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Cel pracy 

Celem rozprawy doktorskiej było opracowanie nowych metod analitycznych, użytecznych 

w badaniu obecności oraz stabilności szerokiej gamy środków bakteriobójczych  

i produktów ich degradacji w próbkach środowiskowych. Uzupełniono również lukę 

badawczą, dotyczącą losów oraz ścieżek transformacji AMs po wprowadzeniu do 

środowiska. W ramach rozprawy doktorskiej: 

I. Opracowano warunki oznaczenia wybranych AMs w czterech rodzajach próbek 

środowiskowych (woda, ścieki, gleby, tkanki roślinne) z użyciem LC-ESI-MS/MS  

[P1–P9].  

II. Opracowano procedury ekstrakcji wybranych AMs z czterech rodzajów próbek 

środowiskowych [P1,P2,P4–P8]. 

III. Scharakteryzowano właściwości fizykochemiczne wybranych próbek środowiskowych 

i określono, które z nich mogą wpływać na odtwarzalność metody [P2,P7]. 

IV. Wykonano walidację opracowanych procedur analitycznych [P1,P2,P4–P8]. 

V. Przeprowadzono badania monitoringowe środowiska wodnego, w celu ustalenia źródeł 

wprowadzania AMs do środowiska oraz oceny ich rozpowszechnienia [P1,P2]. 

VI. Zbadano mobilność oraz biodostępność wybranych AMs weterynaryjnych po ich 

wprowadzeniu wraz z obornikiem do gleby w warunkach polowych [P4,P5,P7]. 

VII. Zbadano skuteczność usuwania AMs ze środowiska wodnego za pomocą dwóch 

metod oczyszczania – fotokatalizy oraz fitoremediacji – jako alternatywny dla 

tradycyjnej metody z użyciem osadu czynnego [P3,P6,P8,P9]. 

VIII. W każdej z badanych próbek środowiskowych zidentyfikowano obecne TPs AMs i jeżeli 

było to możliwe, zaproponowano ich ścieżkę transformacji [P1–P9].  

Teza pracy 

Sformułowano trzy główne tezy badawcze, których weryfikacja była celem rozprawy 

doktorskiej: 

(I) Środki bakteriobójcze są powszechnym zanieczyszczeniem środowiska, które  

w zależności od swoich właściwości fizykochemicznych wykazują zdolność do 

migracji lub akumulacji w wodach powierzchniowych, gruntowych oraz glebach.  

(II) Po wprowadzeniu do środowiska środki bakteriobójcze ulegają transformacji 

pod wpływem czynników biotycznych oraz abiotycznych. Powstałe produkty 

transformacji nie są wykrywane w tradycyjnych badaniach przesiewowych ze 

względu na brak informacji o ich strukturze oraz właściwościach 

fizykochemicznych.  

(III) Powszechnie stosowane w Polsce metody oczyszczania ścieków z użyciem 

osadu czynnego nie są wystarczające, aby w pełni usunąć pozostałości środków 

bakteriobójczych ze ścieków. Ścieki oczyszczone odprowadzane do wód 

powierzchniowych są źródłem zarówno zanieczyszczeń farmaceutycznych, 

jak i ich produktów transformacji.  
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1. Wprowadzenie teoretyczne 

Leczenie chorób zakaźnych o podłożu bakteryjnym opiera się na stosowaniu środków 

bakteriobójczych (AMs; ang. antimicrobial agents), które eliminują bakterie lub hamują ich 

rozwój. Preparaty medyczne zawierające AMs są stosowane w celu zwalczania oraz 

zapobiegania chorobom zarówno w medycynie, jak i weterynarii, a główną różnicą pomiędzy 

nimi są dawki substancji aktywnych oraz czas trwania leczenia. Ponadto AMs były przez lata 

stosowane w hodowlach zwierząt gospodarskich oraz akwakulturze w celu zwiększenia 

wydajności produkcji produktów pochodzenia zwierzęcego (mięso, mleko, jaja) [1]. Głównymi 

źródłami wprowadzającymi AMs do środowiska są oczyszczalnie ścieków (WWTPs; ang. 

wastewater treatment plants) oraz spływy z pól rolnych nawożonych nawozami pochodzenia 

zwierzęcego. AMs po spożyciu nie są w pełni metabolizowane, a ich pozostałości są 

oznaczane w szerokim zakresie stężeń (ng/g – μg/g) w odchodach ludzi i zwierząt [2]. Odchody 

ludzkie są doprowadzane do WWTPs wraz z ściekami bytowymi, natomiast odchody 

zwierzęce są stosowane jako naturalny nawóz ze względu na wysoką zawartość węgla 

organicznego (OC; ang. organic carbon) oraz azotu [3].  

AMs wprowadzone do gleby wraz z odchodami zwierzęcymi, w zależności od ich 

właściwości fizykochemicznych (rozpuszczalność, lotność, pKa, logP), właściwości gleby 

(zawartości OC, pH, właściwości sorpcyjnych) oraz warunków środowiska (pora roku, 

temperatura, opady deszczu) mogą migrować w glebie lub akumulować się w środowisku. 

Ponadto AMs ulegają transformacjom na skutek działania biotycznych i abiotycznych 

czynników środowiskowych z utworzeniem produktów transformacji (TPs) [4,5]. Migracja AMs 

w glebie prowadzi do zanieczyszczania wód powierzchniowych i gruntowych. Po rozproszeniu 

AMs w środowisku, w zależności od ich biodostępności, mogą one wpływać na wzrost  

i kondycję roślin, wywoływać stres oksydacyjny, hamować fotosyntezę oraz akumulować się 

w ich tkankach [6]. Stabilność AMs w środowisku lądowym może wahać się od kilku godzin do 

wielu miesięcy, w zależności od właściwości fizykochemicznych leków oraz czynników 

środowiskowych [7].  

 Zrzuty ścieków oczyszczonych (TWW) do rzek są głównym źródłem wprowadzania AMs 

do środowiska wodnego. W zależności od stosowanej w WWTPs technologii oczyszczania 

ścieków oraz właściwości fizykochemicznych AMs, mogą one: (I) zostać usunięte częściowo 

lub całkowicie, (II) pozostać w niezmienionej formie, (III) ulegać transformacjom z utworzeniem 

TPs [8,9]. Rodzaj, ilość oraz stężenie AMs w ściekach nieoczyszczonych (UWW) 

doprowadzanych do WWTPs zależą od pory roku, jej lokalizacji, klimatu oraz źródeł, z których 

one pochodzą (miejskie, szpitalne, przemysłowe) [10,11]. Po wprowadzeniu AMs do 

środowiska wodnego, pomimo ich niskiego stężenia (ng/l – mg/l) oraz dużego rozproszenia  

w wodzie, wpływają one na negatywnie kondycję organizmów wodnych (ich zachowanie, 

rozwój, płodność) [12].  

W Polsce najpowszechniej stosowana jest technologia oczyszczania ścieków oparta na 

osadzie czynnym (AS; ang. activated sludge). Oczyszczanie ścieków z zastosowaniem AS  

z mikrozanieczyszczeń AMs nie jest skuteczne, ponieważ zależy ono od składu populacji 

mikroorganizmów osadu czynnego, parametrów procesu (temperatury, czasu retencji osadu, 



5 
 

typu bioreaktora) oraz składu doprowadzanych UWW [13]. AMs mogą w znacznym stopniu 

wpływać na skład zbiorowisk bakterii w AS, promując wzrost gatunków o wyższej tolerancji na 

zanieczyszczenia farmaceutyczne i ograniczając wzrost bardziej wrażliwych organizmów [14]. 

Skuteczność oczyszczania ścieków z użyciem AS jest silnie uzależnione od temperatury 

otoczenia. Spadek temperatury otoczenia spowalnia procesy metaboliczne mikroorganizmów 

oraz zmniejsza tempo ich wzrostu, co zmniejsza skuteczność usuwania AMs [14,15]. 

Głównymi mechanizmami regulującymi usuwanie AMs przez AS są adsorpcja i biodegradacja 

[13]. Skuteczność usuwania zależy od właściwości fizykochemicznych AMs (rozpuszczalność 

w wodzie, logP, pKa), gatunków stosowanych mikroorganizmów oraz warunków pracy 

bioreaktora (temperatura, obecność jonów metali, pH) [13].  

