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STRESZCZENIE 
 

Zanieczyszczenie wód �ladowymi ilo�ciami substancji chemicznych po-
chodzenia antropogenicznego, obcymi dla �rodowiska wodnego stanowi zagro-
�enie dla prawidłowego rozwoju fauny i flory, a tak�e zdrowia ludzi. Poszuki-
wanie skutecznych metod eliminacji tego rodzaju zanieczyszcze� jest 
przedmiotem zainteresowania wielu o�rodków naukowo-badawczych.  

W pracy przedstawiono wyniki bada� nad degradacj� ksenobiotyków w 
roztworach wodnych na drodze procesów inicjowanych fotochemicznie. Wy-
brane obiekty bada� nale�� do substancji wysoce toksycznych, wykazuj�cych 
działanie kancerogenne i mutagenne oraz zakłócaj�cych prawidłowe funkcjo-
nowanie organów wydzielania wewn�trznego. W grupie badanych zwi�zków 
znalazły si� wielopier�cieniowe w�glowodory aromatyczne: benzo[a]piren, 
chryzenu i fluoren; pochodne fenolowe: 2-chlorofenol, n-butyloparaben, 4-tert-
oktylofenol i dwa sterydy anaboliczne: boldenon i trenbolon. Do degradacji 
tych zwi�zków wykorzystano bezpo�rednie działanie promieniowaniem UV 
oraz reakcj� rodników hydroksylowych generowanych poprzez fotoliz� nad-
tlenku wodoru. Trzeci� zastosowan� metod� było utlenianie molekularnym 
tlenem singletowym, uzyskiwanym w procesie fotosensybilizowanego utlenia-
nia z u�yciem jako sensybilizatorów: ró�u bengalskiego, bł�kitu metylenowego, 
chloryny e6 i chlorku glinowego tetrasulfonowanej ftalocyjaniny.  

Wykonane badania były ukierunkowane na okre�lenie wpływu warunków 
reakcyjnych na szybko�	 procesu, i w wi�kszo�ci dotyczyły układów modelo-
wych. Obejmowały one okre�lenie wpływu odczynu �rodowiska reakcyjnego, 
st��enia zanieczyszcze�, mocy i zakresu spektralnego stosowanego promienio-
wania, obecno�ci i st��enia tlenu, a tak�e, w odpowiednich procesach, st��enia 
nadtlenku wodoru i sensybilizatorów. Przebieg reakcji obserwowany był te�  
w obecno�ci pewnych dodatków o charakterze zmiataczy reaktywnych form 
tlenu, co pozwalało wyja�ni	 mechanizm zachodz�cych reakcji. Zebrane w toku 
do�wiadcze� informacje umo�liwiły zbudowanie modeli kinetycznych bada-
nych procesów, opartych na reakcjach elementarnych oraz wyznaczenie para-
metrów kinetycznych badanych reakcji – wydajno�ci kwantowych degradacji  
i stałych szybko�ci reakcji.  

Przeprowadzone badania przyczyniły si� do lepszego poznania procesów 
degradacji fotochemicznej, zachodz�cych w naturalnych zbiornikach wodnych, 
a jednocze�nie umo�liwiły ocen� przydatno�ci stosowanych metod do praktycz-
nego usuwania gro
nych zanieczyszcze� ze strumienia �cieków. Wyznaczone 
parametry kinetyczne, dla wielu reakcji po raz pierwszy, mog� by	 wykorzysta-
ne do modelowania procesów fotochemicznych zachodz�cych w przyrodzie, jak 
i w pracach projektowych przy ewentualnym zastosowaniu metod fotochemicz-
nych do oczyszczania wód. 
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SPIS SKRÓTÓW I SYMBOLI 
 
1O2  – cz�steczkowy tlen singletowy 
2CP – 2-chlorofenol 
AOP – procesy zaawansowanego utleniania 
AT  – atrazyna 
BAP – benzo[a]piren 
BD  – boldenon 
BP – n-butyloparaben  
CHe6 – chloryna e6 
CHR – chryzen 
EDs    – zwi�zki wykazuj�ce aktywno�	 hormonaln� (ang. endocrine  

 disruptors) 
FLU – fluoren 
H  – nadtlenek wodoru 
OP  – 4-tert-oktylofenol 
PC – chlorek tetrasulfonowanej ftalocyjaniny glinowej 
PS – sensybilizator 
RB  – ró� bengalski, sól disodowa 
TB  – trenbolon 
VIS  – �wiatło, promieniowanie widzialne  
WWA – wielopier�cieniowe w�glowodory aromatyczne 
 
a – współczynnik nachylenia prostej 
b – droga optyczna 
C – st��enie molowe 
E – strumie� fotonów 
Ea – strumie� fotonów zaabsorbowany w obj�to�ci reaktora 
F – ułamek pochłoni�tego promieniowania 
K – stała równowagi  
k – stała szybko�ci 
kd  – stała szybko�ci zaniku tlenu singletowego w wodzie 
kq  – stała szybko�ci wygaszania tlenu singletowego 
kr  – stała szybko�ci reakcji tlenu singletowego 
kt  – stała szybko�ci zaniku tlenu singletowego, kr + kq 



 7 

kD  – stała szybko�ci zaniku stanu trypletowego sensybilizatora w wodzie 
k�O2 – stała szybko�ci tworzenia tlenu singletowego  
kQ – stała szybko�ci wygaszania stanu trypletowego 
kz – zast�pcza stała szybko�ci 
r – szybko�	 reakcji 
t – czas 
 
0 – stan pocz�tkowy, warunki wyj�ciowe 
α – stopie� dysocjacji 
� – współczynnik 
ε – molowy współczynnik absorpcji 
φ – wydajno�	 kwantowa 
φT – wydajno�	 kwantowa tworzenia trypletu 
φ∆ – wydajno�	 kwantowa tworzenia tlenu singletowego 
λ – długo�	 fali 
* – stan wzbudzony 
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1. WPROWADZENIE  
 

Specyficzn� grup� zanieczyszcze�, wyst�puj�cych w �ladowych ilo�ciach 
w �rodowisku wodnym, stanowi� substancje o wysoce toksycznym działaniu, 
powoduj�ce choroby nowotworowe, wywołuj�ce mutacje czy te� zakłócaj�ce 
prac� gruczołów wydzielania wewn�trznego, a wi�c zaburzaj�ce podstawowe 
funkcje organizmu: rozmna�anie i rozwój. Zanieczyszczenia te s� okre�lane 
jako ksenobiotyki, czyli substancje pochodzenia antropogenicznego, które nie 
wyst�puj� samoistnie w przyrodzie. Natura nie potrafi sobie poradzi	 z degra-
dacj� tych zwi�zków na drodze biologicznej, bowiem brak jest wykształconych 
ewolucyjnie mechanizmów ich metabolizmu. Substancje tego typu cz�sto nie s� 
usuwane ze �cieków oczyszczanych tradycyjnymi metodami, s� trudno biode-
gradowalne i ulegaj� akumulacji [1, 2, 3, 4]. Korzystanie z zanieczyszczonych 
zasobów wodnych, stanowi zagro�enie zdrowia człowieka oraz wpływa na kon-
dycj� i wielko�	 populacji zwierz�t i ro�lin. Dlatego te� eliminacja zanieczysz-
cze� jest przedmiotem bada� w wielu o�rodkach badawczych, co ma odzwier-
ciedlenie w bogatej literaturze przedmiotu [5, 6, 7, 8, 9].  

Szczególn� grup� ksenobiotyków stanowi� zwi�zki przejawiaj�ce aktyw-
no�	 hormonaln�, okre�lane jako EDs (ang. endocrine disruptors). S� one defi-
niowane jako zewn�trzne, pozaustrojowe substancje lub ich mieszaniny, które 
zmieniaj� funkcj� lub funkcje układu wydzielania wewn�trznego i w konse-
kwencji prowadz� do niepo��danych skutków w zdrowym organizmie lub jego 
potomstwie, czy populacji [7]. Szerok� gam� tych substancji mo�na podzieli	 
na dwie kategorie: zwi�zki naturalnie wyst�puj�ce w przyrodzie oraz syntety-
zowane przez człowieka. Ich klasyfikacja nie opiera si� na własno�ciach che-
micznych czy strukturze chemicznej lecz na ich biologicznym oddziaływaniu na 
układ hormonalny poprzez: 1) na�ladowanie b�d
 blokowanie działania hormo-
nów, 2) zmian� szlaków syntezy i metabolizmu hormonów czy te� 3) modyfi-
kacj� poziomu wra�liwo�ci receptorów hormonalnych. Skutki ich działania 
dotycz� przede wszystkim szeroko rozumianej sfery rozrodczo�ci (bezpłodno�	, 
niedorozwój płciowy, zmiany zachowa� seksualnych) [10], a tak�e obni�enia 
koncentracji lub nadaktywno�ci osobników, zmiany prawidłowego działania 
gruczołów tarczycy, nadnerczy i przysadki. Obserwowano te� zwi�kszon� licz-
b� przypadków zachorowa� na raka oraz wad wrodzonych [3]. Wprawdzie 
wi�kszo�	 tych przypadków została zaobserwowana u zwierz�t (mi�czaki, ryby, 
gady, ptaki, ssaki [11]), to zasada ostro�no�ci wymaga podj�cia odpowiednich 
kroków w celu eliminacji tych zwi�zków ze �rodowiska.  

Liczba zwi�zków wykazuj�cych oddziaływanie z układem hormonalnym 
jest szacowana na około 38 tys. [3]. Jednak�e rozpocz�te w 1999 roku prace  
w ramach Unii Europejskiej nad tego rodzaju zwi�zkami, z pierwotnie wytypo-
wanych 575 substancji, po sze�cioletnich badaniach ograniczyły ich liczb� do 
320 [12]. Przy ustalaniu listy zwi�zków o działaniu endokrynnym pewn� rol� 
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odgrywała tak�e wielko�	 produkcji, trwało�	 i mo�liwo�	 kontaktu z podejrza-
nymi zwi�zkami. 

W�ród zwi�zków o działaniu endokrynnym mo�na wyró�ni	: pestycydy, 
np. DDT (dichlorodifenylotrichloroetan), lindan (
-heksachlorocykloheksan), 
glifosat (N-(fosfonometylo)glicyna) [13, 14, 15], zaliczane do pestycydów or-
ganiczne zwi�zki cyny [16]; zwi�zki aromatyczne i halogenoorganiczne po-
wstaj�ce w procesach spalania, np. niektóre wielopier�cieniowe w�glowodory 
aromatyczne, polichlorowane bifenyle, dioksyny i furany [12, 17]; bromowane 
�rodki ga�nicze np. dekabromodifenylowy eter [18, 19]; metale ci��kie takie, 
jak kadm, ołów, rt�	 [3, 7]; alkilofenole u�ywane w produkcji �rodków po-
wierzchniowo czynnych i tworzyw sztucznych, np. nonylofenol, bisfenol A [6, 20]; 
plastyfikatory tworzyw sztucznych, np. ftalan dibutylu [21, 22]; naturalne i synte-
tyczne sterydy stosowane w medycynie, hodowli zwierz�t i u�ywane jako �rod-
ki antykoncepcyjne [1, 23, 24]; fitoestrogeny np. izoflawony, ligniny, zawarte  
w materiale ro�linnym (soja, kapusta, celuloza) [25]; stabilizatory, antyutleniacze 
itp., stosowane w �rodkach higieny osobistej, kosmetykach, farmaceutykach czy te� 
w �ywno�ci, np. parabeny, pi�ma zapachowe, pochodne anizolu [26, 27, 28]. 

Wymienione zwi�zki s� u�ywane w znacz�cych ilo�ciach w �yciu codzien-
nym ka�dego z nas, w rolnictwie i hodowli, jak równie� w przemy�le. Po u�yciu 
substancje, cz�sto w niezmienionej postaci, s� odprowadzane do zakładów 
oczyszczania �cieków, sk�d wraz ze spływami rolniczymi przedostaj� si� do 
wód powierzchniowych. Rysunek 1 przedstawia schematycznie główne 
ródła 
emisji ksenobiotyków i ich obieg w �rodowisku wodnym.  

 

 
 

Rys. 1. Drogi zanieczyszczenia �rodowiska wodnego zwi�zkami o charakterze ED  
(pogrubione linie wskazuj� główne drogi) 

 
Oczyszczalnie �cieków pracuj�ce w oparciu o konwencjonalne technologie 
zawodz� w usuwaniu zwi�zków o charakterze EDs. Koagulacja, flokulacja, 
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sedymentacja, czy biologiczna filtracja pozostaj� w znacznym stopniu niesku-
teczne [4, 9, 22, 28, 29]. Spowodowane to mo�e by	 ró�nymi własno�ciami 
chemicznymi ksenobiotyków, ich dobr� rozpuszczalno�ci� w wodzie, b�d
 te�, 
bardzo niskim poziomem ich st��e� (ppb, ppm [7]) w �ciekach doprowadza-
nych do oczyszczalni.  

Obecno�	 zwi�zków o charakterze ED w wodach powierzchniowych, sta-
nowi�cych 
ródło wody pitnej rodzi powa�ne zagro�enie dla zdrowia i �ycia 
flory, fauny oraz ludzi. Pomimo, �e problem obecno�ci farmaceutyków i stero-
idów w wodach powierzchniowych (zwi�zków o charakterze endokrynnym) 
opisywany jest w literaturze od lat 60. i 70. ubiegłego wieku [5], to powi�zanie 
ich obecno�ci z obserwowanymi zmianami u organizmów wodnych nast�piło  
u progu XXI wieku [20]. Liczne badania nad oddziaływaniem wielu substancji 
na układ hormonalny organizmów z jednej strony, i badania akwenów prawie 
na całym �wiecie pod k�tem obecno�ci EDs, dzi�ki odpowiednim procedurom 
analitycznym [30], potwierdziły istniej�ce zagro�enia. I prawie od pierwszych 
doniesie� literaturowych u�wiadamiaj�cych powa�n� sytuacj�, kierowano apele 
o znalezienie skutecznych technologii usuwaj�cych te substancje ze �rodowiska 
wodnego [31].  

Podejmowane s� zatem działania usprawniaj�ce skuteczno�	 zakładów 
oczyszczania �cieków w eliminacji EDs [29], przez nowe rozwi�zania przepły-
wu wód w lagunach i stawach stabilizacyjnych [32], analizie znanych rozwi�-
za� do nowych potrzeb np. chlorowanie [33], utlenianiu za pomoc� mangania-
nu(VII) [34], ozonowaniu poł�czonemu z filtracj� w piaskownikach [35]. 
Badana jest te� efektywno�	 metod fizycznych, jak nanofiltracja i odwrócona 
osmoza [36]. Jednak wi�kszo�	 badaczy wskazuje na du�� skuteczno�	 che-
micznego utleniania za po�rednictwem reaktywnych cz�steczek tlenowych,  
a szczególnie rodników hydroksylowych generowanych w ró�nych procesach 
zaawansowanego utleniania (AOP) [3, 7, 8, 9]. Dodatkowo zanieczyszczenia 
poddane utlenianiu metodami AOP prowadz� do produktów bardziej podatnych 
na biodegradacj�, np. jak ma to miejsce przy działaniu na niejonowe �rodki 
powierzchniowo czynne [37]. 

Powszechno�	 wyst�powania ksenobiotyków w przyrodzie, a szczególnie 
w �rodowisku wodnym i zwi�zane z tym zagro�enia dla �ywych organizmów 
stwarzaj� presj� ukierunkowan� na trzy rodzaje działalno�ci. Ograniczenie sto-
sowania gro
nych substancji chemicznych, poszukiwanie skutecznych metod 
ich eliminacji ze �cieków odprowadzanych do wód powierzchniowych. Wresz-
cie, prowadzenie bada� nad naturalnymi procesami biologicznymi i fotoche-
micznymi, pozwalaj�cymi zlikwidowa	 gromadzone trucizny i lepiej pozna	 
wiod�ce ku temu procesy. Wiedza ta umo�liwia podj�cie działa� profilaktycz-
nych, chroni�cych przyrod�, a tak�e identyfikacj� produktów przej�ciowych, 
ich toksyczno�ci, co powinno umo�liwi	 lepsze zapobieganie degradacji �rodo-
wiska.  

Wła�nie problematyka degradacji ksenobiotyków, a szczególnie aspekty 
wpływu warunków degradacji na jej szybko�	 przy wykorzystaniu metod foto-
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chemicznych, generuj�cych reaktywne formy tlenu jest przedmiotem niniejszej 
rozprawy, co wpasowuje si� w dwa ostatnie kierunki działalno�ci.  

 
W kolejnych rozdziałach pracy omówiłem wybrane do bada� ksenobiotyki, 

a nast�pnie metody fotochemiczne wykorzystane do ich degradacji. Ogólnej 
prezentacji metod towarzyszy przegl�d doniesie� literaturowych dotycz�cy 
degradacji ksenobiotyków wybranymi metodami fotochemicznymi. W kolej-
nych rozdziałach przedstawiłem wyniki bada� wykonanych w naszym laborato-
rium i w ko�cu, w podsumowaniu zawarłem wnioski wypływaj�ce z cało�ci 
pracy, staraj�c si� wskaza	 rol� naszych prac w kontek�cie bada� prowadzo-
nych w innych o�rodkach. 
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2. BADANE KSENOBIOTYKI  

 
Przy wyborze obiektów, do kolejno podejmowanych etapów bada� opisa-

nych w niniejszej pracy, kierowałem si� mał� liczb� doniesie� literaturowych  
o degradacji tych zwi�zków oraz potrzeb� takich bada�, wynikaj�c� z wysokiej 
ich toksyczno�ci. Obiektem moich bada� były ksenobiotyki w pewnym stopniu 
reprezentatywne dla substancji o działaniu endokrynnym. Z grupy w�glowodo-
rów aromatycznych były to benzo[a]piren, chryzen i fluoren (rys. 2). W�ród 
pochodnych zwi�zków fenolowych zbadano n-butylparaben, 4-tert-oktylofenol  
i 2-chlorofenol. Badaniom poddano tak�e dwa syntetyczne sterydy nale��ce do 
sterydów anabolicznych, stosowanych w niektórych krajach masowo przy pro-
dukcji zwierz�cej: boldenon i trenbolon.  

Wielopier�cieniowe w�glowodory aromatyczne (WWA), wyst�puj� po-
wszechnie w przyrodzie, głównie na skutek działalno�ci człowieka. Powa�ne 
ska�enie gleby na obszarach, gdzie przez wiele lat egzystowały zakłady przero-
bu w�gla s� znacz�cym tego przykładem. U progu XXI wieku zawarto�	 WWA 
w wodach otwartego Bałtyku była szacowana na ponad 5 Mg (0,2 Mg BAP),  
z czego 1,4 Mg (0,18 Mg BAP) była zaadsorbowana na zawieszonych w wodzie 
cz�stkach [38]. �ródłem emisji WWA do �rodowiska jest zasadniczo ka�dy 
proces, prowadz�cy do niecałkowitego spalania zwi�zków organicznych, proce-
sy naturalne (po�ary lasów, erupcje wulkaniczne) oraz działania poza przemy-
słowe (spaliny pojazdów, palenie tytoniu, spalanie odpadów, sma�enie potraw).  

    
benzo[a]piren  chryzen   fluoren 

 
Rys. 2. Struktury chemiczne badanych WWA 

 
Du�e zainteresowanie tymi zwi�zkami wynika z ich udowodnionego dzia-

łania kancerogennego, muta- i teratogennego [39]. Benzo[a]piren i ben-
zo[a]antracen wykazuj� aktywno�	 hormonaln� [12]. Wprawdzie wi�kszo�	 
WWA nie jest zaliczana do EDs, to nale�y doda	, �e wiele ich metabolitów 
posiada własno�ci estrogenne [11], co dodatkowo wpływa na zagro�enie �y-
wych organizmów. Ameryka�ska Agencja Ochrony �rodowiska (EPA) na li�cie 
129 najbardziej gro
nych zanieczyszcze� umie�ciła 16 wielopier�cieniowych 
w�glowodorów aromatycznych [40]. 

�rodowisko wodne jest zanieczyszczone WWA poprzez �cieki miejskie  
i przemysłowe, spływy wód z obszarów ska�onych (np. tereny koksowni, za-
kładów produkuj�cych asfalt) oraz wody opadowe usuwaj�ce WWA z atmosfe-
ry [41]. St��enia w wodach powierzchniowych wahaj� si� w granicach 
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0,1÷830 ng/dm3 [42]. Szczególnie wysokie zawarto�ci WWA odnotowano  
w postaci zaadsorbowanej na zawieszonej materii, dochodz�ce do około 
15 �g/g [43]. W wodach Bałtyku st��enie poszczególnych WWA zawiera si�  
w granicach 0,1÷1 ng/dm3 [44]. W �rodowisku wodnym WWA wyst�puj� 
głównie w formie zaadsorbowanej na cz�stkach ciał stałych, komórkach mikro-
organizmów lub w formie mikrokrystalicznych agregatów. Ich hydrofobowy 
charakter powoduje, �e s� one bardzo słabo rozpuszczalne w wodzie. Sprz��ony 
układ wi�za� podwójnych WWA rozci�gaj�cy si� na cał� cz�steczk� powoduje, 
�e absorbuj� one do�	 intensywnie �wiatło z obszaru bliskiego ultrafioletu, a te 
o du�ej masie cz�steczkowej nawet �wiatło widzialne.  

Parabeny – estry alkilowe kwasu 4-hydroksybenzoesowego, s� powszech-
nie stosowanymi od lat 30. ubiegłego wieku, konserwantami w produktach ko-
smetycznych, lekach, wyrobach spo�ywczych i produktach przemysłowych 
[45]. Szczególnie estry metylowy, etylowy, propylowy, n-butylowy (rys. 3)  
i benzylowy, ró�ni�ce si� rozpuszczalno�ci� i aktywno�ci� mikrobiologiczn� 
nale�� do najcz��ciej stosowanych. Ocenia si�, �e �rednie ich zu�ycie w Sta-
nach Zjednoczonych wynosi około 76 mg na osob� w ci�gu jednego dnia [46]. 
Powszechne ich stosowanie oraz nieefektywno�	 klasycznych metod oczysz-
czania �cieków powoduje przedostawanie si� parabenów do wód powierzch-
niowych, np. w niektórych okolicach w Wielkiej Brytanii ich st��enie w wo-
dach wynosi około 50 ng/dm3 [28]. Powszechne ich u�ycie wynika z taniej 
produkcji i szerokiego spectrum działania przeciwko dro�d�om, ple�niom  
i bakteriom oraz faktu, �e przez długi okres czasu były uwa�ane za nietoksycz-
ne. Jednak szereg ostatnich bada� wykazało aktywno�	 estrogenn� parabenów 
[47]. Zwłaszcza propyloparaben i butyloparaben zakłócaj� wydalanie testoste-
ronu i funkcjonowanie układu rozrodczego u samców myszy i szczurów  
[48, 49]. Butyloparaben zawarty w kosmetykach do u�ytku zewn�trznego mo�e 
by	 tak�e wchłaniany do organizmu ludzkiego przez skór� [21], wprawdzie bez 
zauwa�alnego krótkookresowego (dwa tygodnie) wpływu na poziom hormonów 
płciowych i tarczycy. 

4-tert-oktylofenol (rys. 3) nale�y równie� do zwi�zków zakłócaj�cych pra-
c� gruczołów wydzielania wewn�trznego. Jest zwi�zkiem stosowanym do pro-
dukcji detergentów niejonowych, surowcem słu��cym do wytwarzania �ywic 
fenolowo-formaldehydowych oraz jest stosowany do produkcji pestycydów 
[50]. Masowo produkowane detergenty niejonowe (np. Wlk. Brytania ok. 
19 tys. Mg w 2006 roku [51]) oparte na etoksylowanym oktylofenolu, który 
podobnie jak etoksylowany nonylofenol, w naturalnym �rodowisku wodnym 
do�	 łatwo trac� ła�cuch hydrofilowy, a pozostały alkilofenol, oprócz charakte-
ru EDs, jest zwi�zkiem trwałym, trudno ulegaj�cym biodegradacji i akumuluj�-
cym si� w �rodowisku [52]. Obecno�	 4-tert-oktylofenolu stwierdzono w �cie-
kach (0,17÷9 µg/dm3) [53], a nawet w wodzie pitnej (0,06 µg/dm3) [54]. 
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Rys. 3. Struktury chemiczne badanych ksenobiotyków 
 
Zwi�zki chlorofenolowe, w tym 2-chlorofenol (rys. 3) znalazły si� w sferze 

zainteresowa� chemii �rodowiska ze wzgl�du na ostr� toksyczno�	 oraz wysok� 
odporno�	 na biodegradacj�, co powoduje ich akumulacj� w �rodowisku  
[55, 56]. Pentachlorofenol, 2,4-dichlorofenol stanowi� zwi�zki zaliczane do 
grupy substancji hormonalnie aktywnych [12]. 2-chlorofenol stanowi głównie 
zanieczyszczenie pochodz�ce ze 
ródeł przemysłowych, gdzie jest on wykorzy-
stywany do produkcji pestycydów, barwników i leków [57]. 

