POLITECHNIKA SLASKA

WYDZIAL INZYNIERII SRODOWISKA I ENERGETYKI

STRESZCZENIE ROZPRAWY DOKTORSKA

Porownanie efektywnosci wybranych procesow
fizykochemicznych w aspekcie usuwania estrogenéw
i ksenoestrogenow z oczyszczonych sciekow
komunalnych

mgr inz. Edyta Burdzik-Niemiec

Promotor
dr hab. inz. Mariusz Dudziak, prof. nzw. w Pol. SI.

Gliwice 2017



Poréwnanie efektywnosci wybranych procesoéw fizykochemicznych w aspekcie usuwania estrogenow i ksenoestrogenow
z oczyszczonych $ciekow komunalnych

SPIS TRESCI
1. WPROWADZENIE. ..ot s
3. PRZEDMIOT BADAN.....cciiiiiiiiiiiiiiiiiiiiiiiiee e
4, MATERIALY ..o e
5. STOSOWANE OZNACZENIA ANALITYCZNE........ccccoiviiiiieen,
5.1. Oznaczenie stezenia mikrozanieczyszczen — estrogenicznych
w badanych roztworach wodnych......................o
5.2.  Analizy fizykochemiczne................ccoiiiiiiiiiiiiiiici e,
5.3.  Testy toksykologiCzZne...........coovuviiiiiiiii i
6. APARATURA BADAWCZA. ...
6.1. Stanowisko do prowadzenia procesOw zaawansowanego
UEENIANIA. . . et e
6.2. Instalacja do ci$nieniowej filtracji membranowej.......................
7. METODYKA BADAN. ..ottt
7.1. Wyznaczenie stopnia usuwania mikrozanieczyszczen i kinetyka
procesOw zaawansowanego utleniania.................cooeeeiiinn.n...
7.2. Badania wydajnosci oraz retencji mikrozanieczyszczen
estrogenicznych w procesach membranowych..........................
7.3.  Ocena wynikow badanianaliz....................cooiiiiiii,
8. WYNIKI I DYSKUSIABADAN. ...ttt e,
8.1. Ozonowanie i fotoliza jako procesy pojedyncze i zintegrowane.......
8.1.1.  OZONOWANIC. ....euttiniiiiit e
8.1.2.  Fotoliza......oouoinii i
8.1.3.  Fotoliza 1 0ZONOWAaNIC. ... .....ouvieiiiiiniiniiiiiiieaenns
8.2.  Fotokaliza bez i z dodatkiem wegla aktywnego.......................
8.3.  Ultra- i nanofiltracja...........cooovriiriiiii e
8.3.1.  Ultrafiltracja z uzyciem membrany bez i z modyfikacjg...
8.3.2.  Nanofiltracja..........oooiiiiiiiiiiii i,
8.4. Toksyczno$¢ roztwordw przed i po procesie oczyszczania metodami
ULleNIANIA. . ..o
9. WINIOSKI. ...t e
BIBLIOGRAFIA. ...

~N oo o &~ B>

© O 00

o O

10

10

11
11

12
12
12
14
15
16
20
20
23



Poréwnanie efektywnosci wybranych procesoéw fizykochemicznych w aspekcie usuwania estrogenow i ksenoestrogenow
z oczyszczonych $ciekow komunalnych

1. WPROWADZENIE

Woda jest jednym z podstawowych surowcdéw podtrzymujacych zycie na Ziemi. Nieograniczony dostep
do czystej i niedrogiej wody jest uwazany za jeden z najbardziej podstawowych celow humanitarnych, ktory
jednak dalej pozostaje wyzwaniem 21-ego wieku. Trzy najwigksze sektory zuzywajace na catym $wiecie wodg to
rolnictwo (70%), przemyst (19%) oraz gospodarstwa domowe (11%) (Aquastat, 2013). Niestety poprzez kilka
czynnikow, takich jak m.in. wzrost urbanizacji, zanieczyszczenie zasobow wodnych, niewlasciwe zarzadzanie
gospodarka wodng, zmiany klimatyczne oraz wcigz wzrastajgca liczba ludno$ci doporowadzono do kryzysu
wodnego. Wedtug Organizacji Narodow Zjednoczonych (2013) okoto 1,2 mld ludzi zyje w obszarach fizycznego
niedoboru wody. Jak wynika z danych dostarczonych przez Swiatowa Organizacj¢ Zdrowia (2008), co roku ponad
3,4 miliona os6b umiera z przyczyn wodno-higienicznych. Dodatkowo niedobor wody znaczaco zagraza
rolnictwu, co w konsekwencji wplywa na zmniejszenie dostaw zywnosci (UN-Water, 2007) W zwiazku z
powyzszym skuteczne uzdatanianie wod powierzchniowych stato si¢ jednym z priorytetowych zadan inzynierii
i ochrony $rodowiska.

W tym zakresie poszukiwane sg takze rozwigzania zmierzajace do ograniczenia liczby i st¢zenia zanieczyszczen
trafiajgcych do wod powierzchniowych np. wraz z odptywami z oczyszczalmi $ciekéw komunalnych. Dzieje sie tak,
poniewaz powszechnie stosowane konwencjonalne systemy oczyszczania sg nieefektywne szczegolnie
w aspekcie eliminacji matoczasteczkowych substancji organicznych wystepujacych na niskich poziomach stezen
(mikrozanieczyszczenia). Mozna tu wymieni¢ rézne domieszki przemystowe, pestycydy i herbicydy, pozostatosci
farmaceutyczne oraz arsen (Sarkar i in., 2007; Harisha i in., 2010; Saitfa i in., 2012; Gibs i in., 2007; Radjenovi¢
i in., 2008)

Szczegbdlng grupe zwigzkéw nalezacych do wymienionych mikrozanieczyszczen stanowia substancje
wykazujace aktywno$¢ estronogeniczng (z ang. Endocrine Disrupting Chemicals - EDCs). Zwiazki te zaburzaja
w organizmach zywych funkcjonowanie ukladu dokrewnego. Ze wzgledu na fakt, ze uktad ten reguluje prace
catego organizmu nawet niewielkie ilosci EDCs moga stanowi¢ potencjalne zagrozenie dla zycia i zdrowia
organizmoéw zywych, w tym rowniez cztowieka.

Problem wystepowania 1 toksyczno$ci mikrozanieczyszczen oraz zwiazkow aktywnych biologicznie
w $rodowisku wodnym byto tematem licznych dyskusji naukowych i politycznych. W zwigzku z czym, zgodnie z
najnowszymi ustaleniami Unii Europejskiej stezenia tzw. substancji priorytetowych (rozumianych jako
szczegblnie niebezpieczne) w wodach beda $cisle monitorowane. Kluczowymi dokumentami w tej sprawie
sa Dyrektywy Parlamentu Europejskiego i Rady 2000/60/WE i1 2008/105/WE. W pierwszej z nich wyodrebniono
33 substancje priorytetowe lub priorytetowo niebezpieczne w dziedzinie polityki wodnej, natomiast w drugiej, dla
niektorych tych substancji okreslono srodowiskowe normy jakosci (2008). Normy te dotycza $redniego rocznego
stezenia danej substancji w $rodladowych wodach powierzchniowych rozumianych jako rzeki, jeziora oraz
zwigzane z nimi sztuczne lub silnie zmienione jednolite cze$ci wod. Lista tych substancji w najnowszej
Dyrektywie 2013/39/UE (2013) zostata poszerzona do 45 zwigzkow. W celu osiggniecia dobrego stanu
chemicznego wdd powierzchniowych, Srodowiskowe normy jakos$ci dla pierwszych 33 substancji priorytetowych
powinny zosta¢ osiggni¢te do konca 2021 r., natomiast srodowiskowe normy jako$ci dla nowo zidentyfikowanych
substancji powinny zosta¢ osiggniete do konca 2027 r. (Kaminska, 2015).

Celowo$¢ prowadzenia badan nad oczyszczaniem, czy tez podczyszczaniem roéznych strumienii wodnych pod
katem eliminacji mikrozanieczyszczen organicznych jest zatem uzasadniona nie tylko dbatoscia
o bezpieczenstwo ekologiczne wod powierzchniowych, ale takze konieczno$cia w $wietle najnowszych przepisow
w dziedzinie polityki wodnej. Obecnie do oczyszczania odptywdéw z oczyszczalni $ciekow komunalnych
rozwazane s3 techniki zaawansowanego utleniania i procesy membranowe.

2. CEL I ZAKRES PRACY

Celem niniejszej pracy bylo poréwnanie efektywno$ci wybranych proceséw fizykochemicznych (procesy
zaawansowanego utleniania oraz membranowe tj. ultra- i nanofiltracja) w aspekcie usuwania estrogenow (17p-
estradiol, 17a-etynyloestradiol) i ksenoestrogenéw (bisfenol A) z oczyszczonych $ciekow komunalnych.
Wymienione zwiazki wykazuja dzitanie estrogeniczne jak i moge oddziatywac toksycznie na ekosystemy wodne
i zdrowie cztowieka.
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Zakres badan obejmowal realizacje czterech podstawowych celow badawczych:
1. Okreélenie efektywnos$ci usuwania mikrozanieczyszczen o estrogenicznej aktywnosci z biologicznie
oczyszczonych $ciekow komunalnych w jednostkowym procesie ozonowania, fotolizy oraz w tacznym
procesie ozonowanie-fotoliza.

2. Wyznaczenie efektywnosci usuwania badanych mikrozanieczyszczen estrogenicznych
z biologicznie oczyszczonych $ciekéw komunalnych w procesie fotokatalizy bez i z dodatkiem wegla
aktywnego.

3. Ocena mozliwos$ci zastosowania procesu nanofiltracji oraz ultrafiltracji bez i z modyfikacja powierzchni
membran do usuwania wybranych mikrozanieczyszczen estrogenicznych z biologicznie oczyszczonych
$ciekéw komunalnych.

4.  Wyznaczenie toksycznos$ci roztwor6w poprocesowych oczyszcznych metodami zaawansowanego utleniania.

W duzej mierze prace sfinansowano w ramach $rodkow na badania kierunkowe mtodych naukowcow
przyznane dla Instytutu Inzynierii Wody i Sciekow Politechniki Slaskiej o nr wewnetrznych w Jednostce
wydziatowej BKM/547/RIE-4/2014, BKM/539/RIE-4/2015 i BKM-536/RIE4/2016.

3. PRZEDMIOT BADAN

Do badan wytypowano trzy rézne mikrozanieczyszczenia tj. 17p-estradiol, 17a-etynyloestradiol oraz

bisfenol A nalezace do grupy zwiazkow zaktdcajacych procesy hormonalne. Wihasciwosci fizyczno-chemiczne

tych substancji przedstawiono w tabeli 1.

Tabela 1. Wtasciwosci fizykochemiczne badanych mikrozanieczyszczen

17B-estradiol 170-etynyloestradiol Bisfenol A
Masa molowa [g/mol] 272,00 296,40 228,00
Rozpuszczalno$e o . o
w wodzie (temperatura) [mg/dmd] 3627C) 48(20C) 1200(25€)
LogKow [-] 4,01 4,15 3,32
pKa [-] 10,71 10,34 9,60
Srednica Stokes’a [nm] 0,801 0,800 0,658

W ramach pracy oczyszczaniu w wybranych procesach fizykochemicznych poddano roztwory sporzgdzone na
bazie wody zdejonizowanej, odplyw modelowy oraz rzeczywisty po biologicznym oczyszczaniu z dodatkiem
badanych mikrozanieczyszczen w statym stezeniu 500 pg/dm®. Charakterystyka fizyko-chemiczna badanych
roztworow zostala przedstawiona w tabeli 2.

Tabela 2. Charakterystyka fizykochemiczna badanych roztworow

Woda zdejonizowana | Odptyw modelowy | Odptyw rzeczywisty
pH[] 7,0
Przewodnos$¢ wi. [uS/cm] 5,18 7,93 9,85
Absorbancja (Amax=254 nm) [cm-] 0,000 0,055 0,218
OWO [mg/dm?] 0,00 24,41 33,01
Odplyw modelowy

Odptyw modelowy odpowiadal pod wzgledem wlasciwosci fizykochemicznych §cieckom komunalnym po
mechaniczno-biologicznym ciagu ich oczyszczania. Przygotowany zostal w oparciu o norm¢ PN-72/C-04550.09
(2009) dla syntetycznych surowych $ciekéw komunalnych. W tym celu do 1 dm® wody wodociagowej dodano
substancje organiczne w ilosci 152 mg bulionu suchego odzywczego oraz 226 mg peptonu kazeinowego.
Przygotowany roztwor podgrzewano do temperatury 100°C, a po jego ochtodzeniu do temperatury 21+2°C
wprowadzano zwiazki nieorganiczne tj.: NH4Cl (20 mg/dm?), NaCl (7 mg/dm?3), CaCl, x 6 H,O (7,5 mg/dm?),
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MgSO4 x 7 H20 (2 mg/dmd), K;HPO4 (40 mg/dm?®), KH2PO4 (16 mg/dm?). Przygotowang mieszaning rozcieficzano
dziesigciokrotnie w celu zamodelowania 90% stopnia usuni¢cia wszystkich substratow roztworu a w dalszej
kolejnosci dodawano wzorce badanych mikrozanieczyszczen.