Ze względu na niewystarczającą skuteczność obecnie stosowanych biologicznych metod 

oczyszczania ścieków, priorytetowym wyzwaniem jest opracowanie nowych rozwiązań.  

W ramach rozprawy doktorskiej skupiono się na dwóch metodach oczyszczania ścieków, które 

uznano za przyjazne środowisku i ekonomiczne – fitoremediacji oraz fotokatalizie 

heterogenicznej. Fitoremediacja wykorzystuje naturalne mechanizmy rośliny (fitoekstrakcję, 

fitoakumulację, fitostabilizację, fitodegradację, fitowolatylizację) do pobierania i akumulowania 

w tkankach roślinnych zanieczyszczeń organicznych i nieorganicznych [16]. Wszystkie rośliny 

są zdolne do pobierania zanieczyszczeń wraz ze składnikami odżywczymi z gleby oraz wody, 

natomiast nie każdy gatunek jest odpowiedni do fitoremediacji. Do oczyszczania środowiska 

metodą fitoremediacji stosowane są rośliny charakteryzujące się szybkim tempem wzrostu, 

szerokim zakresem tolerancji na zmienne warunki środowiskowe, odpornością na stres 

biotyczny oraz abiotyczny, zdolnością do pobrania zanieczyszczeń w szerokim zakresie 

stężeń, łatwością w uprawie i zbiorze oraz dużą biomasą [17,18]. Po pobraniu zanieczyszczeń 

przez roślinę, są one odkładane w wakuolach lub apoplaście w formie pierwotnej lub 

metabolitu [19]. Do fitoremediacji AMs z wody oraz ścieków najczęściej stosowane są rośliny 

wolnopływające lub z ekosystemów mokradłowych. Skuteczność usuwania AMs z wody 

metodą fitoremediacji zależy głównie od ich rodzaju, stężenia oraz biodostępności, a także od 

gatunku rośliny [20].  

Fotokataliza heterogeniczna to jedna z metod należących do zaawansowanych procesów 

utleniania (AOPs; ang. advanced oxidation processes), które charakteryzują się wysoką 

skutecznością usuwania zanieczyszczeń organicznych z wody oraz ścieków. Proces ten 

polega na wykorzystaniu reakcji chemicznych zachodzących na powierzchni fotokatalizatora, 

w wyniku których generowane są silnie reaktywne rodniki hydroksylowe. Rodniki hydroksylowe 

inicjują i przyspieszają usuwanie zanieczyszczeń organicznych, co prowadzi do ich częściowej 

lub całkowitej mineralizacji. Skuteczność usuwania zanieczyszczeń w procesie fotokatalizy 

heterogenicznej zależy od rodzaju i stężenia katalizatora, pH, temperatury procesu, rodzaju 

oraz stężenia zanieczyszczenia, ilości rozpuszczonego tlenu oraz parametrów źródła światła 

[21]. Jako fotokatalizator w procesie fotokatalizy heterogenicznej najczęściej stosowane są 

tlenki metali o charakterze półprzewodnikowym (jak np. TiO2, ZnO, WO3, ZrO2), pojedynczo, 

w postaci mieszanin lub kompozytów [22]. Pomimo dużej liczby procedur fotodegradacji AMs 

opisanych w literaturze, porównanie skuteczności ich usuwania przez różne fotokatalizatory 

jest utrudnione, ze względu na zróżnicowane warunki prowadzenia procesu [23–25]. 

Skuteczność usuwania AMs z różnych grup leków (betalaktamów (β-Ls), fluorochinolonów 
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(FQs), tetracyklin (TCs), sulfonamidów (SAs)) może być bliska 100% przy odpowiednio 

dobranych parametrach procesu [23,26]. Całkowite usunięcie AMs z wody nie jest 

równoznaczne z ich pełną mineralizacją. Konieczne jest również wyznaczenie stopnia 

mineralizacji próbki, ponieważ uwzględnia on możliwość powstawania produktów 

transformacji (TPs) w procesie oczyszczania.  

Światowa Organizacja Zdrowia (WHO; ang. World Health Organization) w 2015 roku 

opracowała globalny plan działania w sprawie zatrzymania zjawiska lekooporności bakterii,  

w którym postulowano ograniczenie niewłaściwego stosowania AMs u ludzi oraz zwierząt [27]. 

Do tej pory w obowiązującym prawie polskim i europejskim nie jest wymagane 

przeprowadzanie badań monitoringowych wód i gleb pod kątem zanieczyszczenia AMs. 

Sporządzane od 2015 przez komisję UE listy obserwowanych substancji sugerują monitoring 

wybranych AMs (amoksycylina (AMOX), ciprofloksacyna (CIP), sulfametoksazol (SMX), 

trimetoprim (TRI), klindamycyna (CLD), ofloksacyna, cefaleksyna), jednak nie stanowią one 

formalnych dokumentów prawnych, które nakładałby bezpośredni nakaz monitorowania 

wymienionych w niej związków. Jest to niewystarczające w kontekście zrównoważonego 

rozwoju społeczno-gospodarczego państw, który zakłada zminimalizowanie wpływu 

działalności ludzkiej na środowisko oraz troskę o dostępność zasobów naturalnych dla 

przyszłych pokoleń. Rodzaj oraz stężenie AMs w ciekłych próbkach środowiskowych zależy 

od umiejscowienia geograficznego punktu poboru próbki oraz jego charakterystyki 

demograficznej, dostępności do systemów kanalizacji miejskiej oraz częstości stosowania 

leków w danym regionie [28,29]. AMs są również obecne w stałych próbkach środowiskowych 

(gleby, osady, obornik, tkanki roślinne) w szerokim zakresie stężeń (ng/kg – μg/kg) [30–32]. 

Głównymi czynnikami wpływającymi na rozproszenie AMs w glebie są ich zdolności sorpcyjne, 

stabilność oraz biodostępność dla roślin [33].  

Do oznaczania śladowych ilości AMs w próbkach środowiskowych powszechnie 

stosowana jest chromatografia cieczowa (LC) sprzężona z tandemowym (MS/MS) lub 

wysokorozdzielczym spektrometrem mas (HRMS). Zastosowanie spektrometru mas jako 

detektora pozwala osiągnąć niskie granice wykrywalności (ng/l lub ng/g), wysoką czułość oraz 

selektywność metody. Do ekstrakcji AMs z próbek ciekłych najczęściej stosuje się ekstrakcję 

do fazy stałej (SPE) [34–36]. Najistotniejszymi parametrami wpływającymi na efektywność 

SPE są: rodzaj oraz masa sorbentu, pH próbki oraz rodzaj i ilość rozpuszczalnika 

zastosowanego do kondycjonowania i elucji sorbentu. Ekstrakcja AMs ze stałych próbek 

środowiskowych (gleba, obornik, tkanki roślinne) wymaga bardziej złożonych procedur, ze 

względu na (I) ich duże rozproszenie w środowisku, (II) niskie stężenia (ng/kg – μg/kg) oraz 

(III) interakcje AMs z materią organiczną zawartą w próbkach [37]. W pierwszym etapie do 

ekstrakcji AMs z próbek stałych stosowane są techniki takie jak ekstrakcja ciało stałe-ciecz 

(SLE), ekstrakcja cieczą pod ciśnieniem lub ekstrakcja QuEChERS. Następnie otrzymany 

ekstrakt jest oczyszczany i wzbogacany w AMs, najczęściej przy zastosowaniu SPE [38,39]. 

Pomimo dużej liczby procedur opisanych w literaturze, ich odtworzenie w warunkach 

laboratoryjnych jest trudne, a czasem niemożliwe. Brak pełnych informacji o charakterystyce 

próbki wykorzystanej do opracowania metody analitycznej, brak kluczowych informacji  

w opisie metodologicznym oraz korzystanie z innego sprzętu laboratoryjnego lub odczynników 

niż te wskazane w metodzie, znacząco ograniczają zakres stosowalności metody analitycznej. 
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Ponadto opracowanie procedury jednoczesnej ekstrakcji AMs o różnych właściwościach 

fizykochemicznych (polarność, rozpuszczalność, log P, pKa) wymaga kompromisu w doborze 

warunków eksperymentalnych, który pozwoli na uzyskanie dużej ilości informacji o składzie 

jakościowym oraz ilościowym próbki. Z tego powodu odzysk poszczególnych AMs może różnić 

się pomiędzy sobą nawet o 40% [37,38].  