Szczególn� grup� zanieczyszcze� �rodowiska wodnego stanowi� zwi�zki 
sterydowe u�ywane w rolnictwie – w hodowli zwierz�t, w celu przyspieszenia 
przyrostu masy mi��niowej. Wprawdzie w krajach Unii Europejskiej ich stoso-
wanie jest zabronione [58], jednak w innych krajach s� one regularnie stosowa-
ne przy przemysłowej hodowli bydła mi�snego (USA, Kanada). Boldenon  
i trenbolon (rys. 3) s� przedstawicielami syntetycznych sterydów anabolicznych 
o endokrynnym działaniu i poza rolnictwem s� u�ywane przez kulturystów, czy 
te� s� nielegalnie podawane koniom wy�cigowym. Jak inne sterydy androgenne 
boldenon i trenbolon s� zaliczane do zwi�zków o działaniu rakotwórczym [59]. 
Zwi�zki te wykazuj� wi�ksz� stabilno�	 w �rodowisku wodnym i s� mniej po-
datne na biodegradacj� ni� naturalne hormony. Skal� problemu obrazuje trenbo-
lon, którego roczne zu�ycie w USA ocenia si� na kilka ton [60], a jego czas 
�ycia w oborniku wynosi ponad 270 dni [24]. 

 
Wybrane do bada� zanieczyszczenia powszechnie wyst�puj� w �rodowisku 

wodnym ze wzgl�du na ich masowe stosowanie. S� one reprezentatywne dla 
wysoce toksycznych ksenobiotyków, szczególnie o działaniu endokrynnym. 
Wybrane EDs nale�� w wi�kszo�ci do zwi�zków do�	 słabo lub w ogóle nie-
zbadanych pod k�tem przebiegu degradacji, zarówno przy zastosowaniu nowo-
czesnych technologii oczyszczania �cieków, jak równie� procesów przebiegaj�-
cych w przyrodzie, decyduj�cych o ich losach.  
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3. FOTOCHEMICZNE METODY DEGRADACJI  

 
W procesach fotochemicznych promieniowanie UV lub �wiatło (promie-

niowanie widzialne) stanowi selektywny reagent zdolny do zainicjowania, czy 
przebiegu reakcji chemicznych. Mówi�c o degradacji fotochemicznej zwi�zków 
organicznych, mamy na my�li zrywanie wi�za� w cz�steczkach, pozwalaj�ce 
otrzyma	 prostsze zwi�zki, b�d
 te� niszczenie struktur biologicznych np.  
w mikroorganizmach, prowadz�ce do dezynfekcji. W razie konieczno�ci degra-
dacja mo�e by	 prowadzona a� do pełnej mineralizacji, z wydzieleniem ditlen-
ku w�gla, wody i kwasów mineralnych. Zastosowanie fotochemicznych metod 
degradacji do zanieczyszczonych wód, najcz��ciej w obecno�ci dodatkowych 
utleniaczy lub katalizatorów, ma na celu detoksyfikacj�, oczyszczanie lub zapo-
bieganie niepo��danym skutkom, jakie mo�e spowodowa	 to zanieczyszczenie. 
Wi�kszo�	 stosowanych w tym celu metod zalicza si� do zaawansowanych 
procesów utleniania (AOP), przebiegaj�cych przy ci�nieniu atmosferycznym  
i w temperaturach otoczenia, które wykorzystuj� głównie wysok� reaktywno�	  
i wysoki potencjał utleniaj�cy rodników hydroksylowych.  

AOP s� wykorzystywane w ochronie �rodowiska od ponad dwudziestu lat 
[61]. Obejmowały one pierwotnie wykorzystanie ozonu, nadtlenku wodoru  
i promieniowania UV w ró�nych kombinacjach. Z czasem, ilo�	 metod klasyfi-
kowanych do AOP znacznie wzrosła, obejmuj�c procesy fotokatalityczne, pro-
cesy elektrochemiczne, działanie ultrad
wi�ków (sonoliza), techniki plazmy 
niskotemperaturowej, napromieniowanie pró�niowym UV (VUV) czy strumie-
niem elektronów oraz ró�norodne ich kombinacje [62]. Najwa�niejsze metody 
AOP wykorzystywane w degradacji zanieczyszcze� przedstawia rysunek 4. 

 

         PROCESY

ZAAWANSOWANEGO 
       
        UTLENIANIA

H2O / VUV

O3 / UV

H2O2 / UV

TiO2 / UV

H2O / SONOLIZA O3 / H2O2

FeII / H2O2

FeIII(FeII) / H2O2 / UV

H2O / γ , β

INNE  
Rys. 4. Procesy utleniania zaliczane do AOP. Podwójny pi�ciok�t ł�czy procesy  

fotochemiczne 
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W�ród wyszczególnionych procesów utleniania, procesy fotochemiczne 
zajmuj� znacz�ce miejsce i s� cz�sto wykorzystywane do usuwania ksenobioty-
ków ze �rodowiska wodnego [7, 8, 63]. Procesy fotochemicznego utleniania 
przebiegaj�ce w natlenionych roztworach wodnych na drodze bezpo�redniego 
działania promieniowania UV (VIS) na degradowany zwi�zek lub na drodze 
po�redniej z udziałem sensybilizatora nie s� zaliczane do AOP. Mimo, �e cz�sto 
przebiegaj� one z udziałem organicznych rodników nadtlenkowych, rodniko-
anionu ponadtlenkowego czy molekularnego tlenu singletowego, uwa�anych za 
reaktywne cz�steczki tlenowe [64]. Aplikacja fotochemicznych procesów, 
oprócz efektywno�ci, zale�y te� od kosztów, w których cena energii koniecznej 
do wytworzenia promieniowania o po��danej długo�ci fali niejednokrotnie od-
grywa decyduj�c� rol�. W metodach fotochemicznych, wykorzystuj�cych sub-
stancje pomocnicze (utleniacze, katalizatory) zakres stosowanego promienio-
wania jest �ci�le zdeterminowany, co schematycznie przedstawia rysunek 5. 
Obni�enie kosztów jest mo�liwe poprzez zastosowanie ta�szego promieniowa-
nia, st�d badania nad nowymi sensybilizatorami i nad modyfikacjami np. katali-
zatora TiO2, pozwalaj�cymi wykorzysta	 najta�sze promieniowanie widzialne 
lub słoneczne.  
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Rys. 5. Zakresy promieniowania elektromagnetycznego wykorzystywane w procesach 

fotochemicznych 
 

Ł�czne działanie ozonu i promieniowania UV na wodne roztwory zanie-
czyszcze� prowadzi do ich degradacji, szybciej i efektywniej, ni� przy oddziel-
nym działaniu obydwu czynników. Spowodowane jest to przez reakcje z rodni-
kami hydroksylowymi powstaj�cymi poprzez fotoliz� ozonu w �rodowisku 
wodnym. Metoda ta była wykorzystana do degradacji zwi�zków o działaniu 
endokrynnym, takich jak WWA [65], estron (E1) [66], 17�-estradiol (E2) i bis-
fenol A [67], przeciwutleniacz – butylowany hydroksyanizol [27] oraz nonylo-
fenol i oktylofenol oraz ich pochodne etoksylowe [51]. Układ O3/UV nie jest 
zbyt szeroko badany, bowiem przebieg samego ozonowania przy odpowiednim 
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pH �rodowiska reakcyjnego, prowadzi równie� do powstania rodników hydrok-
sylowych. Zatem przyspieszenie procesu fotochemicznego przez zwi�kszenie 
st��enia rodników •OH, cz�sto jest nieopłacalne. Przewaga ł�cznego działania 
ozonu i promieniowania UV uwidacznia si�, gdy s� osi�gane inne korzy�ci, jak 
na przykład brak uci��liwego osadu przy utlenianiu pochodnych anizolu, który 
pojawia si� w procesie samego ozonowania [27]. 

Procesy fotokatalizy z u�yciem półprzewodników wykorzystuj� zjawisko 
zwane efektem fotoelektrycznym wewn�trznym. Polega ono na przeniesieniu 
elektronu z pasma walencyjnego do pasma przewodnictwa półprzewodnika  
w wyniku absorpcji fotonów o energii, co najmniej odpowiadaj�cej ró�nicy 
energii mi�dzy oboma pasmami (przerwy energetycznej). Efektem jest rozsepa-
rowanie ładunków: elektronu i luki pozostałej po elektronie, zwanej dziur�, 
zachowuj�cej si� jak elementarny ładunek dodatni. W odpowiednich warun-
kach, ograniczaj�cych rekombinacj�, cz��	 docieraj�cych do powierzchni elek-
tronów mo�e uczestniczy	 w reakcjach redukcji, a dziur w reakcjach utleniania. 
W procesach degradacji zanieczyszcze� w roztworach wodnych najcz��ciej jest 
wykorzystywany ditlenek tytanu, półprzewodnik prawie idealnie nadaj�cy si� 
na fotokatalizator. Jest nietoksyczny, nierozpuszczalny w wodzie, stabilny foto-
chemicznie oraz jest stosunkowo tani, a jego aktywno�	 inicjuje promieniowa-
nie nale��ce do bliskiego UV (UVA, � < 388 nm) [62]. Mo�na zatem wykorzy-
stywa	 w procesach fotokatalizy z TiO2 promieniowanie słoneczne. 
Najwa�niejsze reakcje prowadz�ce do wytworzenia reaktywnych form tlenu, 
obejmuj� utlenienie wody do rodników hydroksylowych i redukcj� rozpuszczo-
nego tlenu do rodniko-anionu ponadtlenkowego.  

W układzie TiO2/UV poddawano degradacji wiele zwi�zków nale��cych 
do grupy EDs: alkilofenole, bisfenol A, heksachlorobenzen, pestycydy, sterydy 
naturalne i syntetyczne – estron (E1), 17�-estradiol (E2) i etynylestradiol (EE) 
[63]. Przedmiotem bada� były tak�e 2-chlorofenol i 2,4-dichlorofenol,  
[68], ftalany dibutylu [69] 4-tert-oktylofenol [70] i zaliczany do WWA dibenzo-
tiofen [71].  
Ilo�	 publikowanych prac i prezentowane wyniki �wiadcz� o du�ym zaintere-
sowaniu t� metod� i znacznych mo�liwo�ciach jej wykorzystania w praktycznej 
realizacji oczyszczania �cieków [72]. Najistotniejszymi kierunkami bada�, ze 
znacznymi ju� osi�gni�ciami s�: realizacja procesu fotokatalizy z immobilizo-
wanym TiO2, jak na przykład w reaktorze membranowym wykorzystanym do 
degradacji farmaceutyków i zwi�zków EDs [73]. Drugi kierunek to badania  
nad modyfikacj� katalizatora, maj�ce na celu mo�liwo�	 jego aktywacji przez 
promieniowanie widzialne, jak np. wprowadzanie do struktury TiO2 atomów 
boru [74].  

Prowadzenie degradacji zwi�zków organicznych za pomoc� soli �elaza(II)  
i nadtlenku wodoru w polu promieniowania UV, mo�na traktowa	 jako ulep-
szenie klasycznej reakcji odkrytej przez Fentona [75]. W procesie Fentona obok 
rodników hydroksylowych, powstaj�cych w wyniku reakcji utlenienia jonów 
�elaza(II) nadtlenkiem wodoru, tworz� si� jony �elaza(III). W praktycznej reali-
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zacji procesu, po całkowitym zu�yciu jonów �elaza(II) proces ulega zahamowa-
niu. Bowiem mo�liwe reakcje regeneracji FeII, s� zbyt wolne i wymagaj� wi�k-
szych ilo�ci nadtlenku wodoru, a to ostatnie nie jest korzystne dla degradacji 
zanieczyszcze�. Metoda foto-Fentona umo�liwia redukcj� hydroksykomplek-
sów FeIII do �elaza(II), a dodatkowo w reakcji powstaj� te� rodniki •OH [76]. 
Wprowadzenie do układu jonów karboksylowych (np. szczawianów [77]) 
umo�liwia tak�e przebieg procesu foto-Fentona w zakresie promieniowania 
widzialnego. Znaczn� niedogodno�ci� metod zwi�zanych z reakcj� w układzie 
jony �elaza – nadtlenek wodoru jest konieczno�	 prowadzenia procesu przy 
niskim pH, aby zapobiec wytr�caniu si� FeIII w postaci wodorotlenku, co przy 
procesie fotochemicznym pogarsza tak�e warunki penetracji promieniowania. 

Przy zastosowaniu metody foto-Fentona prowadzono badania nad rozkła-
dem 4-oktylofenolu, sterydów, bisfenolu A [78, 79, 80, 81] parabenów [82]. 
Bisfenol A poddano te� degradacji metod� foto-Fentona z u�yciem promienio-
wania słonecznego i działania ultrad
wi�ków, obserwuj�c synergizm poł�czo-
nych metod [83]. Reakcje foto-Fentona przebiegaj� tak�e w naturalnych  
wodach powierzchniowych, szczególnie w wodach �ródl�dowych w zakresie 
pH 3÷8 [84]. Kluczow� rol� w powstawaniu koniecznych do przebiegu reakcji 
Fentona, nadtlenku wodoru oraz rozpuszczonych jonów �elaza(II) odgrywa 
materia organiczna (zwi�zki humusowe), która jest tak�e głównym reagentem 
dla powstałych rodników hydroksylowych. Natomiast rola materii organicznej 
przy degradacji zanieczyszcze� metod� Fentona w wodach naturalnych jest 
wci�� nierozstrzygni�ta – dla jednych zanieczyszcze� zwi�zki humusowe po-
prawiaj� efektywno�	 degradacji, dla innych przeciwnie [85].  

 
Pozostałe z wymienionych, trzy metody fotochemiczne degradacji: bezpo-

�rednie działanie promieniowaniem UV, proces H2O2/UV i sensybilizowane 
utlenianie zostan� omówione oddzielnie. Zostały one wybrane, gdy� w prze-
prowadzonych przeze mnie badaniach były one najszerzej wykorzystywane. 
Badania wpływu promieniowania UV na ksenobiotyki, szczególnie emitowane-
go przez niskoci�nieniowe lampy rt�ciowe (254 nm), stanowiły baz� bada� nad 
degradacj� w układzie H2O2/UV, a tak�e pozwalały okre�li	 skuteczno�	 tego 
promieniowania, cz�sto stosowanego w procesach uzdatniania wody do rozkła-
du zanieczyszcze�. Umo�liwiał on te� ocen� skuteczno�ci degradacji zanie-
czyszczenia na drodze reakcji z rodnikami •OH do celów porównawczych  
z takimi procesami, jak sensybilizowane utlenianie czy ozonowanie. Dzi�,  
z perspektywy czasu, ten wybór mo�na wyja�ni	 szczególnym zainteresowa-
niem procesami fotosensybilizowanego utleniania. A celem bada� degradacji 
ksenobiotyków z wykorzystaniem pozostałych metod, było lepsze poznanie 
tego zasadniczego procesu. Fotosensybilizacja w napowietrzonych roztworach 
wodnych umo�liwia generowanie reaktywnych form tlenu istotnych w degrada-
cji, takich jak: molekularny tlen singletowy, rodniko-anion ponadtlenkowy,  
a tak�e rodniki hydroksylowe czy rodniki organiczne. Reagenty te, w sposób 
bardziej wybiórczy, powstaj� w czasie napromieniowania UV roztworów za-
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wieraj�cych zwi�zki organiczne, na przykład niektóre WWA s� zdolne do gene-
rowania molekularnego tlenu singletowego. Metoda nadtlenek wodoru – pro-
mieniowanie UV jest przede wszystkim 
ródłem rodników hydroksylowych, 
jednak ich reakcje ze zwi�zkami zanieczyszczaj�cymi mog� prowadzi	 do wy-
tworzenia innych reaktywnych cz�steczek tlenowych. Powstawanie tych cz�ste-
czek przebiega tak�e w naturalnych wodach powierzchniowych penetrowanych 
przez promieniowanie słoneczne, głównie za spraw� obecno�ci rozpuszczonej 
materii organicznej o własno�ciach sensybilizuj�cych. Równie� proces Fentona 
i foto-Fentona w wodach naturalnych przebiega dzi�ki aktywizuj�cemu działa-
niu naturalnych sensybilizatorów (generowanie H2O2).  

Procesy fotochemicznej degradacji zachodz� w naturalnych wodach po-
wierzchniowych ł�cznie z procesami biologicznymi i, wzajemnie si� uzupełnia-
j�c, prowadz� do skutecznej eliminacji zanieczyszcze� ze �rodowiska wodnego. 
Ale dzieje si� tak, do pewnego poziomu st��e�, powy�ej którego „symbioza” 
biologiczno-fotochemiczna ulega załamaniu. Badania w tej dziedzinie pozwala-
j� na okre�lenie przydatno�ci procesów fotochemicznych w praktyce oraz na 
lepsze zrozumienie naturalnych procesów zachodz�cych w ekosferze ziemskiej. 

 
3.1. Działanie promieniowania UV 

 
Działanie promieniowania UV na roztwory wodne zawieraj�ce zanieczysz-

czenia, rozpuszczony tlen, prowadzi do degradacji zanieczyszcze� w drodze 
reakcji inicjowanych bezpo�redni� absorpcj� promieniowania elektromagne-
tycznego przez degradowany obiekt. Powstaj�ca cz�steczka w stanie wzbudzo-
nym, stanowi nowe indywiduum chemiczne, które charakteryzuje si� zwi�kszo-
n� reaktywno�ci� i z tego wzgl�du ulega ró�norodnym reakcjom chemicznym 
prowadz�cym do jej przekształcenia lub rozkładu. Cz�sto w praktyce, do okre-
�lenia reakcji zachodz�cych w wyniku absorpcji promieniowania UV, czy 
�wietlnego u�ywa si� terminu fotoliza. Nie jest to zbyt poprawne, bowiem ab-
sorpcja promieniowania nie zawsze prowadzi do rozpadu cz�steczki. Niejedno-
krotnie wnioski z ogólnych obserwacji procesu degradacji upowa�niaj� do u�y-
cia słowa fotoliza, lecz gł�bsza analiza mechanizmu reakcji wskazuje, �e 
zachodz�cy rozpad jest wynikiem reakcji wtórnych. 

Działanie promieniowania elektromagnetycznego na cz�steczki mo�e spo-
wodowa	 zaj�cie w nich zmian jedynie wówczas, kiedy cz�steczka zaabsorbuje 
padaj�ce promieniowanie. Jest to tre�	 prawa Grotthusa-Drapera [86, 87]. Doty-
czy to równie� reakcji fotochemicznych. Jednak do zaj�cia reakcji fotochemicz-
nej niezb�dna jest zmiana energii elektronowej cz�steczki i jej odpowiednia 
konfiguracja elektronowa.  

Absorpcja promieniowania elektromagnetycznego o okre�lonej energii po-
woduje zmiany poło�enia elektronów walencyjnych znajduj�cych si� na orbita-
lach wi���cych �, � oraz elektronów niewi���cych typu n, które wyst�puj�  
w cz�steczkach w�glowodorów zawieraj�cych heteroatomy, np.: tlen, azot, 
chlorowiec (rys. 6). W wyniku absorpcji fotonu, zale�nie od jego energii, nast�-
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puje przemieszczenie elektronów z tych orbitali na orbitale antywi���ce �* i �*. 
Kwanty promieniowania o energii odpowiadaj�cej falom o długo�ci wi�kszej 
ni� 200 nm s� zdolne do wywołania przej�	 elektronowych ���* i n��* oraz 
rzadziej ���*. W kolejnych etapach, bardzo szybkich procesów, mo�e doj�	 
do powrotu cz�steczki do stanu podstawowego, poprzez relaksacj� wibracyjn� 
lub fluorescencj�.  
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Rys. 6. Schemat przej�	 elektronowych w cz�steczkach organicznych pomi�dzy orbitalami 

molekularnymi w wyniku absorpcji promieniowania 
 

Dla wi�kszo�ci cz�steczek stan podstawowy jest stanem singletowym, kiedy to 
wszystkie elektrony w cz�steczce s� sparowane (wypadkowa liczba spinowa 
wynosi 0). Wzbudzona cz�steczka oprócz mo�liwo�ci powrotu do stanu wyj-
�ciowego mo�e te� zmieni	 sw� konfiguracj� elektronow�, przechodz�c do 
stanu trypletowego (wypadkowa liczba spinowa równa 1). Z tego stanu cz�-
steczka mo�e tak�e powróci	 do stanu podstawowego przez relaksacj� lub fos-
forescencj�. Przej�cia wzbudzonych cz�steczek ze zmian� konfiguracji elektro-
nowej nale�� do przej�	 wzbronionych, dlatego cz�steczki w tych stanach 
wzbudzonych charakteryzuj� si� stosunkowo długim czasem �ycia. Wi�kszo�	 
wzbudzonych cz�steczek organicznych ulega reakcji po osi�gni�ciu stanu try-
pletowego. Z przej�ciem cz�steczki do stanu trypletowego konkuruj� procesy 
fotofizyczne prowadz�ce do powrotu cz�steczki do stanu podstawowego. Zatem 
zaj�cie reakcji chemicznej wymaga absorpcji promieniowania o dostatecznej 
energii i odpowiedniej wydajno�ci, z jak� osi�gany jest stan trypletowy. 

Pierwotne reakcje chemiczne, jakim ulegaj� wzbudzone cz�steczki, polega-
j� na przeniesieniu elektronu, energii i niekiedy protonu. Reakcje te mog� by	 
jednocz�steczkowe i prowadz� wówczas w efekcie do izomeryzacji czy dyso-
cjacji. Dwucz�steczkowe, z kolei powoduj� powstanie rodniko-jonów czy te� 
ekscypleksów i ekscymerów. Wzbudzone cz�steczki mog� te� wst�powa	  
w klasyczne reakcje jak, redukcja, utlenienie, addycja i substytucja. Fotoliza 
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zanieczyszcze� organicznych w �rodowisku wodnym w obecno�ci tlenu prowa-
dzi do wielu ró�norodnych reakcji, biegn�cych równolegle i nast�pczo, co po-
woduje powstawanie du�ej ilo�ci ró�norodnych produktów. Dlatego te� badania 
degradacji zwi�zków organicznych w naturalnych matrycach wodnych s� 
skomplikowane i praktycznie uniemo�liwiaj� prowadzenie dokładniejszych ba-
da� kinetycznych. St�d te�, w procesach fotochemicznych cz�sto zmiany st��e� 
reagentów w czasie opisywane s� za pomoc� reakcji pseudopierwszorz�dowych.  

Do wyznaczania wydajno�ci kwantowych procesu fotolizy w układach mo-
delowych, wykorzystuje si� najcz��ciej równanie powstałe z poł�czenia prawa 
Starka-Einsteina i Lamberta-Beera [88], które wi��e szybko�	 reakcji r z wy-
dajno�ci� kwantow� φ i strumieniem padaj�cych fotonów E0 oraz st��eniem 
substratu C (b – grubo�	 warstwy absorbuj�cej, � – molowy współczynnik ab-
sorpcji): 

)101(E
dt
dC

r Cb
0

εφ −−=−=            (1) 

Badania nad działaniem promieniowania UV na zanieczyszczone wody 
maj� głównie na celu okre�lenie, czy poznanie losów ksenobiotyków przy sto-
sowaniu fotochemicznych technologii uzdatniania wody, lub te� w czasie eks-
pozycji takich wód na promieniowanie słoneczne.  

