie mozna wy-
kluczy¢, ze aniony substancji dysocjujacych tez moga wolniej reagowaé z rod-
nikami hydroksylowymi, jak to stwierdzono w przypadku anionu n-butylo-
parabenu.

Jednym z frapujacych probleméw ujawnionych w trakcie moich badan, jest
mozliwos$¢ degradacji niektérych zanieczyszczen w uktadzie H,O,/UV, wedlug
tzw. ,trzeciej drogi”, poza fotoliza i reakcja z rodnikami hydroksylowymi, co
zaobserwowano dla fluorenu i n-butyloparabenu. Wyjasnienie tego problemu
wymagac bedzie dalszych badan.

Badany przeze mnie proces fotosensybilizowanego utleniania nie jest pro-
cesem bardzo szybkim. Stale szybkosci reakcji czasteczkowego tlenu singleto-
wego sa 3+4 rzedy wielkos$ci mniejsze, niz dla reakcji z rodnikami hydroksylo-
wymi i poréwnywalne ze stalymi szybko$ci reakcji ozonu z substancjami
organicznymi. Reakcja tlenu singletowego z anionami badanych substancji
2-chlorofenolu i n-butyloparabenu byta znaczaco efektywniejsza. W modelu
matematycznym opartym o mechanizm fotosensybilizowanego utleniania
wprowadzitem stala wygaszania wzbudzonego sensybilizatora przez degrado-
wany obiekt. Stata ta pozwala oceni¢ rozmiary tego odmiennego szlaku reak-
cyjnego w procesie, innego niz reakcja wzbudzonego sensybilizatora z tlenem.
Nalezy tu wspomnie¢, ze w procesie fotosensybilizowanego utleniania tlen sin-
gletowy nie jest jedynym utleniaczem, moze mu towarzyszy¢ rodnik hydroksy-
lowy, rodniko-anion ponadtlenkowy czy tez nadtlenek wodoru i organiczne
rodniki nadtlenkowe. Ponadto tlen singletowy, podobnie jak ozon, jest dos¢
selektywnym utleniaczem.

W literaturze jest niewiele artykuléw traktujacych o degradacji ksenobioty-
kéw na drodze fotosensybilizowanego utleniania. Pozycje, ktére ukazaty sig
ostatnio, prezentuja wyniki badan nad degradacja zwiazkdw o dziataniu endo-
krynnym z uzyciem naturalnych sensybilizatoréw. Celem tych badan byto
gtéwnie poznanie loséw zanieczyszczen w wodach powierzchniowych. Publi-
kowane wyniki prac prowadzonych w naszym laboratorium naleza do nielicz-
nych, ktére maja na celu zastosowanie tego procesu utleniania z uzyciem synte-
tycznych sensybilizatoréw do eliminacji zanieczyszczen ze Srodowiska
wodnego.

Badany proces fotosensybilizowanego utleniania jest swego rodzaju proce-
sem fotokatalizy wykorzystujacym promieniowanie z zakresu widzialnego.
Moze on w pewnym stopniu konkurowaé¢ z metoda degradacji zanieczyszczen
przy uzyciu ditlenku tytanu. W badaniach procesu sensybilizowanego utleniania
poszukuje sig stabilnego, trwale osadzonego na no$niku sensybilizatora o duzej
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efektywnosci. Natomiast prace nad procesem fotokatalizy z TiO, koncentruja
si¢ gtéwnie nad modyfikacja katalizatora, ktéra umozliwia efektywna absorpcje
promieniowania z zakresu widzialnego. Z tego poréwnania wynikaja wady pro-
cesu fotosensybilizowanego utleniania, ktore uniemozliwiaja szersza aplikacj¢
metody. Stad dalsze badania powinny dotyczy¢ syntezy nowych, trwatych sen-
sybilizatoréw oraz opracowania efektywnych metod ich immobilizacji na od-
powiednich podiozach. Opublikowane ostatnio prace nad unieruchomieniem
organicznych zwiazkéw rutenu, jako sensybilizatorow w polimerach silano-
wych, brzmig bardzo obiecujaco. Chcialbym tu doda¢, ze pomyst wykorzystania
zelu silanowego do immobilizacji sensybilizatoréw byt zrealizowany w naszych
wczesniejszych badaniach.

Do zalet decydujacych o prowadzeniu badan nad fotosensybilizowanym
utlenianiem nalezy mozliwo$¢ wykorzystania tlenu z powietrza i promieniowa-
nia stonecznego.

Wydaje sig, ze wszystkie reaktywne formy tlenu generowane wybranymi
metodami degradacji: UV-VIS, H,O,/UV, PS/VIS, mozna réwniez wytworzy¢
tylko w procesie fotosensybilizowanego utleniania — ztozonego, ale bardzo inte-
resujacego procesu.
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SUMMARY

Pollution of the aquatic environment by trace amounts of anthropogenic
chemical substances has a hazardous impact on development of plants and ani-
mals as well as on the human health. The search for efficient methods to elimi-
nate such pollutants attracts interest of many scientific centers.

The work presented here includes results of studies on the degradation of
xenobiotics in aqueous solutions using photochemically initiated processes. The
chosen target compounds belong to the class of highly toxic substances, show-
ing carcinogenic and mutagenic activity and disrupting regular functions of
endocrine glands. The studied group of compounds comprised the polycyclic
aromatic hydrocarbons: benzo[a]pyrene, chrysene and fluorine; phenol deriva-
tives: 2-chlorophenol, n-butylparaben, 4-tert-octylphenol and two anabolic ster-
oids: boldenone and trenbolone. Photolysis as well as reactions of hydroxyl
radicals generated by hydrogen peroxide photolysis, were applied for degrada-
tion. The third method was oxidation by molecular singlet oxygen, formed in
photosensitized oxidation using rose bengal, methylene blue, chlorine e6 and
tetrasulfonated aluminum phthalocyanine chloride as sensitizers.

The presented studies of model systems were performed to determine the
influence of experimental conditions on the reaction rate. The investigated pa-
rameters covered the pH of the reaction solution, pollutant concentration, the
power and spectral distribution of the used radiation, the presence and content
of oxygen, and the concentrations of hydrogen peroxide and sensitizers in rele-
vant processes. The reaction course was also observed in the presence of spe-
cific additives acting as scavengers of reactive oxygen species, which enabled
explanation of the mechanism of undergoing reactions. Data collected during
the experiments made it possible to construct kinetic models based on elemen-
tary reactions and subsequently, to determine kinetic parameters — quantum
yield of degradation and rate constants.

The studies contributed to better understanding of the photochemical deg-
radation processes which occur in natural aquatic reservoirs and simultaneously
enabled estimation of the applicability of studied methods for removal of haz-
ardous pollutants from wastewaters. The kinetic parameters of some reactions
were determined for the first time. They can be of practical use in modeling of
photochemical processes occurring in nature and they can also be applied in
designing of wastewater treatment installations based on photochemical methods.
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