Większość dostępnych publikacji przeglądowych dotyczących losów AMs w środowisku 

nie uwzględnia kwestii powstawania ich TPs. Po wprowadzeniu do środowiska AMs ulegają 

transformacjom na skutek działania czynników biotycznych (rozkład mikrobiologiczny) oraz 

abiotycznych (hydroliza, fotoliza) [40]. Oznaczenie TPs AMs z zastosowaniem analizy 

celowanej (TA; ang. targeted analysis) jest możliwe tylko wtedy, gdy zostały one ujęte  

w zakresie metody analitycznej. Do identyfikacji TPs o nieznanej strukturze i właściwościach 

fizykochemicznych konieczne są badania nieukierunkowane, w których w ramach jednej 

analizy możliwe jest zebranie informacji o wszystkich zanieczyszczeniach obecnych w próbce, 

bez konieczności posiadania informacji o jej składzie i pochodzeniu. Analiza niecelowana 

(NTA; ang. non-targeted analysis) przeprowadzana jest głównie z użyciem chromatografii 

cieczowej lub gazowej sprzężonej z MS/MS lub HRMS. Otrzymane w ramach NTA wyniki mają 

charakter jakościowy, a ich interpretacja polega na porównaniu uzyskanego widma masowego 

z widmami referencyjnymi dostępnymi w bazach chemicznych oraz literaturze naukowej [41]. 

Na ilość związków wykrywanych w NTA mają wpływ rodzaj próbki, warunki ekstrakcji, pH, 

warunki chromatograficzne, typ spektrometru mas oraz zastosowany tryb jonizacji [42]. Z tej 

przyczyny, aby wykorzystać pełen potencjał NTA w identyfikacji TPs AMs konieczna jest 

znajomość ograniczeń metody oraz przyjęcie odpowiednich założeń i kryteriów 

umożliwiających selekcje otrzymanych danych.  

Do badań przeprowadzonych w ramach rozprawy doktorskiej wybrano 22 AMs  

(amoksycylina (AMOX), ampicylina (AMP), ciprofloksacyna (CIP), doksycyklina (DOX), 

enrofloksacyna (ENF), klarytromycyna (CLR), klindamycyna (CLD), lewofloksacyna (LVF), 

metronidazol (MET), oksytetracyklina (OTC), sulfadiazyna (SFD), sulfamerazyna (SFR), 

sulfametazyna (SFM), sulfametizol (SFH), sulfametoksazol (SMX), sulfapirydyna (SFP), 

sulfatiazol (SFT), sulfizoksazol (SFX), tetracyklina (TC), trimetoprim (TRI), tylozyna (TYL), 

wankomycyna (VAN)) z 7 grup leków. Wybór AMs wykonano na podstawie raportu WHO na 

temat nadzoru nad spożyciem antybiotyków w latach 2016 – 2018 [43], wyników badań 

przesiewowych środowiska [44–47] oraz analizy spożycia leków [48,49] na terenie Polski.  
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2. Omówienie wyników 

2.1 Wydzielanie i oznaczanie wybranych środków 

bakteriobójczych oraz ich produktów transformacji  

w próbkach środowiskowych 

W ramach badań realizowanych na potrzeby rozprawy doktorskiej opracowano  

4 metody ekstrakcji wybranych AMs z ciekłych próbek środowiskowych (wody gruntowe, wody 

powierzchniowe, ścieki) z użyciem SPE [P1,P2,P6,P8] oraz 7 metod ekstrakcji AMs ze stałych 

próbek środowiskowych (gleba, tkanki roślinne) z zastosowaniem dwuetapowej ekstrakcji 

SLE-SPE [P4-P8]. Dobór parametrów SPE obejmował: rodzaj sorbentu oraz jego masę, pH 

próbki, rodzaj oraz objętość rozpuszczalników stosowanych do elucji i rozpuszczania 

pozostałości próbki po etapie odparowania oraz jeśli to było konieczne materiał oraz wymiar 

filtra strzykawkowego.  

We wszystkich opracowanych procedurach ekstrakcji AMs z próbek ciekłych metodą SPE 

zastosowano sorbent OASIS HLB (500 mg, 6 ml) [P1,P2,P6,P8]. Istotnym parametrem 

wpływającym na retencję AMs z grup TCs, FQs, SAs oraz MQs na sorbencie było pH próbki. 

Zakwaszenie próbki do pH w zakresie 3 – 4 zminimalizowało prawdopodobieństwo zmiany 

formy jonowej przez AMs oraz zmniejszyło potencjalne straty analitów. Skuteczność elucji AMs 

z sorbentu zależy głównie od ich formy jonowej oraz interakcji grup funkcyjnych z sorbentem. 

Najwyższą skuteczność elucji SAs, MQs oraz TCs z sorbentu uzyskano po zastosowaniu 

MeOH. Inaczej było w przypadku FQs, których skuteczność elucji z sorbentu była wyższa po 

zastosowaniu 0,1% kwasu octowego w MeOH (62 – 97%) [P8], w porównaniu do MeOH  

(53 – 71%) [P2]. Ostatecznie w metodach ekstrakcji 14 AMs z różnych grup leków z próbek 

ścieków oraz wód powierzchniowych przeprowadzono elucję MeOH, ze względu na 

konieczność otrzymania wysokiego odzysku wszystkich analitów (51 – 102%), a nie wyłącznie 

FQs [P2]. Ekstrakty z próbek wód oraz ścieków bezpośrednio przed analizą LC-MS/MS były 

filtrowane w celu uzyskania jednolitych, klarownych roztworów [P1,P2]. 

Opracowanie metody ekstrakcji AMs z próbek stałych rozpoczęto od odtworzenia  

i modyfikacji procedur opisanych w literaturze naukowej. Pomimo, że odzysk AMs ze stałych 

próbek środowiskowych opisanych w literaturze był na akceptowalnym poziomie (>80%), to 

nie udało się zaadaptować żadnej z nich do próbek gleb, dla których odzysk 11 z 14 AMs był 

poniżej 54%. Postawiono hipotezę, w której stwierdzono, że problemy z odtwarzalnością 

metod ekstrakcji AMs z próbek gleb wynikają z różnic we właściwościach fizykochemicznych 

próbek gleb (zawartość OC, zawartość minerałów, pH). W celu ustalenia czynników 

powodujących znaczne straty AMs po zastosowaniu metody SLE-SPE do próbek gleb, 

wyznaczono odzysk AMs dla pojedynczych etapów procedury przygotowania próbki: (1) SLE, 

(2) rozpuszczanie pozostałości po SLE, (3) SPE, (4) odparowanie próbki [P4,P7]. Kluczowym 

etapem procedury ekstrakcji AMs z próbek gleb okazał się etap SPE, gdzie zaobserwowano 

największe straty analitów. Obecność składników matrycowych gleby (kwasy humusowe, 

fluwonowe, materia organiczna) znacząco obniża odzysk AMs na etapie SPE, co 

najprawdopodobniej związane jest z dezaktywacją sorbentu OASIS HLB [P4]. Problem ten 
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rozwiązano stosując dodatkowy sorbent o charakterze anionowymiennym (OASIS WAX), który 

zatrzymywał składniki matrycowe gleby. Końcowy odzysk procedury ekstrakcji 14 AMs  

z próbek gleby wzbogaconej obornikiem z użyciem dwuetapowej metody SLE-SPE był  

w zakresie 57 – 95% [P4].  