 
Ostatnie badania nad degradacj� WWA pod działaniem promieniowania 

słonecznego w wodach z dodatkiem kwasów fulwowych wskazuj�, �e degrada-
cja WWA (8 zwi�zków) poza szlakiem inicjowanym przez ich bezpo�rednie 
wzbudzenie, mo�e te� przebiega	 inn� drog�. Mianowicie poprzez reakcje  
z wytworzonymi fotochemicznie z kwasów fulwowych reaktywnymi cz�stecz-
kami tlenowymi [89]. Taki przebieg degradacji kwalifikuje j� do zaliczenia do 
procesów sensybilizowanego utleniania. Obecno�	 kwasów fulwowych w od-
powiednich st��eniach wpływa na przebieg degradacji, bowiem współzawodni-
cz� one w konsumpcji fotonów z WWA, zwłaszcza z tymi o du�ej masie cz�-
steczkowej, absorbuj�cymi intensywniej w zakresie widzialnym [89]. Podobnie, 
dla innego zestawu WWA (fluoren, dibenzotiofen i dibenzofuran), zauwa�ono 
wzrost szybko�ci fotolizy w wodach naturalnych, inicjowanej promieniowaniem 
o długo�ci fali 254 nm (lampy Hg niskoci�nieniowej), jak równie� promienio-
waniem z zakresu 200÷400 nm (lampy �rednioci�nieniowej) [90]. Spo�ród 
trzech badanych WWA, jedynie w przypadku fluorenu szybko�	 degradacji nie 
zale�ała od odczynu roztworu reakcyjnego w zakresie pH 4÷10. Wyznaczona 
warto�	 wydajno�ci kwantowej zaniku fluorenu wynosiła 3,8×10-3 [91]. W ba-
daniach degradacji pirenu, fenantrenu i naftalenu pod działaniem symulowane-
go promieniowania słonecznego w wodach powierzchniowych zawieraj�cych 
jony �elaza(II/III) i azotanowe(V), stwierdzono udział rodników hydroksylo-
wych w reakcjach rozkładu [92]. Analizy wskazały, �e 
ródłem rodników •OH 
jest fotoliza jonów NO3

–, a jednocze�nie wykluczono przebieg reakcji Fentona. 
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Zatem WWA rozkładały si� w wyniku bezpo�redniego działania promienio-
wania jak i na drodze rodnikowej. Obecno�	 rozpuszczonej materii organicz-
nej pochłaniała cz��	 promieniowania, ograniczaj�c fotoliz� WWA, a jedno-
cze�nie konsumowała cz��	 wytworzonych reaktywnych form tlenu. Badania 
autora niniejszego opracowania nad degradacj� benzo[a]pirenu, chryzenu  
i fluorenu pod wpływem promieniowania UV przedstawiono w pracy [93] 
(patrz rozdział 4.1). 

Ró�nice w reaktywno�ci WWA w wyniku działania promieniowania 
UV/VIS wynikaj� nie tylko z ró�nej zdolno�ci do absorpcji tego promieniowa-
nia przez poszczególnych ich przedstawicieli, ale równie� z odmiennych wła-
sno�ci stanów wzbudzonych. W serii prac Fasnacht i Blough [94, 95, 96] badali 
pocz�tkow� faz� mechanizmu fotodegradacji WWA w wodnych roztworach 
przy zmiennej zawarto�ci tlenu i wykazali, �e reaktywno�	 jest zale�na od czasu 
�ycia WWA we wzbudzonym stanie singletowym i ich reaktywno�ci z tlenem. 
Dla WWA o długim czasie �ycia stanu singletowego (np. piren) przeniesienie 
elektronu zachodzi z wytworzeniem karbokationu; a dla WWA o krótkim czasie 
�ycia stanu singletowego, a wi�c szybkim przej�ciu w stan trypletowy (np. an-
tracen), tworzy si� kompleks zderzeniowy z tlenem, z którego mo�e powsta	 te� 
karbokation WWA, ale równie� rodniko-anion ponadtlenkowy i molekularny 
tlen singletowy. Autorzy podaj� te� warto�ci wydajno�ci kwantowych zaniku 
dla dwunastu WWA pod działaniem promieniowania lampy ksenonowej [96]. 

Degradacja 2-chlorofenolu w roztworach wodnych pod działaniem promie-
niowania UV została ustalona do�	 dawno przez Boule i in. [97]. Wydajno�ci 
kwantowe dla 2CP wynosz� 0,03, a dla jego anionu 0,2 (pKa = 8,5). Głównym 
produktem jest kwas cyklopentadienylokarboksylowy, powstaj�cy przez karben 
w �rodowisku oboj�tnym i alkalicznym, a wi�c dominuje przy fotolizie anionu 
2-chlorofenolanowego, a w �rodowisku kwa�nym dodatkowo pirokatechina. 
Ostatnie dane wskazuj� na mo�liwo�	 tworzenia si� fenolu z niezdysocjowane-
go 2CP, a wyznaczona warto�	 stałej dysocjacji wzbudzonego stanu singleto-
wego, wynosz�ca 2,6, tłumaczy niewielki udział pirokatechiny w powstaj�cych 
produktach dla reakcji biegn�cych w roztworach oboj�tnych [98].  

Badania degradacji 2-chlorofenolu przy u�yciu lampy ekscymerowej emi-
tuj�cej promieniowanie o długo�ci fali 283 nm, nie wykazały obecno�ci w�ród 
produktów degradacji kwasu cyklopentadienylokarboksylowego. Stwierdzono 
natomiast przy małych stopniach przereagowania 2-chlorofenolu obecno�	 pi-
rokatechiny i 2-chlorohydrochinonu, a przy konwersji 90% zidentyfikowano 
fenol, pirokatechin�, 4-chlororezocynol, jak równie� alkohol benzylowy,  
2-feno-ksyetanol i kwas ftalowy [99]. Odmienny zestaw produktów rozkładu 2CP 
mógł by	 spowodowany znaczn� moc� stosowanego 
ródła promieniowania.  

Badania nad eliminacj� sterydów wykonane były dla naturalnych i synte-
tycznych estrogenów: estronu (E1), 17�-estradiolu (E2), estriolu (E3) i 17α-etynylo-
estradiolu (EE2). Zastosowanie promieniowania rt�ciowej lampy niskoci�nie-
niowej wykazały mał� efektywno�	 tej metody – wydajno�ci kwantowe zaniku 
były rz�du 10-2 [79, 100]. Przebieg degradacji w wodach naturalnych ulegał 
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intensyfikacji, a osi�gane wydajno�ci degradacji były wy�sze przy zastosowa-
niu �rednioci�nieniowej lampy rt�ciowej, ni� przy promieniowaniu 254 nm,  
co wytłumaczono szerszym spektrum promieniowania działaj�cego na degra-
dowane obiekty [79, 100, 101].  

Badania degradacji sterydów anabolicznych przeprowadził te� autor niniej-
szej pracy [102] (patrz rozdział 4.3). 

Fotodegradacja 4-tert-oktylofenolu (OP) w roztworach o pH 6, pod działa-
niem promieniowania UV o długo�ci fali 254 nm przebiega z niewielk� wydaj-
no�ci� si�gaj�c� 0,06 [103]. W roztworach pozbawionych tlenu wydajno�	 za-
niku OP spada dziesi�ciokrotnie. Przedstawiony mechanizm fotolizy polega na 
wybiciu elektronu i odszczepieniu protonu ze wzbudzonego do stanu singleto-
wego OP z utworzeniem rodnika fenoksylowego. Elektron z kolei reaguje  
z tlenem daj�c rodniko-anion ponadtlenkowy. Dalsze reakcje rodników feno-
ksylowego i ponadtlenkowego prowadz� do powstania 4-tert-oktylopiro-
katechiny i prawdopodobnie hydroksy-alkilowej pochodnej benzochinonu,  
dimerów OP i pochodnych eteru difenylowego [103].  
Badania nad degradacj� OP były prowadzone te� przez autora niniejszej pracy  
i przedstawione ł�cznie z badaniami nad degradacj� n-butyloparabenu w pra-
cach [104, 105] (patrz rozdział 4.2). 

Fotodegradacja nonylofenolu i jego pochodnych etoksylowych przy zasto-
sowaniu wysokoci�nieniowej lampy rt�ciowej jest mało efektywna i prowadzi 
głównie do fragmentacji ła�cucha etoksylowego lub jego oderwania. Obecno�	 
kwasów humusowych hamuje przebieg fotolizy [106]. 

Badania degradacji sze�ciu pestycydów chloroorganicznych w wodzie la-
boratoryjnej, powierzchniowej i gruntowej za pomoc� rt�ciowych lamp niskoci-
�nieniowych wykazały znacz�c� efektywno�	 procesu (oprócz herbicydu izo-
proturonu), prawie niezale�n� od rodzaju wody. Stwierdzono równie� 
praktycznie niewielki wpływ na degradacj� wybranych pestycydów dodatku 
nadtlenku wodoru, czy obecno�ci TiO2 [107]. Ocen� efektywno�ci badanych 
procesów dokonano w oparciu o zmiany st��e� zale�nie od energii padaj�cej na 
badany roztwór (zale�no�	 od dawki promieniowania – fluencji). Oparta na 
fluencji ocena rezultatów bada� reakcji fotochemicznych, równie� jej kinetyki, 
pozwala porównywa	 wyniki wykonane w ró�nych układach laboratoryjnych,  
a jednocze�nie umo�liwia ocen� wydatku energetycznego koniecznego do osi�-
gni�cia okre�lonej konwersji [108]. Przedstawione wyniki bada� przez Sanches 
i in. [107] pokazuj� fotoliz� jako efektywny proces ze wzgl�du na stosowanie 
skolimowanej wi�zki �wiatła o znacznej fluencji (1500 mJ/cm2). Wyznaczone 
wydajno�ci kwantowe zaniku poszczególnych pestycydów s� na ogół niskie  
i wskazuj� raczej na słab� skuteczno�	 fotolizy (φ = 0,002÷0,056 i dla alachloru 
0,21) [107]. 

Degradacja parationu – insektycydu fosforoorganicznego, za pomoc� pro-
mieniowania rt�ciowych lamp nisko- i �rednioci�nieniowych przebiegała mało 
efektywnie z wydajno�ci� rz�du 6×10-4 [109]. Podobnie, mało skuteczna była 
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fotodegradacja promieniowaniem o długo�ci fali 254 nm, innego insektycydu – 

-heksachlorocykloheksanu (
-HCH, lindan) [14]. 

Fotoliza bisfenolu A promieniowaniem UV (254 nm) nie prowadzi do 
szybkiego rozpadu tego zwi�zku [110]. Porównanie skuteczno�ci działania rt�-
ciowej lampy nisko- i �rednioci�nieniowej na eliminacj� bisfenolu A, wskazuje, 
�e lepsze rezultaty daje lampa �rednioci�nieniowa, a jednocze�nie jej promie-
niowanie w wi�kszym stopniu redukuje aktywno�	 estrogenn� badanych roz-
tworów [111]. 

Polibromowane etery difenylowe ulegaj� degradacji pod działaniem �wiatła 
słonecznego, odszczepiaj�c kolejne atomy bromu, z wydajno�ci� kwantow� 
rz�du 0,16÷0,28 [112]. Pochodne hydroksylowe bromowanych difenyli pod 
działaniem promieniowania UV o fali dłu�szej ni� 310 nm szybciej ulegaj� 
degradacji, ni� ich bromowane odpowiedniki bez grupy –OH. W �rodowisku 
alkalicznym rozkład przebiega nieznacznie szybciej ni� przy pH 7. Fototrans-
formacja tej grupy zwi�zków EDs prowadzi do gro
nych produktów, w�ród 
których stwierdzono obecno�	 bromowanych dioksyn [113]. Interesuj�cy jest 
fakt, �e w Bałtyku czas półtrwania bromowanych difenyli jest pi�ciokrotnie 
dłu�szy ni� w wodach Atlantyku, co mo�e w pewnym stopniu wynika	 z ró�nej 
ekspozycji na promieniowanie słoneczne obydwu akwenów [112]. 

Dwa zwi�zki o działaniu endokrynnym triklosan (5-chloro-2-(2,4-
dichlorofenoksy)fenol) i butylowany hydroksyanizol, stosowane jako �rodki 
bakteriobójcze i przeciwutleniaj�ce do kosmetyków i �ywno�ci poddano działa-
niu promieniowania o długo�ci fali 254 nm [27, 114]. Anizol wolno ulegał foto-
degradacji i jego całkowity zanik wymagał 150 minut, a dla porównania w pro-
cesie O3/UV trwał on 20 minut. Przy wysokim pH roztworów reakcyjnych, 
zaobserwowano wzrost szybko�ci degradacji przypisany fotohydrolizie. W pierw-
szym etapie degradacji, w wyniku przeniesienia wodoru tworzyły si� rodniki, 
których rekombinacja prowadziła do powstania dimerów [27]. Badania fotode-
gradacji triklosanu metod� fotolizy błyskowej wskazały na inhibituj�cy wpływ 
zawarto�ci tlenu. Zaobserwowano te� wzrost wydajno�ci kwantowej zaniku 
triklosanu ze wzrostem pH roztworu reakcyjnego (pH oboj�tne, roztwór napo-
wietrzony, φ = 0,38 dla � = 254 nm) [114]. 

Badania fotolizy zwi�zków metylocyny (CH3SnCl3 – (CH3)3SnCl), wskaza-
ły na mo�liwo�	 ich degradacji pod działaniem promieniowania UV o długo�ci 
fali 254 nm i wykazały du�� zale�no�	 degradacji od pH �rodowiska, gdzie 
zachodzi hydroliza zwi�zków chlorowych cyny oraz wykazały inhibituj�cy 
wpływ kwasów humusowych i zasolenia �rodowiska [115]. 

Fototransformacja zwi�zków endokrynnych jest na ogół mało efektywna, 
na co wskazuj� niewielkie warto�ci wydajno�ci kwantowych zaniku i/lub niskie 
warto�ci molowych współczynników absorpcji. Odmienn� ocen� procesów 
degradacji inicjowanych promieniowaniem UV uzyskuje si� przez porównanie 
dawki energii potrzebnej do uzyskania okre�lonego efektu. Przy porównywaniu 
ró�nych procesów degradacji, w oparciu o wydatkowan� energi�, mo�e si� oka-
za	, �e bezpo�rednie działanie promieniowania mo�e by	 nawet korzystnym 
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ekonomicznie procesem degradacji. Cz�sto na przebieg transformacji wpływa 
obecno�	 tlenu oraz odczyn roztworu, co jest zwi�zane z dysocjacj� badanego 
zwi�zku. W wi�kszo�ci przypadków (oprócz sterydów) degradacja w obecno�ci 
naturalnej materii organicznej była mniej efektywna, co wskazuje na konkuren-
cyjn� absorpcj� promieniowania przez materi� organiczn�, a w przypadku  
sterydów na inicjowanie degradacji poprzez generowane dodatkowo cz�steczki 
o charakterze utleniaczy. 

 
3.2. Degradacja w układzie nadtlenek wodoru–promieniowanie UV 

 
Utlenianie za pomoc� rodników hydroksylowych mo�e by	 realizowane 

kilkoma metodami. Za „czyst�” metod� generacji rodników hydroksylowych 
uwa�any jest proces fotolizy nadtlenku wodoru. Rodniki hydroksylowe stano-
wi� skuteczny i nieselektywny czynnik utleniaj�cy; uczestnicz� w reakcjach 
tworzenia rodników organicznych poprzez oderwanie elektronu lub atomu wo-
doru oraz addycji do wi�za� nienasyconych, co ilustruje schemat na rysunku 7.  

OH R OH  HR 2+→+− ••  
−+•• +−→+− OH )HR( OH  HR  

 OH  →+ •
OH

H  

Rys. 7. Schemat reakcji ilustruj�cych pierwotne reakcje rodnika hydroksylowego  
ze zwi�zkami organicznymi 

 
Powstaj�ce rodniki organiczne ulegaj� szybkiej reakcji z tlenem, tworz�c orga-
niczny rodnik nadtlenkowy, który inicjuje sekwencj� dalszych reakcji utleniania.  

Powszechnie akceptowany mechanizm fotolizy H2O2 to homoliza wi�zania 
tlen-tlen z utworzeniem dwóch rodników hydroksylowych.  

OH 2hOH 22
•→+ ν            (2) 

Wydajno�	 kwantowa tworzenia rodników hydroksylowych w reakcji fotolizy 
H2O2 jest bliska jedno�ci: 1 [116], 0,98 [117] i jest ona stała w całym zakresie 
absorpcji promieniowania przez H2O2 [118]. Nadtlenek wodoru słabo absorbuje 
promieniowanie ultrafioletowe w zakresie od dalekiego ultrafioletu do blisko 
400 nm. W procesach degradacji zanieczyszcze� organicznych w układzie 
H2O2/UV najcz��ciej stosowanym 
ródłem �wiatła jest niskoci�nieniowa lampa 
rt�ciowa, emituj�ca głównie promieniowanie o długo�ci fali 254 nm. Warto�ci 
molowego współczynnika absorpcji nadtlenku wodoru dla tej długo�ci fali  
zostały wyznaczone przez wielu autorów i jego warto�	 waha si� od  
18,4 dm3/mol·cm [116] do 19,6 dm3/mol·cm [119]. Nadtlenek wodoru jest sła-
bym kwasem i ulega dysocjacji ze stał� równ� 2×10-12÷2,5×10-12 (pKa = 11,7÷11,6) 
[61,120]. W �rodowisku alkalicznym obserwowany jest wzrost szybko�ci foto-
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lizy nadtlenku wodoru, który mo�e by	 przypisany zwi�kszonej ilo�ci absorbo-
wanych fotonów, bowiem warto�	 molowego współczynnika absorpcji anionu 
dla fali o długo�ci 254 nm wynosi 240 dm3/mol·cm [121]. Fotoliza anionu wo-
doronadtlenkowego daje rodnik hydroksylowy i rodniko-anion ponadtlenkowy, 
lecz reaguj� one ze sob� bardzo szybko (2×1010 dm3/mol·s, [122]). Zatem bar-
dziej prawdopodobne wydaje si�, �e wzrost szybko�ci fotolizy nadtlenku wodo-
ru dla pH ≥ 10 wynika ze zwi�kszonej konsumpcji H2O2 w innych reakcjach.  

•• +→+ 2222 HOOHOHOH           (3) 
−••− +→+ 222 OOHOHHO            (4) 

Stała szybko�ci reakcji rodnika hydroksylowego z anionem HO2
- (4) przyjmuje 

warto�	 300 razy wi�ksz�, ni� z cz�steczk� nadtlenku wodoru (3) [123]. Ponad-
to mo�liwa jest te� reakcja dysmutacji nadtlenku wodoru prowadz�ca do spadku 
jego st��enia [124]. Tak wi�c w �rodowisku alkalicznym nat��enie �wiatła ab-
sorbowanego przez nadtlenek wodoru (H2O2 i HO2

-) wzrasta i jednocze�nie 
wzrasta szybko�	 ich zaniku, co w sumie powoduje zachowanie stałej warto�ci 
całkowitej wydajno�ci kwantowej zaniku H2O2 [120].  
W procesach degradacji zanieczyszcze� organicznych konkurencyjno�	 reakcji 
rodników •OH z nadtlenkiem wodoru i jego anionem widoczna jest poprzez 
zmniejszenie szybko�ci degradacji zwi�zków organicznych. Wynika st�d ko-
nieczno�	 ustalania optymalnego st��enia nadtlenku wodoru, w celu uzyskania 
najwi�kszej szybko�ci degradacji.  

Reakcje z udziałem rodników hydroksylowych przebiegaj� te� w przyro-
dzie i maj� swój udział w procesach samooczyszczania wód. �ródłem rodników 
hydroksylowych w wodach powierzchniowych mog� by	 procesy fotolizy azo-
tanów (III) i (V) [125], fotoliza rozpuszczonej materii organicznej, a tak�e re-
dukcja nadtlenku wodoru metalami przej�ciowymi obecnymi w wodach (np. 
reakcja Fentona). Nadtlenek wodoru obecny w wodach jest głównie wytwarza-
ny abiotycznie poprzez dysmutacj� rodniko-anionu ponadtlenkowego powstaj�-
cego w reakcji tlenu ze wzbudzonymi fotochemicznie cz�steczkami materii 
organicznej [64].  

 
Badania degradacji zwi�zków o działaniu endokrynnym przy ł�cznym dzia-

łaniu promieniowania UV i H2O2 s� prowadzone w celu sprawdzenia skutecz-
no�ci ich degradacji w fotochemicznych instalacjach uzdatniania wody po do-
datku nadtlenku wodoru. Innym celem jest zbadanie przebiegu reakcji  
z rodnikami hydroksylowymi, które mog� te� by	 generowane w inny sposób, 
na przykład w reakcji ozonowania w �rodowisku alkalicznym [51], czy przez 
fotoliz� jonów azotanowych [126]. 

W badaniach degradacji w układzie H2O2/UV trzech przedstawicieli 
WWA: dibenzotiofenu, dibenzofuranu i fluorenu (FLU) stwierdzono inhibituj�-
cy wpływ rozpuszczonej materii organicznej i jonów w�glanowych na szybko�	 
zaniku. Natomiast obecno�	 jonów chlorkowych, siarczanowych(VI), azotano-
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wych(V) oraz diwodorofosforanowych(V) i wodorofosforanowych(V) nie ma 
wpływu na przebieg degradacji [90]. Rozkład FLU najszybciej przebiegał przy 
pH 7, ze stał� szybko�ci� reakcji z rodnikami hydroksylowymi wynosz�c� 
1,4×1010 dm3/mol·s. Zaobserwowano tak�e wzrost toksyczno�ci roztworów  
w pocz�tkowej fazie procesu, która nast�pnie ze zwi�kszeniem dostarczonej 
energii spadała [91]. Wcze�niejsze prace dotyczyły rozkładu acenaftenu, ben-
zo[a]pirenu, chryzenu, fluorenu i fenantrenu i prezentowały badania wpływu 
parametrów reakcyjnych na przebieg reakcji oraz zawierały wyniki bada� kine-
tycznych [127,128] (patrz rozdział 5.1).  

Degradacja 2-chlorofenolu w układzie H2O2/UV była badana do�	 dawno 
[57]. Wyznaczone stałe szybko�ci reakcji 2-CP z rodnikami hydroksylowymi 
były wysokie, rz�du 1,6÷1,7×1010 dm3/mol·s [129]. W�ród produktów degrada-
cji przy 100-krotnym nadmiarze molowym nadtlenku wodoru, obecne były 
chlorodihydroksybenzeny i zwi�zki o charakterze kwasowym, które dla reakcji 
prowadzonych w �rodowisku alkalicznym przy du�ym stopniu przereagowania, 
powodowały spadek pH nawet o dwie jednostki. Reakcja w �rodowisku alka-
licznym przebiegała jednak znacznie wolniej, porównywalnie z reakcj� inicjo-
wan� samym promieniowaniem UV. Ocena mineralizacji 2CP wskazywała, �e 
nawet przy całkowitym rozkładzie zwi�zku w pH alkalicznym, ilo�	 obecnych 
w roztworze chlorków była na poziomie 60% natomiast w �rodowisku kwa-
�nym dochodziła do 40% [130]. 

Badania degradacji sterydów przeprowadzone przez Rosenfeldta i Lindena 
[79] dotyczyły rozkładu naturalnego 17�-estradiolu (E2) oraz syntetycznego 
17α-etynyloestradiolu (EE2). Wyznaczone stałe szybko�ci z rodnikami hydrok-
sylowymi wynosiły 1,41×1010 dla E2 i 1,02×1010 dm3/mol·s dla EE2. Przebieg 
procesu w wodach powierzchniowych powodował spowolnienie procesu  
w wyniku zmiatania rodników hydroksylowych, głównie przez rozpuszczon� 
materi� organiczn� i jony w�glanowe [79]. 
Badania degradacji sterydu anabolicznego trenbolonu przeprowadzone przez 
autora niniejszej pracy przedstawiono w [102] (patrz rozdział 5.3). 