Odplyw rzeczywisty z komunalnej oczyszczalni Sciekow

Odplyw rzeczywisty stanowity biologicznie oczyszczone $cieki komunalne pochodzace z Centralnej
Oczyszczalni Sciekéw w Gliwicach. Obiekt ten odbiera Scieki bytowo-gospodarcze, miejskie i przemystowe przy
$redniej przepustowosci rownej 40 tys. m3/dobe. Scieki sa wstepnie oczyszczane mechanicznie, a nastepnie
kierowane na stopien biologiczny, gdzie zachodzi biodegradacja zwigzkéw azotu i fosforu w procesach
prowadzonych przez osad czynny. Po koncowej sedymentacji, $cieki sa odprowadzane do odbiornika wodnego.
Probki do badan pobierano bezposrednio z kanatu odprowadzajacego Scieki oczyszczone do odbiornika. Probki
do badan przechowywano w szklanych ciemnych pojemnikach, w temperaturze 1-4°C maksymalnie przez 48 h.
Wartosci wskaznikow zanieczyszczen dla odptywu rzeczywistego miescity si¢ w zakresie wartosci podanych
w normach tj. w Rozporzadzeniu Ministra Srodowiska z dnia 18 listopada 2014 r. w sprawie warunkéw, jakie
nalezy spetni¢ przy wprowadzaniu $ciekow do wod lub do ziemi, oraz w sprawie substancji szczegodlnie
szkodliwych dla srodowiska wodnego.

4. MATERIALY

Sktadniki organiczne odptywu modelowego z oczyszczalni §ciekdéw w postaci suchego bulionu odzywczego
oraz peptonu kazeinowego pochodzily z firmy BTL spoétka z o.0. (L6dz, Polska). Natomiast substancje
nieorganiczne tj. NaCl, NH4Cl, CaCl, x 6 H,O, MgSO4 x 7 H,0, KoHPO4 oraz KH,PO4 byty z firmy Avantor
Performance Materials Poland S.A. (Gliwice, Polska).

Ponadto w badaniach stosowano metanol o czysto$ci przekraczajacej 99,8% i acetonitryl o czysto$ci ponad
99,5% firmy Avantor Performance Materials Poland S.A. (Gliwice, Polska).

Jako katalizator w procesie fotokatalizy zastosowano komercyjny ditlenek tytanu firmy Degussa (Frankfurt,
Niemcy) oznaczony symbolem P25. Z kolei wegiel aktywny dodatkowo stosowany w procesie fotokatalizy
(wspomaganie procesu) byt o symbolu CWZ-30 z firmy Gryfskand (Gryfino, Polska).

W badaniach wykorzystano cztery ptaskie komercyjne membrany do nanofiltracji oznaczone jako NF-90, NF-
270, DK i HL, a do ultrafiltracji jedng membrang o symbolu UF-GE. Membrany nanofiltracyjne zostaty dobrane
tak, aby roznily si¢ od siebie parametrami fizyczno-chemicznymi. Z kolei membrana ultrafiltracyjna
charakteryzowala si¢ wlasciwosciami z pogranicza membran do nano- i ultrafiltracji. Membrany o symbolach NF-
90 i NF-270 pochodzity firmy Dow Filmtec (Michigan, USA), a DK, HL i UF-GE z firmy GE Osmonics Inc.
(Minnetonka, USA). Szczegdétowa charakterystyke membran przedstawiono w tabeli 3.

Do preparowania membran polieterosulfonowych (PES) modyfikowanych mieszaning nanorurek weglowych
(SWCNT i MWCNT-COOH) zastosowano technik¢ inwersji fazowej polegajaca na formowaniu filmu
polimerowego o grubosci okoto 100-150 um, a nastepnie jego zelowaniu w roztworze nierozpuszczalnika (woda
zdejonizowana/ izopropanol 90/10, v/v o temperaturze 15°C+1). Przed preparowaniem membrany sporzadzono
$wiezy roztwor polimeru i nanorurek w dimetyloformamidzie (DMF) zawierajacy 16% wag. PES-nanorurki
i 84% wag. DMF. Sporzadzenie roztworu membranotworczego obejmowato, w pierwszym etapie 30-minutowe
nadzwigkawianie (czgstotliwo$¢ ultradzwiekow 21 kHz) mieszaniny nanorurek w DMF w celu zwigkszenia ich
dyspersji, a nastgpnie dodanie do zawiesiny odwazke polimeru i wytrzasanie mieszaniny do momentu jego
rozpuszczenia (12-24 h). Zawarto$¢ nanorurek weglowych w preparowanych membranach stanowita 0,1% wag.
w uktadzie polimer — CNT (Kaminska i in., 2015). Wytworzone membrany ultrafiltracyjne oznaczano w pracy
symbolem UF-CNT
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Tabela 3. Charakterystyka wykorzystywanych membran

NF-90 NF-270 DK HL UF-GE

Producent Dow Filmtec GE Osmomics Inc.

membrana kompozytowa

Material (warstwa naskoérkowa - poliamid)
Graniczna masa molowa 150 200 150-300 | 150-300 | 1000
[Da]
Kat zwilzania 63 17 37 25 41
[’
Objetosciowy struml:n v:od?fz Z(_llejomzowanej 47,0 333 165 424 9.4
[\]WIO , M>m~-s ]
zal. b.d. b.d. 2,0 2,7 b.d.
Ci$nienie transmembranowe”
[MPa]
maks. b.d. 4,0 4,0 4,0 b.d.

*dane producenta, ** pomiary wiasne wykonane za pomocg goniometru PG-1 firmy Fibro System AB; *** wyznaczony
eksperymentalnie przy AP=2,0 MPa; b.d. - brak danych.

5. STOSOWANE OZNACZENIA ANALITYCZNE
5.1. Oznaczenie stezenia mikrozanieczyszczen estrogenicznych w badanych roztworach wodnych

Oznaczenie badanych mikrozanieczyszczen estrogenicznych przeprowadzono zgodnie z nastepujaca
metodyka:
- wydzielenie zwigzkow z roztworu za pomocg ekstrakcji do fazy statej (SPE),
- eluacja analitu mieszaning acetonitrylu z metanolem (40/60, v/v),
- analiza ilo§ciowo-jako$ciowa zwigzku technikg chromatografii HPLC (detekcja UV-VIS).

W celu umozliwienia oznaczenia chromatograficznego HPLC analitéw z probek wodnych o objetoéci 100 cm?®
(pH=7) wydzielano badane zwiazki z uzyciem ekstrakcji do fazy statej (SPE). Ztoze kolumienki przed ekstrakcja
kondycjonowano acetonitrylem (5 ¢cm®) i metanolem (5 c¢cm®), a nastepnie przeptukano woda zdejonizowang
(5 cm®). Wydzielone zwiazki eluowano mieszaning acetonitrylu z metanolem (40/60, v/v) o objetosci 1 cm?®.
Kolejno ekstrakt poddawano suszeniu pod lekkim strumieniem azotu i rozpuszczano w 100 ul metanolu. Tak
przygotowane ekstrakty poddawano analizie chromatograficznej. Do oznaczen wykorzystano wysokosprawny
chromatograf cieczowy HPLC z detektorem UV-VIS (dlugosé¢ fali A=220 nm) firmy Varian (Warszawa, Polska)
wyposazony w kolumne Hypersil GOLD firmy Thermo Scientific (Gliwice, Polska) o dtugosci 25 cm, $rednicy
4,6 mm i uziarnieniu 5 pm. Faz¢ ruchoma stanowita mieszanina acetonitryl/woda w proporcjach 85:15 (v/v).
Nastrzyki probki wykonywano manualnie przy pomocy mikrostrzykawki o pojemnosci 50 pl firmy Hamilton
(Poznan, Polska).

Zastosowana procedura analityczna charakteryzuje si¢ odzyskiem badanych mikrozanieczyszczen w zakresie
od 66 (bisfenol A) do 78% (17B-estradiol oraz 17a-etynyloestradiol), co zostalo okreslone dla wody
zdejonizowanej z wprowadzonymi wzorcami zwigzkéow o stezeniu 500 ug/dm? (objetosé probki 100 cmd).
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5.2. Analizy fizykochemiczne

Efektywnos¢ oczyszczania roztworé6w wodnych w przypadku wybranych cykli badawczych okreslona zostata
roéwniez na podstawie dodatkowych pomiarow:
- parametrow og6lnych opisujacych wiasciwosci badanego roztworu tj. pH,
- parametroOw zwigzanych z obecno$cig substancji organicznych w roztworach (absorbancja w UV2ss i 0g6lny
wegiel organiczny OWO),
- parametrow zwigzanych z obecnos$cia substancji nieorganicznych tj. przewodnos¢ wi.

Pomiar absorbancji dla A rownej 254 nm prowadzono przy uzyciu spektrofotometru jednowigzkowego UV/VIS
CECIL model CE 1021 firmy Cecil Instruments Limited (Cambridge, Wielka Brytania). Okreslenie stezenia OWO
wykonano przy uzyciu analizatora wegla Multi N/C firmy Jena Analytik (Jena, Niemcy). Natomiast pH
i przewodnos$¢ wihasciwa zostaly zmierzone przy pomocy laboratoryjnego pH-metru/konduktometru CPC-505
firmy Elmetron (Zabrze, Polska).

5.3. Testy toksykologiczne

Badane roztwory mikrozanieczyszczen przed i po procesie oczyszczania metodami utleniania oceniono pod
wzgledem efektu toksykologicznego. Wykonane testy umozliwity kompleksowa analize¢ efektywnos$ci
stosowanych procesow. W tego typu badaniach ocena skuteczno$ci proceséw zaawansowanego utleniania pod
katem usuwania mikrozanieczyszczen powinna opieraé si¢ zard6wno na okresleniu st¢zenia pozostalego substancji
jak i réwniez efektu biologicznego probki poprocesowej. Powstajace podczas utleniania toksyczne produkty
uboczne mogg wykazywac wieksza aktywnos$¢ biologiczng (w tym np. toksyczno$¢) niz zwigzek macierzysty,
co obniza koncowy efekt oczyszczania (Werle i Dudziak, 2013). Zastosowano trzy rodzaje biotestow
(enzymatyczny Microtox®, przezywalnosci Daphtoxkit F®, wzrostowy Lemna minor) pozwalajgce na oceng
toksykologiczng zarowno na bakteriach, skorupiakach jak i ro§linach naczyniowych.

Test Microtox® z firmy Tigret sp. z o.0. (Warszawa, Polska) wykorzystujacy bakterie bioluminescencyjne
Aliivibrio fischeri jako organizmy wskaZnikowe przeprowadzono zgodnie z procedurg Screening Test systemu
MicrotoxOmni w analizatorze Microtox Model 500 firmy Modern Water (Warszawa, Polska). Stosowane bakterie
odznaczaja si¢ znaczng wrazliwoscia na szerokie spektrum toksykantow pochodzenia organicznego
i nieorganicznego (Werle i Dudziak, 2013). Wynik testu wyrazony byl przez procent inhibicji bioluminescencji
bedacy skutkiem zahamowania procesow metabolicznych organizméw wskaznikowych poddanych 5 i 15
minutowej ekspozycji na dziatanie toksykantu wzgledem proby kontrolnej stanowiacej 2% roztwor NaCl.

Efekt toksyczno$ci okreslono jako % inhibicji bioluminescencji bakterii (Im) wedtug rownania 1:

Iy = ?100% @)
gdzie:
E}— intensywno$¢ bioluminescencji bakterii rejestrowana dla probki kontrolne;j;
E7— intensywno$¢ bioluminescencji bakterii rejestrowana dla probki testowe;.

Biotest Daphtoxkit F® firmy Tigret sp. z 0.0. (Warszawa, Polska) wykorzystuje $wiezo wylegte stodkowodne
skorupiaki Daphnia magna jako organizmy wskaznikowe. Testy przeprowadzano zgodnie z normami OECD
Guideline 202 ISO 6341 (2004). Ilo§¢ martwych organizméw odczytywano po 24 i 48 h prowadzenia testu. Test
zakupiono jeden raz tak wigc w wigkszos$ci eksperymentow wykorzystywano organizmy z wlasnej hodowli. Efekt
toksycznos$ci okreslono jako % przezywalnosci skorupiakow (Ip) wedlug rownania 2:

Ip = (NKN—‘KNT)~100% @)
gdzie:
Ny— ilo§¢ zywych osobnikéw obserwowana dla probki kontrolnej;
Nr— ilo$¢ zywych osobnikéw obserwowana dla probki testowe;.

Test z Lemna minor przeprowadzony zostat na ro$linach naczyniowych zgodnie z normg OECD Guideline
221 (2001). Do badan wykorzystano ro$liny testowe pochodzace z wtasnej hodowli. Test oparty byl na obserwacji
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zmian morfologicznych roslin. Prowadzony byt w temperaturze 25+1°C przy statej ekspozycji na $wiatto o mocy
6000 lux. Efekt toksykologiczny oceniono po 7 dobach jako % inhibicji (1) wzrostu frondéw roélin zgodnie
ze wzorem (3):
I, = % -100% ®)
gdzie:
Ly~ liczba frondow (efekt obserwowany) dla probki kontrolnej;
Ly~ liczba frondow (efekt obserwowany) dla probki testowe;.