Zaobserwowana zależność pomiędzy składnikami matrycy gleby, a odzyskiem AMs  

w procedurze ich wydzielania z użyciem SLE-SPE, pozwoliła na sformułowanie kolejnej tezy 

badawczej: problemy z odtwarzalnością procedur ekstrakcji AMs wynikają z błędnego 

założenia, że można traktować je jako uniwersalne dla różnego rodzaju próbek gleb bez 

uwzględnienia ich charakterystyki [P7]. Głównym celem badań opisanych w P7 było ustalenie, 

w jaki sposób składniki matrycowe gleby (OC, pH, minerały zawarte w glebie) wpływają na 

odzysk SAs na etapie ich ekstrakcji metodą SLE-SPE. Składniki nieorganiczne zawarte  

w glebie (Al3+, Ca2+ oraz Mg2+) oraz jej pH nie miały znaczącego wpływu na skuteczność 

ekstrakcji SAs. Zaobserwowano, że obecność jonów Na+ oraz K+ ma negatywny wpływ na 

skuteczność ekstrakcji SAs, ponieważ zwiększają siłę ich wiązania do gleby [P7]. Największy 

wpływ na odzysk SAs miała zawartość OC w glebie. Zaobserwowano, że zwiększenie 

zawartości OC w glebie powodowało znaczący spadek odzysku SAs [P7]. Ekstrakcję SAs  

z gleby również przeprowadzono metodą SLE-SPE, jednakże zrezygnowano z zastosowania 

dodatkowego sorbentu OASIS WAX, aby dokładnie określić wpływ OC na dezaktywację złoża 

OASIS HLB. Najwyższy odzysk SAs otrzymano, gdy zawartość OC w próbce była <1% (81 – 

110%). Wraz ze wzrostem OC o 1% odzysk SAs spadał: 42 – 80% (1≤OC≤2%), 31 – 69% 

(2≤OC≤3%) oraz 20 – 50% (3%≤OC) [P7].  

W zależności od gatunku rośliny, jej morfologii oraz charakteru prowadzonych badań, 

wyróżniono trzy typy matryc roślinnych (liście, korzenie, cała roślina), dla których opracowano 

metody ekstrakcji wybranych AMs [P5,P6,P8]. Ekstrakcję wybranych AMs z każdej  

z wymienionych matryc prowadzono metodami SLE oraz SLE-SPE. Zauważono, że na 

skuteczność ekstrakcji AMs z próbek liści mogą negatywnie wpływać składniki matrycowe 

(lignina, celuloza, białka, flawonoidy, taniny, barwniki), powodując żelowanie się próbki. Nie 

zaobserwowano tego efektu w przypadku próbek korzenia roślin. W ramach rozprawy 

doktorskiej opracowano metody ekstrakcji wybranych AMs z czterech gatunków roślin – 

pietruszki zwyczajnej (Petroselinum crispum) [P5], limnobium rozłogowego (Limnobium 

laevigatum) [P6], rzodkwi japońskiej (Raphanus sativus var. longipinnatus) oraz rzęsy wodnej 

(Lemna minor L.) [P8] – których parametry zostały dobrane tak, aby zapewnić jak najwyższy 

odzysk wybranych analitów.  

Oznaczenie wybranych 22 AMs we wszystkich rodzajach próbek środowiskowych (wody, 

ścieki, gleby, tkanki roślinne) przeprowadzono z użyciem LC-MS/MS pracującego  

w trybie monitorowania reakcji następczych (MRM; ang. multiple reactions monitoring mode) 

[P1-P9]. W ramach rozprawy doktorskiej opracowano cztery metody oznaczania wybranych 

AMs w próbkach środowiskowych. Dobór parametrów charakterystycznych dla związku (dwa 

przejścia jon prekursorowy – jon produktu, potencjał rozgrupowania klastrów (DP), energia 

kolizji (CE), potencjał wyjścia z komory zderzeń (CXP)) przeprowadzono metodą 

strzykawkową, pojedynczo dla każdego ze związków (Rysunek 1). Do separacji mieszanin 

AMs wybrano kolumny Zorbax SB-C3 (150 mm × 3,0 mm, 5 μm) oraz Kinetex F5 (100 × 2,1 
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mm; 1,7 μm), dla których uzyskano dobrą rozdzielczość związków o zbliżonej strukturze  

i właściwościach fizykochemicznych. We wszystkich opracowanych metodach w skład fazy 

ruchomej wchodziły dwa rozpuszczalniki – 0,1% kwas mrówkowy w H2O oraz ACN. 

Optymalizację parametrów źródła jonów (ciśnienie gazu kurtynowego (CUR), temperatura 

(TEM), ciśnienie gazu rozpraszającego (GS1), ciśnienie gazu osuszającego (GS2), ciśnienie 

gazu w komorze kolizyjnej (CAD) oraz napięcie źródła jonów (IS)) wykonano za pomocą 

analizy przepływowo-strzykawkowej (FIA; ang. flow injection analysis).  

 
Rysunek 1. Dobór parametrów charakterystycznych dla analitu metodą strzykawkową na przykładzie SMX;  

(A) widmo fragmentacyjne SMX, wykresy intensywności w funkcji (B, D) CXP, (C) DP oraz (E) CE dla dwóch przejść 

jon prekursora (m/z 253,7) – jon produktu (m/z 156,1 oraz m/z 108,1). 

Każda z opracowanych procedur analitycznych została zwalidowana. W ramach testów 

walidacyjnych wyznaczono dokładność, precyzję, selektywność, liniowość, efekt matrycowy 

(ME), granicę wykrywalności (LOD), granicę oznaczalności (LOQ) oraz odzysk (R) metody 

analitycznej. W tabeli 1 zestawiono parametry walidacyjne opracowanych metod 

analitycznych. Otrzymane parametry walidacyjne były porównywalne z wartościami podanymi 

w literaturze, dlatego stwierdzono, że są one odpowiednie do analizy próbek środowiskowych.  
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Tabela 1. Opracowane oraz zwalidowane procedury do oznaczania AMs w próbkach ciekłych oraz stałych z użyciem LC-MS/MS 

AMs Matryca Faza stacjonarna Faza ruchoma LOD/LOQ 
Liniowość 

(R2) 
CV [%] RE [%] ME [%] 

Odzysk 

[%] 
Publikacja 

8 SAs: SMX, 

SFD, SFP, SFM, 

SFT, SFR, SFH, 

SFX 

woda 

powierzchniowa 

Kinetex F5  

(100 × 2,1 mm; 1,7 μm) 

Elucja 

gradientowa: 

A: 0,1% FA w H2O 

B: ACN 

Natężenie 

przepływu: 

0,3 ml/min 

LOD: 0,03 – 0,27 ng/l 

LOQ: 0,1– 0,8 ng/l 

0,9953 – 

0,9984 
1,4 – 7,3 -9,1 – 5,8 0,5 – 12,4 43 – 108 [P1] 

gleba 
LOD: 0,3 ng/g 

LOQ: 1,0 ng/g 

0,9890 – 

0,9959 
0,3 – 15,0 -31,0 – 30,0 -6,4 – 36,0 20 – 110 [P7] 

16 AMs: AMOX, 

AMP, TC, OTC, 

DOX, SMX, 

SFD, CIP, 

LVF, ENF, MET, 

TRI, 

VAN, TYL, CLR, 

CLD 

ścieki, 

woda 

powierzchniowa, 

woda gruntowa 

Zorbax SB-C3 

(150 × 3,0 mm, 5 μm) 

Elucja 

gradientowa: 

A: 0,1% FA w H2O 

B: ACN 

Natężenie 

przepływu: 

1,0 ml/min 

LOD: 0,1 – 0,3 ng/l 

LOQ: 0,2 – 1,0 ng/l 

0,9946 – 

0,9998 
1,5 – 7,5 -7,8 – 7,3 1,5 – 11,2 51 – 102 [P2,P3] 

gleba 
LOD: 0,2 ng/g 

LOQ: 0,5 ng/g 

0,9946 – 

0,9997 
1,1 – 7,8 -6,3 – 6,3 2,9 – 10,3 57 – 95 [P4] 

tkanki roślinne 
LOD: 0,3 – 1,6 ng/g 

LOD: 0,3 – 1,6 ng/g 

0,9858 – 

0,9988 
1,2 – 9,6 0,4 – 11,4 -11,3 – 11,3 

46 – 97 

(liść) 

45 – 95 

(korzeń) 

[P5] 

SMX, TRI 

woda 

Kinetex Core-Shell C18 

(75 × 2,1 mm, 2,6 μm) 

Elucja 

izokratyczna: 

A: 0,1% FA w H2O 

B: ACN 

A:B (80:20; v/v) 