Degradacja 4-tert-oktylofenolu za pomoc� ł�cznego działania nadtlenku 
wodoru i promieniowania UV jest efektywnym sposobem usuwania tego zanie-
czyszczenia z roztworów wodnych. Drugorz�dowe stałe szybko�ci reakcji OP  
z rodnikami hydroksylowymi wyznaczone dwiema metodami: stanu stacjonar-
nego i metod� współzawodnictwa, dały bardzo zbli�one rezultaty – odpowied-
nio 6,0×109 i 6,4×109 dm3/mol·s [103]. Produktami reakcji, podobnie jak  
w procesie fotolizy, były 4-tert-oktylopirokatechina i przypuszczalnie 
2-hydroksy-5-tert-oktylobenzochinon. Przebieg procesu w wodach naturalnych 
był wyra
nie wolniejszy, co przypisano obecno�ci jonów w�glanowych i roz-
puszczonej materii organicznej, natomiast obecno�	 chlorków, siarczanów(VI)  
i azotanów(V) nie wpływała na szybko�	 reakcji [103]. Degradacja OP w ukła-
dzie H2O2/UV była tak�e przedmiotem bada� autora niniejszego opracowania, 
któr� przedstawiono ł�cznie z badaniami nad rozkładem n-butyloparabenu  
w artykule [131] (patrz rozdział 5.2). 
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Pestycydy fosforoorganiczne i chloroorganiczne łatwo ulegaj� rozkładowi 
za pomoc� promieniowania UV wspomaganego obecno�ci� nadtlenku wodoru. 
Wpływ pH roztworu reakcyjnego oraz optymalnego st��enia nadtlenku wodoru 
s� zale�ne od rodzaju pestycydu. Glifosat – herbicyd, najwolniej rozkłada si�  
w roztworach kwasowych, a w zakresie pH oboj�tnego i zasadowego rozkład jest 
szybszy, a najkorzystniejsze st��enie nadtlenku wodoru wynosiło 2÷6 mmol/dm3, co 
odpowiadało stosunkowi molowemu H2O2/glifosat równemu 7÷19 [15]. Nato-
miast optymalny stosunek molowy nadtlenku wodoru do pestycydu przy degra-
dacji parationu wynosił 300÷400 [109]. Stałe szybko�ci reakcji dwóch pestycy-
dów (parationu i chlorpyrifosu) z rodnikami •OH wyznaczone w procesie 
H2O2/UV były rz�du 109 dm3/mol·s. Stwierdzono, �e dodatek w�glanów hamuje 
przebieg reakcji, lecz powstaj�ce rodniko-aniony w�glanowe powoduj� dalsz� 
degradacj� pestycydów ze stałymi szybko�ci rz�du 106 dm3/mol·s [132]. Efek-
tywno�	 degradacji 
-heksachlorocykloheksanu zale�ała od pH roztworu reak-
cyjnego i ilo�ci dodanego nadtlenku wodoru. Najefektywniej przebiegała  
w �rodowisku oboj�tnym, a przy wy�szych pH nie obserwowano ju� wzrostu. 
Optymalne st��enie H2O2 było niewiele ni�sze od 1 mmol/dm3. Obecno�	 kwa-
sów humusowych i fulwowych ograniczała szybko�	 degradacji [14]. Badania 
sze�ciu pestycydów, zarówno chloro- i fosforo-organicznych potwierdziły du�� 
szybko�	 procesu i wyznaczone stałe szybko�ci reakcji z rodnikami hydroksy-
lowymi były rz�du 109÷1010 dm3/mol·s [107]. Wpływ składników wody natu-
ralnej był zró�nicowany, jednak nieznaczny. Porównanie stałych szybko�ci 
reakcji opartych na fluencji (zmiany st��e� zale�ne od dostarczonej energii) 
wskazało na niewielki wzrost efektywno�ci degradacji prawie wszystkich bada-
nych pestycydów w reakcjach H2O2/UV i TiO2/UV w stosunku do reakcji ini-
cjowanych samym promieniowaniem UV [107]. 

Zastosowanie układu H2O2/UV powoduje rozkład bisfenolu A, jak równie� 
redukuje jego aktywno�	 estrogenn�, co stwierdzono w badaniach toksyczno�ci 
wobec japo�skich rybek medaka, chocia� przy długotrwałej degradacji powsta-
j�ce produkty kwasowe s� toksyczne dla embrionów rybek [111]. Degradacja 
samego bisfenolu A prowadzi do powstania fenolu, hydrochinonu i benzochi-
nonu, a optymalny stosunek molowy nadtlenku wodoru do bisfenolu A wynosi 
jeden. Degradacja prowadzona w �ciekach przebiega znacznie gorzej, ni�  
w wodzie czystej [110]. Stwierdzono równie� brak wpływu zastosowania lamp 
niskoci�nieniowych czy �rednioci�nieniowych na degradacj� bisfenolu A w 
układzie H2O2/UV [111]. 

Ł�czne działanie promieniowania UV i nadtlenku wodoru okazało si� te� 
bardzo skuteczne w degradacji polibromowanych difenylowych eterów i ich 
pochodnych hydroksylowych [113] oraz szeroko stosowanego dodatku do paliw 
płynnych: eteru metylowo-tert-butylowego (MTBE) [119,133]. Degradacja 
MTBE w wodach gruntowych stanowi powa�ny problem, szczególnie w USA, 
gdzie zwi�zek ten o charakterze endokrynnym przedostawał si� do wód grun-
towych na skutek przecieków z podziemnych zbiorników paliw. Badania wyka-
zały, �e wst�pne traktowanie zanieczyszczonych MTBE wód, polegaj�ce na 
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usuwaniu zmiataczy rodników hydroksylowych (metody jonowymienne i odwró-
cona osmoza itp.), pozwala znacznie zmniejszy	 dawk� nadtlenku wodoru i moc 
stosowanych lamp, co ogranicza koszty metody H2O2/UV o blisko 30% [133].  

Praktyczne wykorzystanie metody H2O2/UV, cz�sto jest zwi�zane z ko-
nieczno�ci� porównania skuteczno�ci tej metody z innymi np. z ozonowaniem, 
[134], które przebiegaj� w wodach naturalnych o zró�nicowanym składzie 
zwi�zków organicznych i nieorganicznych. Rozwi�zaniem tego problemu mo�e 
by	 koncepcja wska
nika ROH,UV zaproponowana przez Rosenfeldta i in. [134, 
135], podobna do wcze�niej przedstawionego przez von Guntena pomysłu pa-
rametru Rct dla procesów ozonowania [136]. ROH,UV jest zdefiniowany jako sto-
sunek całkowitego st��enia rodników hydroksylowych, uzyskanych po danym 
czasie napromieniowania do fluencji odpowiadaj�cej temu czasowi, dla okre-
�lonej matrycy wodnej. Wyznaczenie tego parametru polega na zbadaniu degra-
dacji próbnika – kwasu p-chlorobenzoesowego w roztworach o ró�nym st��eniu 
pocz�tkowym nadtlenku wodoru. Wybrany próbnik charakteryzuje si� nisk� 
wydajno�ci� kwantow� zaniku pod działaniem rt�ciowych lamp nisko- (0,013)  
i �rednioci�nieniowej (0,018) oraz wysok� reaktywno�ci� wobec rodników •OH 
(5×109 dm3/mol·s) [135]. Wyznaczenie parametru ROH,UV pozwala okre�li	 
zdolno�	 �rodowiska wodnego do zmiatania rodników hydroksylowych. Ma to 
równie� znaczenie w badaniach kinetycznych, zwłaszcza prowadzonych w wo-
dach naturalnych. Umo�liwia bowiem poprawne wyznaczenie udziału kon-
sumpcji rodników •OH przez naturalne składniki wody. 

Rozkład zanieczyszcze� w układzie H2O2/UV jest procesem szybkim oraz 
efektywnym, co jest rezultatem wysokiej reaktywno�ci generowanych w ukła-
dzie rodników hydroksylowych, mimo �e ich st��enie stacjonarne osi�ga warto-
�ci rz�du 10-11÷10-13 mol/dm3. Szereg bada� było prowadzonych pod k�tem 
sprawdzenia mo�liwo�ci modyfikacji procesu fotochemicznej dezynfekcji wody 
przez dodatek nadtlenku wodoru, w celu usuwania ksenoestrogenów ze stru-
mienia wody. Jednak�e dla szeregu zanieczyszcze� sposób ten nie zapewniał 
skuteczno�ci oczyszczania, głównie ze wzgl�du na niedostateczne ilo�ci energii 
dostarczane do układu. Rzadko prowadzono te� badania nad wyznaczeniem 
optymalnego st��enia dozowanego nadtlenku wodoru. Efektywno�	 procesu 
H2O2/UV w wodach naturalnych jest zazwyczaj zmniejszona, co jest spowodo-
wane znaczn� absorpcj� promieniowania przez rozpuszczon� materi� orga-
niczn�. Koncepcja parametru ROH,UV przy badaniach degradacji wydaje si�  
dobrym rozwi�zaniem, przydatnym do porównywania efektywno�ci ró�nych 
procesów degradacji, jak równie� do zastosowania w badaniach kinetycznych. 

 
3.3. Fotosensybilizowane utlenianie 

 
Zwi�zki organiczne nie absorbuj�ce promieniowania mog� ulega	 degrada-

cji fotochemicznej w procesie okre�lanym sensybilizowanym utlenianiem. Jest 
to proces zło�ony, w którym wzbudzony sensybilizator, swego rodzaju kataliza-
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tor, w wyniku absorpcji energii �wietlnej inicjuje reakcje utleniania zwi�zków 
organicznych przez bezpo�redni� reakcj� lub poprzez reakcj� z rozpuszczonym 
tlenem, w wyniku których generowane s� reaktywne cz�steczki tlenowe (rys. 8).  

Po absorpcji kwantu promieniowania sensybilizator PS przechodzi do 
wzbudzonego stanu singletowego, a nast�pnie w drodze przej�cia interkombi-
nacyjnego osi�ga wzbudzony stan trypletowy, który w wi�kszo�ci przypadków 
inicjuje dalsze przemiany.  
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Rys. 8. Schemat ilustruj�cy fotoutlenianie typu I i II  
 
Wydajno�	, z jak� stan ten powstaje, jest zale�na od rodzaju sensybilizatora. 
Reakcje fotosensybilizowanego utleniania polegaj� w pierwszym przypadku na 
przeniesieniu elektronu od wzbudzonego, trypletowego, sensybilizatora do tlenu 
w stanie podstawowym i na dalszych reakcjach jonorodników. Mo�liwa jest te� 
reakcja wzbudzonego sensybilizatora ze zwi�zkiem organicznym, powoduj�ca 
oderwanie atomu wodoru, b�d
 bezpo�rednie przeniesienie elektronu (nie poka-
zana na rys.8). Zredukowana forma sensybilizatora PS•– mo�e tak�e reagowa	  
z tlenem, daj�c rodniko-anion ponadtlenkowy. Protonowanie rodniko-anionu 
ponadtlenkowego (pK = 4,7 [137]) wywołuje jego szybk� dysmutacj� prowa-
dz�c� do wytworzenia nadtlenku wodoru. Powstawanie nadtlenku wodoru w 
bezpo�rednich i po�rednich procesach fotochemicznych mo�e prowadzi	 do 
powstania rodników hydroksylowych, które s� bardzo silnym, nieselektywnym 
utleniaczem, odgrywaj�cym du�� rol� w ła�cuchowych procesach zaawanso-
wanego utleniania. Opisane reakcje stanowi� typ I mechanizmu fotosensybili-
zowanego utleniania. 

Typ II mechanizmu to proces przeniesienia energii od wzbudzonego sen-
sybilizatora do tlenu. Stanem podstawowym cz�steczki tlenu jest stan tryple-
towy, w którym dwa elektrony s� niesparowane. Przej�cie przez tak� cz�-
steczk� tlenu, energii w ilo�ci wi�kszej ni� 94,2 kJ/mol [138], powoduje 
zmian� konfiguracji elektronowej (zmiana spinu jednego elektronu) i osi�-
gni�cie stanu singletowego 1O2.  

Wzbudzona cz�steczka tlenu – tlen singletowy, mo�e ulega	 dezaktywacji 
w zderzeniach z cz�steczkami rozpuszczalnika, czy te� w spotkaniach z innymi 
cz�steczkami, równie� reagenta, powracaj�c do stanu podstawowego. Ale tlen 
singletowy mo�e równie� wst�powa	 w reakcje prowadz�ce do utlenienia sub-
stratu. Reakcje tlenu singletowego, s� selektywne; mog� im ulega	 alkeny, 
siarczki alifatyczne, zwi�zki aromatyczne, jak równie� fenole i aminy, daj�c 
jako pierwotne produkty do�	 nietrwałe endonadtlenki i wodoronadtlenki. 

Przedstawione mechanizmy dotycz� tylko pocz�tkowych okresów reakcji, 
jednak z powy�szego mo�na wnioskowa	, i� nawet w pierwszej fazie fotoutle-
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nianie mo�e przebiega	 równolegle według ró�nych mechanizmów, co �wiad-
czy o zło�ono�ci procesu i du�ej ró�norodno�ci powstaj�cych produktów. 

Sensybilizatorami w procesach utleniania, okre�lanymi te� mianem chro-
moforów lub barwników, mog� by	 zwi�zki, które spełniaj� szereg wymaga�: 
1) wydajno�	 kwantowa przej�cia interkombinacyjnego powinna by	 wysoka, 
2) czas �ycia stanu trypletowego powinien by	 dostatecznie długi, 3) energia 
stanu trypletowego winna by	 wy�sza, ni� energia wzbudzenia tlenu, 4) foto-
sensybilizator powinien by	 oboj�tny wobec tlenu singletowego i substancji 
degradowanej. Do najbardziej znanych sensybilizatorów nale�� akrydyny, ksan-
teny (ró� bengalski), triazyny (bł�kit metylenowy), ftalocyjaniny, jak równie� 
porfiryny [138, 139]. Struktury sensybilizatorów stosowanych w moich bada-
niach s� przedstawione na rysunku 9. 
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Rys. 9. Struktury chemiczne stosowanych sensybilizatorów 
 
Procesy fotosensybilizowanego utleniania mog� przebiega	 w układach 

homo- i heterofazowych. Stosowanie rozpuszczalnych sensybilizatorów nie jest 
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najwygodniejsze, bowiem wi��e si� z kłopotliwym ich wydzielaniem z roztwo-
ru po zako�czeniu reakcji. Z kolei chromofory nierozpuszczalne w wodzie, 
stosowane w postaci zawiesin, wykazuj� słab� aktywno�	 i cz�sto przy okre�lo-
nych st��eniach ulegaj� agregacji, co powoduje zmniejszenie ich aktywno�ci 
[140]. Obni�enie wydajno�ci tworzenia tlenu singletowgo przez agregaty wielo-
cz�steczkowe wynika z łatwo�ci rozproszenia energii wzbudzenia na drodze 
relaksacji oscylacyjnej. Du�o wygodniejsze jest prowadzenie procesów sensybi-
lizowanego fotoutleniania w układzie heterofazowym, w którym barwnik jest 
osadzony na no�niku. Łatwo jest go wydzieli	 z mieszaniny reakcyjnej np. 
przez filtracj� [141] i przygotowa	 do powtórnego u�ycia. Sensybilizatory mo�-
na te� immobilizowa	 na �ciankach reaktora bezpo�rednio lub po�rednio po-
przez dodatkow� substancj� wi���c� [142]. Osadzanie chromoforów pozwala 
te� utrzyma	 ich monomolekularne rozproszenie [141]. Jednak proces chemicz-
nego lub fizycznego wi�zania sensybilizatora z no�nikiem prowadzi do cz�-
�ciowej utraty aktywno�ci. Pierwszy, dost�pny na rynku, immobilizowany sen-
sybilizator, ró� bengalski osadzony na polimerze Merrifield [143] wykazuje 
100-krotny spadek wydajno�ci tworzenia tlenu singletowego [144].  

Klasyczne sensybilizatory, jak ró� bengalski, bł�kit metylenowy, a tak�e 
nowe zwi�zki, jak niektóre ftalocyjaniny i porfiryny, nie s� zwi�zkami zbyt 
trwałymi, stabilnie generuj�cymi tlen singletowy. W warunkach reakcyjnych 
ulegaj� one fotowybielaniu, czyli autodegradacji pod działaniem tlenu single-
towego, czy te� bior� udział w innych reakcjach. Zjawisko to ma równie� miej-
sce w przypadku immobilizowanych chromoforów. Niemniej wci�� poszukuje 
si� nowych sensybilizatorów, trwalszych i skuteczniej generuj�cych tlen single-
towy. Ostatnie doniesienia literaturowe informuj� o badaniach ró�nych pochod-
nych ftalocyjaniny [145], na przykład tytanylo-ftalocyjaniny [146], czy te�  
o wykorzystaniu koloidalnych agregatów fulerenu C60 do generowania 1O2 [147]. 

Poszukiwania nowych fotosensybilizatorów s� zwi�zane z bardzo interesu-
j�cymi mo�liwo�ciami aplikacyjnymi [148]. Do najistotniejszych zaliczyłbym 
wykorzystanie sensybilizatorów w fotodynamicznej terapii nowotworów [149]. 
Z kolei, mo�liwo�ci prowadzenia reakcji utleniania przy u�yciu molekularnego 
tlenu singletowego [150], stwarza perspektywy zastosowania tej metody do 
produkcji zwi�zków organicznych, cz�sto unikalnych, co wydaje si� bardzo 
istotne przy obecnym nacisku na rozwój, tzw. zielonej chemii [151]. 

Znane od dawna wła�ciwo�ci dezynfekuj�ce tlenu singletowego (inaktywa-
cja wirusów, destrukcja bakterii typu Coli) sprzyjaj� wykorzystaniu fotosensy-
bilizowanego utleniania do dezynfekcji i detoksyfikacji �cieków, zwłaszcza, �e 
mo�liwe jest wykorzystanie do tego celu promieniowania słonecznego [152]. 
Ostatnio przedstawiono wyniki prac nad dezynfekcj� wody pitnej, z u�yciem 
organicznych kompleksów rutenu jako sensybilizatora. Fotosensybilizator rute-
nowy był immobilizowany w porowatej foli polimeru krzemoorganicznego 
[153]. Wykonane badania wykazały du�� skuteczno�	 metody oraz trwało�	 
fotosensybilizatora (trzy miesi�ce pracy). Zastosowanie promieniowania sło-
necznego obni�a znacznie koszty eksploatacji, czyni�c metod� PS (fotosensybi-
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lizator)/VIS konkurencyjn� w porównaniu z metod� wykorzystuj�c� układ 
TiO2/UV [153]. 

Procesy degradacji z udziałem naturalnych sensybilizatorów zachodz� te� 
w warstwach powierzchniowych zbiorników wodnych, przyczyniaj�c si� do 
degradacji materiału organicznego. Przyjmuje si�, �e molekularny tlen single-
towy w wodach powierzchniowych powstaje w wyniku reakcji tlenu ze wzbu-
dzon� �wiatłem rozpuszczon� materi� organiczn�. Tlenowi singletowemu towa-
rzysz� te� produkty fotochemicznego przeniesienia elektronu: rodniko-anion 
ponadtlenkowy i nadtlenek wodoru. Wyst�powanie tych reaktywnych form 
tlenu zaobserwowano tak�e w wodach morskich [64, 154]. Obecne w wodach 
powierzchniowych substancje o charakterze sensybilizatorów uczestnicz� w reak-
cjach powstawania i rozkładu materii organicznej, i same jako cz��	 tej materii, 
ulegaj� tym przemianom. Zanieczyszczenia wprowadzone do �rodowiska, mog� 
tak�e ulega	 tym reakcjom degradacji. Wykorzystanie wyst�puj�cych w przy-
rodzie sensybilizatorów w badaniach nad degradacj� naturalnego materiału 
organicznego, czy te� typowo antropogenicznych zanieczyszcze�, stanowi 
obiekt interesuj�cych prac [155, 156, 157]. Niew�tpliwie przyczyniaj� si� one 
do lepszego poznania procesów samooczyszczania wód, jak równie� stanowi� 
inspiracj� do praktycznego wykorzystania tych procesów. Istotnym walorem 
metod fotosensybilizowanego utleniania jest nieograniczona dost�pno�	 ko-
niecznych substratów: tlenu z powietrza i promieniowania widzialnego ze Sło�-
ca, oczywi�cie pod warunkiem zastosowania fotostabilnego sensybilizatora. 

 
Badania degradacji pi�ciu zwi�zków nale��cych do grupy WWA: ace-

naftenu, fluorenu, fenantrenu, fluorantenu i pirenu pod działaniem promienio-
wania lampy ksenonowej (� > 290 nm) w obecno�ci naturalnych sensybilizato-
rów, kwasów fulwowych przeprowadzili Xia i in. [89]. Rozkład zwi�zków 
przebiegał głównie z udziałem rodników hydroksylowych, która to reakcja mia-
ła od 33% do 69% udział w degradacji, zale�nie od zwi�zku. Stwierdzono te� 
przebieg reakcji z udziałem tlenu singletowego, si�gaj�cy kilkunastu procent, 
nie wyja�niaj�c jednak, czy 
ródłem 1O2 jest na�wietlanie WWA czy kwasów 
fulwowych. W przebiegu reakcji zaobserwowano te� wpływ stosowanego st�-
�enia kwasów fulwowych, którego wzrost ograniczał przebieg degradacji, tym 
silniej im badany WWA miał wi�ksz� mas� cz�steczkow� [89]. Nale�y zatem 
przypuszcza	, �e w procesie miała tak�e swój udział fotodegradacja wywołana 
bezpo�rednim napromieniowaniem WWA. 

Degradacja 17�-estradiolu (E2) przebiegała pod działaniem promieniowa-
nia widzialnego w obecno�ci naturalnego sensybilizatora, ryboflawiny (witami-
na B2) [158]. Mechanizm destrukcji E2 był do�	 zło�ony, anga�uj�cy wzbu-
dzone stany singletowy i trypletowy sensybilizatora oraz rodniko-anion 
ryboflawiny. W rezultacie generowany był rodniko-anion ponadtlenkowy oraz 
tlen singletowy. Obserwowano równie� przebieg procesu fizycznego wygasza-
nia wzbudzonych stanów sensybilizatora przez E2 o znacznym udziale oraz 
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rozkład sensybilizatora. Według autorów badany układ stanowi znacz�c�, ale 
powoln� metod� degradacji zanieczyszcze� �rodowiska wodnego [158]. 

W analogicznym układzie badano tak�e degradacj� bisfenolu A i jego me-
tylowych i bromowych pochodnych [159]. Powolna degradacja badanych 
zwi�zków zachodzi według skomplikowanego mechanizmu, powoduj�c rów-
nie� rozkład ryboflawiny. Zauwa�ono tak�e wi�ksz� szybko�	 reakcji prowa-
dzonej w �rodowisku alkalicznym, co mo�e wynika	 z wi�kszej reaktywno�ci 
form anionowych badanych zwi�zków [159]. 

Rozkład bisfenolu A pod działaniem symulowanego promieniowania sło-
necznego z u�yciem substancji humusowych był przedmiotem bada� Zhan  
i współpracowników [155]. W degradacji brały udział reaktywne formy tlenu: 
1O2, O2

•¯  H2O2. Stwierdzono, �e dodatek do układu reakcyjnego jonów Fe(III) 
przyspiesza reakcj�, co wskazuje na mo�liwo�	 przebiegu reakcji z udziałem 
rodników hydroksylowych, typu reakcji Fentona, lecz przy odpowiednim st��e-
niu jonów �elaza. Z kolei udział jonów azotanowych(V) w generowaniu rodni-
ków •OH poprzez ich fotoliz�, zale�y od stosunku st��e� sensybilizatora i jo-
nów NO3�. Spo�ród badanych substancji humusowych wi�ksz� efektywno�ci� 
charakteryzował si� kwas fulwowy [155].  