6. APARATURA BADAWCZA
6.1. Stanowisko do prowadzenia proceséw zaawansowanego utleniania

Badane procesy zaawansowanego utleniania (fotoliza, L )

fotoli . . . ===, Wlot wody chlodzacej

otoliza-ozonowanie, fotokataliza oraz fotokataliza wspomagana =W .
. «— Wylot wody chtodzacej

weglem aktywnym) prowadzono w szklanym porcjowym (':*g’_

laboratoryjnym reaktorze o objetosci 0,7 dm® firmy Heraeus

(Hanau, Niemcy) (rys. 1).

Reaktor byt wyposazony W zanurzeniowsg $redniocis$nieniowa
lampe UV o mocy 150 W umieszczona w ptaszczu chlodzacym
wykonanym ze szkta Duran 50. Proces chtodzenia odbywat si¢ za
pomoca wody wodociagowej. Takie rozwigzanie zapewniato
utrzymanie statej temperatury procesu tj. 20+1°C.

«— Przewdd napowietrzajacy

Lampa UV
Ptaszcz chlodzacy

—— Kranik spustowy
> Mieszadto

Rys. 1. Schemat porcjowego reaktora foto-
katalitycznego (Kudlek, 2016)

Wykorzystana lampa emitowata promieniowanie o dhugosci fali Aexc rownej 313, 365, 405, 436, 546 oraz 578

nm. Ponadto reaktor umieszczony byl na mieszadle magnetycznym, aby zapewni¢ rownomierne wymieszanie
zawarto$ci podczas trwania procesu. Natomiast do natleniania uktadu uzyto pompke o wydajnosci 4 dm? powietrza
na minute.

W przypadku procesu tacznego fotoliza-0zonowanie 0zon wytwarzano z powietrza w generatorze Ozoner FM
500 o wydajnosci 0,14 mg/s firmy WRC Multiozon (Gdansk, Polska) i wprowadzano do reaktora poprzez dyfuzor
ceramiczny.

Natomiast w procesie fotokatalizy dwutlenek tytanu wprowadzano do mieszaniny reakcyjnej przed procesem
naswietlania i poddawano wylacznie mieszaniu przez 15 min. Ponadto w procesie fotokatalizy wspomagane;j
weglem aktywnym dodatkowo przed procesem wprowadzano rownoczes$nie fotokatalizator jak i wegiel aktywny.

6.2. Instalacja do cisnieniowej filtracji membranowej

Proces filtracji membranowej realizowano w stalowej celi (400 cm?)
zaopatrzonejw  mieszadlo, w  ktérej umieszczano  membrany
o0 powierzchni aktywnej 0,00385 m? (rys. 2). Sita napedowa proceséw bylo
ci$nienie transmembranowe rowne 2,0 MPa (w przypadku procesow
realizowanych z wykorzystaniem membran komercyjnych) oraz 0,1 MPa
(w przypadku proceséw realizowanych z wykorzystaniem membran
wlasnych) wytwarzane w uktadzie poprzez inertny gaz dostarczany z butli.
Temperatura procesu wynosita 20°C. Przed przystgpieniem do wtasciwych
badan kazda z badanych membran kondycjonowano filtrujgc wode Wetpermeaty P Pockstaws
zdejonizowang do ustabilizowania wartosci objetoSciowego strumienia
permeatu i w celu okreSlenia jej poczatkowych wilasciwosci
transportowych Rys. 2. Schemat celi membranowej

(Kaminska, 2015)

Manometr

Wilot azotu

Zbiornik nadawy

Mieszadto

Uszczelka

Membrana
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7. METODYKA BADAN

7.1. 'Wyznaczenie stopnia eliminacji mikrozanieczyszczen i kinetyka proces6w zaawansowanego
utleniania

Realizowane procesy zaawansowanego utleniania prowadzono w sposob ciagly. Czas trwania fotolizy
oraz procesu tacznego fotoliza-ozonowanie wynosit 30 minut, a pozostatych proceséw kojarzonych w réznych
konfiguracjach (fotokataliza, fotokataliza wspomagana weglem aktywnym) 60 minut.

W przypadku procesu lacznego fotoliza-ozonowanie ozon wprowadzano do reaktora poprzez dyfuzor
ceramiczny z przesunigciem czasowym w stosunku do naswietlania (po 10 minutach), co mialo za zadanie
umozliwi¢ poréwnanie efektywnos$ci pojedynczego procesu naswietlania roztworu oraz procesu tacznego. Dawka
ozonu byta stala i wynosila 3 mg/dm?, a czas kontaktu utleniacza z wodg wynosit 1 min.

Jaka katalizator w procesie fotokatalizy oraz fotokatalizy wspomaganej weglem aktywnym zastosowano
komercyjny ditlenek tytanu w dawce 100 mgTiO2/dm?®. Z kolei dawka wegla aktywnego (proces UV/TiO,-AC) byla
w zakresie od 1 do 20 mg/dm?®,

Ponadto w pracy badano wpltyw roznych parametrow procesowych ozonowania na stopien eliminacji
mikrozanieczyszczen tj. dawka ozonu, czas reakcji, warto$¢ pH oczyszczanej wody (woda zdejonizowana). W tabeli 4
przedstawiono szczegoly dotyczace poszczegdlnych eksperymentow.

Tabela 4. Konfiguracja parametréw procesowych ozonowania

Numer ekspervmentu Badany parametr Dawka ozonu Czas reakcji Warto$¢ pH
pery yp [mg/dm?] [min] [
1 dawka ozonu 1-10 1 7
2 Czas ozonowania 3 1-10 7
3 pH wody 3 1 4-9

Wyznaczenie stopnia eliminacji mikrozanieczyszczen

Stopien eliminacji mikrozanieczyszczen w badanych procesach zaawansowanego utleniania oceniono na
podstawie zmian stgzenia zwigzkow:

E =% 100 (@)
Co
gdzie:
E — stopien eliminacji mikrozanieczyszczenia w wybranym procesie, %;

Co, C — stezenie mikrozanieczyszczenia odpowiednio przed i po zakonczeniu procesu, pg/dm?.
Wyniki w pracy przedstawiane sg roOwniez jako zmiana stezenia C/C.

Kinetyka procesu tgcznego ozonowanie-fotoliza (UV/Os)

Na podstawie informacji literaturowych (Ku i in., 2002) do opisu procesu tacznego UV/O3 mozna w
uproszczeniu zastosowac pierwszorzgdowy model kinetyki reakcji, zgodnie z ponizszym réwnaniem:
r=k-c (5)
gdzie:
k - stala szybkoéci reakcji, min;
C - stezenie mikrozanieczyszczenia, mol/dmq.
Zaktadajac idealne wymieszanie badanej substancji mozna przyjaé, ze:

dc _

E = —kc (6)
Po rozdzieleniu zmiennych i scatlkowaniu réwnania otrzymuje si¢ nastgpujaca zaleznosc:

Inc=k-t+Ina (7)

10
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Tym samym zanik substratdow w procesie mozna opisa¢ funkcja ekspotencjalna:
c=a-e (8)

Kinetyka procesu fotokatalizy (UV/TiO5)

Do opisu kinetyki procesu fotokatalitycznego utleniania zastosowano model Langmuira-Hinshelwood‘a
(L-H) bazujac na informacjach z literatury (Lin i in. 2009; Lopez-Alvarez i in. 2012). Ponizsze rownanie (9)
przedstawia interpretacj¢ kinetyki procesu jako funkcje stezenia utlenianych mikrozanieczyszczen od czasu

trwania procesu:
_4c_,[(_Ke
T k[u ch ©)
gdzie:

r — stopien utleniania mikrozanieczyszczenia,
C — stezenie, mol/dm?;

t —czas, S;

k — szybko$¢ reakcji utleniania, min;

K — stata rownowagi adsorpcji.

Zaktadajac, ze utlenianie badanych zwigzkéw w procesie fotokatalizy jest reakcja pseudo-pierwszorzgdowa,
statg szybkosci reakcji mozna obliczy¢ jako ujemne nachylenie regresji liniowej korzystajac z rownania 10:

Cc
- 'n[éJ =kt (10)
gdzie:
Co/Ct — stezenie mikrozanieczyszczenia w czasie t = 0 i po czasie t, mol/dm3.

Z kolei czas polowicznego rozpadu ti, wyznaczony zostat na podstawie rownania 11:
b (11)

7.2. Badania wydajnosci oraz retencji mikrozanieczyszczen estrogenicznych
w procesach membranowych

Wiasciwosci separacyjne stosowanych membran oceniono na podstawie warto$ci wspodtczynnika retencji
mikrozanieczyszczen (R) opisanego rownaniem (12):

R=(1- E—:)-loo (12)

gdzie:
R — retencja, %
Cp, Cn — stezenie mikrozanieczyszczenia w permeacie i nadawie, pg/dm?®.

Z punktu widzenia eksploatacji ci$nieniowych proceséw membranowych obok ich wtasciwosci separacyjnych
rownie istotne jest okres§lenie ich wydajnosci i podatnosci na zjawiska niekorzystne (np. fouling, skaling i in.). W
tym celu w trakcie prowadzenia nano- i ultrafiltracji mierzono objeto$¢ odbieranego permeatu
w okreslonej jednostce czasu, a nastgpnie obliczano objgtosciowy strumien permeatu (Jv) z rownania (13) na
podstawie ktorego wyznaczano rowniez poczatkowy objetosciowy strumien permeatu podczas kondycjonowania
membrany (Jw):

JoUw) = FLL‘ (13)
gdzie:
Jv(Jw) — objetosciowy strumien permeatu (wody zdejonizowanej), m3m2-s1
V — objeto$¢ permeatu, m3;
F — powierzchnia membrany, m?,
t — czas filtracji, s.

11
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Zaréwno przed jak i po procesie oczyszczania $ciekOw przez membrany filtrowano wod¢ zdejonizowana.
Pierwsza filtracja miata na celu okreslenie poczatkowej wydajnosci membrany, a kolejna stanowita probe jej
odmycia. Pozwolito to takze na wyznaczenie warto$ci wzglednego strumienia wody zdejonizowanej () czyli
tzw. odzysku oraz wzglednego strumienia permeatu (a,,) czyli tzw. indeksu foulingu wedtug zaleznosci 14 oraz
15:

Jv
a, =2 (14)
" w
gdzie:
av — wzgledny strumien wody zdejonizowanej
Jw — objetosciowy strumien wody zdejonizowanej wyznaczony dla nowej membrany, m3-m2-s.
ay = (’]W—”) -100% (15)
gdzie:
aw — wzgledny strumien permeatu
Jup — objetosciowy strumien wody zdejonizowanej wyznaczony dla membrany po procesie oczyszczania, m3-m2-s,

Dla membran przed i po procesie filtracji roztwordw wodnych wykonano analize topografii ich powierzchni
przy pomocy elektronowego mikroskopu skaningowego (SEM) model 1430 VP produkcji LEO Electron
Microscopy Ltd. (Cambridge, Anglia).

7.3. Ocena wynikéw badan i analiz

Przedstawione w pracy wyniki badan stanowia wartosci $rednie arytmetyczne z czterech powtérzen
poszczegolnych eksperymentéw. Blad szacowano na podstawie odchylenia standardowego. W przypadkach, gdy
btad nie przekraczat 5% wyniki byty prezentowane bez zaznaczenia przedziatu biedu.

W celu dostosowania odpowiednich modeli do danych eksperymentalnych postuzono si¢ arkuszem
kalkulacyjnym Microsoft Excel, gdzie wyznaczono wspotczynnik determinacji R, okreslajacy dopasowanie
punktow pomiarowych do modelu.

Ponadto w celu okreslenia wspodtzalezno$ci pomigdzy badanymi substancjami przeprowadzono analize
wariancji (ANOVA). Przed przeprowadzeniem testu ANOVA przeprowadzono detekcj¢ wielkosci odstajacych,
sprawdzono normalno$¢ rozkladu (przyjeto prawdopodobienstwo 0=0,05) oraz zweryfikowano hipoteze
o jednorodnoéci wariancji (przyjeto a=0,05), wykorzystujac w tym celu test Barletta.

8. WYNIKI I DYSKUSJA BADAN
8.1. Ozonowanie i fotoliza jako procesy pojedyncze i zintegrowane
8.1.1. Ozonowanie
Okreslenie najkorzystniejszych parametrow reakcji ozonowania dla bisfenolu A

Badania wstgpne dotyczace oceny skutecznosci ozonowania przeprowadzono tylko dla bisfenolu A i wody
zdejonizowanej jako matrycy. Miatlo to na celu okreSlenie bezposredniej reakcji ozonu z wybranym
mikrozanieczyszczeniem. Do badan wybrano bisfenol A z uwagi na jego najmniejszg podatno$¢ na procesy
chemicznego utleniania, co zostato udokumentowane w czgsci literaturowej pracy.

Na rysunku 3 przedstawiono zalezno$¢ pomiedzy dawka ozonu, a obnizeniem stezenia bisfenolu A. Okreslono,
Ze stezenie bisfenolu A obniza si¢ wraz z zwigkszaniem dawki ozonu. Przy dawce ozonu 1 mg/dm? usuniecie
badanego zwigzku wynosito okoto 40%.

Z kolei, gdy zastosowano pieciokrotnie wyzsza dawke ozonu (5 mg/dm?®) usuniecie wzrosto do 70%. Jednak
zastosowanie dawki ozonu 10 mg/dm?® spowodowato juz nieznaczne obnizenie stezenia bisfenolu A w wodzie
w odniesieniu do dawki ozonu 5 mg/dm3.