Natężenie 

przepływu: 

0,6 ml/min 

LOD: 0,4 – 7,0 ng/l 

LOQ: 1,3 – 10 ng/l 

0,9992 – 

0,9998 
3,5 – 7,4 -6,5 – 6,4 1,5 – 7,8 

74 (SMX) 

70 (TRI) 

[P6] 

tkanki roślinne 
LOD: 0,3 ng/g 

LOQ: 1,0 ng/g 

0,9953 – 

0,9970 
4,30 – 7,04 1,1 – 3,6 -4,0 – 5,3 

63 (SMX) 

60 (TRI) 

CIP, ENF, LVF 

woda 

Kinetex F5  

(75 × 2,1 mm; 2,6 μm) 

Elucja 

izokratyczna: 

A: 0,1% FA w H2O 

B: ACN 

A:B (85:15; v/v) 

Natężenie 

przepływu: 

0,6 ml/min 

LOD: 0,3 ng/l 

LOQ: 1,0 ng/l 

0,9993 – 

0,9998 
1,2 – 8,0 1,3 – 6,5 -4,3 – 1,6 62 – 97 

[P8,P9] 

tkanki roślinne 

LODLiść: 0,6 ng/g 

LODkorzeń: 1,6 ng/g 

LOQLiść: 2,0 ng/g 

LOQkorzeń: 5,0 ng/g 

0,9985 – 

0,9998 
0,1 – 6,2 1,1 – 10,1 -11,7 – 10,5 

78 – 113  

(korzeń) 

52 – 99  

(liść) 

ACN – acetonitryl, AMOX – amoksycylina, AMP – ampicylina, CIP – ciprofloksacyna, CLD – klindamycyna, CLR – klarytromycyna, CV – współczynnik zmienności, DOX – doksycyklina,  

ENF – enrofloksacyna, LOD – granica wykrywalności, LOQ – granica oznaczalności, LVF – lewofloksacyna, ME – efekt matrycowy, MeOH – metanol, MET – metronidazol, OTC – oksytetracyklina,  

RE – błąd względny, SFD – sulfadiazyna, SFH – sulfametizol, SFM – sulfametazyna, SFP – sulfapirydyna, SFR – sulfamerazyna, SFT – sulfatiazol, SFX – sulfizoksazol, SMX – sulfametoksazol,  

TC – tetracyklina, TRI – trimetoprim, TYL – tylozyna, VAN – wankomycyna. 
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2.2 Środki bakteriobójcze w środowisku wodnym: metody 

analityczne w identyfikacji źródeł wprowadzania oraz 

rozpowszechnienia  

Ustalenie źródeł wprowadzania AMs do środowiska wodnego oraz ich rozpowszechnienia 

w środowisku było przedmiotem badań przeprowadzonych w ramach rozprawy doktorskiej. 

Celem pierwszego z badań była ocena efektywności usuwania 14 wybranych AMs  

w procesie oczyszczania ścieków metodą osadu czynnego oraz identyfikacja ich TPs 

[P2]. Próbki ścieków nieoczyszczonych (UWW), z bioreaktora (AS), oczyszczonych (TWW) 

oraz wodę z przylegającej do oczyszczalni rzeki z punktu przed (URW) i za  miejscem zrzutu 

TWW (DRW) pobierano w okresie od lutego do września 2019 roku. Na rysunku 2 

przedstawiono zmiany stężenia wybranych AMs w próbkach ścieków na różnych etapach 

oczyszczania.  

 

Rysunek 2. Stężenie wybranych AMs w próbkach ścieków zebranych na różnych etapach oczyszczania oraz wody 

rzecznej (URW – woda rzeczna przed punktem zrzutu ścieków, UWW – ścieki nieoczyszczone, AS – ścieki  

z bioreaktora, TWW – ścieki oczyszczone, DRW – woda rzeczna za punktem zrzutu ścieków) [P2]. © 2021 Elsevier 

B.V. all rights reserved. 

W UWW wykryto 13 spośród 16 wybranych AMs, a ich stężenie było najwyższe  

w próbkach pobranych we wrześniu (11,4 – 1643,7 ng/l). W próbkach UWW zebranych w lipcu 

oraz lutym stężenie AMs było zdecydowanie niższe, w zakresach odpowiednio: 2,4 –  

163,1 ng/l oraz 1,4 – 160,2 ng/l [P2]. Wahania sezonowe stężenia AMs w UWW dotyczyły 

leków z grup TCs, FQs oraz MQs. Stężenie SAs (SMX i SFD) w UWW było na podobnym 

poziomie we wszystkich próbkach, co sugeruje stałe zapotrzebowanie na te leki przez cały 

rok. Metoda oczyszczania ścieków za pomocą osadu czynnego była nieskuteczna w usuwaniu 

pozostałości MQs (TYL, CLR). Stężenie TYL w UWW i TWW było na podobnym poziomie 

przez cały rok, natomiast skuteczność usuwania CLR była w zakresie od 11 – 82% [P2]. SAs 

zostały wykryte zarówno w DRW (2,5 – 19,2 ng/l), co sugeruje że są one stabilne w środowisku 
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wodnym i mogą się w nim akumulować [P2]. Z tej przyczyny celem kolejnych badań było 

przeprowadzenie badań przesiewowych wód powierzchniowych, aby określić stopień 

rozpowszechnienia 8 wybranych SAs (SMX, SFD, SFP, SFM, SFT, SFR, SFH, SFX)  

w środowisku [P1].  

Do badań przesiewowych wybrano sztuczne zbiorniki wodne na terenie Sosnowca 

(Jezioro Stawiki), Katowic (Jezioro Borki) oraz Tychów (Jezioro Paprocany), potok Jamna 

przepływający przez centrum, tereny wiejskie Mikołowa oraz ujście wody pitnej  

w miejscowości Psary. Decyzja o wyborze punktów poboru próbek wody została podjęta na 

podstawie przeznaczenia zbiornika (rekreacja, ekoturystyka, kontrola powodzi), długości 

czasu retencji wody, umiejscowienia punktowych źródeł zanieczyszczeń, które wpływają na 

zwiększone prawdopodobieństwo akumulacji SAs w środowisku. W próbkach wód z Mikołowa 

oraz Tychów wykryto 3 spośród 8 wybranych SAs (SMX, SFD, SFP). W zależności od 

umiejscowienia punktu poboru próbki stężenia SAs były w zakresie od <LOQ (<0,1 ng/l) do 

maksymalnie 75,8 ng/l [P1]. Najczęściej wykrywanym związkiem był SMX, który wykryto 

zarówno w Jeziorze Paprocany (max. 75,8 ng/l), jak i Potoku Jamna (max. 34,1 ng/l) [P1]. 

Punkty poboru próbek wody na obszarze Potoku Jamna zostały rozmieszczone w taki sposób, 

aby odzwierciedlić różny profil gospodarowania odpadami ciekłymi przez człowieka: teren 

leśny, teren miejski oraz teren wiejski. Zauważono, że najwyższe stężenia SAs oznaczono  

w punkcie poboru umiejscowionym na terenie wiejskim, co można tłumaczyć częściowym 

brakiem dostępu do kanalizacji miejskiej.  

Produkty transformacji AMs zostały wykryte we wszystkich rodzajach próbek 

środowiskowych [P1,P2]. TPs AMs były zarówno doprowadzane do WWTPs wraz z UWW, jak 

i powstawały bezpośrednio w procesie oczyszczania ścieków z użyciem osadu czynnego. TPs 

SMX oraz SFD były obecne we wszystkich próbkach wód powierzchniowych pobranych na 

terenie Śląska. TPs leków z grupy SAs zostały wykryte również w próbkach wody,  

w których nie wykryto macierzystego związku. Sugeruje to, że długi czas retencji hydraulicznej 

sprzyja akumulacji zarówno SAs, jak i ich TPs w środowisku wodnym.  