W badaniach degradacji tetrabromobisfenolu A (składnik �rodków ga�ni-
czych), prowadzonych przy u�yciu bł�kitu metylenowego i ró�u bengalskiego  
w polu promieniowania widzialnego stwierdzono przebieg reakcji rozkładu  
z udziałem tlenu singletowego. Reakcja była szczególnie efektywna w �rodowi-
sku alkalicznym [160]. Wyznaczone stałe szybko�ci wygaszania (reakcja i wy-
gaszanie fizyczne) wynosiły 1,44×109 dm3/mol·s dla pH 10 i 3,9×108 dm3/mol·s 
dla pH 7,2. Uzyskane wyniki wskazuj�, �e proces fotosensybilizowanego utle-
niania mo�e stanowi	 drog� degradacji tego zwi�zku w naturalnym �rodowisku 
wodnym [160]. 

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

Generalnie, procesom fotosensybilizowanego utleniania po�wi�cona jest 
niewielka liczba publikacji. W prezentowanych pracach wyniki bada� s� na 
ogół prezentowane opisowo, niewiele prac przedstawia ilo�ciowe zale�no�ci 
kinetyczne. Wynika to cz�sto ze zło�ono�ci mechanizmów, składaj�cych si� z 
ci�gu reakcji równoległych i nast�pczych. Publikowane ostatnio prace dotycz� 
głównie bada� fotoutleniania przebiegaj�cych w wodach powierzchniowych, 
czy te� z u�yciem naturalnych sensybilizatorów. 
 

Prowadzone przeze mnie badania nad ka�dym z wymienionych procesów 
były ukierunkowane na okre�lenie wpływu warunków reakcyjnych na ich szyb-
ko�	, i w wi�kszo�ci dotyczyły układów modelowych. Obejmowały one  
okre�lenie wpływu odczynu �rodowiska reakcyjnego, st��enia zanieczyszcze�, 
mocy i zakresu spektralnego stosowanego promieniowania oraz obecno�ci  
i st��enia tlenu. Przebieg reakcji obserwowany był te� w obecno�ci pewnych 
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dodatków o charakterze zmiataczy reaktywnych form tlenu, co pozwalało wyja-
�ni	 mechanizm zachodz�cych reakcji. Głównym celem prowadzonych bada� 
było wyznaczenie parametrów kinetycznych badanych reakcji – wydajno�ci 
kwantowych degradacji i stałych szybko�ci reakcji w oparciu o analiz� mecha-
nizmu reakcji. Cz�sto w pracach po�wi�conych usuwaniu zanieczyszcze� ze 
�rodowiska wodnego spotyka si� czysto praktyczne podej�cie, w wyniku które-
go zagadnienia szybko�ci procesów s� przedstawiane marginesowo, a główny 
nacisk jest kładziony na opisow� efektywno�	 procesu. Zale�no�ci kinetyczne 
s� uproszczone i polegaj� najcz��ciej na dopasowaniu danych do�wiadczalnych 
do równa� pierwszego rz�du. Jednak wydaje mi si�, �e zrozumienie przebiegu 
procesu na poziomie cz�steczkowym, umo�liwia ustalenie mechanizmu reakcji 
i poprawn� konstrukcj� modelu kinetycznego. Wyznaczone w ten sposób wiel-
ko�ci kinetyczne maj� okre�lony sens fizyczny. Ponadto równania kinetyczne 
wyprowadzone w oparciu o mechanizm reakcji s� słuszne w szerszym zakresie 
zmiennych, w porównianiu z równaniami makrokinetyki. Estymacja parame-
trów kinetycznych zaproponowanych równa� pozwala ilo�ciowo oznacza	 za-
kres fotokonwersji ksenobiotyków. Inny aspekt wynika z potrzeby znajomo�ci 
parametrów kinetycznych przy projektowaniu optymalnych fotoreaktorów. 
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4. FOTOTRANSFORMACJA ZANIECZYSZCZE� 
 
4.1. Rozkład WWA 

 
Badania fotolizy w naszym laboratorium przeprowadzono dla trzech przed-

stawicieli WWA: benzo[a]pirenu (BAP), chryzenu (CHR) i fluorenu (FLU), 
stosuj�c jako 
ródło promieniowania rt�ciow� lamp� niskoci�nieniow� emituj�-
c� głównie promieniowanie o długo�ci fali 254 nm [93].  

�rodowisko wodne, w którym przebiega fotoliza ma niejednokrotnie 
wpływ na jej efektywno�	. Nawet, gdy molowe współczynniki absorpcji nie 
zmieniaj� si� w zale�no�ci od pH, jak ma to miejsce przy tak niepolarnych 
zwi�zkach jak WWA, to powstaj�ce cz�steczki wzbudzone mog� podlega	 od-
działywaniu �rodowiska, determinuj�c zaj�cie reakcji chemicznej. Degradacj� 
badanych WWA prowadzono w roztworach kwa�nym (pH = 2,5), oboj�tnym 
(pH = 6,8) i zasadowym (pH = 11,7). Najszybciej przebiegała fotoliza BAP  
i CHR w �rodowisku kwa�nym, natomiast dla FLU szybko�	 zaniku nie zale�a-
ła od odczynu �rodowiska.  
Usuni�cie tlenu z mieszaniny reakcyjnej powodowało spowolnienie rozkładu 
BAP i CHR, a w przypadku FLU zaobserwowano wzrost szybko�ci reakcji, co 
ilustruje rysunek 10.  
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Rys. 10. Zmiany wzgl�dnego st��enia w czasie fotolizy BAP (C0 = 4,76×10-9 mol/dm3)  
i FLU (C0 = 5,42×10-6 mol/dm3) dla ró�nej zawarto�ci  tlenu w mieszaninie reakcyjnej. 

pH = 6,8; E0 = 4,13×10-6 einstein/dm3·s 
 
Badania wpływu zawarto�ci tlenu na fotoliz� WWA przeprowadzone przez 
Fasnachta i Blough’a [95] wskazuj�, �e spadek zawarto�ci tlenu w mieszaninie 
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reakcyjnej prowadzi do zmniejszenia wydajno�ci degradacji, mi�dzy innymi  
w przypadku BAP. Natomiast 9-metyloantracen, posiadaj�cy „niearomatyczny” 
w�giel, ulegał fotolizie nawet pod nieobecno�	 tlenu, podobnie jak FLU w na-
szych badaniach. 

Przebieg reakcji w obecno�ci alkoholu tert-butylowego – znanego zmiata-
cza rodników hydroksylowych [122], spowalniał degradacj� BAP i CHR, a na 
szybko�	 fotolizy FLU nie miał wpływu. Ró�nice w szybko�ci zaniku tych 
zwi�zków w czasie fotolizy nale�y przypisa	 obecno�ci we fluorenie w�gla o 
hybrydyzacji sp3.  

Spo�ród badanych zwi�zków najszybciej ulegał rozkładowi BAP, a naj-
wolniej FLU. Redukcj� st��enia o 50% dla BAP osi�gano po 20 s, dla CHR po 
1 min, a dla FLU po 7 min. Badania toksyczno�ci wykonane za pomoc� dwóch 
testów z u�yciem bakterii Escherichia coli i Vibrio fischeri wskazały, �e tok-
syczno�	 produktów fotolizy badanych zwi�zków nie była wi�ksza ni� wyj-
�ciowych substratów [166].  

Jednym z problemem w badaniach kinetycznych, jest wybór najbardziej 
prawdopodobnej drogi rozkładu WWA z uwzgl�dnieniem wyników do�wiad-
cze�. Istniej� trzy główne drogi prowadz�ce do degradacji WWA (rys. 11). 
Pierwsza, przez rodniko-kation WWA i dwie pozostałe z udziałem tlenu: przez 
cz�steczkowy tlen singletowy (1O2) i poprzez rodniki hydroksylowe utworzone 
w sekwencji kilku reakcji rodniko-anionu ponadtlenkowego (O2

•–). Schemat na 
rysunku 6 pokazuje mo�liwe reakcje WWA pod wpływem promieniowania UV 
w zawieraj�cym tlen roztworze wodnym.  

Absorpcja fotonu przez WWA powoduje jej wzbudzenie. Taka cz�steczka 
mo�e powróci	 do stanu podstawowego, rozpraszaj�c energi�, lub te� mo�e 
zapocz�tkowa	 szereg procesów i to zarówno w stanie singletowy, jak i po 
przej�ciu do stanu trypletowego. Energia wzbudzenia mo�e by	 przekazana do 
tlenu z utworzeniem molekularnego tlenu singletowego. WWA s� znane jako 
dobre sensybilizatory i w stanie wzbudzenia dysponuj� dostateczn� energi� do 
wywołania przej�cia tlenu tripletowego w singletowy [138, 139]. Potwierdziły 
to badania Fasnachta i Blough’a [94]. Atak tlenu singletowego na WWA powo-
dowa	 mo�e powstanie wodoronadtlenków i endonadtlenków, które z kolei 
mog� inicjowa	 reakcje rodnikowe. Udział 1O2 w degradacji WWA, prowadzo-
nej w obecno�ci kwasów fulwowych wykazał Xia i in., [89], lecz nie jest wia-
domym, czy 
ródłem tlenu singletowego s� WWA, czy kwasy fulwowe. 

Wzbudzona cz�steczka WWA mo�e te� ulec fotojonizacji z utworzeniem 
rodniko-kationu. Powstały równolegle uwodniony elektron mo�e by	 przenie-
siony do tlenu z utworzeniem rodniko-anionu ponadtlenkowego. Tworzenie si� 
rodniko-kationów obserwowano w czasie fotolizy naftalenu [167] i antracenu 
[168]. Rodniko-kationy mog� dalej reagowa	 z wod� lub jonami hydroksylo-
wymi, daj�c rodniki z grup� hydroksylow�, które w reakcji z tlenem daj� chino-
ny jako główne, stabilne produkty fotolizy b�d
 te� mog� ulega	 polimeryzacji 
w warunkach beztlenowych. Organiczne nadtlenki i wodoronadtlenki mog� 
tak�e by	 
ródłem rodniko-anionu ponadtlenkowego, który w wyniku protono-
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wania i dysmutacji daje nadtlenek wodoru prowadz�cy w warunkach fotolizy do 
utworzenia rodników hydroksylowych [137]. Obecno�	 H2O2 w czasie fotolizy 
naftalenu w roztworze wodnym stwierdziła w swej pracy Tuhkanen [169]. 
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Rys. 11. Schemat ilustruj�cy przebieg reakcji w czasie fotolizy WWA 

 
Wnioski płyn�ce z wykonanych bada� [93] wykorzystano w analizie omó-

wionego mechanizmu fotolizy. Stwierdzono, �e najprawdopodobniej rozkład 
BAP i CHR przebiega na drodze rodnikowej z udziałem rodników hydroksylo-
wych, powstaj�cych z udziałem tlenu poprzez rodniko-anion ponadtlenkowy. 
Wskazuje na to inhibicja procesu w obecno�ci tert-butanolu, a tak�e zwi�ksze-
nie szybko�ci procesu w �rodowisku kwa�nym, w którym wydajniej przebiega 
reakcja protonowania O2

•–. Mo�liwy przebieg reakcji poprzez cz�steczkowy 
tlen singletowy, wydaje si� mniej prawdopodobny ze wzgl�du na niskie st��e-
nie substratów (rz�du 10-9 mol/dm3) oraz krótki czas �ycia 1O2. W przypadku 
FLU rozkład mo�e zachodzi	 poprzez rodniko-kation z udziałem cz�steczek 
wody, natomiast tlen powoduje najwyra
niej fizyczn� dezaktywacj� wzbudzo-
nego FLU.  
Opisane przypadki prowadz� do nast�puj�cych reakcji: 

∗→ WWA h + WWA ν     a11 E k = r          (5) 

WWA  WWA →∗     ∗Ck = r 22          (6) 

2
1

2 O+  WWA  O + WWA →∗    ∗C][Ok = r 233          (7) 
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Uwzgl�dniaj�c wyniki do�wiadcze� zwi�zane z wpływem tlenu i alkoholu tert-
butylowego w degradacji FLU, mo�na zaproponowa�: 

produktyeWWAWWA aq →+→ −+•∗   ∗= Ckr 44          (8) 

Natomiast w przypadku BPA i CHR zamiast reakcji (8) bardziej prawdopodob-
n� mo�e by� reakcja z tlenem singletowym, jako �e brak tlenu wyra�nie inhibi-
tował przebieg reakcji: 

produkty  O+  WWA 2
1 →   ]O[Ck =r 2

1
55          (9) 

Zatem, uwzgl�dniaj�c reakcje (5-7) i (9), mo�na zapisa�: 

 rrrr
dt

dC
5321

CHR,BAP +−−=−          (10) 

Stosuj�c dwukrotnie zało�enie stanu stacjonarnego, raz dla st��enia wzbudzo-
nych cz�steczek WWA i drugi raz dla st��enia tlenu singletowego, (odpowied-
nio 321 r + r = r  i 53 r = r ) równanie (10) przyjmuje posta�: 

aCHR,BAP
232

231
a

CHR,BAP E
][Okk

][Okk
E

dt
dC

φ=
+

=−         (11) 

gdzie:    ][Okk
][Okk

232

231
CHR,BAP +

=φ          (12) 

jest pozorn� wydajno�ci� kwantow� zaniku BAP i CHR. 
Nale�y zauwa�y�, �e rozpatruj�c �cie�k� degradacji BPA i CHR poprzez 

rodniko-anion ponadtlenkowy, ko�cowa forma równa� (11) i (12) b�dzie taka 
sama. Reakcja (7) daje rodniko-kation WWA i rodniko-anion ponadtlenkowy,  
a w nast�pnym kroku O2

•– przekształca si� w rodnik hydroksylowy (w uprosz-
czeniu) i w ko�cu reaguje z WWA (zamiast reakcji (9)). Oczywi�cie udział 
tlenu singletowego nie mo�e by� wykluczony, a dowody do�wiadczalne wska-
zuj� jedynie, �e tlen singletowy nie odgrywa wiod�cej roli w degradacji BAP  
i CHR. 
W przypadku FLU, bior�c pod uwag� reakcje (5-8) i zakładaj�c, �e reakcja (7) 
prowadzi głównie do dezaktywacji stanu wzbudzonego fluorenu otrzymujemy: 

aFLU
2342

41
a

FLU E
][Okkk

kk
E

dt
dC φ=

++
=−         (13) 

gdzie:   
][Okkk

kk

2342

41
FLU ++

=φ          (14) 

Porównuj�c równania (12) i (14) mo�na zauwa�y� odmienny wpływ st��e-
nia tlenu na warto�� pozornej wydajno�ci kwantowej zaniku odpowiednich 
WWA, co potwierdzaj� wyniki do�wiadcze�. Hörmann i in. [168] otrzymali 
ró�ne warto�ci wydajno�ci kwantowej zaniku antracenu w napowietrzonych 
(0,001) i odpowietrzonych (0,012) roztworach wodnych. 
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Przyjmuj�c, �e st��enie tlenu jest du�o wy�sze, ni� st��enie WWA i praktycznie 
pozostaje stałe, mo�na je wł�czy	 do stałej k3 i równanie (11) jest identyczne  
z zale�no�ci� otrzyman� przez Beltrana i in. [170]. 

W pocz�tkowym okresie reakcji, gdy WWA s� jedynymi cz�steczkami ab-
sorbuj�cymi padaj�ce promieniowanie, szybko�	 fotolizy w ogólnej postaci 
opisuje równanie (1). Całkuj�c to równanie w granicach od C0 dla czasu 0 do C 
dla czasu t otrzymujemy: 

( )
( ) tE

Cb303.2exp1
Cb303.2exp1

ln
b303.2

1
CC 0

0
0 φ

ε
ε

ε
Γ =

−−
−−+−=         (15) 

Wykres prawej strony zale�no�ci (15), oznaczonej Γ, od czasu daje lini� prost� 
o nachyleniu φE0. Znaj�c wielko�	 strumienia fotonów wchodz�cych do prze-
strzeni czynnej reaktora E0 z pomiarów aktynometrycznych, mo�na wyznaczy	 
warto�	 pozornej wydajno�ci kwantowej zaniku WWA (tab. 1).  
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Rys. 12. Weryfikacja modelu kinetycznego. Wyznaczanie wydajno�ci kwantowej zani-

ku badanych WWA. pH 6,8; T = 293 K; E0 = 4,13×10-6 einstein/dm3·s 
 
Przedstawione na rysunku 12 porównanie przebiegu zale�no�ci (15) i punktów 
do�wiadczalnych, wskazuje na bardzo dobr� zgodno�	 w przypadku BAP i 
CHR. Dla FLU model opisuje proces z dostateczn� dokładno�ci�, co mo�e 
wskazywa	 na przebieg fotolizy tego zwi�zku według nie do ko�ca poznanego 
schematu.  

Uzyskane warto�ci pozornych wydajno�ci kwantowych zaniku WWA s� 
tego samego rz�du, co warto�ci cytowane w literaturze [170,171], jak te�  
w pó
niejszej pracy [94]. W tabeli 1 zebrano te� oszacowane warto�ci wydajno-
�ci kwantowej dla roztworów kwa�nych i zasadowych, ilustruj�ce wpływ pH na 
przebieg fotolizy. Wpływ temperatury na fotoliz� badanych WWA w zakresie 
8÷42°C był niewielki. Zmiany wydajno�ci kwantowej z temperatur� opisano za 
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pomoc� równania Arrheniusa. Obliczone warto�ci energii aktywacji były niskie, 
co jest typowe dla reakcji fotochemicznych. Zało�ony udział tlenu singletowego 
w przyj�tym mechanizmie degradacji BAP i CHR, został potwierdzony w ostatnio 
opublikowanych pracach [89, 95]. 
 
Tabela 1. Wyznaczone warto�ci wydajno�ci kwantowej zaniku WWA  

           oraz warto�ci  energii aktywacji (pH 6.8, T = 20°C) 
 

Wydajno�	 kwantowa, φ ×103 

pH 

 
WWA 

Energia 
aktywacji 

kJ/mol 
2,5 6,8 11,7 

BAP 21,5 12,1 14,1±0,3 10,8 

CHR 28 6,0 3,15±0,01 2,5 

FLU 13 3,8 3,80±0,20 3,8 
 
4.2. Degradacja pochodnych fenolowych 
 

Badania przy zastosowaniu lamp niskoci�nieniowych mog� mie	 charakter 
poznawczy, ale te� umo�liwiaj� okre�lenie stopnia fotolizy zanieczyszcze� 
organicznych w procesach dezynfekcji wody. Te cele przy�wiecały mi�dzy 
innymi badaniom fotolizy n-butyloparabenu (BP) [104], zanieczyszczenia od-
działywuj�cego na układ hormonalny zwierz�t i mo�liwe, �e ludzi. Badania 
prowadzono w probówkach kwarcowych, umieszczonych w urz�dzeniu karuze-
lowym i napromienianych z dwóch stron niskoci�nieniowymi lampami rt�cio-
wymi.  

Charakterystyk� absorpcyjn� BP przedstawia rysunek 13. Zwi�zek ten  
dobrze absorbuje promieniowanie o długo�ci fali 254 nm (λmax 267 nm,   
ε = 1,6×104 dm3/mol·cm) w roztworach kwa�nych i oboj�tnych, natomiast w 
�rodowisku zasadowym tworzy si� anion (pKa=8,2), który wykazuje znacznie 
słabsz� absorpcj� przy długo�ci fali emitowanej przez niskoci�nieniow� lamp� 
rt�ciow�. Zmiana własno�ci absorpcyjnych BP od pH wyra
nie odzwierciedlała 
si� w zale�no�ci szybko�ci jego degradacji w roztworach o ró�nym odczynie.  

Fotoliza BP jest procesem powolnym – 99% redukcj� st��enia przy pH = 7 
uzyskano po półtoragodzinnym napromieniowaniu strumieniem fotonów o mo-
cy około 44 W/m2 (1,54×10-5 einstein/dm3·s), co wskazuje, �e dawki promie-
niowania stosowane do dezynfekcji wody (~400 J/m2) [101] s� dalece niewy-
starczaj�ce. Obecno�	 azotanów w roztworze reakcyjnym w czasie fotolizy,  
w ilo�ciach typowych dla wód powierzchniowych, nie miała wpływu na szyb-
ko�	 fotolizy. Natomiast obecno�	 kwasów humusowych powodowała spowol-
nienie procesu, zapewne poprzez absorpcj� promieniowania i zmniejszenie 
ilo�ci fotonów dost�pnych dla BP. Badania fotolizy wykazały bardzo nikł� mi-
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neralizacj� substratu, a produkty degradacji nie wykazywały znacz�cej toksycz-
no�ci (test prze�ywalno�ci bakterii Pseudomonas putida) [104]. 
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Rys. 13. Widma absorpcyjne BP w roztworach o ró�nym pH. C0 = 8×10-5 mol/dm3. 

Wstawka: wyznaczanie stałej równowagi kwasowo-zasadowej BP  
 

Wykonane do�wiadczenia fotolizy roztworów BP z dodatkiem alkoholu 
tert-butylowego oraz w nieobecno�ci tlenu (rys.14a) pokazały, �e rozkład prze-
biega bez udziału rodników hydroksylowych, a brak tlenu spowalnia zanik BP 
dopiero w ko�cowej fazie procesu.  
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Rys. 14. a. Wpływ obecno�ci tlenu na  przebieg  fotolizy BP. b. Zale�no�	 szybko�ci 
fotolizy od st��enia pocz�tkowego BP. Krzywa wykre�lona zgodnie z równaniem (1) 
dla pH 7; φ = 0,0033; E0=1×10-5 einstein/dm3·s; � = 15400 dm3/mol·cm i b = 0,85 cm 
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Absorpcja fotonu przez cz�steczk� BP wywołuje najprawdopodobniej 
zmiany przy w�glu karbonylowym, powoduj�c zerwanie wi�zania w�giel – 
pier�cie� aromatyczny. Stwierdzony brak kwasu 4-hydroksybenzoesowego 
w�ród produktów rozkładu wyklucza mo�liwo�	 zerwania wi�zania w�giel – 
tlen w grupie estrowej. 

Interesuj�cy okazał si� wpływ st��enia pocz�tkowego BP na przebieg foto-
lizy (rys. 14b). Powy�ej okre�lonego st��enia (~8×10-5 mol/dm3) zaobserwowa-
no spadek szybko�ci procesu, co przypisano tzw. wygaszaniu st��eniowemu 
stanu wzbudzonego [87]. Du�a koncentracja cz�steczek sprzyja ich cz�stszym 
zderzeniom, co równie� powoduje wzrost prawdopodobie�stwa dezaktywacji 
wzbudzonych cz�steczek. 

Absorpcja promieniowania przez BP prowadzi do przej�cia w stan wzbudzony, 
który mo�e ulec dezaktywacji albo przekształceniu do trwałych produktów: 

∗→+ BPhBP ν    a1Ek          (16) 

BPBP →∗    ∗Ck2          (17) 

produktyBP →∗    ∗Ck3          (18) 
Uwzgl�dniaj�c wygaszanie st��eniowe mo�na dodatkowo zapisa	: 

BP2BPBP →+∗   ]BP][BP[kq
∗        (19) 

Z reakcji (16–19) wynika, �e szybko�	 zaniku BP wyra�a nast�puj�ce równanie: 

CCkCkEk
dt
dC

q2a1
∗∗ −−=−           (20) 

Stosuj�c przybli�enie stanu stacjonarnego dla st��enia wzbudzonego BP, 
otrzymuje si� nast�puj�c� zale�no�	: 

aa
q32

31 E E
Ckkk

kk
dt
dC

r φ=
++

=−=          (21) 

gdzie:    
Ckkk

kk
 

q32

31
++

=φ           (22) 

jest pozorn� wydajno�ci� kwantow� zaniku BP. W wyniku fotolizy, w zakresie 
małych st��e� substratu, gdy kqC << k2 + k3, obserwowany jest wzrost szybko-
�ci fotolizy ze wzrostem st��enia substratu. Zatem w tym zakresie st��e� mo�na 
równanie (1) wykorzysta	 do wyznaczenia wydajno�ci kwantowej. Obliczenia 
przeprowadzono, wyznaczaj�c szybko�ci pocz�tkowe procesów ró�ni�cych si� 
st��eniem pocz�tkowym substratu i dla par tych warto�ci r0 i C0, dopasowano 
warto�	 wydajno�ci kwantowej (rys. 14b). Wyznaczona warto�	 wydajno�ci 
kwantowej zaniku BP wynosiła (3,3±0,4)×10-3, a dla anionu warto�	 ta była 
około pi�ciokrotnie mniejsza. 