12
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W dalszej kolejnosci badano wptyw czasu kontaktu ozonu z woda na obnizenie stezenia bisfenolu A (rys. 4).
W przypadku zastosowania dawki ozonu, wynoszacej odpowiednio 3 mg Os/dm? i wydtuzenia czasu reakcji do
10 minut nastapito obnizenie st¢zenia bisfenolu A do ok. 90%. Otrzymane wyniki dowodza, ze czas reakcji ma
duzy wplyw na efektywnos$¢ usuniecia bisfenolu A w procesie ozonowania. Im dtuzszy czas reakcji tym wyzszy
stopien usunig¢cia zwigzku.

Na rysunku 5 przedstawiono zalezno$¢ pomigdzy wartoscia pH wody poddawanej ozonowaniu,
a obnizeniem st¢zenia bisfenolu A. Na podstawie otrzymanych wynikow mozna zauwazy¢, ze efektywno$é
procesu ozonowania jest wyzsza w warunkach odczynu obojetnego i zasadowego, niz w Srodowisku kwasnym.
Wynika to z wystepujacego roznego mechanizmu reakcji pomigedzy usuwanym zwigzkiem, a ozonem w zaleznosci
od odczynu roztworu. W srodowisku zasadowym reakcje przebiegaja gtownie wedlug mechanizmu rodnikowego.
W konsekwencji obnizenie st¢zenia bisfenolu A po procesie ozonowania prowadzonego dla wody o pH w zakresie

od 7-9 wynosito okoto 70%, a w przypadku odczynu kwasnego (pH = 4) obnizenie st¢zenia bisfenolu A byto
niskie na poziomie okoto 30%.
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Efektywnos¢ procesu ozonowania bisfenolu A w modelowym i rzeczywistym odplywie sciekow

Efektywnosc procesu ozonowania badano dla wybranych parametrow procesowych tj. dawka ozonu od 1 do
10 mgOs/dm3, czasu reakcji 1 min oraz pH réwne 7 dla bisfenolu A z wykorzystaniem modelowego
i rzeczywistego odplywu $ciekéw. Wyniki zaprezentowano poréwnawczo z uzyskanymi dla wody
zdejonizowanej. Na rysunku 6 przedstawiono zalezno$¢ pomiedzy dawka ozonu, a obnizeniem st¢zenia bisfenolu
A dla trzech réznych roztwordéw tj. woda zdejonizowana, odptyw modelowy oraz odpltyw rzeczywisty po
biologicznym oczyszczaniu. Okreslono, ze stezenie bisfenolu A obnizalo si¢ wraz z zwigkszeniem dawki ozonu.
Zalezno$¢ ta obserwowano dla wszystkich badanych roztworow. W przypadku wody zdejonizowanej i dawki

utleniacza 1 mg Os/dm?® rozklad badanego zwigzku wynosit ok. 40%. Natomiast, w przypadku odptywu
modelowego i rzeczywistego odpowiednio 8% i 15%.
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Z kolei gdy zastosowano pigciokrotnie wyzsza dawke
ozonu (5 mg Os/dm?®) rozktad  zwiazku ] —
w przypadku wody zdejonizowanej wzrdst do ok. 70%,
a dla odptywu rzeczywistego do ok. 43%. Natomiast
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nieznaczne  obnizenie  stezenia  bisfenolu A goso 3 g -
w odniesieniu do dawki 1 mg Os/dm3. Najwyzszy %o40 {RE -3 g -z s " H
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ponad 90%. Ternes i in. (2001) oraz Huber i in. (2003) o0 HE sz sz T s
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okreslili, ze dawki ozonu w zakresie od 5 mg Oz/dm3do 0.0 N R . o

10 mg Os/dm? umozliwiajg rozktad wigkszoéci mikro- Dawka 0zonu, mgOy/dm?

zanieczyszczeh organicznych w $ciekach w zakresie Rysunek 6. Wptyw dawki ozonu na obniZenie stgzenia
od 90 do 99%, co jest zgodne z wynikami otrzymanymi bisfenolu A w procesie ozonowania badanych roztworow

w niniejszej pracy. Na podstawie otrzymanych wyni-

-ké6w mozna roéwniez zauwazy¢, ze efektywno$¢ procesu ozonowania w duzym stopniu zalezy od sktadu
fizykochemicznego oczyszczanego roztworu (tabela 2), co rowniez potwierdza w swoich badaniach Beltran (2005)
oraz Gottschalk i in. (2000). W przypadku modelowego odptywu usuniecie bisfenolu A byto najnizsze i wynosito
od ok. 5% dla dawki utleniacza 1 mg Os/dm? do ok. 30% dla dawki 10 mg Os/dm?.

11.1.2. Fotoliza

Rézne roztwory wodne sporzadzone na bazie wody zdejonizowanej oraz modelowego
i rzeczywistego odptywu Sciekdw zawierajace bisfenol A poddano fotolizie.

W procesie fotolizy wraz z narastajgcym czasem naswietlania wody obnizato si¢ stezenie bisfenolu A
(rys. 7) dla kazdego z trzech badanych roztworéw. Najwicksze obnizenie stezenia zwigzku zaobserwowano
w poczatkowym czasie naswietlania, w zakresie od 0 do 10 minut. Nastgpnie, w przypadku zaréwno wody
zdejonizowanej jak i modelowego odptywu pomimo dalszego naswietlenia roztwordw stezenie badanego zwigzku
utrzymywato si¢ na zblizonym poziomie (obnizenie stezenia zwigzku dla wody zdejonizowanej wynosito ok. 60%,
a dla modelowego odptywu okoto 85%). Natomiast, dla odplywu rzeczywistego po 20 minutowym czasie
naswietlania st¢zenie bisfenolu A obnizyto si¢ do ok. 95%, a po 30 minutach do ponad 98%. Obserwowany wyzszy
stopien rozktadu BPA dla rzeczywistego odptywu w pordwnaniu do wody zdejonizowanej
i odptywu modelowego zaobserwowali réwniez Neamtu i Frimmel (2006). Wedlug autoréw pracy zjawisko
to moze by¢ spowodowane faktem, ze w $ciekach po biologicznym oczyszczaniu moga by¢ obecne substancje
chemiczne wykazujace podobne dziatania do fotosensybilizatoréw. Zwigzki te posiadaja zdolno$¢ pochtaniania
energii promieniowania elektromagnetycznego i przekazywania jej innym substancjom biorgcym udziat
w reakcjach fotochemicznych.

Poréwnawczo oceniono rozktad réznych badanych w pracy mikrozanieczyszczen
w procesie fotolizy rzeczywistego odptywu $ciekéw. W przypadku rzeczywistego odptywu $ciekow (rys. 8)
zauwazono, ze wraz z wzrostem czasu na$wietlania roztworu obnizalo si¢ stgzenie 17B-estradiolu,
170-etynyloestradiolu oraz bisfenolu A. Najwigksze obnizenie stgzenia w przypadku badanych zwiazkow
zaobserwowano w poczatkowym czasie naswietlania. Juz po 5 minutach trwania procesu stopien rozktadu
170-etynyloestradiolu wynosit ok. 93%, a 17f-estradiolu 94%. Natomiast pordwnywalne obnizenie st¢zenia
bisfenolu A nastgpito dopiero po 20 minutowym czasie naswietlania. Zjawisko to moze wynika¢ z r6znej budowy
strukturalnej oraz wiasciwoséci fizyko-chemicznych badanych zwigzkéw, co bezposrednio wplywa na ich
stabilnos$¢, czy tez reaktywnos$¢ w roztworach wodnych (Zhang i in., 2010).
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bisfenolu A w procesie fotolizy badanych roztworo6w badanych EDCs w procesie fotolizy rzeczywistego odplywu
sciekow

11.1.3. Fotoliza i ozonowanie

W kolejnym etapie badan po poczatkowym czasie naswietlania (10 min) wprowadzono do reaktora ozon
(dawka 3 mg Os/dm®). Wyniki badan przedstawiono na rysunku 9 Matryce pordwnawcza stanowila woda
zdejonizowana. Wprowadzenie ozonu do reaktora z op6znieniem czasowym w stosunku do naswietlania miato
za zadanie umozliwi¢ porownanie efektywno$ci pojedynczego procesu naswietlania oraz procesu lacznego
naswietlanie i ozonowanie. W konsekwencji po 20 minutach trwania eksperymentu zaobserwowano, ze stopien
obnizenia stgzenia bisfenolu A wzrdst w przypadku wody zdejonizowanej i odptywu rzeczywistego wynosit
odpowiednio 75% i 98%. Natomiast, dla odptywu modelowego st¢zenie badanego zwigzku utrzymywato si¢ na
zblizonym poziomie ok. 64%. Wyniki te dowodza, Ze proces ozonowania potgczony z fotolizg pozwala osiggnaé
wyzszy stopien usunigcia bisfenolu A, niz jest obserwowany w przypadku prowadzenia pojedynczego procesu
fotolizy (rys. 11.8) dla wody zdejonizowanej i odpltywu rzeczywistego. W wigkszosci prezentowanych
w literaturze prac dotyczacych badan nad zastosowaniem procesow zaawansowanego utleniania wykazano wyzsza
skuteczno$¢ procesu tacznego UV/O3 w pordwnaniu do procesow jednostkowych tj. ozonowania badz fotolizy
(Ku i in., 2002; Lucas i in., 2010; Colombo i in., 2012; Liu i in., 2009). Za wylaczeniem np. pracy Esplugas i in.
(2002) w ktorej efekt synergiczny dzialania réznych proceséw utleniania nie byt obserwowany. Autorzy
stwierdzili, ze zadna z zastosowanych przez nich kombinacji proceséw utleniania takich jak Os/H20,, UV/Os
i O3/UV/H20; nie zwigkszyta szybkosci rozktadu fenolu. Efektywnosé procesu jest zatem uwarunkowana wieloma
czynnikami takimi jak np. odczyn, sktad roztworu czy wilasciwosci fizyko-chemiczne samego reagenta
(Gottschalk, 2000).

W dalszym etapie eksperymentu wod¢ zdejonizowana oraz odptyw modelowy i rzeczywisty zawierajace
badane zwiazki poddano oczyszczaniu w facznym procesie fotoliza i ozonowanie. Wyniki dotyczace rozktadu
bisfenolu A byly juz czgsciowo omawiane we wczesniejszych rozdziatach pracy. W tej czgsci badan ozon takze
wprowadzano z op6znieniem czasowym w stosunku do naswietlania.

Wyniki badan przedstawiono na rysunku 10 Zaobserwowano, ze stopien rozktadu zarowno 17-estradiolu jak
i 17a-etynyloestradiolu prowadzony w roztworze wody zdejonizowanej po dodaniu do reaktora ozonu nie
zwigkszyt sie. Natomiast, w przypadku bisfenolu A po dotaczeniu ozonowania stopien rozktadu zwigzku wynosit
ponad 75% (wzrost o ok. 20%). Nast¢pnie pomimo dalszego naswietlania roztworu stezenie zwigzku utrzymywato
sic na zblizonym poziomie. Wyniki uzyskane dla 17p-estradiolu i 170-etynyloestradiolu dowodza, ze efekt
synergiczny dziatania réznych proceséw utleniania nie zawsze jest obserwowany. Nalezy jednak zaznaczy¢,
ze skuteczno$¢ rozktadu estrogendw byla juz wysoka w pojedynczym procesie fotolizy. Jednak mozna byto
zaktada¢, ze po dodaniu ozonu zwigzki te zostang catkowicie usunigte. W kolejnej czgséci badan oczyszczaniu
poddano rzeczywisty odptyw $ciekow (rys. 10).
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chemiczne wykazujace podobne dzialanie Rysunek 11. Wptyw czasu naswietlania na obnizenie st¢zenia
do fotosensybilizatorow. mikrozanieczyszczen ~w  lacznym  procesie  fotoliza

i ozonowania rzeczywistego odplywu Sciekow

11.2. Fotokataliza bez i z dodatkiem wegla aktywnego

Efektywnosé procesu fotokatalizy dla réznych badanych mikrozanieczyszczen i wybranych roztworéw wodnych

W kolejnym eksperymentu poréwnawczo oceniono rozktad réznych badanych w pracy mikrozanieczyszczen
w procesie fotokatalizy z wykorzystaniem dwutlenku tytanu dla roztworu wody zdejonizowanej i odptywu
modelowego $ciekéw. Wyniki dotyczace rozkladu bisfenolu A byty juz czeSciowo omawiane we wezesniejszym
rozdziale pracy.