 

2.3 Losy środków bakteriobójczych w glebie – metody 

analityczne w ocenie mobilności oraz dostępności dla roślin 

Drogi wprowadzania AMs do gleby zostały szczegółowo omówione w literaturze,  

w której jako główne źródło zanieczyszczeń wskazano obornik zwierzęcy [3,50]. Jednakże, 

losy AMs po wprowadzeniu do środowiska, a zwłaszcza ich zdolność do akumulacji oraz 

biodostępność pozostają w znacznym stopniu niewyjaśnione. Przeprowadzono badania 

polowe, których celem była ocena mobilności, stabilności oraz biodostępności 4 AMs 

weterynaryjnych (DOX, ENF, SMX, TYL) po wprowadzeniu ich do rolniczego ekosystemu 

hydrogeologicznego, w którego skład wchodziły wody gruntowe, gleby oraz rośliny 

uprawne [P4,P5]. Doświadczenie przeprowadzono od maja do września 2019 roku  

w warunkach środowiskowych na polach rolniczych o powierzchni 4 m2. Pola nawożono 

jednym z dwóch rodzajów obornika zwierzęcego (drobiowy lub bydlęcy) wzbogaconego 
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mieszaniną 4 wybranych AMs (DOX, ENF, SMX, TYL), a następnie wysiano nasiona pietruszki 

zwyczajnej. Równolegle przeprowadzono badania monitoringowe gleb pod kątem 

zanieczyszczenia 10 najpowszechniej stosowanymi AMs (TC, OTC, CIP, LVF, MET, CLR, 

TRI, CLD, VAN, SFD), co pozwoliło na ocenę ich rozpowszechnienia i zdolności do 

akumulacji w środowisku.  

Pomimo że pola uprawne wykorzystane w badaniach terenowych nie były nigdy 

nawożone nawozami pochodzenia zwierzęcego, w wodach gruntowych wykryto śladowe ilości 

SMX (13,2 – 90,8 ng/l). W próbkach gleby pobranych przed nawożeniem obornikiem oraz  

w próbkach obornika nie wykryto żadnego z 4 wybranych AMs [P4]. W wodach gruntowych 

zebranych w ostatnim dniu eksperymentu (133 dzień) nie wykryto DOX, TYL oraz ENF, 

pomimo ich wprowadzenia do gleby wraz z obornikiem zwierzęcym. Zaobserwowano, że 

stężenie DOX, TYL oraz SMX w glebie spada w miarę upływu czasu (21 – 93 %), a ich ubytek 

zależał od rodzaju zastosowanego obornika zwierzęcego. Stężenie ENF w glebie utrzymywało 

się na stałym poziomie przez cały okres trwania eksperymentu, niezależnie od rodzaju 

zastosowanego obornika. Sugeruje to, że ubytek DOX, TYL oraz ENF był głównie związany  

z pobieraniem przez rośliny oraz procesami ich degradacji w glebie, a nie wymywaniem przez 

opady deszczowe. Zarówno w próbkach wód gruntowych, jak i w glebie wykryto  

7 dodatkowych AMs (OTC, TRI, SFD, CLR, CLD, MET, CIP), których nie wprowadzono do 

gleby wraz z obornikiem. Ich rozmieszczenie w profilu gleby było losowe, a stężenie zbyt 

niskie, aby wyciągnąć wnioski o źródłach ich pochodzenia i losach w środowisku [P4].  

W próbkach pietruszki (liściu, korzeniu) zebranej po 133 dniach wegetacji wykryto wyłącznie 

4 AMs, które zostały wprowadzone wraz z obornikiem [P5]. W liofilizowanych tkankach 

roślinnych na najwyższym poziomie stężeń oznaczono ENF (13,4 – 29,3 ng/g), następnie DOX 

(2,1 – 14,0 ng/g) oraz SMX (2,3 – 6,8 ng/g), natomiast stężenie TYL było niższe niż 1,0 ng/g 

[P5]. Tendencję do akumulacji AMs w wybranych tkankach rośliny zaobserwowano wyłącznie 

dla ENF, która gromadziła się w liściach oraz DOX, która odkładała się głównie w korzeniach. 

Kluczowe wnioski z badań P4 oraz P5 dotyczące wpływu OC na mobilność AMs w środowisku 

oraz stabilności tej grupy związków po wprowadzeniu do środowiska były podstawą do 

sformułowania koncepcji kolejnych badań. 

W ramach poszerzenia informacji o losach AMs w środowisku przeprowadzono 

monitoring środowiska glebowego na terenie województwa Śląskiego. Celem badań 

było określenie zanieczyszczenia gleb z terenów miejskich oraz wiejskich przez  

8 wybranych SAs (SMX, SFD, SFM, SFP, SFT, SFR, SFH, SFX) [P7]. Łącznie wybrano  

27 miejsc poboru próbek, umiejscowionych na terenach miejskich i wiejskich w sześciu 

miejscowościach: Tychach, Katowicach, Sosnowcu, Dąbrowie Górniczej, Mikołowie oraz 

Przyłęku. Głównym kryterium wyboru miejsca poboru próbek gleb była zwiększona aktywność 

zwierząt domowych (wybiegi dla psów, wybiegi dla koni, parki miejskie) lub stosowanie 

nawozów organicznych pochodzenia zwierzęcego (pola rolne, pastwiska) na wskazanym 

obszarze. Najpowszechniej wykrywanymi związkami na terenach miejskich oraz polach 

rolnych umiejscowionych na obrzeżach miast były SMX (23 na 27 próbek gleb) oraz SFD  

(19 na 27 próbek gleb) [P6]. W glebach pobranych z wybiegów dla psów oraz pól rolnych 

oznaczono każdy z 8 wybranych SAs, a ich stężenie było w zakresach odpowiednio: 1,7 – 

10,5 ng/g oraz 1,9 – 3,7 ng/g. Warto zauważyć, że stężenia SAs oznaczone w próbkach 
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pobranych z wybiegów dla psów były wyższe niż w próbkach pobranych z pól rolnych. 

Oznacza to, że duża aktywność oraz rotacja psów, a także ograniczona przestrzeń użytkowa 

(300 – 2000 m2) przyczynia się do zwiększonej akumulacji AMs w glebach w miejscach dla 

nich wyznaczonych [P6]. W próbkach gleb pobranych z parków miejskich oznaczono 

wyłącznie SMX oraz SFD, a ich stężenie było poniżej 2,5 ng/g. Pomimo podobnej rotacji psów 

w parkach miejskich oraz wybiegach dla psów, powierzchnia parków jest zdecydowanie 

większa, co może tłumaczyć mniejsza ilość oraz niższe stężenia SAs w glebach. 

 

2.4 Fitoremediacja oraz fotokataliza jako alternatywne metody 

oczyszczania wody z mikrozanieczyszczeń środkami 

bakteriobójczymi 

Niska skuteczność oczyszczania UWW metodą osadu czynnego [P2] z AMs stanowiła 

podstawę do zaproponowania dwóch alternatywnych metod ich usuwania – fitoremediacji 

[P6,P8] oraz fotokatalizy heterogenicznej [P3,P9]. Obie zaproponowane metody są  

w założeniu ekologiczne, ekonomiczne oraz potencjalnie możliwe do wdrożenia na większą 

skale w procesach oczyszczania ścieków oraz wód powierzchniowych. Ocenę skuteczności 

obu metod przeprowadzono w warunkach laboratoryjnych dla wybranych AMs (MET, CIP, ENF, 

LVF, SMX, SFD, CLD, TYL).  

Skuteczne usunięcie pozostałości AMs z wody z użyciem fotokatalizy heterogenicznej 

wymagało doboru odpowiedniego rodzaju fotokatalizatora, jego masy oraz intensywności 

promieniowania elektromagnetycznego. Celem pierwszego z badań była ocena 

skuteczności usuwania MET z próbek wodnych z zastosowaniem różnych parametrów 

fotokatalizy heterogenicznej [P3]. Celem drugiego z badań było porównanie 

skuteczności usuwania wybranych AMs (CIP, ENF, LVF, TYL, CLR) w takich samych 

warunkach fotokatalitycznych [P9]. W obu badaniach wykorzystano 5 komercyjnie 

dostępnych fotokatalizatorów półprzewodnikowych (TiO2-anataz, TiO2-P25, ZnO, ZrO2, WO3). 