Badania fotolizy 4-tert-oktylofenolu (OP) prowadzono przy zastosowaniu 
�rednioci�nieniowej lampy rt�ciowej, której moc zapewniała szybszy przebieg 
procesu degradacji OP [105]. 4-tert-oktylofenol wraz z n-butyloparabenem jest 



 45 

zaliczany do tej samej grupy zanieczyszcze�, co zapewne jest zwi�zane z podo-
bie�stwami w budowie chemicznej. W roztworach wodnych, OP ulega dysocja-
cji (pKa = 10,3), zatem przebieg fotolizy powinien zale�e	 od odczynu roztworu 
reakcyjnego. W roztworze lekko kwa�nym szybko�	 zaniku była najwi�ksza,  
w oboj�tnym mniejsza. Najszybciej zachodziła fotoliza anionu (pH 12), co 
spowodowane było w pewnej mierze intensywniejsz� absorpcj� promieniowa-
nia przez anion, w porównaniu z niezdysocjowanym OP. Redukcj� st��enia OP  
o połow� przy pH 7 uzyskano po ponad 20 min napromieniowaniu z moc� 
1,28×10-4 einstein/dm3·s. 

Wydajno�	 kwantow� zaniku substratu wyznaczono bezpo�rednio z równa-
nia definiuj�cego wydajno�	 kwantow� (23). 

aE
dt
dC

r φ=−=           (23) 
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Rys. 15. Widmo absorpcji OP w roztworze buforowym (C0 = 2,4×10-5 mol/dm3) z nało�onym 
widmem  emisji  �rednioci�nieniowej  lampy  rt�ciowej. Wstawka:  wyznaczenie stałej 

równowagi kwasowo-zasadowej OP 
 
Zastosowanie w badaniach rt�ciowej lampy �rednioci�nieniowej zaopatrzo-

nej w płaszcz chłodzony wod�, umo�liwiło wykorzystanie kilku pasm emitowa-
nych przez lamp� w zakresie 250-400 nm (rys. 15). Przeliczenie strumienia 
fotonów wchodz�cych do przestrzeni czynnej reaktora E0, otrzymanego z bada� 
aktynometrycznych, na strumie� fotonów absorbowanych przez roztwór reak-
cyjny Ea, dokonano, wykorzystuj�c widmo transmitancji roztworu reakcyjnego 
o okre�lonym st��eniu OP i uwzgl�niaj�c długo�	 drogi optycznej. Obliczenia 
wykonano dla kilku st��e� pocz�tkowych substratu (6,9×10-6÷4,3×10-5 mol/dm3). 
Warto�	 wydajno�ci kwantowej zaniku OP wynosiła 0,020±0,003.  

Fotoliza OP w obecno�ci kwasów humusowych ulegała spowolnieniu, po-
dobnie jak w przypadku n-butyloparabenu. Natomiast obecno�	 azotanów po-
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wodowała przyspieszenie reakcji, najprawdopodobniej w wyniku fotolizy azo-
tanów, prowadz�cej do wytworzenia rodników hydroksylowych.  

−••− ++→+ OHOHNOOHNO 2
h

23
ν         (24) 

Promieniowanie emitowane przez �rednioci�nieniow� lamp� rt�ciow� jest 
efektywniej absorbowane przez azotany [125], ani�eli miało to miejsce przy 
lampie niskoci�nieniowej przy fotolizie n-butyloparabenu.  
 
4.3. Degradacja boldenonu i trenbolonu (sterydów) 
 

Fotodegradacj� boldenonu (BD) i trenbolonu (TB) zbadano przy zastoso-
waniu niskoci�nieniowej lampy rt�ciowej [102]. Obydwa sterydy absorbuj� 
promieniowanie o długo�ci fali 254 nm praktycznie niezale�nie od pH roztworu 
reakcyjnego. Dla BD w pH 5, 7 i 10 molowe współczynniki absorpcji wynosz� 
odpowiednio 13800, 14570 i 15240 dm3/mol·cm, a dla TB odpowiednio 5460, 
6300 i 5690 dm3/mol·cm. Wykonane do�wiadczenia potwierdzaj�, �e szybko�	 
fotolizy obydwu substratów jest niezale�na od odczynu �rodowiska.  

Fotoliza BD przebiega znacznie szybciej ni� trenbolonu, mimo du�ego po-
dobie�stwa w budowie obydwu zwi�zków. W pewnej mierze jest to spowodo-
wane ró�nic� warto�ci molowych współczynników absorpcji. Redukcja st��enia 
BD o 50%, wychodz�c ze st��enia 1×10-5 mol/dm3, jest osi�gana w ci�gu 11 s 
przy mocy promieniowania 4,3×10-6 einstein/dm3·s. Podczas gdy przy tym sa-
mym st��eniu pocz�tkowym 50% redukcja TB ma miejsce po 30 minutach przy 
mocy promieniowania ponad dwa razy wi�kszej (1,06×10-5 einstein/dm3·s). 
50% poziom redukcji st��e� jest osi�gany po ekspozycji roztworu reakcyjnego 
na fluencj� 130 J/m2 dla BD i 52 kJ/m2 w przypadku TB. Porównuj�c te warto-
�ci z dawk� stosowan� zazwyczaj do dezynfekcji wody pitnej, równ� 400 J/m2 
[101], jest widoczne, �e jedynie BD mo�e by	 usuwany z wody w procesach 
dezynfekcji promieniowaniem UV. Szczególnie przy zastosowaniu wy�szej 
irradiancji całkowite usuni�cie boldenonu z wody mo�e by	 osi�gni�te w ci�gu 
kilku sekund. 

Fotoliza badanych steroidów jest niezale�na od obecno�ci tlenu w roztwo-
rze reakcyjnym, o czym �wiadczy praktycznie identyczny przebieg zmian st�-
�e� w czasie fotolizy roztworów napowietrzonych i przedmuchanych azotem. 
Otrzymane rezultaty dla BD przedstawia rysunek 16a. Równie� obecno�	  
w roztworze reakcyjnym alkoholu tert-butylowego nie wpływała na szybko�	 
zaniku obydwu badanych zwi�zków, co dla BD ilustruje rysunek 16a. Fakty te 
�wiadcz� o tym, �e reakcja fotolizy w pocz�tkowym stadium przebiega bez 
udziału tlenu, a wi�c te� bez powstawania rodniko-anionu ponadtlenkowego 
oraz bez udziału rodników hydroksylowych.  
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Rys. 16 a. Wpływ obecno�ci tert-butanolu i tlenu w roztworze reakcyjnym 
na przebieg  fotolizy  BD  (C0

BD = 1,8×10-5 mol/dm3;  C0
t-BuOH = 1×10-1 mol/dm3; 

pH = 7, E0 = 4.3×x10-6 einstein/dm3·s).  b. Zale�no�	 szybko�ci pocz�tkowej  
fotolizy od st��enia pocz�tkowego sterydów. pH = 7; E0 = 4,3×10-6 einstein/dm3·s, 
dla BD  i dla TB E0 = 1,06×10-5 einstein/dm3·s. Punkty przedstawiaj� dane 

do�wiadczalne, linie reprezentuj� przebieg zale�no�ci (1) 
 

Do opisu fotolizy wykorzystano zale�no�	 przedstawion� równaniem (1). 
Dla pocz�tkowego okresu reakcji, gdy padaj�ce promieniowanie jest absorbo-
wane wył�cznie przez badan� substancj�, równanie (1) umo�liwia wyznaczenie 
wydajno�ci kwantowej zaniku obydwu substratów. Krzywe przedstawione na  
rysunku 16b obrazuj� dopasowanie zale�no�ci (1) do uzyskanych danych ekspery-
mentalnych. W badanym zakresie st��e� sterydów, w oboj�tnych roztworach war-
to�	 wydajno�ci kwantowej wynosi 0,61±0,02 dla BD i 0,0029±0,0002 dla TB.  

 
Degradacja badanych zwi�zków w drodze fotolizy promieniowaniem UV 

jest procesem mało efektywnym. Wyznaczone warto�ci wydajno�ci kwanto-
wych zaniku, poza jednym wyj�tkiem, s� niskie, rz�du 10-2÷10-3. Zatem znacz�-
cy stopie� redukcji zanieczyszcze� wymagałby stosowania 
ródeł promienio-
wania o znacznych mocach oraz wydłu�onego czasu ekspozycji. Proces 
fotochemicznej dezynfekcji wody nie pozwala na usuwanie badanych zanie-
czyszcze� ze wzgl�du na zbyt małe ilo�ci dostarczanej energii promienistej. 
Wyniki bada� sugeruj� te�, �e przebieg degradacji w wodach naturalnych jest 
mniej skuteczny. Jednak uogólnienie tego wniosku wymaga znajomo�ci relacji 
st��eniowych i własno�ci absorpcyjnych składników wód naturalnych i zanie-
czyszcze�. 
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5. DEGRADACJA ZA POMOC� RODNIKÓW  

HYDROKSYLOWYCH, GENEROWANYCH  
PRZEZ FOTOLIZ� NADTLENKU WODORU 

 
5.1. Rozkład WWA 

 
Degradacja substancji w układzie H2O2/UV jest procesem zło�onym, w któ-

rym mog� zachodzi	 reakcje fotolizy bezpo�rednio powoduj�ce rozkład substra-
tu, reakcje utleniania nadtlenkiem wodoru oraz reakcje utleniania rodnikami 
hydroksylowymi. Ta ostatnia reakcja, której efektywno�	 rzutuje na synergizm 
poł�czonego działania promieniowania UV i nadtlenku wodoru, jest zazwyczaj 
kluczow� reakcj� degradacji. Badania fotolizy stanowi� cz��	 składow� procesu 
biegn�cego w układzie i przedstawione wcze�niej wyniki bada� nad fotoliz� 
WWA stanowiły wi�c niejako baz� do dalszych bada� nad rozkładem tych kse-
nobiotyków.  

Badania nad degradacj� WWA w układzie H2O2/UV z u�yciem lampy ni-
skoci�nieniowej [128], rozpocz�to od sprawdzenia efektywno�ci drugiej skła-
dowej procesu, tj. przebiegu zaniku substratów w tzw. reakcji ciemnej, gdy  
z WWA reaguje sam nadtlenek wodoru. Stwierdzono, �e 30 minutowe działanie 
nadtlenku wodoru o st��eniu 0,1 mol/dm3 nie powoduje zauwa�alnego spadku 
st��enia wszystkich trzech badanych WWA: benzo[a]pirenu (BAP), chryzenu 
(CHR) i fluorenu (FLU).  
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Rys. 17 a.  Zale�no�	  szybko�ci  pocz�tkowej  procesu  degradacji  CHR od st��enia 
H2O2. C

0 = 5,12×10-9 mol/dm3,  pH = 7. b.  Przebieg degradacji FLU w zale�no�ci od 
st��enia pocz�tkowego nadtlenku wodoru. C0 = 5,42×10-6 mol/dm3, pH = 7 
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W kolejnych do�wiadczeniach ustalono optymaln� dawk� nadtlenku wodoru, 
zapewniaj�c� najwi�ksz� szybko�	 zaniku badanych zwi�zków. Dla BAP, CHR 
i FLU była ona jednakowa i wynosiła około 0,01 mol/dm3, co ilustruje dla 
dwóch przypadków rysunek 17. 

Wpływ odczynu roztworu reakcyjnego na szybko�	 procesu zbadano dla 
trzech warto�ci pH: 2,5; 7,0 i 11,7. BAP, CHR i FLU najszybciej zanikały  
w roztworach kwa�nych i z porównywaln� szybko�ci� w roztworze oboj�tnym. 
Przy pH 11,7 obserwowano najwolniejszy rozkład, spowodowany zmniejsze-
niem st��enia rodników hydroksylowych dost�pnych dla WWA. Przy tej warto-
�ci pH, około połowa ilo�ci wprowadzanego nadtlenku wodoru ulega dysocja-
cji. Pojawienie si� anionu wodoronadtlenkowego, silniej absorbuj�cego 
promieniowanie i bardziej podatnego na reakcj� z rodnikami hydroksylowymi 
ni� niezdysocjowany H2O2 [121,123], sprawia, �e tylko pozostała cz��	  
H2O2 mo�e tworzy	 rodniki hydroksylowe i to przy zmniejszonym strumieniu 
fotonów.  

Wykonane eksperymenty nad przebiegiem procesu w obecno�ci zmiatacza 
rodników hydroksylowych – alkoholu tert-butylowego wskazały, �e rozkład 
BAP (rys. 18a) i CHR zachodzi w znacznym stopniu na drodze rodnikowej 
[63]. 
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Rys. 18. Wpływ alkoholu tert-butylowego na przebieg degradacji BAP (a) i FLU (b). 
CBAP

0 = 4,76×10-9 mol/dm3; CFLU
0 = 5,42×10-6 mol/dm3; pH = 7; CH

0 = 1×10-3 mol/dm3 
 
Natomiast w przypadku FLU, nie zaobserwowano spowolnienia jego zaniku 
nawet przy do�	 znacznym st��eniu zmiatacza rodników hydroksylowych. Mo-
głoby to oznacza	, �e reakcja rodnikowa nie odgrywa dominuj�cej roli w de-
gradacji FLU. Jednak znaczny wzrost szybko�ci zaniku FLU w układzie 
H2O2/UV w porównaniu z fotoliz�, zdaje si� wskazywa	 na istotn� rol� rodni-
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ków hydroksylowych w procesie, albo te� istnieje dodatkowa droga degradacji, 
dotychczas nieznana. 

Proces zaniku badanych WWA w układzie H2O2/UV mo�e by	 inicjowany 
dwutorowo: przez reakcje fotolizy i reakcje z rodnikami hydroksylowymi.  

C]OH[k + r = 
dt
dC

- = r OHUV
•         (25) 

Szybko�	 fotolizy WWA w obecno�ci nadtlenku wodoru wyra�a równanie: 

]10-F[1 E  = r )C(-b
0UV ii�εφ          (26) 

gdzie F oznacza ułamek padaj�cego promieniowania E0, dost�pnego dla WWA:  

� iiC
C

 = F
ε

ε
           (27) 

Stosuj�c odpowiednio wysokie st��enie nadtlenku wodoru, mo�na spowodo-
wa	, �e cały strumie� padaj�cych fotonów jest przez niego absorbowany i bez-
po�rednia fotoliza WWA mo�e by	 pomini�ta (F � 0). Równocze�nie st��enie 
H2O2 w pocz�tkowym okresie procesu mo�na traktowa	 jako stałe [64]. W tych 
warunkach mo�liwe jest przyj�cie zało�enia o pseudostacjonarnym st��eniu rodni-
ków hydroksylowych i wówczas równanie (25) upraszcza si� do postaci (28):  

CkOH]C[k = 
dt
dC

zOH =− •  gdzie: ]OH[k = k OHz
•        (28) 
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Rys. 19. Wyznaczanie pseudopierwszorz�dowej stałej szybko�ci reakcji zaniku 

WWA (równanie 28).   pH = 7;  CH
0 = 0,2 mol/dm3   CBAP

0 = 4,76×10-9 mol/dm3; 
CCHR

0 = 5,12×10-9 mol/dm3;  i   CH
0 = 0,4 mol/dm3;   CFLU

0 = 5,42×10-6 mol/dm3 
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Wielko�	 kz jest stał� szybko�ci pseudopierwszorz�dowej reakcji zaniku WWA 
i scałkowana posta	 równania (28) w układzie współrz�dnych lnC0/C – t po-
winna da	 prost� o nachyleniu równym kz. Powy�sze zale�no�ci przedstawiono 
na rysunku 19. 

Przyj�cie zało�enia o stacjonarnym st��eniu rodników hydroksylowych, 
oznacza, �e szybko�	 ich powstawania w reakcji fotolizy nadtlenku wodoru jest 
równa sumie szybko�ci reakcji, w których jest on konsumowany. W pocz�tko-
wym okresie reakcji rodniki •OH mog� reagowa	 z WWA, ze stał� szybko�ci� 
kOH, z nadtlenkiem wodoru ze stał� k3 oraz anionem wodoronadtlenkowym ze 
stał� k4 , zatem mo�na zapisa	:  

( ) ]OH][HO[k + OH]C[k + OH]C[k =]101[FE 2 -
24H3OH

Cb
H0H ii •••�−− εφ

              (29) 

Wyznaczaj�c z zale�no�ci (29) stacjonarne st��enie rodników hydroksylowych i 
ł�cz�c t� zale�no�	 z wyra�eniem na kz (28), po przekształceniach, mo�na wy-
znaczy	 drugorz�dow� stał� szybko�ci rodników •OH z badanymi zwi�zkami:  

( ) Ck–][FE2

])[HOk + Ck(k
 = k

z
Cb

H0H

-
24Hz

OH
ii�−− εφ 101

3         (30) 

St��enie anionu wodoronadtlenkowego dla danego pH roztworu reakcyjnego 
obliczono z zale�no�ci: 

pH)-(pK

0
H

2
101

C
 = ]HO[

+
−  przy czym H

-
2

0
H C +] [HO = C        (31) 

Natomiast stałe szybko�ci rodników •OH z nadtlenkiem wodoru i jego anionow� 
form� zaczerpni�to z literatury (k3 = 2.7×107 dm3/mol·s i k4 = 7.5×109 dm3/mol·s 
[123]). Wyznaczone warto�ci stałych szybko�ci reakcji kOH były bardzo du�e  
i wynosiły: (2,5±0,2)×1010, (9,8±0,3)×109 i (2,8±0,1)×109 dm3/mol·s, odpo-
wiednio dla BAP, CHR i FLU i były zbli�one do danych literaturowych dla 
innych WWA [127]. 

Degradacja WWA w układzie H2O2/UV przebiega na drodze fotolizy i re-
akcji z rodnikami hydroksylowymi. Okre�lenie, która z reakcji i w jakim stop-
niu wpływa na zanik substratu wygodnie jest dokona	 przez porównanie ich 
szybko�ci. Rysunek 20 przedstawia zmiany szybko�ci pocz�tkowych fotolizy, 
reakcji rodnikowej i wyznaczonej do�wiadczalnie całkowitej szybko�ci procesu 
dla BAP w zale�no�ci od pocz�tkowego st��enia nadtlenku wodoru. Dla st��e-
nia H2O2 1×10-4 mol/dm3 szybko�	 reakcji rodnikowej stanowi blisko 75% cał-
kowitej szybko�ci procesu, osi�gaj�c dla optymalnego st��enia nadtlenku wodo-
ru prawie 93%. Dalszy wzrost st��enia nadtlenku wodoru eliminuje przebieg 
fotolizy BAP prawie całkowicie, jednak szybko�	 procesu jest kilkakrotnie 
mniejsza. Dla pozostałych dwóch badanych zwi�zków zale�no�ci te wygl�daj� 
podobnie.  
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Rys. 20. Szybko�	 fotolizy, reakcji rodnikowej  i całkowita szybko�	 zaniku 
BAP w zale�no�ci  od  pocz�tkowego  st��enia  nadtlenku wodoru.  pH = 7; 

C0 = 4,76×10-9 mol/dm3 
 
5.2. Degradacja n-butyloparabenu i 4-tert-oktylofenolu 
 

Badania degradacji za pomoc� rodników hydroksylowych generowanych 
przez fotoliz� nadtlenku wodoru poddano dwa zwi�zki nale��ce do pochodnych 
fenolowych o działaniu endokrynnym: n-butyloparaben (BP) i 4-tert-
oktylofenol (OP) [131]. Działanie na zwi�zki samego nadtlenku wodoru nie 
powodowało mierzalnego ubytku substratów przez okres kilku godzin. Szyb-
ko�	 reakcji zaniku BP i OP zale�ała od st��enia nadtlenku wodoru i najwi�ksz� 
szybko�	 osi�gano przy zawarto�ci H2O2 w mieszaninie reakcyjnej równej 
0,01 mol/dm3. Odczyn �rodowiska reakcyjnego miał wpływ na wszystkie re-
agenty, które w �rodowisku alkalicznym ulegaj� dysocjacji. Zarówno BP jak  
i OP najwolniej zanikały w roztworach o pH zasadowym. Najprawdopodobniej 
spowodowane to było wzrostem st��enia anionu wodoronadtlenkowego, który 
efektywniej absorbował dost�pne promieniowanie i skuteczniej konsumował 
powstaj�ce rodniki hydroksylowe ni� nadtlenek wodoru. Zatem degradacja 
substratów w �rodowisku alkalicznym przebiegała wolniej ze wzgl�du na 
mniejsze st��enie rodników hydroksylowych.  

Zale�no�	 szybko�ci pocz�tkowych degradacji obydwu pochodnych feno-
lowych od ich wyj�ciowego st��enia przedstawiono na rysunku 21 [131]. Dla 
OP obserwowano typow� zale�no�	, wzrost st��enia powodował wzrost szyb-
ko�ci jego zaniku i ta zale�no�	 w badanym zakresie st��e� miała charakter 
prostoliniowy. W przypadku butyloparabenu najpierw obserwowano wzrost 
szybko�ci, do st��enia około 8×10-5 mol/dm3, a dalszy wzrost st��enia skutko-
wał spadkiem szybko�ci rozkładu. Spowolnienie przebiegu reakcji nale�y przy-
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pisa	 rosn�cej roli butyloparabenu we współzawodnictwie z nadtlenkiem wodo-
ru o docieraj�ce do reaktora fotony. Wysoka warto�	 molowego współczynnika 
absorpcji BP (� = 254 nm, � = 15400 dm3/mol·cm), powodowała, �e przy st��e-
niu BP 8×10-6 mol/dm3, nadtlenek wodoru absorbował około 60% dost�pnego 
promieniowania, a przy st��eniu BP 1,7×10-4 mol/dm3, jedynie 7%. Zatem  
spadek szybko�ci degradacji BP spowodowany był inhibicj� fotolizy H2O2  
i słabsz� generacj� rodników hydroksylowych. Szybko�	 fotolizy BP w zakresie 
wy�szych st��e� stabilizowała si� i jej udział w procesie mo�na uzna	 za stały 
(rys. 21). 
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Rys. 21. Zale�no�	 szybko�ci procesu degradacji i fotolizy od pocz�tkowego st��enia 

BP i OP. pH = 7; CH = 0,01 mol/dm3; E0 = 1×10-5 einstein/dm3·s 
 

Efektywno�	 degradacji BP jak i OP w układzie H2O2/UV była du�o wy�-
sza ni� samej fotolizy pod działaniem promieniowania 254 nm. W wykonanych 
do�wiadczeniach (warunki jak na rys. 21), przy st��eniu pocz�tkowym BP rów-
nym 7,5×10-5 mol/dm3, a OP 2,5×10-5 mol/dm3, 90% redukcj� st��enia osi�gano 
odpowiednio po 4,5 i 1 minucie, a przy fotolizie osi�gni�cie takich samych 
stopni redukcji wymagało 1,5 godziny dla BP i 3 godzin dla OP. Zanik substra-
tu w roztworze reakcyjnym po kilku minutach nie prowadził jednak do znacz�-
cego spadku zawarto�ci w�gla organicznego w roztworze. Dla BP po 5 minu-
tach reakcji, mimo braku substratu, ponad 80% w�gla organicznego 
pozostawało w roztworze zwi�zanego w produktach przej�ciowych. Naturalne 
składniki wód: kwasy humusowe i azotany(V) w ilo�ciach typowych dla wód 
powierzchniowych [172] nie wpływały na przebieg procesu degradacji. 

Na�wietlanie roztworu reakcyjnego zawieraj�cego nadtlenek wodoru i sub-
strat organiczny oraz dodatkowo zmiatacz rodników hydroksylowych powinno 
wpływa	 na obserwowan� szybko�	 procesu. W przypadku degradacji OP doda-
tek izopropanolu wyra
nie hamował reakcj� i przy st��eniu zmiatacza 
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0,2 mol/dm3 proces przebiegał tak jak w przypadku bezpo�redniej fotolizy. 
Oznaczało to, �e generowane rodniki hydroksylowe s� całkowicie konsumowa-
ne przez izopropanol.  
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Rys. 22. Degradacja  BP w czasie fotolizy  oraz w układzie H2O2/UV bez i z dodatkiem 
ró�nych  zmiataczy  rodników  hydroksylowych.  pH = 7;  CBP = 7,5×10-5 mol/dm3;  

CH = 0,01 mol/dm3; E0 = 1×10-5 einstein/dm3·s 
 

Natomiast dla BP zaobserwowano jedynie cz��ciowe wyhamowanie reakcji i to 
nawet przy znacznym wzro�cie st��enia zmiatacza. Sytuacja powtarzała si� przy 
zastosowaniu, nawet w znacznych st��eniach, innych zmiataczy rodników hy-
droksylowych: tert-butanolu, jonów mrówczanowych, czy tiocyjanianowych 
[122]. Przebieg degradacji BP w czasie fotolizy bez i w obecno�ci H2O2 oraz z 
dodatkiem ró�nych zmiataczy prezentuje rysunek 22 [131].  