Na rysunku 12 przedstawiono zalezno$¢ pomig¢dzy czasem na$wietlania, a obnizeniem st¢zenia badanych
mikrozanieczyszczen w procesie fotokatalizy dla roztworu wody zdejonizowanej. Wraz z czasem na$wietlania
obserwowano obnizenie st¢zenia badanych zwigzkow w roztworze. Najwigksze obnizenie stezenia w przypadku
badanych mikrozanieczyszczen zaobserwowano analogicznie jak we wcze$niejszym rozdziale pracy do 10 minut
na$wietlania. Po tym czasie stopien rozktadu 17B-estradiolu wynosit ok. 80%, a 17a-etynyloestradiolu ok. 60%,
natomiast bisfenolu A ok. 30%. Po 60 minutach trwania procesu st¢zenie bisfenolu A obnizylo si¢ ponizej 50%,
podczas gdy dla dwoch pozostatych zwigzkoéw wartosci stopnia ich usunigcia przekroczyly odpowiednio dla
17B-estradiolu 90%, a dla 17a-etynyloestradiolu 70%. Zaobserwowane roznice w efektywnosci rozktadu
badanych mikrozanieczyszczen moga by¢ zwiazane z ich wlasciwosciami fizykochemicznymi. Dla przyktadu
rozpuszczalno$¢ w wodzie bisfenolu A wynosi 120 mg/dm3, a 17p-estradiolu 3,60 mg/dm?® (Matejczyk i Zalewski,
2011; Zhang i in., 2010). Badane zwiazki r6znig si¢ rowniez pod wzgledem wartosci logKow, preznosci par jak
i wspotczynnika Henry’ego (tabela 1).
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W kolejnej czgéci badan oczyszczaniu poddano modelowy odpltyw $ciekdéw zawierajacy rézne badane
mikrozanieczyszczenia (rysunek 13). Zaobserwowano, ze stopien rozktadu wszystkich badanych zwigzkow
zwigkszyl si¢ w poréwnaniu do wynikow otrzymanych dla procesu UV/TiO; prowadzonego dla wody
zdejonizowanej (rysunek 12). Po 10 minutach na$wietlania stopiefi rozktadu 17p-estradiolu,
17a-etynyloestradiolu i bisfenolu A wynosit odpowiednio ponad 90%, 80% i 40%. Dalsze naswietlanie nie miato
juz znacznego wptywu na rozktad 17p-estradiolu oraz bisfenolu A. Podczas gdy po 60 minutach trwania procesu
nastapit ponad 93% rozktad 17a-etynyloestradiolu.

Obserwowany wyzszy stopien rozktadu badanych mikrozanieczyszczen dla modelowego odptywu $ciekoéw
w poréwnaniu do wody zdejonizowanej prawdopodobnie wynikat z faktu, ze w Sciekach modelowych byty obecne
substancje chemiczne umozliwiajace przebieg tzw. fotokatalizy sensybilizowanej. W wyniku dziatania
promieniowania widzialnego nastgpuje wzbudzenie czasteczki nieorganicznej substancji chemicznej
zaadsorbowanej na powierzchni polprzewodnika. W dalszej kolejnosci nastepuje przeniesienie elektronu
z substancji chemicznej do pasma przewodnictwa katalizatora z jednoczesnym utworzeniem kationorodnika B*.
Powstaly kationorodnik moze ulega¢ dalszym reakcjom, w wyniku ktérych bedzie nastgpowata peina
mineralizacja zanieczyszczen obecnych w oczyszczanym roztworze. Substancja wywotujaca to zjawisko
okre$lana jest mianem sensybilizatora (Cowan i in., 2011; Rajeshwar i in, 2008). Na rysunku 14 przedstawiono
roéznice w procesie fotokatalitycznego utleniania przebiegajacego bez (a) i z fotosensybilizacja (b).
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Rys. 14. Mechanizm katalitycznego fotoutleniania bez (a) i
z fotosensybilizacja (b)

W przypadku badan prowadzonych z wykorzystaniem odptywu rzeczywistego wyznaczone stopnie usunigcia
dla badanych mikrozanieczyszczen byly poréwnywalne do przedstawionych w niniejszej pracy dla odptywu
modelowego. Po 60 minutach trwania procesu nastgpit catkowity rozktad 17p-estradiolu, a stopien usuniecia 17a-
etynyloestradiolu przekroczyt 95%. Zaprezentowane wyniki zostaly czgsciowo przedstawione w pracy (Burdzik
i Dudziak, 2015).

W tabeli 5 zestawiono czasy polowicznego rozktadu badanych mikrozanieczyczen w procesie UV/TiO,
oraz stale szybkosci reakcji wyznaczone w oparciu o kinetyke modelu Langmuira-Hinshelwood’a dla obu
badanych matryc. Do wyznaczenia kinetyki procesu wybrano punkty pomiarowe w zakresie czasu od 0 do 30 min.
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Tabela 5. State szybkosci rozktadu oraz czasy potowicznego rozktadu badanych mikrozanieczyszczen w procesie fotokatalizy

Wspot ik
Stata szybkosci Spo czynm Czas polowicznego
Oczyszczany . . . determinacji
] Mikrozanieczyszczenia rozktadu ) rozpadu
roztwor - R .
[min] [min]
[-]
bisfenol A 0,0108 0,87 51,4
Woda 17a-etynyloestradiol 0,0668 0,80 8,3
zdejonizowana

17p-estradiol 0,0615 0,79 5,0

bisfenol A 0,0117 0,76 41,6

Odplyw modelowy 17a-etynyloestradiol 0,0725 0,81 3,9
17B-estradiol 0,0841 0,76 2,4

We wszystkich badanych przypadkach wspotczynnik determinacji R? przekraczat 0,76, co $wiadczy o dobrym
dopasowaniu punktéw pomiarowych do modelu. Otrzymane wyniki dowodza, ze szybkosci reakcji rozktadu
wszystkich badanych mikrozanieczyszczen w procesie fotokatalizy sa najwyzsze dla odplywu modelowego.
Warto$ci te zawierajg si¢ w przedziale od ok. 0,1 min™* dla bisfenolu A do ponad 0,08 min-! dla 17B-estradiolu.
W przypadku roztworu wody zdejonizowanej state szybkosci reakcji utleniania hormonéw (17f3-estradiol i 17a-
etynyloestradiol) sa okoto 6 krotnie wyzsze w poréwnaniu z warto$cia tego parametru wyznaczong dla bisfenolu
A. Wyznaczone czasy polowicznego rozkladu badanych mikrozanieczyszczen sa odpowiednio najkrotsze
(od ponad 2 min dla 17B-estradiolu do ok. 41 min dla bisfenolu A) w przypadku oczyszczania odptywu
modelowego, a najdtuzsze dla roztworu sporzadzonego na bazie wody zdejonizowanej
(od 5 min dla 17p-estradiolu do ponad 50 min dla bisfenolu A). Na podstawie otrzymanych wynikow badan mozna
wigc stwierdzié, ze 17B-estradiol oraz 17a-etynyloestradiol sa stosunkowo dobrze podatne na rozktad w procesie
UV/ITiO,, w przeciwienstwie do bisfenolu A. Uzyskane warto$ci badanych parametrow tj. state szybkosci
utleniania jak 1 czasy polowicznego rozktadu wyznaczone w oparciu o kinetyke modelu Langmuira-
Hinshelwood’a mieszcza si¢ w zakresie prezentowanych w innych pracach z tego zakresu (Sirtori i in., 2006;
Lopez-Alvarez i in, 2012; Li i in., 2010; Lin i in., 2009; Zhang i in., 2010) dotyczacych fotokatalitycznego
utleniania innych niz badane w ramach pracy substancji organicznych.

Efektywnos¢  procesu  fotokatalizy  dla  bisfenolu A  prowadzonej z  wykorzystaniem  TiO;
w obecnosci AC oraz pojedyncza adsorpcja

Badania dotyczace oceny skutecznosci procesu fotokatalizy z wykorzystaniem TiO, prowadzonej w obecnosci
AC oraz pojedynczej adsorpcji przeprowadzono tylko dla bisfenolu A i odpltywu modelowego. Byta to
kontynuacja poprzedniego etapu badawczego. Do badan wybrano bisfenol A z uwagi na jego najmniejsza
podatnos¢ na procesy fotokatalicznego utleniania, co zostato udokumentowane w poprzedniej cz¢sci pracy.

W tym etapie badan przed rozpoczgciem naswietlania wprowadzono do oczyszczanego roztworu wegiel
aktywny (dawka od 1 do 20 mg Oa/dm?®). Po rozprowadzeniu adsorbenta w catej objetosci roztworu w czasie 15
min rozpoczgto naswietlanie. Uzyskane wyniki badan porownano pod katem skutecznosci rozktadu bisfenolu A
dla pojedynczego procesu adsorpcji badanego mikrozanieczyszczenia na weglu aktywnym. Na rysunku 15
przedstawiono zalezno$¢ pomiedzy czasem naswietlania, a obnizeniem st¢zenia bisfenolu A w dwoch wcezesniej
wymienionych procesach dla dawki AC wynoszacej odpowiednio 1 mg/dm®. Na podstawie otrzymanych wynikow
mozna zauwazy¢, ze efektywnos$¢ procesu fotokatalizy prowadzonej w obecnosci wybranej dawki wegla
aktywnego jest porownywalna do fotokatalizy prowadzonej wylgcznie z uzyciem TiO (rys. 12). Oba procesy
(fotokataliza bez i z dodatkiem 1 mg/dm?® AC) pozwalajg uzyska¢ stopien obnizenie stezeniu zwigzku wynoszacy
ok. 45% po 60 minutach naswietlania. Proces pojedynczej adsorpcji bisfenolu A na powierzchni wegla aktywnego
w przypadku obranej dawki wegla charakteryzowat si¢ niska efektywnoscig. Po 60 minutach trwania procesu
stezenie bisfenolu A zmniejszyto si¢ tylko o ok. 16%. Z kolei, gdy zastosowano pigciokrotnie wyzsza dawke wegla
aktywnego (5 mg/dm?) usunigcie zwigzku po 20 minutach naswietlania wynosito ok. 50% (rysunek 16). Po 60
minutach trwania procesu nastgpito obnizenie stezenia bisfenolu A az do ok. 64%. W pojedynczym procesie
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adsorpcji obnizenie stgzenia badanego mikrozanieczyszczenia byto zaledwie o ok. 10% wyzsze, niz w przypadku
gdy zastosowano dawke wegla wynoszaca 1 mg/dm®. Bez wzgledu na czas prowadzenia procesu.

W dalszej kolejnosci zastosowano dawke wegla aktywnego wynoszaca odpowiednio 10 mg/dm? (rysunek 17).
Na podstawie otrzymanych wynikéw mozna zauwazyé, ze podczas zwiekszenia dawki AC z 5 mg/dm®
do 10 mg/dm® w procesie UV/TiO-AC zaobserwowano wzrost efektywnoséci eliminacji bisfenolu A
w poczatkowym czasie nas§wietlania (do 20 minut) o ok. 10%. Natomiast po 60 minutach trwania procesu uzyskane
rezultaty byty poréwnywane dla obu zastosowanych dawek (dla dawki AC réwnej 5 mg/dm? stopien eliminacji
wynosit odpowiednio 35%, a dla dawki 10 mg/dm? 32%)).

Z Kolei na rysunku 18 przedstawiono zalezno$¢ pomigdzy czasem naswietlania, a obnizeniem st¢zenia
bisfenolu A w obu badanych procesach dla dawki wegla aktywnego wynoszacej 20 mg/dm?. Dla wybranej dawki
wegla aktywnego proces pojedynczej adsorpcji prowadzi do eliminacji bisfenolu A do poziomu ok. 64% (po 60
minut trwania procesu). Zblizony efekt byt obserwowany po tym samym czasie dla procesu UV/TiO,-AC dla
dawki wegla 5 mg/dm® (rys. 16). Proces laczny umozliwil osiggniecie stopienia eliminacji badanego zwigzku
wynoszacy ok. 80% po 60 minutowym czasie naswietlania.
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Rys. 17. Obnizenie st¢zenia bisfenolu A w procesie Rys. 18. Obnizenie stgzenia bisfenolu A w procesie
fotokatalizy (UV/TiO2-AC) dla modelowego odptywu fotokatalizy (UV/TiO2-AC) dla modelowego odplywu
$ciekow (dawka AC=10 mg/dm?3) $ciekow (dawka AC=20 mg/dm?)

Na podstawie otrzymanych wynikow mozna wykaza¢, ze efekt synergii w uktadzie oczyszczania fotokataliza
w obecnoéci wegla aktywnego jest zwigzany z dawka wegla aktywnego. Dawka wegla 1 mg/dm?® okazata si¢ zbyt
mata, a dawka 10 mg/dm® jest zbyt duza i prawdopodobnie zaktocita przebieg samej fotokatalizy. W tych
warunkach usunigcie badanego zanieczyszczenia byto zblizone. Nie jest rOwniez celowe stosowanie dawki wegla
aktywnego 20 mg/dm3, bowiem wzrost skuteczno$ci procesu nie jest adekwatny do tak wysokiej dawki wegla
aktywnego. Wyrazny efekt synergii zaobserwowano, gdy dawka wegla aktywnego wynosita 5 mg/dm®. Podobna
zalezno$¢ wykazali w swoich badaniach Garcia-Mufioz i in. w pracy (2014). Autorzy badali efektywnos¢ rozktadu
fenolu (stezenie poczatkowe 50 mg/dm®) w roztworze przygotowanym na bazie wody zdejonizowanej
w procesach UVITiO, oraz UV/TiO,-AC. Zastosowana dawka TiO, byta stala i wynosita
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500 mg/dm?3. W przypadku pojedynczego procesu fotokatalizy z uzyciem TiO, stopiefi eliminacji badanego
zwigzku wynosil 62%, natomiast po dodaniu wegla aktywnego do uktadu (dawka AC wynoszaca 100 mg/dm?)
wzro6st on do ok 83%. Dla zastosowanej dawki AC efektywno$¢ pojedynczego procesu adsorpcji wynosita tylko
33%.