Najwyższą skuteczność usuwania MET z wody osiągnięto stosując TiO2-P25 (90% po 60 min 

procesu). Obiecujące właściwości fotokatalityczne wykazywały również ZrO2 oraz ZnO (80 – 

90% po 90 minutach procesu) [P3]. Zmiana masy fotokatalizatora nie miała istotnego wpływu 

na skuteczność usuwania MET z wody. Stwierdzono, że oprócz rodzaju fotokatalizatora 

najistotniejszym parametrem wpływającym na skuteczność usuwania AMs z wody jest 

intensywność natężenia promieniowania elektromagnetycznego. Zmiana irradiancji w zakresie 

500 – 1000 W/m2 skracała czas całkowitego usunięcia MET z wody z 90 do 30 minut [P3]. 

Zastosowanie niższych wartości irradiancji (250 W/m2) umożliwiło jedynie częściowe usunięcie 

MET z wody (90% po 90 min procesu). Spośród 5 wybranych fotokatalizatorów skuteczność 

usuwania FQs (CIP, ENF, LVF) zaobserwowano dla TiO2-P25, osiągającą ponad 90% po 3 – 

5 min procesu. Wyłącznie trzy fotokatalizatory (TiO2-P25, TiO2-anataz oraz ZnO) wykazały 

aktywność fotokatalityczną i pozwoliły na usunięcie 25 – 53% CLR oraz 93 – 100% TYL z wody 

w 120 minutowym procesie fotokatalitycznym. Pomimo tego, że opracowane warunki 

fotokatalizy heterogenicznej (TiO2-P25 (100 g/l), 500 W/m2, 120 min) były odpowiednie do 
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usunięcia z wody 4 z 5 wybranych AMs (MET, CIP, ENF, LVF, TYL) to nie były wystarczające, 

aby w pełni usunąć CLR z wody [P3,P9]. Ponadto, po zastosowaniu opracowanej metody 

fotokatalitycznej do usuwania wybranych FQs oraz MQs z próbek TWW, zaobserwowano 

znaczący spadek skuteczności ich usuwania. Analiza zawartości OC w próbkach wody po 

procesie fotokatalizy wykazała, że 120 min nie jest wystarczającym czasem, aby osiągnąć 

pełną mineralizację AMs [P3,P9]. Spadek zawartości AMs w procesie fotokatalitycznym był 

związany z tworzeniem się ich TPs.  

Skuteczność fitoremediacji wody zawierającej pozostałości wybranych 5 AMs (SMX, TRI, 

CIP, ENF, LVF) oceniono w badaniach z zastosowaniem dwóch gatunków roślin 

wolnopływających: limnobium rozłogowego (łac. Limnobium laevigatum) [P6] oraz rzęsy 

wodnej (łac. Lemma minor) [P8]. Skuteczność usuwania AMs zależała od czterech zjawisk – 

hydrolizy, fotolizy, sorpcji zanieczyszczeń przez roślinę oraz aktywności mikroorganizmów 

obecnych w strefie korzeniowej rośliny. Fitoremediację AMs prowadzono w warunkach 

laboratoryjnych przez 14 dni. Skuteczność usuwania SMX oraz TRI o początkowym stężeniu 

1,0 μg/l, po 14 dniach fitoremediacji z użyciem limnobium rozłogowego wynosiła odpowiednio 

96% oraz 75% [P6]. Usuwanie SMX było przede wszystkim wynikiem hydrolizy i/lub fotolizy  

w środowisku wodnym (83%), natomiast głównymi mechanizmami usuwania TRI było 

pobieranie przez roślinę oraz rozkład mikrobiologiczny w strefie korzeniowej (51 – 58%) [P6]. 

Otrzymane wyniki uznano za obiecujące, ponieważ obecność AMs w wodzie nie wpływała 

negatywnie na wzrost, rozwój rośliny oraz jej zdolność do pobierania, akumulowania oraz ich 

metabolizowania. Limnobium rozłogowe nie przejawiało zdolności do hiperakumulacji AMs, 

dlatego w kolejnym badaniu zdecydowano się na zastąpienie go rzęsą wodną. Skuteczność 

fitoremediacji wody z pozostałości CIP, ENF oraz LVF zbadano na dwóch poziomach stężeń, 

które odpowiadały średnim wartościom stężeń AMs w wodach powierzchniowych (1,0 μg/l; 

LCF) i TWW (10,0 μg/l; HCF) [P8]. Skuteczność usuwania FQs z wody po 14 dniach 

fitoremediacji była najwyższa dla ENF (96 (LCF) – 98% (HCF)), następnie LVF (86 (HCF) – 

88% (LCF)), a najniższa dla CIP (72 (HCF) – 80% (LCF)) [P8]. Wraz ze wzrostem stężenia 

FQs w wodzie, ich stężenie w tkankach roślinnych również było wyższe. Rzęsa wodna 

wykazywała zdolność do hiperakumulacji CIP, dla której współczynnik bioakumulacji obliczony 

dla suchej masy rośliny (BAFDW) był w zakresie 11,5 – 18,2 [P8]. BAFDW dla pozostałych dwóch 

FQs były niższe (2,4 – 2,8 dla ENF; 1,4 – 7,8 dla LVF), ale nadal był to wynik zadowalający  

w porównaniu do literaturowych wartości BAFDW innych gatunków roślin [51,52].  

W tabeli 2 porównano skuteczność tradycyjnej metody oczyszczania ścieków  

z zastosowaniem osadu czynnego, fotokatalizy heterogenicznej oraz fitoremediacji  

w usuwaniu FQs (CIP, ENF, LVF) ze ścieków oraz wody. Skuteczność usuwania FQs ze 

ścieków była uzależniona od pory roku oraz stężenia tych związków w komunalnych ściekach 

bytowych (UWW). Wraz ze wzrostem stężenia FQs w UWW oraz spadkiem temperatury 

charakterystycznym dla okresu jesienno-zimowego, skuteczność ich usuwania spadała [P2]. 

Zastosowanie fotokatalizy heterogenicznej z TiO2-P25 jako fotokatalizatora umożliwiło prawie 

całkowite usunięcie wybranych FQs z wody oraz TWW. Fotokataliza heterogeniczna, w której 

wykorzystano TiO2-P25 jako fotokatalizator oraz intensywności promieniowania 500 W/m2 

spowodowała prawie całkowite (~ 99%) usunięcie wszystkich FQs z wody oraz próbek 

ścieków, jednakże w zależności od składu matrycy zaobserwowano wydłużenie czasu procesu 
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z 15 min do 120 min [P6]. Efektywność fitoremediacji wody z pozostałości wybranych FQs  

w zależności od ich początkowego stężenia była w zakresie 72 – 98% [P8]. Jednak 

fitoremediacja jest procesem długim (14 dni) oraz wymagającym sprzyjających warunków 

środowiskowych do wzrostu i rozwoju rośliny, co jest jej poważnym ograniczeniem.  

Tabela 2. Porównanie metod oczyszczania ścieków oraz wody z pozostałości FQs 

Metoda 

oczyszczania 
Metoda osadu czynnego 

Fotokataliza 

heterogeniczna 
Fitoremediacja 

Warunki  

Przepływ: 60 000 m3/doba 

BZT: 267 mg/l (UWW),  

17 mg/l (TWW) 

CHZT: 382 mg/l (UWW),  

173 mg/l (TWW) 

CFQs: 9,5 – 306,7 ng/l 

Katalizator: TiO2-P25  

(100 mg/l) 

Irradiancja: 500 W/m2 

Czas: 120 min 

CFQs:1 mg/l 

Roślina: Lemma minor 

Czas trwania: 14 dni 

CFQs:1 – 10 μg/l 

ECIP [%] Ścieki: 60 – 82 
Woda: 99 (15 min) 

Ścieki: 96(120 min) 
Woda: 72 – 80 

EENF [%] Ścieki: 15 
Woda: 99 (15 min) 

Ścieki: 99 (120 min) 
Woda: 96 – 98 

ELVF {%] Ścieki: 8 – 100 
Woda: 99 (15 min) 

Ścieki: 99 (120 min) 
Woda: 86 – 88 

TPs + + + 

Źródło [P2] [P9] [P8] 

E – efektywność; TPs – produkty transformacji; BZT – biochemiczne zapotrzebowanie tlenu; CHZT – chemiczne zapotrzebowanie 

na tlen; C – stężenie początkowe AMs. 