Obserwowane zjawisko jest zastanawiaj�ce. Fotoliza BP przebiega stosun-
kowo wolno i wprowadzenie nadtlenku wodoru znacz�co przyspiesza przebieg 
reakcji, a wi�c wzrost szybko�ci powoduj� pojawiaj�ce si� rodniki hydroksylo-
we z fotolizy H2O2. A tu usuwanie tych rodników w reakcji ze zmiataczami 
nawet przy znacznym ich st��eniu nie zatrzymuje reakcji „rodnikowej”. Mo�na 
by przypuszcza	, �e powstaj�ce w reakcji •OH ze zmiataczem rodniki s� bardzo 
reaktywne wobec BP, lecz u�ycie ró�nych zmiataczy raczej wyklucza tak� hi-
potez�. Pozostaje mo�liwo�	 innej reakcji degradacji BP oprócz fotolizy i reak-
cji z rodnikami hydroksylowymi. Ta „trzecia droga” mogłaby by	 inicjowana, 
na przykład przez fotoliz� swego rodzaju adduktów BP- H2O2. Podobne zjawi-
sko obserwowano w naszych wcze�niejszych badaniach przy degradacji fluore-
nu w układzie H2O2/UV [128]. Analogiczne obserwacje zanotowali tak�e inni 
autorzy w badaniach nad degradacj� kwasu p-hydroksybenzoesowego,  
4-hydroksy cynamonowego i alkoholu p-hydroksyfenyloetylowego za pomoc� 
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reakcji z udziałem promieniowania UV i nadtlenku wodoru (foto-Fenton, 
H2O2/UV) w obecno�ci alkoholu tert-butylowego [173]. 

Badania kinetyczne, umo�liwiaj�ce wyznaczenie stałych szybko�ci reakcji 
rodników •OH z BP i OP przeprowadzono zgodnie z przedstawion� wcze�niej 
procedur�, dla degradacji WWA i wykorzystuj�c podany schemat obejmuj�cy 
reakcje (25÷30). Warunki do�wiadcze� ustalono tak, by pochodne fenolowe 
wyst�powały w formie niezdysocjowanej, a st��enie nadtlenku wodoru zapew-
niało maksymaln� absorpcj� promieniowania. Dla st��enia BP 8×10-5 mol/dm3, 
pH roztworu reakcyjnego ustalono na 5 i st��enie H2O2 na 1 mol/dm3. Wówczas 
stopie� dysocjacji BP wynosił 6×10-4, a nadtlenku wodoru 2.5×10-7. Ułamek 
promieniowania absorbowany przez H2O2 był równy 0,93 (równanie 27).  
W przypadku OP przy st��eniu 3×10-5 mol/dm3 i pH = 7, st��enie H2O2 wynosi-
ło 0,1 mol/dm3. Warunki te zapewniały niewielki stopie� dysocjacji OP (4×10-4) 
i nadtlenku wodoru (2,5×10-5), a absorpcja promieniowania przez H2O2 osi�gała 
warto�	 99%. Wyznaczone warto�ci stałej pseudo-pierwszorz�dowej kz (równa-
nie 28) przedstawia rysunek 23a [131]. Obliczone warto�ci stałej szybko�ci 
reakcji rodników hydroksylowych z BP i OP zestawiono w tabeli 1, wraz z do-
st�pnymi danymi literaturowymi.  

Przedstawion� powy�ej procedur� wykorzystano tak�e do zbadania wpły-
wu temperatury w zakresie od 15°C do 45°C na przebieg degradacji BP i wy-
znaczenia stałych szybko�ci oraz energii aktywacji. Szybko�	 reakcji ze wzrostem 
temperatury nieznacznie wzrastała, obliczona z zale�no�ci Arrheniusa energia ak-
tywacji reakcji BP z rodnikami hydroksylowymi wynosiła 28,7±1,1 kJ/mol. 

Ze wzgl�du na pewne w�tpliwo�ci dotycz�ce degradacji BP w układzie 
H2O2/UV w obecno�ci zmiataczy rodników hydroksylowych, postanowiono 
sprawdzi	, czy wyznaczona stała szybko�ci reakcji kOH, rzeczywi�cie dotyczy 
wył�cznie reakcji z rodnikami hydroksylowymi. W tym celu degradowano BP 
za pomoc� rodników •OH wytwarzanych poprzez radioliz� wody.  

Stał� szybko�ci BP z rodnikami hydroksylowymi wyznaczono, wykorzy-
stuj�c współzawodnictwo pomi�dzy BP i anionami tiocyjanianowymi, zgodnie 
z poni�szymi reakcjami:  

 OHBPOHBP 2+→+ ••   BPOH C]OH[k
dt

]BP[d •
•

=       (32) 

−••− →+ HOSCNOHSCN  ]SCN][OH[k
dt

]HOSCN[d
33

−•
−•

=  

              (33) 
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Rys. 23 a. Wyznaczanie  pseudo-pierwszorz�dowej  stałej szybko�ci reakcji zaniku 
BP i  OP. Dla BP  pH = 5; CH

0 = 1 mol/dm3; CBP
0 = 8×10-5 mol/dm3; a dla OP pH = 7; 

CH
0 = 0,1 mol/dm3;  COP

0 = 3×10-5 mol/dm3. b. Wykres zale�no�ci (36) pozwalaj�cy 
wyznaczy	 stał� szybko�ci reakcji BP z rodnikami •OH w procesie radiolizy wody. 

[HOSCN•–]�[(SCN•–)2] 
 

Warto�	 stałej szybko�ci k33 wynosi 1,4×1010 dm3/mol·s [174]. Próbki w kuwe-
cie kwarcowej o drodze optycznej 1 cm, zawieraj�ce BP i tiocyjanian sodu albo 
sam tiocyjanian napromieniowano impulsowo strumieniem elektronów. Roz-
twór był nasycony tlenkiem diazotu w celu usuni�cia z roztworu generowanego 
w wyniku radiolizy uwodnionego elektronu i jednocze�nie podwojenia wydaj-
no�ci powstaj�cych rodników hydroksylowych:  

OHOHNOHONe 222aq
•−− ++→++         (34) 

St��enie anionów SCN– było stałe (1,0×10-4 mol/dm3), a st��enie BP zmieniano 
w zakresie od 5,0×10-5 do 2,5×10-4 mol/dm3. Warunki te zapewniały całkowit� 
konsumpcj� rodników •OH, a wi�c cała ilo�	 wygenerowanych rodników prze-
kształcała si� w produkty: 

     ]HOSCN[]BP[]OH[ 0
−••• +=          (35) 

Jednocze�nie st��enia pocz�tkowe BP i tiocyjanianu mo�na było uzna	 za stałe 
w czasie eksperymentu. Dziel�c stronami równania kinetyczne (32) i (33), a 
nast�pnie całkuj�c przy zało�eniu stało�ci st��e� pocz�tkowych trwałych sub-
stratów, otrzymano: 

          
0
BP

0

33

OH

C ]HOSCN[

]BP[]SCN[
k

k
−•

•−
=          (36) 
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Wstawiaj�c do (36) zale�no�	 na st��enie [BP•] z (35) i po przekształceniu 
otrzymano równanie (37), z którego wyznaczono kOH: 

0

0
BP

033

OH

0 ]SCN[

C

]OH[k
k

]OH[
1

]HOSCN[

1
−−• +=        (37) 

 
St��enie produktu reakcji rodniko-anionu hydroksytiocyjanianowego �ledzono 
poprzez tworz�cy si� natychmiast rodniko-anion ditiocyjanianowy (SCN)2

•−, 
którego st��enie oznaczano spektrofotometrycznie przy długo�ci fali 480 nm 
[122]. Wykres zale�no�ci zgodnie z równaniem (37) przedstawiono na rysunku 
23b. Obliczon� z nachylenia prostej warto�	 stałej kOH przedstawiono w Tabeli 2. 
Pocz�tkowe st��enie generowanych rodników hydroksylowych, obliczone z prze-
ci�cia prostej z osi� Y, równe 3,6×10-6 mol/dm3 było zgodne z warto�ci�  
wynikaj�c� z zastosowanej dawki promieniowania i wydajno�ci radiacyjnej 
rodników •OH w radiolizie wody.  
 

Tabela 2. Porównanie warto�ci stałych szybko�ci reakcji BP I OP  
            z rodnikami hydroksylowymi 

 
BP OP Rodzaj bada�, 

�ródło kOH, dm3/mol·s 

H2O2/ UV, [131] 
            Metoda bezpo�rednia 
            Metoda kompetencyjna 
                [103] 

 
(4,8±0.7)×109 
(5,0±0,2)×109 

- 

 
(4,2±1.2)×109 

 
6,4×109 

Ozonowanie, [51] - 1,4×1010 

Reakcja Fentona, [82] 9,2×109 - 

Radioliza, [131] (2,0±0.2)×1010 - 

Nieznany, [175] ~9,3×109 - 

 
Wyznaczona stała szybko�ci dla reakcji OP z rodnikami hydroksylowymi 

jest bliska warto�ciom cytowanym w literaturze, wyznaczonym w ró�nych 
układach reakcyjnych (tab. 2). Dla BP uzyskane warto�ci s� równie� bliskie 
stałym wyznaczonym przez innych autorów. Ró�nica pomi�dzy warto�ci� kOH 
wyznaczon� w do�wiadczeniach radiolizy wody i fotolizy nadtlenku wodoru, 
ani nie potwierdza, ani nie wyklucza przebiegu degradacji BP zgodnie z tzw. 
„trzeci� drog�” w układzie H2O2/UV. Jednak�e nieznacznie ni�sza warto�	 sta-
łej szybko�ci dla fotolizy BP w obecno�ci nadtlenku wodoru mo�e wskazywa	 
na dodatkow� reakcj� zu�ywaj�c� rodniki •OH, nieuwzgl�dnion� w modelu 
kinetycznym.  
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Stał� szybko�ci BP z rodnikami hydroksylowymi wyznaczono w układzie 
H2O2/UV wykorzystuj�c równie� metod� współzawodnictwa. Jako wzorzec 
zastosowano atrazyn� (1-chloro-3-etyloamino-5-izopropyloamino-2,4,6-triazyna) 
(AT), zwi�zek cz�sto stosowany do tego celu, o stałej szybko�ci reakcji z rodni-
kami •OH równej 2,3×109 dm3/mol·s [103]. Badania przeprowadzono dla trzech 
warto�ci pH roztworu reakcyjnego: 5, 7 i 10. Atrazyna o warto�ci pKa = 1,6, 
wi�c w całym badanym zakresie pH wyst�puje w jednej formie, a stała szybko-
�ci jest niezmienna [176]. Zastosowanie nadmiaru nadtlenku wodoru 
(0,5÷1 mol/dm3) zredukowało praktycznie do zera mo�liwo�	 przebiegu fotoli-
zy AT i BP.  

Szybko�	 reakcji z obydwoma substratami, przy braku bezpo�redniej foto-
lizy, wyra�aj� równania: 

BPOH
BP C]OH[k

dt
dC •=−          (38) 

AT39
AT C]OH[k

dt
dC •=−          (39) 
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Rys. 24. Wyznaczanie stałej szybko�ci reakcji zaniku BP metod� współzawodnictwa  

z atrazyn� dla ró�nych warto�ci pH 
 
Po podzieleniu równa� przez siebie i scałkowaniu otrzymano zale�no�	 dogod-
n� do wyznaczenia stałych szybko�ci (rys. 24). 

AT

0
AT

BP

0
BP

C

C
ln

C

C
ln β=   gdzie  

39

OH
k
k=β        (40) 

Uzyskana warto�	 stałej szybko�ci reakcji BP z rodnikami hydroksylowymi 
(tab. 2) jest zgodna z warto�ci� stałej wyznaczonej metod� bezpo�redni�. 
Wzrost pH powodował spadek warto�ci stałej do 4,11×109 dm3/mol·s przy pH = 7  
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i 3,95×109 dm3/mol·s przy pH = 10. Przyczyn� zaobserwowanej zale�no�ci była 
dysocjacja BP (pKa = 8,24). Nasuwa si� zatem wniosek, �e anion BP reaguje  
z rodnikami •OH nieznacznie wolniej.  
 
5.3. Rozkład trenbolonu 
 

Badania degradacji pod działaniem rodników hydroksylowych generowa-
nych poprzez fotoliz� nadtlenku wodoru, poddano te� przedstawiciela sterydów 
anabolicznych, a mianowicie trenbolon (TB) [102]. Jego degradacja pod działa-
niem promieniowania o długo�ci fali 254 nm charakteryzowała si� niewielk� 
wydajno�ci� kwantow� zaniku, około 0,003. Dodatek do układu nadtlenku wo-
doru, najlepiej w ilo�ci około 1×10-2 mol/dm3, powodował znacz�ce przyspie-
szenie procesu. Ilustruj� to wykresy na rysunku 25a. Najwi�ksz� szybko�	 zani-
ku TB obserwowano dla roztworów kwa�nych, a wzrost zasadowo�ci 
powodował zmniejszenie szybko�ci reakcji, podobnie jak w poprzednich  
przypadkach. Wprowadzenie do mieszaniny reakcyjnej zmiatacza rodników 
(alkohol tert-butylowy) spowodowało wyra
ne spowolnienie reakcji (rys. 25a), 
mo�na wi�c przypuszcza	, �e reakcja rodnikowa jest reakcj� dominuj�c�  
w rozkładzie TB.  
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Rys. 25 a. Porównanie przebiegu zmian st��e� TB w czasie fotolizy bez i z udziałem 
H2O2 oraz w obecno�ci  tert-butanolu. pH = 7; C0

TB = 5,2×10-5 mol/dm3; C0
H =   

= 1×10-2 mol/dm3; C0
t-BuOH = 1×10-2 mol/dm3; E0 = 4,3×10-6 einstein/dm3·s.  b. Zale�-

no�	  pocz�tkowej  szybko�ci  reakcji  od  pocz�tkowego  st��enia  TB. Ph = 7, 
C0

H = 1×10-2 mol/dm3; E0 =4,3×10-6 einstein/dm3·s 
 

Szybko�	 zaniku TB zale�na była, podobnie jak w przypadku BP, od st��e-
nia wyj�ciowego sterydu (rys. 25b). Dla st��enia pocz�tkowego rz�du 3×10-5 
mol/dm3 obserwowano maksymaln� szybko�	 zaniku TB. Spadek szybko�ci 
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przy wy�szych st��eniach pocz�tkowych wynikał z intensywnej absorpcji pro-
mieniowania przez TB (� � 6000 dm3/mol·cm), co powodowało ograniczenie 
fotolizy H2O2 i zmniejszenie ilo�ci powstaj�cych rodników hydroksylowych. 
Natomiast fotoliza TB jest reakcj� bardzo woln�. 
Wykorzystuj�c wyniki do�wiadcze� wykonanych przy nadmiarze H2O2 wyzna-
czono stał� pseudopierwszorz�dow� reakcji zaniku TB. Z kolei, podobnie jak  
w poprzednich pracach, korzystaj�c z przybli�enia do stanu stacjonarnego dla st��e-
nia rodników hydroksylowych obliczono drugorz�dow� stał� szybko�ci TB z rodni-
kami •OH. Wynosiła ona 4,3±0,8×109 dm3/mol·s. (kz = 0,00598±0.00012 1/s). 
 

Przeprowadzone badania nad degradacj� zanieczyszcze� w układzie nad-
tlenek wodoru – promieniowanie UV potwierdziły wysok� skuteczno�	 tej me-
tody do eliminacji zwi�zków organicznych. Wyznaczone warto�ci stałych szyb-
ko�ci reakcji rodników •OH s� bardzo wysokie, bliskie granicznym warto�ciom 
stałych dla reakcji kontrolowanych dyfuzyjnie, co jest typowe dla reakcji rodni-
ków hydroksylowych. Zaobserwowany intryguj�cy przebieg reakcji degradacji 
BP w obecno�ci zmiataczy rodników hydroksylowych niestety nie udało si� 
wyja�ni	. Pozostawia to pewne w�tpliwo�ci odno�nie mechanizmu reakcji BP  
z rodnikami •OH, których wyja�nienie wymaga dalszych bada�. 
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6. ROZKŁAD ZANIECZYSZCZE� NA DRODZE  

FOTOSENSYBILIZOWANEGO UTLENIANIA 
 

6.1. Degradacja 2-chlorofenolu 
 
Badania degradacji 2-chlorofenolu (2CP) w układzie homogenicznym z za-

stosowaniem ró�u bengalskiego (RB) jako sensybilizatora prowadzono w reak-
torze szklanym o pojemno�ci 1,2 dm3, stosuj�c zanurzeniowe lampy ksenono-
we. Rysunek 26 przedstawia widma absorpcyjne reagentów oraz widmo emisji 
stosowanego 
ródła �wiatła. Porównanie widm substratów i lampy wskazuje  
na mo�liwo�	 przebiegu fotolizy 2CP, a zwłaszcza anionu chlorofenolanowego. 
Wykonane do�wiadczenia potwierdziły do�	 efektywny przebieg fotolizy.  
90 minutowa ekspozycja roztworu powodowała ubytek 2CP si�gaj�cy 12% przy  
pH = 10,3 i poni�ej 1% dla pH = 6. Oszacowane wydajno�ci kwantowe zaniku 2CP 
wynosiły 0,15 i 0,04 odpowiednio dla anionu i niezdysocjowanego 2CP [161]. 
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Rys. 26. Widma absorpcyjne  ró�u  bengalskiego ([RB] = 1×10-5 mol/dm3),  
2CP  i  jego  anionu  (C0

2CP = 4,5×10-4 mol/dm3)  na  tle widma emisyjnego  
lampy ksenonowej (pogrubiona linia ci�gła)  

 
Wst�pne badania pozwoliły ustali	 optymalne warunki generowania cz�-

steczkowego tlenu singletowego przez RB, tj. jego st��enie i pH roztworu reak-
cyjnego przy stosowanych mocach promieniowania. Nast�pnie zbadano wpływ 
parametrów reakcyjnych na przebieg rozkładu 2CP (rys. 27). Okazało si�, �e 
najszybciej substrat zanika w �rodowisku alkalicznym, a wi�c anion chlorofeno-
lanowy jest bardziej podatny na rozkład (pKa = 8,53 [177]). Stwierdzono te�, �e 
wzrost st��enia tlenu w roztworze przyspiesza reakcj�, a jego brak hamuje jej 
przebieg.  
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Rys. 27. Porównanie szybko�ci pocz�tkowych zaniku 2CP w zale�no�ci od pH 
roztworu reakcyjnego  ([O2] = 0,27×10-3 mol/dm3) i st��enia tlenu (pH = 10,3). 

C0
2CP =  3×10-3 mol/dm3 CRB = 1×10-5 mol/dm3  

 
Badania degradacji w obecno�ci azydku sodowego – substancji selektywnie 

wygaszaj�cej cz�steczkowy tlen singletowy, pozwoliły wykaza	, �e reakcja 
2CP i jego anionu wła�nie z tlenem singletowym jest dominuj�c� drog� degra-
dacji zanieczyszczenia.  
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Rys. 28.   Zmiany   wzgl�dnego  st��enia  2CP  w  czasie fotolizy i fotosensybilizowanego  
utleniania bez i z dodatkiem azydku sodowego dla roztworów reakcyjnych o pH = 6 i 10,3 
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Przedstawione na rysunku 28 zale�no�ci pokazuj�, �e w obecno�ci jonów 
azydkowych o odpowiednim st��eniu, redukcja st��enia 2CP a tak�e jego anio-
nu w czasie pokrywa si� ze zmianami zarejestrowanymi podczas samej fotolizy. 

Wyniki do�wiadczalne oraz dane literaturowe umo�liwiły zbudowanie mo-
delu kinetycznego procesu, uwzgl�dniaj�cego nie tylko reakcje 2CP z tlenem 
singletowym ale te� reakcje ze wzbudzonym sensybilizatorem (rys. 29) [161].  
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Rys. 29. Schemat reakcji fotosensybilizowanego utleniania 2CP z u�yciem ró�u  

bengalskiego jako sensybilizatora 
 

Absorpcja promieniowania przez dianion RB (RB2–) powoduje jego przej-
�cie do wzbudzonego stanu singletowego (1RB2–*), który z kolei prawie całko-
wicie (φT = 0,98, [178]) przechodzi do wzbudzonego stanu trypletowego  
(3RB2–*). Czas �ycia cz�steczek RB w tym stanie si�ga 150 µs [179] i mog� one 
powróci	 do stanu podstawowego (fosforescencja, relaksacja) lub mog� wej�	 
w reakcj� z niewzbudzonymi cz�steczkami RB, daj�c zredukowane i utlenione 
formy RB ((RB2–)•–, (RB2–)•+) [180]. Je�eli w roztworze wodnym obecny jest 
tlen, mo�e on wygasi	 wzbudzony stan trypletowy RB przez fizyczne rozpro-
szenie energii lub chemicznie, daj�c tlen singletowy (1O2) lub rodniko-anion 
ponadtlenkowy (O2

•–). Podobnie cz�steczki zanieczyszczenia 2CP mog� spo-
wodowa	 fizyczne lub chemiczne, wygaszenie wzbudzonego sensybilizatora, 
jednak prawdopodobie�stwo reakcji chemicznych jest bardzo małe [177, 181].  
Cz�steczkowy tlen singletowy (1O2) mo�e zanika	 przez relaksacj� do stanu 
podstawowego lub w reakcji z dianionem RB (RB2–) [182]. W reakcji z 2CP 
tlen singletowy mo�e ulec wygaszeniu ze stał� szybko�ci kq lub mo�e ulec che-
micznej przemianie w produkty utlenienia ze stał� szybko�ci kr. Anion chloro-
fenolanowy (2CP–) wst�puje w analogiczne reakcje ze stałymi szybko�ci odpo-
wiednio k’q i k’r. 
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Zgodnie z powy�szym schematem (rys. 29), zaniedbuj�c fotoliz� 2CP i za-
kładaj�c, �e reakcja ze wzbudzonym sensybilizatorem ma charakter fizyczny, 
co jest zgodne z danymi eksperymentalnymi z jonem azydkowym, szybko�	 
zaniku 2CP mo�na wyrazi	 równaniem: 

−+=− CP22
1

rCP22
1

r
CP2 C]O'[kC]O[k

dt
dC

        (41) 

Gdy we
miemy pod uwag� reakcj� biegn�c� w roztworze o pH = 6, przy któ-
rym praktycznie istnieje jedynie niezdysocjowany 2CP (stopie� dysocjacji  
α = 0.0028), to drugi człon w równaniu (41) mo�e zosta	 pomini�ty. Korzysta-
j�c dwukrotnie z przybli�enia stanu stacjonarnego dla st��enia 1O2 i 3(RB2-)∗, 
otrzymujemy: 
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Przy st��eniu RB wynosz�cym 1×10-5 mol/dm3 wielko�ci w mianownikach 
równa� (42) i (43) oraz dodatkowo wielko�	 stałej zaniku kD w (43) mo�na 
zaniedba	 ze wzgl�du na ich małe warto�ci w porównaniu z pozostałymi wiel-
ko�ciami (Tab. 3). Zatem pseudostacjonarne st��enie cz�steczkowego tlenu 
singletowego wyra�a zale�no�	: 
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gdzie: qrt kkk += . 

Podstawienie równania (44) do (41) (dla pH = 6) i po przekształceniu daje: 
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gdzie wydajno�	 kwantowa tworzenia tlenu singletowego 2O
Q

2O
T kk∆∆ φφ = ,  

a iloraz stałych szybko�ci przedstawia ułamek wzbudzonego tripletu RB, który 
po wygaszeniu tlenem daje 1O2.  