Efektywnos¢ procesu fotokatalizy prowadzonej w obecnosci AC dla bisfenolu A i rzeczywistego odplywu Sciekow

W ostatnim etapie badan oceniono skuteczno$¢ rozktadu bisfenolu A w procesie fotokatalizy
przeprowadzonym w obecnoéci wegla aktywnego dla rzeczywistego odpltywu $ciekdéw (rys. 19). Obrana dawka
wegla aktywnego wynosita 5 mg/dm® i zostata dobrana na podstawie wezesniejszych rezultatow badan. Okre$lono,
ze dawka ta wywoluje efekt synergii. Wykazano (rys. 16), ze obnizenie stezenia badanego mikrozanieczyszczenia

dla tego roztworu bylo wigksze niz w przypadku 1,00
odplywu modelowego, gdzie réwniez zastosowano 0,90
ta samg dawke wegla aktywnego. Potwierdza to gOYBO

wezesniejsze obserwacje zwigzane ze zjawiskiem €07
fotosensybilizacji udokumentowanym dla procesu & %%

heterogenicznej fotokatalizy. Dla por6wnania po 10 3}5‘1 050

minutach nas§wietlania stopien rozktadu bisfenolu A % Zzz

wynosit odpowiednio, dla odptywu rzeczywistego EO’ZO

ponad 70%, a dla modelowego ok. 40%. Ponadto 00:10 H ﬂ ﬂ

dla odptywu modelowego po 60 minutach 0,00 D
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naswietlania uzyskano stopien rozktadu réwny

65%, podczas gdy po tym czasie w przypadku

odptywu rzeczywistego nastgpito ok. 90%  Rys.19. Obnizenie stezenia bisfenolu A w procesie fotokatalizy

usunigcia bisfenolu A. (UVITiO2-AC)dla rzeczywistego odptywu $ciekow (dawka
AC=5 mg/dm?)

Czas procesu, min

11.3. Ultrafiltracja i nanofiltracja
11.3.1. Ultrafiltracja z uzyciem membrany bez i z modyfikacja

Na rysunku 20 przedstawiono zalezno$¢ pomiedzy wspotczynnikiem retencji usuwanych mikrozanieczyszczen
z roztworu wody zdejonizowanej dla membrany UF-GE i UF-CNT. Zaobserwowano, ze dla wszystkich trzech
badanych zwigzkow wyzsze stopnie usunigcia uzyskano w przypadku membrany ultrafiltracyjnej modyfikowane;j
nanorurkami, niz dla membrany komercyjnej. Dla poréwnania wartosci wspotczynnika retencji bisfenolu A
wynosity 5% dla membrany UF-GE i 48% dla membrany UF-CNT. Natomiast w przypadku 17f-estradiolu oraz
170-etynyloestradiolu réznica w retencji pomigdzy poréwnywanymi membranami wynosila ok. 5%. Roznice w
skuteczno$ci usuwania mikrozanieczyszczen dla badanych membran wynikaly z ich odmiennych wila$ciwosci
fizykochemicznych. Membrana UF-CNT byta zmodyfikowana nanorurkami weglowymi dzieki czemu posiadata
bardzo dobre wtasciwos$ci adsorpcyjne i charakteryzowatla si¢ znacznie wigkszg porowatoscia. W pracy (Jin i in.,
2007) udokumentowano wplyw tego ostatniego parametru na wydajno$¢ hydrauliczng membrany przy
jednoczesnym zachowaniu wysokiego wspotczynnika retencji mikrozanieczyszczen.

Wykazano réwniez, ze niezaleznie od rodzaju zastosowanej membrany 17a-etynyloestradiol byt usuwany
W wyzszym stopniu w pordwnaniu do dwoch pozostalych mikrozanieczyszczen. Dla poréwnania wartosci
wspotczynnikow retencji 17a-etynyloestradiolu ksztattowaty si¢ w zakresie od ok. 73% dla membrany UF-GE do
ok. 77% w przypadku membrany UF-CNT. Natomiast w przypadku 17p-estradiolu retencja wynosita odpowiednio
ok 67% dla membrany UF-GE i 72% dla membrany UF-CNT. W najnizszym stopniu usuwany w ultrafiltracji byt
bisfenol A (rys. 11.26). Wigksze powinowactwo EE2 do polimeréw membranotworczych w porownaniu do E2
czy BPA bylo spowodowane wyzsza warto$cig charakteryzujacego go wspotczynnika podziatu pomigdzy faza n-
oktanol a woda (logKow). Im wicksza warto$¢ tego parametru tym substancja charakteryzuje si¢ wicksza
hydrofobowoscig i wykazuje wigksza tendencje do adsorpcji na powierzchni membrany (Yang i in., 2007; Bellona
i in.,, 2004). W pracy (Dudziak, 2013) dowiedziono, ze mechanizm separacji zwigzkow hydrofobowych na
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membranie jest dwustopniowy tj. w pierwszym stopniu zwigzek ulega adsorpcji na powierzchni membrany,
a w drugim przechodzi przez nig na skutek dyfuzji. Warto$¢ omawianego parametru dla EE2 wynosi odpowiednio
4,15, dla E2 4,01, a dla BPA 3,32 (tabela 6.1). Ponadto masa molowa EE2 jest wi¢ksza od masy molowej E2 oraz
BPA, co takze tlumaczy wyzsza retencje tego zwigzku na membranie w poréwnaniu do pozostalych
mikrozanieczyszczen. Z kolei na rysunku 21 przedstawiono zalezno$¢ pomig¢dzy wspoétczynnikiem retencji
usuwanych mikrozanieczyszczen z odplywu modelowego dla obu membran ultrafiltracyjnych. Uzyskane stopnie
retencji dla badanych mikrozanieczyszczen w przypadku filtracji odptywu modelowego wykazywaly podobng
tendencje, jak w przypadku filtracji roztworu wody zdejonizowane;.
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Rys. 20. Wplyw rodzaju membrany na efektywnos¢ Rys. 21. Wplyw rodzaju membrany na efektywnosé
usuwania badanych mikrozanieczyszczen z roztworu wody  usuwania badanych mikrozanieczyszczen z odptywu
zdejonizowanej modelowego

Najlepiej usuwany byt 17a-etynyloestradiol (dla membrany UF-CNT stopien retencji zwigzku wynosit
odpowiednio ok. 92%, natomiast dla membrany UF-GE 83%), nastepnie 17p-estradiol (ponad 81% w przypadku
filtracji prowadzonej z wykorzystaniem membrany UF-CNT i ponad 78% dla membrany UF-GE). Natomiast
bisfenol A byt usuwany w najnizszym stopniu tj. od ponad 19% dla membrany komercyjnej do 68% dla membrany
zmodyfikowanej. Potwierdza to wczes$niejsze obserwacje zwigzane z rdznicowanymi wlasciwosciami
fizykochemicznymi badanych mikrozanieczyszczen.

Ponadto zaobserwowano, ze podczas filtracji odplywu modelowego wszystkie trzy badane zwiazki byty
usuwane w wyzszym stopniu w poréwnaniu do filtracji wody zdejonizowanej. Badane matryce réznily si¢
zawartoscig zwigzkow organicznych i nieorganicznych. Wskaznikami opisujacymi ogélng zawarto§é wielko-
1 maloczasteczkowych zwigzkoéw organicznych sa absorbancja w UV 254 oraz ogoélny wegiel organiczny (OWO).
Natomiast wskaznikiem odpowiadajacym za zawarto§¢ substancji nieorganicznych jest przewodno$¢ wiasciwa
(tabela 6.2). Dla porownania warto$¢ absorbancji w UV2ssa Wynosi odpowiednio dla odptywu rzeczywistego
0,218 m?, a dla odplywu modelowego 0,055 m™, a warto§¢ OWO odpowiednio dla odplywu rzeczywistego
33,01 mg-dm?, a dla modelowego 24,41 mg-dm™. Natomiast przewodno$é wynosita odpowiednio dla odptywu
rzeczywistego 0,985 mS/cm, a dla modelowego 0,793 mS/cm. W zwigzku z powyzszym, mozna wysung¢ wniosek,
ze w realizowanym procesie ultrafiltracji z uzyciem obu membran wraz z wzrostem zawarto$ci substancji
organicznych i nieorganicznych w nadawie wzrasta efektywno$¢ usuwania mikrozanieczyszczen. Opisane
zjawisko zaobserwowano rowniez podczas filtracji odptywu rzeczywistego z wykorzystaniem obu membran
ultrafiltracyjnych (rys. 22). Nalezy podkresli¢, ze odptyw rzeczywisty charakteryzuje si¢ najwigksza zawarto$cia
substancji organicznych jak i nieorganicznych w odniesieniu do pozostatych badanych roztworéw wodnych
(tabela 6.2)
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Dla porownania wartosci wspotczynnikow retencji

17a-etynyloestradiolu ksztattowaty sig 1:2 —
w zakresie od ok. 84% dla membrany UF-GE wl T —
do ponad 94% podczas filtracji realizowanej

z wykorzystaniem membrany UF-CNT. Natomiast w
przypadku 17p-estradiolu retencja wynosita od 74% dla
membrany UF-GE do 84% dla membrany UF-CNT. Z
kolei retencja bisfenolu A wynosita od 20% dla
membrany komercyjnej do ok. 70% dla membrany

zmodyfikowanej. W literaturze przedmiotu (Hu i in,
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2007; Xu 1 in, 2006) rowniez obserwuje si¢ podobne UF-GE UF-CNT
tendencje, ktore tlumaczone sg oddziatywaniami ) 5 )
pomiedzy skfadnikami nadawy i powierzchnig Rys. 22. Wplyw rodzaju membrany na efektywnos$¢ usuwania

. , badanych mikrozanieczyszczen z odptywu rzeczywistego
membrany. W roztworach rzeczywistych, oprocz wy- Y 4 Py ywisteg

-branych mikrozanieczyszczen wystgpuja rowniez mikroorganizmy i inne substancje chemiczne takie jak np.
metale, sole nieorganiczne, zwigzki humusowe, sktadniki naturalnej materii organicznej (NOM). Pomiedzy
wymienionymi powyzej substancjami, a czasteczkami mikrozanieczyszczen obserwuje si¢ wystepowanie
fizykochemicznych oddziatywan prowadzacych do utworzenia zwiazkéw kompleksowych. Nowoutworzone
czasteczki zwiazkéw kompleksowych w pordwnaniu do czasteczek mikrozanieczyszczen posiadaja odmienne
wlasciwosci 1 budowe strukturalng. W efekcie czego sa lepiej zatrzymywane przez membrang w oparciu
o mechanizm dziatania sita molekularnego czy tez adsorpcji. Opisany mechanizm tlumaczy zaobserwowang
tendencje wzrostu retencji badanych zwigzkow nha membranie wraz z wzrostem zawarto$ci substancji
nieorganicznych i organicznych w nadawie.

Nalezy rowniez wzigé pod uwage, ze obecnos¢ dodatkowych zanieczyszczen moze zmienia¢ wlasciwosci
transportowo-separacyjne membrany. Wystepowanie dodatkowych substancji organicznych i nieorganicznych
w nadawie sprzyja tworzeniu si¢ na powierzchni membrany tzw. placka filtracyjnego o porowatosci mniejszej niz
pory membrany, ktory stanowi dodatkowg warstwe separacyjna. Warto jednak podkresli¢, ze opisywany fouling
membrany nalezy do zjawisk negatywnych. Tak wiec wyzsze stopnie retencji badanych zwigzkow, bedgce jego
nastepstwem sg swojego rodzaju paradoksem.

Wydajnosé badanych membran - zjawisko foulingu

Zjawisku foulingu towarzyszy obnizenie wydajnosci hydraulicznej membrany, co pokrywa si¢
z zaobserwowanymi zmianami strumienia objeto$ciowego permeatu przedstawionymi na rysunku 23 a i b. Na
rysunku 11.28 a przedstawiono zmiany objgtosciowego strumienia permeatu w czasie dla: wody zdejonizowanej
podczas etapu kondycjonowania membrany (0 — 80 min), odptywu rzeczywistego zawierajacego badane
mikrozanieczyszczenia (80 — 130 min) i wody zdejonizowanej — proba odmycia membrany (130 — 200 min) dla
membrany UF-GE. Natomiast na rysunku 11.28 b przedstawiono te same zalezno$ci dla membrany
zmodyfikowanej UF-CNT tj. woda zdejonizowana (0 — 50 min), odptyw rzeczywisty z mikrozanieczyszczeniami
(50 — 200 min) i ponownie woda zdejonizowana (200 — 250 min). Réznice w przedziatach czasowych pomiedzy
membranami wynikaly z ich r6znej wydajnosci hydrauliczne;.

Na podstawie zaprezentowanych danych mozna zauwazy¢, ze membrana UF-GE charakteryzowatl si¢ wigksza
wydajnos$cig zarowno w stosunku do wody zdejonizowanej jak i odptywu rzeczywistego w poroéwnaniu do
membrany modyfikowanej UF-CNT. Roéznica pomigdzy wartos$ciami strumienia dla wody zdejonizowanej
i odptywu rzeczywistego dla membrany UF-GE wynosita ok. 50%. Podczas gdy dla membrany modyfikowanej
UF-CNT wynosita ona ponad 70%. Mozna zatem wysuna¢ wniosek, ze membrana UF-GE wykazata wigksza
odpornos¢ na zjawisko foulingu wywotane zanieczyszczeniami obecnymi w odptywie rzeczywistym.