2.5 Ścieżki transformacji środków bakteriobójczych  

w środowisku 

Identyfikację TPs wybranych 22 AMs przeprowadzono z użyciem LC-ESI-MS/MS  

w różnych trybach pracy detektora mas – MRM, wzmocnionego skanowania jonów potomnych 

(EPI; ang. enhanced product ion) oraz wzmocnionego skanowania MS (EMS; ang. enhanced 

MS scan) – oraz oprogramowania umożliwiającego inteligentną akwizycję danych (IDA; ang. 

information-dependent acquisition). Identyfikację TPs w próbkach środowiskowych 

przeprowadzono w czterech krokach: (I) przeprowadzono badania przesiewowe próbek  

w trybie pracy pseudo-MRM, (II) przeprowadzono analizę niecelowaną próbek w trybie EMS-

IDA-EPI, (III) potwierdzono obecność TPs, które zostały zidentyfikowane w pierwszym kroku 

oraz (IV) wykonano analizę retrospektywną widm masowych w celu identyfikacji „nowych” TPs.  

Wyznaczono ścieżki transformacji dla 17 z 22 wybranych AMs (MET, DOX, TC, OTC, TRI, 

CLR, TYL, LVF, ENF, CIP, SMX, SFR, SFD, SFM, SFP, SFT, SFX) 9 rodzajach próbek 

środowiskowych (UWW, TWW, AS, gleby, tkanki roślinne, wody powierzchniowe, wody 

gruntowe oraz wody po procesach fotokatalizy oraz fitoremediacji). Zidentyfikowano łącznie 

119 TPs we wszystkich próbkach środowiskowych. Otrzymane wyniki opisane w P1-P9 

pozwoliły stwierdzić, że do transformacji AMs może dochodzić zarówno po wprowadzeniu do 

środowiska macierzystego AMs, jak i na etapie oczyszczania ścieków niezależnie od wybranej 

metody. Niektóre TPs charakteryzują się większą stabilnością od macierzystych AMs 

ponieważ: (I) są odporne na działanie osadu czynnego [P2], działanie silnych utleniaczy 

[P3,P8] oraz (II) są obecne w środowisku wodnym, nawet gdy nie wykryto w próbce 

macierzystego leku [P1]. Brak pełnych informacji o źródłach wprowadzania AMs do 
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środowiska również utrudnia wyznaczenie ich ścieżek transformacji, ponieważ nie wiadomo 

czy zidentyfikowany TPs powstał bezpośrednio w środowisku, czy został do niego 

wprowadzony. Ponadto struktura chemiczna SAs oraz FQs jest zbliżona w obrębie danej grupy 

AMs, więc mogą one tworzyć takie same TPs. Stąd też, nie jest możliwe wskazanie czynnika, 

który spowodował transformację AMs oraz wskazanie miejsca i czasu, w którym do tej 

transformacji doszło wyłącznie na podstawie informacji o obecności lub braku TPs w próbce 

środowiskowej. Przykładową ścieżkę transformacji MET przedstawiono na rysunku 3. 

 

Rysunek 3. Ścieżka transformacji MET w środowisku oraz w procesie fotodegradacji (WS – wody powierzchniowe, 

WG – wody gruntowe, UWW – ścieki nieoczyszczone, AS – ścieki z bioreaktora, TWW – ścieki oczyszczone,  

PC – fotokataliza). 

Stwierdzono, że TPs AMs można podzielić na dwie kategorie: uniwersalne – obecne we 

wszystkich rodzajach próbek środowiskowych oraz specyficzne – charakterystyczne dla 

określonych rodzajów próbek lub procesów. Podział ten wydaje się być kluczowy dla 

skutecznej identyfikacji i monitorowania losów AMs w środowisku. Tradycyjne metody 

oczyszczania ścieków oparte na osadzie czynnym prowadzą do powstawania TPs odpornych 

na jego działanie, które następnie są wprowadzane do środowiska wraz z TWW [P2]. 

Powstawanie TPs zaobserwowano również w procesie fotokatalizy heterogenicznej, a ich ilość 

oraz rodzaj zależał od rodzaju zastosowanego fotokatalizatora [P9]. Zdolność do 

bioakumulacji TPs w roślinach stosowanych do fitoremediacji wody jest szczególnie 

obiecująca, ponieważ mogą być one stosunkowo łatwo zbierane i poddane procesom 

przetwarzania, co zapobiega ich ponownemu wprowadzeniu do środowiska [P6,P8].  
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Podsumowanie i wnioski 

Na podstawie wyników badań otrzymanych w trakcie realizacji niniejszej rozprawy 

doktorskiej, można z pełnym przekonaniem stwierdzić, że zrealizowano wszystkie założone 

cele badawcze oraz udowodniono, że możliwa jest jednoczesna identyfikacja AMs oraz 

ich produktów transformacji z użyciem LC-MS/MS pracującego w różnych trybach pracy 

spektrometru mas. Rozprawa poszerza dotychczasową wiedzę na temat źródeł uwalniania 

AMs oraz ich rozprzestrzeniania się w środowisku. W ramach rozprawy doktorskiej: 

1. Z powodzeniem opracowano metody ekstrakcji dla 20 spośród 22 wybranych AMs  

z ciekłych oraz stałych próbek środowiskowych [P1-P9].  

2. Określono w jakim stopniu spływy z pól rolnych oraz zrzuty z oczyszczalni ścieków 

przyczyniają się do wprowadzania i rozpowszechniania pozostałości AMs w środowisku 

wodnym i lądowym [P2,P4,P5].  

3. Przeprowadzone badania monitoringowe środowiska wodnego oraz gleby potwierdziły, że 

AMs (a w szczególności SAs) są stabilne i mogą akumulować oraz rozprzestrzeniać się  

w środowisku, zarówno na terenach miejskich, jak i wiejskich [P1,P7].  

4. Potwierdzono, że losy AMs po wprowadzeniu do gleby są determinowane przez ich 

właściwości fizykochemiczne. W zależności od właściwości sorpcyjnych, rozpuszczalności 

w wodzie, stabilności na czynniki środowiskowe oraz biodostępności AMs mogą:  

(I) migrować w głąb profilu gleby wraz z opadami deszczowymi, (II) akumulować się  

w glebie lub (III) ulegać degradacji z utworzeniem TPs [P4,P5]. 

5. Fotokataliza heterogeniczna była najskuteczniejszą metodą usuwania AMs z wody oraz 

ścieków nieoczyszczonych. Poważnym ograniczeniem fotokatalizy jest możliwość 

dezaktywacji katalizatora przez składniki matrycy ścieków, które mogą adsorbować się na 

jego powierzchni oraz hamować reakcje fotokatalityczne poprzez pochłanianie 

promieniowania świetlnego. Ponadto, zastosowanie łagodnych warunków 

fotokatalitycznych, symulujących średnią irradiancję słoneczną w Polsce nie prowadzi do 

pełnej mineralizacji AMs w próbce [P3,P9]. 

6. W procesie fitoremediacji zanieczyszczenia są usuwane głównie na skutek działania 

czynników biotycznych (pobieranie przez roślinę, rozkład mikrobiologiczny) oraz 

abiotycznych (fotoliza, hydroliza). To, który z czynników będzie dominujący zależy od 

właściwości fizykochemicznych AMs. Aby fitoremediacja była skuteczna, niezbędne jest 

zapewnienie optymalnych warunków wzrostu i rozwoju dla rośliny [P6,P8]. 

7. Zidentyfikowano łącznie 119 TPs we wszystkich próbkach środowiskowych. Produkty 

transformacji AMs były obecne we wszystkich próbkach środowiskowych, w których 

wykryte zostały macierzyste leki. Mogą one być odporne na biologiczne oraz 

fotochemiczne metody oczyszczania ścieków lub powstawać w trakcie procesów 

oczyszczania. Do transformacji AMs dochodzi również po wprowadzeniu ich do gleby lub 

wody [P1-P9].  

8. Po pobraniu przez roślinę AMs podlegają przemianom metabolicznym z utworzeniem TPs, 

które tak jak macierzysty związek mogą podlegać dystrybucji tkankowej w roślinie i być 

przez nią akumulowane [P5,P6,P8].  
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