Z kolei analizujac wyniki z proby odmycia zanieczyszczen z powierzchni membran wodg zdejonizowana
mozna stwierdzi¢, ze dla membrany UF-GE stopien odzysku poczatkowego strumienia ksztaltuje si¢ na poziomie
ok 95%, a dla membrany modyfikowanej nanorurkami UF-CNT wynosit ok. 70%. W zwiagzku z tym, mozna
przyjac, ze przewazajaca frakcje foulingu stanowit fouling odwracalny. Jednakze nalezy podkresli¢, ze ze wzgledu
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na wigksze wiasno$ci adsorpcyjne membrany modyfikowanej UF-CNT zanieczyszczenia byly w wigkszym
stopniu zwigzane z powierzchnia membrany. Wytworzona warstwa zanieczyszczen na powierzchni membrany
zmodyfikowanej uformowata tzw. membrang wtdrng o porowato$ci mniejszej, niz pory pierwotnej membrany,
co rowniez przyczynilo si¢ do polepszenia jej wlasciwosci separacyjnych (rys.20-22).

Ponadto w probkach permeatu po ultrafiltracji odptywu rzeczywistego prowadzonego z wykorzystaniem
membrany modyfikowanej UF-CNT stwierdzono roéwniez wysokie obnizenie wskaznikéw ogdlnych zwigzanych
z obecnoscig substancji organicznych tj. absorbancji w UV2s4 do poziomu ok. 85%. W przypadku membrany UF-
GE absorbancja obnizyta si¢ o ok. 70%. Warto$¢ tego wskaznika w odptywie rzeczywistym wynosita 0,468 m™.

a) 10

Objetosciowy strumien permaetu
J,106, m3-m-2-s1
w (<]
n
:/g

0O 10 20 30 40 50 60 70 80 90 100 110 120 130 140 150 160 170 180 190 200

«w

Objetosciowy strumieri permaetu
Jv ,106, m3, m_Z, SAl
w E=

1

0

0 10 20 30 40 50 60 70 80 90 100 110 120 130 140 150 160 170 180 190 200 210 220 230
Czas filtracji, min

Rys. 23. Zmiany objetosciowego strumienia permeatu w réznym czasie: a) dla membrany UF-GE (A — 0-80 min dla wody
zdejonizowanej, m — 80-130 min — odptyw rzeczywisty i A — 130-200 min — woda zdejonizowana po filtracji odptywu
rzeczywistego), b) dla membrany UF-CNT (A — 0-50 min dla wody zdejonizowanej, m — 50-200 min — odptyw rzeczywisty
i A —200-250 min —woda zdejonizowana po filtracji odptywu rzeczywistego)

11.3.2. Nanofiltracja
Wplyw rodzaju membrany na efektywnos¢ usuwania bisfenolu A z roztworu wody zdejonizowanej

Na rysunku 24 przedstawiono zalezno$§¢ pomigdzy wspolczynnikiem retencji bisfenolu A, a rodzajem
membrany nanofiltracyjnej dla roztworu wody zdejonizowanej. Wartosci wspotczynnikow retencji bisfenolu A
ksztaltowaty si¢ w zakresie od ok. 62% (dla membrany DK) do ok. 94% (dla membrany NF-90 i HL). Réznice
w skutecznosci usuwania bisfenolu A dla badanych membran wynikaly z ich odmiennych wiasciwosci
fizykochemicznych. Analizujac wptyw rodzaju membrany i jej wlasciwosci na efektywno$¢ usuwania badanego
mikrozanieczyszczenia nalezy wzig¢ pod uwage zarOwno jej graniczng mas¢ molowa jak i whasciwosci
hydrofobowe (Ménttéri i in., 2006; Schéfer i in., 2011). Jest to szczegdlnie wazne w przypadku poréwnywania
membran nanofiltracyjnych pochodzacych od réznych producentdéw, poniewaz pomimo zblizonego polimeru
membranotwérczego membrany posiadaja réze wlasciwosci powierzchniowe. Wynika to m.in. z dodawania
do polimeru r6znych domieszek, ktére sa objete tajemnica producenta membran. Parametrem reprezentujagcym
hydrofobowe wtasciwosci membrany jest kat zwilzania, ktory dla badanych w ramach pracy membran zostat
podany w tabeli 7.1. Wedtug danych literaturowych (Manttéri i in., 2006) wraz ze wzrostem wartosci kata
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zwilzania nastgpuje wzrost hydrofobowosci powierzchni membrany, a co si¢ z tym wigze wzrasta rOwniez
intensywno$¢ zjawiska adsorpcji jak i retencja mikrozanieczyszczen. Dlatego wysoka retencja bisfenolu A
obserwowana w przypadku membrany NF-90 nie jest zaskoczeniem. Z kolei trudny do wytlumaczenia jest fakt
dlaczego zblizonymi wlasciwos$ciami separacyjnymi wobec tego zwiazku charakteryzowala si¢ rowniez
membrana HL. Analizujac dane z tabeli 7.1 mozna zauwazy¢, ze membrany NF-90 oraz HL charakteryzujg si¢
zblizonymi wiladciwosciami transportowymi o czym $wiadczy wartos¢ objetosciowego strumienia permeatu.
Z kolei wartoS$ci tego parametru byla o wiele wyzsze dla tych membran, niz w przypadku pozostatych badanych.
Z tego wzgledu mozna przypuszczaé, ze w przypadku membrany HL ten parametr ma istotny wplyw na jej
wlasciwosci separacyjne wzgledem bisfenolu A.
Podczas tego etapu badan nie obserwowano zmian we wlasciwosciach transportowych badanych membran.

Efektywnosé usuwania bisfenolu A z odptywu modelowego w procesie nanofiltracji dla wybranych membran

Jak donosi przedmiotowa literatura (Amy, 2008; Katsoufidou i in., 2005) oceniajac efektywno$¢ procesu
filtracji membranowej pod katem eliminacji mikrozanieczyszczen bezwzglgdnie nalezy rdwniez przeprowadzié
badania z wykorzystaniem roztworoOw zawierajacych dodatkowo inne substancje organiczne i hieorganiczne,
ktérych zadaniem jest zainicjowanie zjawiska foulingu i/lub skalingu membrany. Zjawiska te zwykle towarzysza
filtracji membranowe] przyczyniajac si¢ do obnizenia wydajnosci membrany. W zwiazku z powyzszym
w kolejnym etapie badan wykorzystano odptyw modelowy zawierajacy oprocz bisfenolu A modelowe substancje
organiczne i nieorganiczne.

Efektywnos$¢ usuwania bisfenolu A z odptywu modelowego w przypadku wszystkich badanych membran
nanofiltracyjnych (rys. 25) byla zblizona do wynikéw uzyskanych dla roztworu wody zdejonizowanej
(rys. 24). Jednakze w tych warunkach filtracji znacznie obnizyt si¢ obj¢tosciowy strumien permeatu wiekszosci
badanych membran, a szczegdlnie membrany NF-90 charakteryzujacej si¢ wysoka wartoécig kata zwilzania
(rys. 25). Zaobserwowane zjawisko nie jest zaskoczeniem, poniewaz zwarta struktura membran nanofiltracyjnych
(w tym wielko$¢ porow) powoduje, Zze sa one bardzo podatne na zjawiska niekorzystne towarzyszace filtracji
membranowej przyczyniajace si¢ do zmniejszenia wydajnosci hydraulicznej membrany.

Efektywnos¢ usuwania badanych mikrozanieczyszczen z odplywu rzeczywistego w procesie nanofiltracji dla
wybranych membran

W koncowym etapie badan oceniono wspotczynniki retencji wszystkich badanych w ramach pracy
mikrozanieczyszczen oraz wydajno$¢ wybranych membran nanofiltracyjnych tj. NF-90 i HL podczas filtracji
odplywu rzeczywistego. Wyboru powyzszych membran dokonano na podstawie uzyskanych wspotczynnikow
retencji bisfenolu A w poprzedniej czesci pracy. Dla membran NF-90 oraz HL odnotowano najwyzszy stopien
retencji bisfenolu A zardwno podczas filtracji roztworu wody zdejonizowane;j jak i odptywu modelowego.

Wyniki tych badan przedstawiono na rysunku 26 Zaobserwowano, ze dla wszystkich trzech badanych
zwigzkOw wyzsze stopnie usunigcia uzyskano w przypadku membrany NF-90, niz dla membrany HL.
W przypadku badanych mikrozanieczyszczen roznica w retencji pomiedzy porownywanymi membranami
wynosita ok. 10%. Dla poréwnania wartosci wspolczynnikow retencji 17a-etynyloestradiolu ksztattowaty sig¢
w zakresie od ok. 87% dla membrany HL do ok. 96% - membrana NF-90. Natomiast w przypadku
17-estradiolu retencja wynosita odpowiednio ok. 85% dla membrany HL i 95% dla membrany NF-90. Z kolei
retencja bisfenolu A wynosita od 84% dla membrany HL do ok. 94% dla membrany NF-90. Zaobserwowane
roéznice w retencji badanych mikrozanieczyszczen wynikaty z ich odmiennych wtasciwosci fizykochemicznych,
co zostalo wyjasnione w poprzedniej czgsci pracy.
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Wydajnos¢ badanych membran nanofiltracyjnych - zjawisko foulingu

Na rysunku 27 przedstawiono zmiany strumienia permeatu dla membrany NF-90 w réznym czasie
tj. od 0 do 20 min dla wody zdejonizowanej (etap kondycjonowania membrany), 20-70 min — odplyw rzeczywisty
i 70-90 min — woda zdejonizowana po filtracji odptywu rzeczywistego
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Rys. 27. Zmiany objeto$ciowego strumienia permeatu dla membrany NF-90 w roznym czasie (A — 0-20 min dla
wody zdejonizowanej, m — 20-70 min — odptyw rzeczywisty i A — 70-90 min — woda zdejonizowana po filtracji
odplywu rzeczywistego)
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Z przedstawionych zalezno$ci (rys. 27) wynika, ze badana membrana nanofiltracyjna charakteryzuje sie
zblizong wydajnoscig hydrauliczng dla wody zdejonizowanej. Sredni objetosciowy strumien permeatu dla wody
zdejonizowanej wynosit ok. 40-10° m3®-m?-s. Zaobserwowano duzg réznice pomiedzy strumieniem wody
zdejonizowanej wyznaczonym podczas kondycjonowania, a strumieniem permeatu okre$lonym podczas filtracji
odptywu rzeczywistego. Warto$¢ tego parametru obnizyta si¢ z ok. 40-10¢ do 4-10° m3-m2-s. W konsekwencji,
mozna stwierdzi¢c ze membrana NF-90 wykazala malg odporno$§¢ na zjawisko foulingu wywotane
zanieczyszczeniami obecnymi w odplywie rzeczywistym. Nalezy podkresli¢, ze na separacj¢ mikrozanieczyszczen
ma wplyw wiele zjawisk przymembranowych, w tym obnizenie potencjatu zeta oraz obecnos¢ placka filtracyjnego
na powierzchni membrany (Dudziak, 2013). Dodatkowo, jak wykazano w pracach (Agenson i in, 2003; Xu i in.,
2006) fouling membrany zwicksza intensywno$¢ zjawiska adsorpcji mikrozanieczyszczen i ogranicza proces
dyfuzji zwigzku przez membrang.

11.4. Toksyczno$¢ roztworow przed i po procesie oczyszczania metodami utleniania

W ostatnim etapie badan oceniono toksyczno$¢ roztworéw przed i po procesie oczyszczania badanymi
metodami utleniania z wykorzystaniem réznych organizméw wskaznikowych. W zakresie badan wstepnych
okreslono toksyczno$¢ wody zdejonizowanej zawierajacej badane mikrozanieczyszczenia jak i ich mieszaning.

Zaleznos¢  efektu toksykologicznego od stezenia wybranych mikrozanieczyszczen dla roztworu wody
zdejonizowanej

Sposréd badanych mikrozanieczyszczen efekt toksykologiczny wobec wybranych organizmow
wskaznikowych byl obserwowany tylko w przypadku roztworéw wody zdejonizowanej zawierajacej bisfenolu A,
czy tez mieszaning 3 badanych mikrozanieczyszczen (bisfenol A, 17a-etynyloestradiol, 17p-estradiol). Z uwagi
na fakt, ze zrodtem toksycznos$ci byt bisfenol A, a wyniki efektu toksykologicznego dla roztwordéw zawierajacych
ten zwiazek, czy tez mieszaning badanych mikrozanieczyszczn byly na zblizonym poziomie to w dalszej czesci
pracy przedstawiono zaleznosci dla roztwordw zawierajacych tylko to mikrozanieczyszczenie.

Na rysunku 28 przedstawiono zalezno$¢ pomiedzy stezeniem badanego zwigzku, a inhibicjg bioluminescencji
bakterii Allivibrio fischeri (test enzymatyczny Microtox®) po 5 minutach ekspozycji. Z kolei na rysunku 29
przedstawiono ta samg zalezno$¢ po 15 minutach ekspozycji.

Wykazano, ze dla obu rozwazanych czasow ekspozycji (rys. 28 i 29) odpowiedz testu ksztattowala si¢ na
zblizonym poziomie. Dla przyktadu dla stezenia bisfenolu A wynoszacego 1 mg/dm? inhibicja bioluminescencji
wynosita odpowiednio po 5 minutach ekspozycji ok. 39%, a po 15 minutach 36%. Natomiast dla st¢zenia BPA
rownego 5 mg/dm?® odpowiedz testu ksztattowata si¢ w zakresie od 62% po 15 minutach ekspozycji do 65% po 5
minutach ekspozycji. Zaobserwowana réznica wynika prawdopodobnie z faktu, ze wraz z wydluzeniem czasu
ekspozycji nastepowato zaadaptowanie mikroorganizmow do dziatania toksykanta.
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Ponadto odnotowano, ze wraz ze wzrastajagcym stezeniem mikrozanieczyszczenia
w wodzie zdejonizowanej nastgpuje rownoczesny wzrost wartosci inhibicji bioluminescencji, a wykazana
zaleznoéé w przedziale stezen od 0 do 2 mg/dm® ma charakter liniowy. Wysoka warto§¢ wspolczynnika
determinacji R?, wynoszaca ponad 0,9 dla obu czaséw ekspozycji (rys. 28 i 29) potwierdza dobre dopasowanie
punktéw pomiarowych do liniowego modelu.

Jako toksyczne sklasyfikowano roztwory zawierajace bisfenol A w stezeniu przekraczajagcym 0,5 mg/dm?®.
W tabeli 7 przedstawiono poréwnanie odpowiedzi dla pozostatych testow toksykologicznych (test przezywalnosci
z Daphnia magna i wzrostow z Lemna minor) i wybranych czaséw ekspozycji.

Tabela 7. Porownanie odpowiedzi wybranych testow toksykologicznych dla wybranych czasow ekspozycji i roznych stezen
bisfenolu A w wodzie zdejonizowanej

Stezenie bisfenolu A [mg/dm®]
0 o1 | o5 [ 10 | 20 5,0
T
est Czas testu Efeki %]
(klasa toksycznos$ci*)
0 0 10 35 45 50
Przezywalnosci 24 h

 Dephnia 0 Q) 0 (+) (+) (+)

magna 48h 0 5 15 35 45 65

Q) Q) Q) () 6] (++)

Wzrostowy 7 dni 0 8 17 58 58 92
z Lemna minor Q) () Q) (++) (++) (+++)

*(-) nietoksyczna; (+) niska toksyczno$¢; (++) toksyczna; (+++) wysoka toksycznosé.

Stwierdzono, ze wszystkie testy wykazuja brak toksycznosci (efekt tokyskologiczny ponizej 25%)
w przypadku roztworéw wody zdejonizowanej zawierajacego BPA o stezeniach w zakresie od 0 do 0,5 mg/dm?,
Podobng zaleznos$¢ udokumentowano w przypadku testu enzymatycznego. Dla testu wykorzystujgcego skorupiaki
stodkowodne (Daphnia magna) roztwory o stezeniu BPA wynoszacym 1, 2 i 5 mg/dm?® charakteryzowaty sig niskg
toksyczno$cig. Wyjatek stanowit test wykonany dla stezenia 5 mg/dm?® po 48 godzinach ekspozycji. Dany roztwor
sklasyfikowano jako toksyczny.

Test wykorzystujacy rosliny naczyniowe (Lemna minor) byt bardziej czuty, poniewaz juz w przypadku
stezenia przekraczajacego 1 mg/dm® wykazat toksyczny charakter tego roztworu na rozwdj frondéw roslin.
Natomiast stezenie 5 mg/dm® tego mikrozanieczyszczenia sklasyfikowane zostato jako wysokotoksyczne (efekt
toksyczny powyzej 75%).

Mozna wigc stwierdzié¢, ze rozklad bisfenolu A powinien spowodowaé rownoczesne obnizenie toksycznosci
roztworu, a odstgpstwo od tej reguly moze by¢ spowodowane pojawieniem si¢ w roztworze innych substancji
toksycznych.

Efekt toksykologiczny dla roztworow poprocesowych

Dla odptywu rzeczywistego zawierajacego badane mikrozanieczyszczenia o stezeniu 500 pg/dm? (mieszanina)
po wybranych procesach zaawansowanego utleniania (UV, UV/Os;, UV/TIO,, UV/TiO,-AC) prowadzonych
w najkorzystniejszych warunkach (obranych na podstawie wynikéw wcze$niejszych badan) wykonano analizy
toksykologiczne przy uzyciu bakterii, skorupiakéw oraz roslin naczyniowych.

Na poczatku warto jednak zaznaczy¢, ze odpowiedz toksykologiczna dla rzeczywistego odpltywu Sciekéw bez
i z dodatkiem mieszaniny badanych mikrozanieczyszczen byta zréznicowana (rys. 30) dla testu enzymatycznego
oraz wzrostowego. Dodanie mieszaniny mikrozanieczyszczen w przypadku testu wykorzystujacego bakterie
bioluminescencyjne spowodowato stymulacje proceséw metabolicznych. W konsekwencji zaobserwowano
obnizenie efektu toksycznego badanego roztworu $ciekdw oczyszczonych. Odwrotng zalezno§¢ odnotowano
w przypadku testu wykorzystujacego rosliny naczyniowe.

Oceniajac aspekt toksycznosci dla poszczegdlnych procesow w pierwszej kolejnosei testom poddano probki
pobrane w trakcie procesu fotolitycznego utleniania (UV) mikrozanieczyszczen obecnych w odplywie
rzeczywistym (rys. 31).
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Na podstawie uzyskanych danych mozna zauwazy¢, ze organizmy wskaznikowe wybranych testow reaguja w
sposob zréznicowany na produkty powstajace podczas utleniania fotolitycznego odpltywu rzeczywistego
zawierajgcego badane zwigzki. Dla przykladu dla testu Microtox® (rys. 31 a) po 20 minutach na$wietlania
odnotowano wyrazny wzrost odpowiedzi toksykologicznej. Zaobserwowane zjawisko wskazuje na generowanie
toksycznych ubocznych produktow utleniania mikrozanieczyszczen, ktore negatywnie oddziatuja na organizmy
testowe. Dalsze naswietlanie roztworu (kolejne 10 minut) pozwolito na rozktad powstalych zwigzkéw o
aktywno$ci biologicznej skutkujacy obnizeniem toksycznoéci roztworu. Nalezy podkreslié, ze pomimo
podwyzszonych warto$ci efektu toksycznego badany roztwor na kazdym etapie na§wietlania miescit si¢ w zakresie
roztworow o niskiej toksycznosci.
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Rys. 30. Odpowiedzi testow toksykologicznych enzymatyczny, przezywalno$ci oraz wzrostowy dla surowych $ciekow
oczyszczonych bez i z dodatkiem mieszaniny mikrozanieczyszczen

W przypadku testu wykorzystujgcego stodkowodne skorupiaki (rys. 31 b) nie zaobserwowano negatywnego
efektu toksykologicznego. Z kolei w przypadku testu z rosling Lemna minor (rys. 31 c) najwiekszy wzrost
odpowiedzi toksykologicznej odnotowano po 5 minutach na$wietlania. Nastgpnie dalsze prowadzenie procesu
(20 minut), analogicznie jak dla testu Microtox® (rys.31 a) skutkowalo obnizeniem toksyczno$ci roztworu
pOprocesowego.

Podczas procesu tacznego fotoliza-0zonowanie (UV/O3) zaobserwowano wyzsze obniZenie stezenia badanych
zwigzkOw w porownaniu do procesu pojedynczego fotolizy. Analiza toksykologiczna wykazata, ze dodatkowa
obecnos$¢ rozpuszczonego ozonu nie tylko intensyfikowata utlenianie i redukcje eliminowanych zwigzkow,
ale takze przyczyniata si¢ do wytwarzania toksycznych ubocznych produktow ich rozktadu. Dla poréwnania
w przypadku zaréwno testu Microtox® jak rowniez testu z Lemna minor zaohserwowany efekt toksyczny badanych
roztworéw po 10 minutach naswietlania klasyfikowat je jako toksyczne. Natomiast po 30 minutach naswietlania
nastgpowato obnizenie toksyczno$ci roztworu. Wyjatek stanowit test ze skorupiakami, dla ktérego podobnie jak
w przypadku procesu pojedynczej fotolizy nie odnotowano efektu toksycznego.

W przypadku prowadzenia procesu fotokatalizy obserwowano staty wzrost toksycznosci roztworow wodnych
wraz z Wzrastajacym czasem naswietlania. Wszystkie wykonane testy wskazaly na toksyczny charakter
oczyszczanego roztworu po 20 minutach naswietlania. Wyjatek stanowity wyniki testu ze skorupiakami, ktore
klasyfikowaly pobrang probke¢ w tym czasie prowadzenia procesu jako wysokotoksyczng. Na podstawie
przedstawionych danych, mozna wnioskowaé, Ze =zaproponowany proces usuwania wybranych
mikrozanieczyszczen prowadzi do utleniania i redukcji zwigzkéw macierzystych, (co zostalo potwierdzone
obnizeniem ich stezenia w analizach chromatograficznych), jednakze podczas omawianego rozkladu generowane
sg uboczne produkty wykazujacych znaczng aktywno$¢ biologiczng, ktore pogarszaja koncowa jako$¢
0Czyszczanego roztworu Wodnego.

a) b)
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Rys. 31. Odpowiedzi testow toksykologicznych: a) enzymatyczny, b) przezywalnosci, c) wzrostowy podczas procesu UV dla
odplywu rzeczywistego zawierajacego badane mikrozanieczyszczenia (mieszanina)

W ostatnim etapie badawczym poréwnano odpowiedzi wybranych testow toksykologicznych podczas procesu
UV/TiO2-AC dla odptywu rzeczywistego zawierajacego badane mikrozanieczyszczenia W przypadku testu
Microtox® uzyskano dla tych roztworéw po 5 minutach naswietlania stymulacje procesoéw metabolicznych baterii
(wartosci byly ujemne). Natomiast po 10 minutach naswietlania odnotowano toksyczny charakter pobranych
probek, ktory zmniejszyt si¢ po 30 minutach prowadzenia procesu.W przypadku testu ze skorupiakami obnizenie
stgzenia wybranych mikrozanieczyszczen korelowato z obnizeniem toksycznosci. Dla przyktadu po 30 minutach
trwania procesu nie odnotowano efektu toksykologicznego, a st¢zenia usuwanych zwiazkdéw przekraczato 90%.
Ponadto zaobserwowano, ze dla testu wykorzystujacego stodkowodne rosliny naczyniowe rozktad badanych
mikrozanieczyszczen po 5 minutach trwania procesu skutkowal obnizeniem toksyczno$ci roztworu. Dalsze
naswietlanie powodowato jednak wzrost odpowiedzi toksykologicznej, ktorej maksimum uzyskane zostato po 20
minutach naswietlania.

Otrzymane wyniki dowodza, ze w proponowanych warunkach prowadzenia procesu UV/Ti02-AC calkowity
rozktad badanych mikrozanieczyszczen nie nastgpuje, a uboczne produkty ich rozktadu negatywnie oddziatujg na
wybrane organizmy wskaznikowe, takie jak bakterie oraz rosliny naczyniowe.

12. WNIOSKI

1) Skutecznoé¢ rozktadu mikrozanieczyszczen podczas ozonowania i fotolizy zalezy zaréwno od warunkow
operacyjnych procesu (ozonowanie — zastosowana dawka ozonu, czas reakcji oraz warto$¢ pH, fotoliza
— czas naswietlania), rodzaju zwiazku (bisfenol A, 17B-estradiol, 17a-etynyloestradiol) jak i matrycy
wodnej (roztwor wody zdejonizowanej, odptyw modelowy i rzeczywisty). W tym zakresie w przypadku
potrzeby eliminacji z wody mikrozanieczyszczen mato podatnych na rozktad (np. bisfenol A)
korzystniejsze jest stosowanie uktadow ztozonych (UV/O3).
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2)

3)

4)

Poréwnujac eliminacje mikrozanieczyszczen w procesie fotokatalizy prowadzonym bez i z dodatkiem
wegla aktywnego okreslono, ze korzystniejsze jest prowadzenie procesu z dodatkiem tego adsorbentu.
Jednak dawka wegla aktywnego musi zostaé dobrana doswiadczalnie. Skuteczno$¢ pojedynczej
fotokatalizy zalezy od wielu czynnikdw (czas procesu, rodzaj oczyszczanej matrycy) oraz wlasciwosci
fizykochemicznych mikrozanieczyszczen.

Eliminacja mikrozanieczyszczen w ci$nieniowych procesach membranowych zalezy od rodzaju procesu
(ultrafiltracja, nanofiltracja), przy czym skuteczniejszy jest proces nanofiltracji. Jednak mozna rowniez
wytworzy¢ membrany ultrafiltracyjne o wlasciwosciach separacyjnych zblizonych do membran
nanofiltracyjnych. Niekorzystne zjawisko foulingu membrany paradoksalnie zwigksza retencje
mikrozanieczyszczen estrogenicznych.

Toksycznos$¢ roztworéw poprocesowych zalezy od rodzaju, czy tez konfiguracji procesow utleniania
(UV, UV/Os;, UVITIiO; oraz UVITiO2-AC). W tym zakresie odnotowano rowniez rdzng wrazliwo$é
organizmé6w wskaznikowych. Jednak w kazdym z badanych proceséw utlenianie generowane sa
toksyczne produkty uboczne.
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