Nale�y zauwa�y	, �e równanie (45), w ogólnej postaci, mo�na upro�ci	 gdy 
wzbudzony sensybilizator jest słabo wygaszany przez badany zwi�zek w po-
równaniu z wygaszaniem przez tlen, tzn., kiedy iloraz w mianowniku (45) jest 
du�o mniejszy od jedno�ci. Stosuj�c to zało�enie, uproszczone równanie (45) 
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było wykorzystywane do opisu sensybilizowanego fotoutleniania przez wielu 
autorów [183, 184, 185].  

Wykorzystanie równania (45) do opisu reakcji w pocz�tkowym stadium 
pozwala oznaczy	 nieznane parametry kinetyczne dla 2CP i anionu 2CP w serii 
eksperymentów wykonanych, odpowiednio przy pH 6 i 10,3: kt, kr, k’t oraz 
k’Q

2CP. Stał� wygaszania tripletu RB przez 2CP kQ
2CP wyznaczono w dodatko-

wym do�wiadczeniu za pomoc� fotolizy błyskowej, a pozostałe warto�ci stałych 
zaczerpni�to z literatury (tab. 3).  

 
Tabela 3. Warto�ci literaturowe stałych kinetycznych dla fotosensybilizowanego  

 utleniania z u�yciem RB 

Stała φT kD, 
1/s 

kQ
RB, 

dm3/mol·s 
kQ

O2, 
dm3/mol·s 

k�
O2, 

dm3/mol·s 
kd, 

1/s 
kr

RB, 
dm3/mol·s 

Warto�	 0,98 6.7×103 7.6×108 1.6×109 1.24×109 2.4×105 2×107 
�ródło [178] [179] [180] [180] a [186] [182]b 

a  obliczone z 2O
Q

2O
T kk∆∆ φφ = ; 

b w metanolu. 

Szybko�	 pocz�tkow� reakcji wyznaczano przez ró�niczkowanie krzywej opi-
suj�cej do�wiadczalne punkty (C2CP, t) ze współczynnikiem korelacji wy�szym 
ni� 0,96. Uzyskane warto�ci szybko�ci pocz�tkowej poddawano korekcji 
uwzgl�dniaj�cej przebieg fotolizy bezpo�redniej. Procedur� estymacyjn� sta-
łych szybko�ci reakcji przeprowadzono za pomoc� nieliniowej regresji wyko-
rzystuj�c metod� optymalizacji Marquardta dla wska
nika jako�ci definiowane-
go jako suma kwadratów odchyle� punktów do�wiadczalnych od warto�ci 
uzyskanych z równania (45). Wyniki oblicze� zestawiono w tabeli 4.  
 
Tabela 4. Stałe szybko�ci reakcji 2CP z tlenem singletowym i wzbudzonym RB 
 

�ródło [181] za [187] [188] [161] [163] 

Stała szybko�ci 
dm3/mol·s 

   Reaktor zbior-
nikowy, 1 dm3 

Reaktor płyto-
wy, 0,01 dm3 

kr ~9×106 - - (3,82±0,07)×105 (1,5±0,1)×105 
kt - - - (1,33±0,09)×106 (7,0±1,8)×107 

OH
Cl

 kQ
2CP - - - a (4,8±0,5)×107 (1,3±3,6)×106 

kr’ 1,9×108 1,7×107 2,2×108 b 2,05×108 (8,1±0,7)×107 
kt’ - 2,3×108 6.8×108 (2,36±0,03)×109 (9,5±3,7)×108 Cl

O

k’Q
2CP - - - (7,26±0,19)×108 (1,2±0,5)×109 

a z pomiarów za pomoc� fotolizy błyskowej;  
b �rednia warto�	 z pracy [181] i [188]. 
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Wyznaczone stałe kinetyczne wskazuj�, �e reakcja tlenu singletowego  
z anionem chlorofenolanowym jest około tysi�ca razy szybsza ni� z cz�steczk� 
2CP (odpowiednie stałe szybko�ci: 2,0×108 i 3,8×105 dm3/mol·s). Warto�	 stałej 
kt’ jest wi�ksza o jeden rz�d wielko�ci od danych literaturowych. Stałe szybko-
�ci wygaszania tripletu RB przez 2CP oraz anion chlorofenolanowy, zgodnie  
z nasz� wiedz�, zostały wyznaczone po raz pierwszy. 

Wykorzystuj�c obliczone stałe szybko�ci, zale�no�	 szybko�ci reakcji od 
st��enia pocz�tkowego 2CP opisana równaniem (45) została przedstawiona na 
rysunku 30, ł�cznie z danymi do�wiadczalnymi dla pH = 6 i pH = 10,3 [161]. 
Przebiegi zmian szybko�ci reakcji przedstawiono dla roztworów reakcyjnych 
nasyconych tlenem, mieszanin� azotu i tlenu 50/50 obj. oraz powietrzem. Po-
równanie danych eksperymentalnych z wykre�lonymi krzywymi �wiadczy  
o poprawno�ci oblicze� oraz potwierdza nietypow� zale�no�	 spadku szybko�ci 
reakcji wraz ze wzrostem st��enia substratu, obserwowan� przy pH = 10,3 i w 
badanym zakresie st��e�. Podobne zjawisko powinno by	 obserwowane tak�e 
przy niskich warto�ciach pH (niezdysocjowany 2CP), ale przy wy�szych st��e-
niach 2CP lub mniejszej zawarto�ci tlenu. Zmniejszanie szybko�ci procesu 
wskazuje na znacz�c� rol� fizycznego wygaszania przez substrat tlenu single-
towego, a tak�e wzbudzonego sensybilizatora. 
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Rys. 30. Zale�no�	 szybko�ci sensybilizowanego fotoutleniania 2CP od jego st��enia 
przy ró�nej zawarto�ci tlenu w roztworach o pH 6 (a) i 10,3 (b). Krzywe wyznaczone  

z równania (45) 
 

Badania procesu fotosensybilizowanego utleniania 2CP w układzie homo-
genicznym przeprowadzono tak�e w płaskich reaktorach szklanych (6×10 cm)  
o pojemno�ci około 0,01 dm3, stosuj�c zewn�trzne 
ródło promieniowania i RB 
jako sensybilizator [163]. Wykonane obliczenia kinetyczne w oparciu o rezulta-
ty do�wiadcze� uzyskanych w tym układzie reakcyjnym dla innych zakresów 
st��e� doprowadziły do zbli�onych warto�ci stałych kinetycznych (tab. 4, ostat-
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nia kolumna). Potwierdza to poprawno�	 uzyskanych wyników oraz w pewnej 
mierze przyj�tych zało�e� i uproszcze� w przeprowadzonych obliczeniach.  

Efektywno�	 procesu fotosensybilizowanego utleniania jest zale�na w 
znacznej mierze od st��e� sensybilizatora i tlenu w roztworze reakcyjnym. Ko-
rzystaj�c ze schematu, przedstawionego na rysunku 29 mo�liwe jest rozwa�enie 
wpływu tych czynników na wydajno�	 kwantow� tworzenia tlenu singletowego 
w nieobecno�ci zanieczyszczenia. Zgodnie z definicj� wydajno�	 tworzenia 
tlenu singletowego wyra�a zale�no�	:  

      
a

2
232O

E
]O][)RB([k ∗−

= ∆
∆φ          (46) 

Podstawiaj�c wyra�enie (43) na stacjonarne st��enie wzbudzonego RB do (46) 
dla C2CP = 0, otrzymujemy: 
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]O[k

++
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φφ          (47) 

Kiedy warto�	 iloczynu stałej wygaszania RB tlenem i st��enia tlenu kQ
O2 ][O2  

jest wi�ksza ni� pozostałe dwa składniki w mianowniku (47), wydajno�	 kwan-
towa tlenu singletowego nie zale�y od st��enia tlenu. W naszym przypadku 
warto�	 φ∆ dla roztworu nasyconego tlenem wynosi 0.76 i spada do warto�ci 
0.74 dla roztworu znajduj�cego si� w równowadze z powietrzem. Z kolei 
wzrost st��enia RB o jeden rz�d wielko�ci z 1×10-5 na 1×10-4 mol/dm3 powodu-
je spadek warto�ci φ∆ do 0.73 dla roztworu znajduj�cego si� w równowadze  
z tlenem.  
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Rys. 31. St��enia generowanego  tlenu singletowego  i  wzbudzonego tripletowego RB  
w funkcji st��enia sensybilizatora.  Zale�no�ci uzyskane na podstawie równa� (42) i (43) dla 
C2CP = 0  i  przy zało�eniu  stosowalno�	 prawa Lamberta-Beera w zakresie długo�ci fal 
450 to 600 nm  ze  �rednim  współczynnikiem   absorpcji  RB  równym  12280 dm3/mol·cm.  

E0 = 1,14×10-4 einstein/dm3·s 
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Zmniejszenie st��enia sensybilizatora nie wpływa znacz�co na zmian� warto�ci 
φ∆ natomiast istotnie ogranicza populacj� wzbudzonego RB i w konsekwencji 
zmniejsza stacjonarne st��enie tlenu singletowego, co ilustruje rysunek 31.  
Wprowadzenie do układu 2CP powoduje dalsze zmniejszenie ilo�ci wzbudzo-
nego sensybilizatora, co wpływa na szybko�	 tworzenia tlenu singletowego. 
Tak wi�c, reakcja fizycznego wygaszania wzbudzonego RB przez 2CP, która 
współzawodniczy z wygaszaniem tlenem jest odpowiedzialna za obserwowan� 
zale�no�	 szybko�ci degradacji 2CP od st��enia tlenu (rys. 30).  

Analiza roztworu reakcyjnego pozwoliła na wst�pn� identyfikacj� nast�pu-
j�cych produktów przej�ciowych powstaj�cych podczas fotoutleniania 2CP: 
pirokatechol, 2-chloro-1,4-benzochinon, 2-chlorohydrochinon i kwas maleino-
wy. Nie stwierdzono natomiast obecno�ci 3-chloropirokatecholu, postulowane-
go przez Sehili i in. [188]. Produkty te powstawały zarówno przy degradacji 
2CP (pH = 6) jak i anionu chlorofenolanowego (pH = 10,3). Tlen singletowy 
atakuje prawdopodobnie pozycj� 4 pier�cienia aromatycznego (lub 1,4 – endo-
nadtlenek), daj�c 2-chlorohydrochinon, który przekształca si� do 2-chloro-
benzochinonu i dalej rozklada si� do kwasu maleinowego lub fumarowego. 
Pirokatechol mo�e powstawa	 w rezultacie ataku 1O2 na pozycj� 2 pier�cienia, 
poł�czon� z oderwaniem atomu chloru. Pewne ilo�ci pirokatecholu mog� te� 
powstawa	 podczas fotolizy 2CP  
 

Praktyczna realizacja sensybilizowanego utleniania do usuwania 2CP wy-
magałaby st��enia ró�u bengalskiego 1×10-5 mol/dm3, pH roztworu reakcyjnego 
powy�ej 8 i st��enia substratu nie wy�szego ni� 1,5×10-3 mol/dm3. Jednak�e, 
zastosowanie praktyczne fotosensybilizowanego utleniania w układzie homoge-
nicznym wymagałoby opracowania metody wydzielenia sensybilizatora z roz-
tworu poreakcyjnego. Prowadziłoby to do znacznego skomplikowania procesu 
oraz obni�enia jego efektywno�ci. Dlatego te� zastosowanie w procesie sensybi-
lizatorów unieruchomionych na inertnym i trwałym podło�u znacznie podnio-
słoby atrakcyjno�	 metody i umo�liwiłoby wielokrotne wykorzystanie sensybi-
lizatora. 

 
6.1.1. Degradacja 2CP w układzie heterogenicznym 

 
Badania procesu fotosensybilizowanego utleniania 2CP przeprowadzono 

równie� w układzie heterogenicznym, gdzie stosowane sensybilizatory były 
osadzone na no�niku [162]. Jako no�nik zastosowano �ele silanowe otrzymy-
wane technik� zol-�el, z dodatkiem substancji poprawiaj�cej hydrofilowo�	 
�elu. W badaniach wykorzystywano jako sensybilizatory ró� bengalski, bł�kit 
metylenowy i chloryn� e6, które immobilizowano w cienkich błonach �elu sila-
nowego pokrywaj�cego �cianki płytowych fotoreaktorów. 

Najskuteczniejszym sensybilizatorem okazała si� chloryna e6, która ponad-
to charakteryzowała si� dobr� odporno�ci� na fotowybielanie, najmniej efek-
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tywnym sensybilizatorem był bł�kit metylenowy. Wyniki do�wiadcze� nad 
degradacj� 2-CP przy zastosowaniu �elu z osadzonymi ró�em bengalskim i 
chloryn� e6 jako sensybilizatorami wskazuj�, �e szybko�	 reakcji zale�y linio-
wo od st��enia tlenu oraz w pewnym zakresie równie� od st��enia 2CP. Przy 
wy�szych zawarto�ciach 2CP szybko�	 procesu stabilizuje si�, co mo�e �wiad-
czy	 o wysyceniu powierzchni �elu przez substrat organiczny. W toku bada� 
okre�lono te� rozmiary fotolizy bezpo�redniej 2CP oraz wielko�	 jego adsorpcji 
na �elu. Przeprowadzone do�wiadczenia z u�yciem �wiatła słonecznego po-
twierdziły mo�liwo�	 stosowania tego promieniowania do skutecznej degradacji 
2-chlorofenolu [162].  

Procesy katalityczne w układzie heterogenicznym s� zazwyczaj opisywane 
kinetyk� typu Langmuira-Hinshelwooda (L-H). Ten sposób podej�cia jest rów-
nie� prezentowany przez wielu autorów w procesach fotokatalitycznej degrada-
cji zanieczyszcze� z u�yciem ditlenku tytanu [189, 190, 191, 192]. Zastosowa-
nie kinetyki L-H do opisu procesu fotokatalizy prowadzi do wyznaczenia 
parametrów kinetycznych niezwi�zanych bezpo�rednio ze stałymi izotermy 
adsorpcji Langmuira. Oznacza to, �e fizyczne znaczenie parametrów kinetyki 
L-H w reakcjach fotokatalitycznych jest odmienne. Te parametry s� po prostu 
stałymi do�wiadczalnymi opisuj�cymi degradacj� w danych warunkach do-
�wiadczalnych, obejmuj�cych okre�lony zakres st��e� substratów [90]. Ponadto 
stwierdzono, �e stałe adsorpcji w równaniu L-H s� zale�ne od wielko�ci stru-
mienia padaj�cych fotonów [193].  

Fotosensybilizowane utlenianie w układzie heterogenicznym jak dotych-
czas, według naszej wiedzy, nie było analizowane pod k�tem opisu kinetyczne-
go. W typowej kinetyce L-H przyjmuje si�, �e reagenty mog� si� adsorbowa	  
w tych samych miejscach aktywnych powierzchni i jeden z reagentów mo�e 
porusza	 si� po powierzchni. Je�eli reakcja powierzchniowa jest reakcj� decy-
duj�c� o szybko�ci procesu, to dla dwóch reagentów A i B, równanie szybko�ci 
przybiera posta	: 

2
BA

BA

])B[K]A[K1(

]B][A[KkK
r

++
=          (48) 

gdzie: k – stała szybko�ci reakcji powierzchniowej, K – stała równowagi ad-
sorpcyjnej. 

Je�eli zało�ymy, �e obydwa substraty adsorbuj� si� w miejscach niezale�-
nych, tzn. brak jest konkurencji o aktywne miejsca na powierzchni, równanie 
szybko�ci ma posta	: 

])B[K1])(A[K1(
]B][A[KkK

r
BA

BA
++

=         (49) 

 
Kiedy iloczyn KA[A] jest mniejszy od jedno�ci – mała warto�	 stałej i niskie 
st��enie substratu, równanie szybko�ci upraszcza si� do postaci wynikaj�cej  
z tzw. mechanizmu Langmuira-Rideal’a [193]: 
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]B[K1
]B][A[KkK

r
B

BA
+

=     (50) 

W procesie sensybilizowanego utleniania, zanik degradowanego substratu 
mo�e zachodzi	 według dwóch mechanizmów fotoutleniania. W przypadku 
2CP, pierwszy polega na reakcji 2CP ze wzbudzonym sensybilizatorem i utwo-
rzeniu jonorodnika, który dalej reaguje z tlenem. Drugi mechanizm zakłada 
bezpo�redni� reakcj� wzbudzonego sensybilizatora z tlenem z utworzeniem 
tlenu singletowego i jego dalsz� reakcj� z 2CP. Wyniki naszych bada� w ukła-
dzie homogenicznym wskazywały, �e dominuj�c� drog� zaniku 2CP jest jego 
reakcja z tlenem singletowym. W przypadku immobilizowanego sensybilizatora 
reakcja mo�e przebiega	 inaczej. Jednak uzyskane w obydwu procesach podob-
ne produkty degradacji wskazuj�, �e utlenianie poprzez 1O2 równie� w układzie 
z immobilizowanym sensybilizatorem jest reakcj� główn�.  

Zaadsorbowany tlen po reakcji z sensybilizatorem daje 1O2, który mo�e w�-
drowa	 po powierzchni do spotkania z 2CP, lub te� mo�e ulec desorpcji i re-
agowa	 z 2CP w roztworze. Czas �ycia tlenu singletowego w roztworze wod-
nym jest dostatecznie długi (4 �s) [186], by mo�na tak� alternatyw� 
rozpatrywa	.  
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Rys. 32. Zale�no�	 szybko�ci pocz�tkowych reakcji degradacji 2-chlorofenolu od jego 

pocz�tkowego  st��enia  w  roztworze.  Punkty – wyniki  do�wiadcze�,  linia – krzywa 
teoretyczna (równanie 50) 

 
Na powierzchni �elu oprócz substratów reakcji mo�e si� te� sorbowa	 wo-

da oraz nieorganiczne cz�steczki stanowi�ce składniki buforu. Procesy te mog� 
ogranicza	 dost�pn� powierzchni�, powoduj�c zmniejszenie szybko�ci degrada-
cji. Istotna z punktu widzenia generowania 1O2 jest adsorpcja tlenu w miejscach 
osadzenia sensybilizatora. Czas �ycia wzbudzonego sensybilizatora np. ró�u 
bengalskiego wynosi około 150 �s, a w �elu ulega on prawdopodobnie wydłu-
�eniu, co nie powinno stanowi	 przeszkody w dyfuzji tlenu po powierzchni  
z do�	 odległych miejsc. Mo�na zatem przypuszcza	, �e 2CP i tlen mog� si� 
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adsorbowa	 w tych samych miejscach aktywnych. Jedynie natura chemiczna 
dodatkowych składników �elu mo�e powodowa	 istnienie na powierzchni 
miejsc, gdzie adsorpcja jednego z substratów b�dzie uprzywilejowana.  

Uzyskane wyniki do�wiadczalne zostały wykorzystane do wyznaczenia sta-
łych do�wiadczalnych. Równanie (48), zakładaj�ce współzawodnictwo tlenu  
i 2CP o miejsca aktywne na �elu nie zapewniało poprawnego opisu zale�no�ci. 
Dobre wyniki uzyskano dla równania (50), co mo�e wskazywa	 na istnienie na 
powierzchni �elu miejsc o ró�nych preferencjach adsorpcyjnych. Dla równania 
(50) dopasowanie krzywej (rys. 32) jest du�o lepsze ni� w pozostałych przy-
padkach, a ilo�	 oznaczanych parametrów w stosunku do ilo�ci wyników ekspe-
rymentalnych, czyni je bardziej wiarygodnym. Jednak s� to tylko parametry 
równania do�wiadczalnego.  

 
Istotnym wnioskiem praktycznym, wykonanych bada� jest skuteczno�	 de-

gradacji przy u�yciu immobilizowanego sensybilizatora i wybór polimeru sila-
nowego jako podło�a. Wiele do �yczenia pozostawia natomiast trwało�	 bada-
nego sensybilizatora. Ostatnie doniesienia literaturowe [153] o skuteczno�ci 
działania kompleksów organicznych rutenu osadzonych na folii polimeru krze-
moorganicznego, potwierdzaj� walory no�nika silanowego, a jednocze�nie 
obrany kierunek bada� nad fotosensybilizowanym utlenianiem. 

 
6.2. Degradacja n-butyloparabenu 
 

Powodzenie bada� nad fotosensybilizowanym utlenianiem jest �ci�le zwi�-
zane z trwało�ci� sensybilizatora. Wi�kszo�	 sensybilizatorów ulega fotodegra-
dacji, okre�lanej mianem fotowybielania. Proces ten jest spowodowany reakcj� 
sensybilizatora w stanie podstawowym ze wzbudzonym sensybilizatorem oraz  
z generowanymi w układzie reaktywnymi cz�steczkami tlenowymi np. moleku-
larnym tlenem singletowym. W procesie degradacji BP [164] obok wykorzy-
stywanego wcze�niej klasycznego sensybilizatora RB, zastosowano chlorek 
tetrasulfonowanej ftalocyjaniny glinowej (PC). 

Charakteryzuje si� on siln� absorpcj� promieniowania w zakresie widma 
słonecznego (	 = 351 nm, � = 52166 dm3/mol·cm i 	 = 677 nm, � =  
= 125500 dm3/mol·cm) oraz znaczn� odporno�ci� na fotowybielanie. Rysunek 
33 ilustruje trwało�	 PC w porównaniu ze stosowanymi wcze�niej sensybiliza-
torami: RB i chloryn� e6 (CHe6).  

Jednak wydajno�ci kwantowe osi�gania stanu tripletowego i tworzenia tle-
nu singletowego s� stosunkowo małe. Ponadto wielko�ci te charakteryzuj� si� 
pewnym rozrzutem, wynikaj�cym z ró�nego poło�enia grup sulfonowych we 
ftalocyjaninie (φT = 0.28÷0.44 [194]; (φ� = 0.22÷0.42) [195]. Wyniki przedsta-
wione na rysunku 33 wskazuj� na znaczn� degradacj� RB i CHe6 w czasie eks-
pozycji na promieniowanie. Po jednej godzinie na�wietlania absorbancja RB 
spada o około 77%, a CHe6 o około 45%. Podczas gdy absorbancja PC prak-
tycznie nie ulega zmianie. 
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Rys. 33. Zmiany absorbancji RB, PC i CHe6 w czasie na�wietlania roztworu lamp� 

ksenonow�. [CHe6] = 0,5×10-5 mol/dm3; CRB = CPC = 2×10-5 mol/dm3  
 

Optymalne st��enia sensybilizatorów ustalono na podstawie obserwowanej 
szybko�ci zaniku BP i wynosiły one 2×10-5 mol/dm3 zarówno dla RB i PC. 
Wy�sze st��enia sensybilizatorów powodowały spadek szybko�ci degradacji 
badanych zwi�zków, zwi�zany zapewne z agregacj� RB i PC powoduj�c� spa-
dek efektywno�ci generowania stanu wzbudzonego. 
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Rys. 34. Widmo absorpcyjne BP w roztworach o ró�nym pH oraz widmo promieniowania 

lampy ksenonowej docieraj�ce do przestrzeni reakcyjnej  
 

Badania procesu sensybilizowanego fotoutleniania BP prowadzono w ter-
mostatowanym reaktorze o pojemno�ci około 1,2 dm3, stosuj�c zanurzeniow� lam-
p� ksenonow�. Widmo emisyjne lampy i widmo absorpcyjne BP, a szczególnie 
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jego anionu (pKa = 8,24) cz��ciowo pokrywaj� si�, zatem mo�na podejrzewa	 
udział fotolizy BP w procesie jego fotoutleniania (rys. 34). 

Wykonane do�wiadczenia nie potwierdziły jednak przebiegu fotolizy BP w 
spodziewanym stopniu, zapewne ze wzgl�du na niedostateczn� energi� absor-
bowanego promieniowania. Jedynie w roztworze oboj�tnym po jednogodzin-
nym na�wietlaniu odnotowano około 5% spadek st��enia BP, natomiast anion 
BP nie ulegał reakcji fotolizy [164].  

Zmiany pH roztworu reakcyjnego powodowały te� zmiany szybko�ci zani-
ku BP w procesie sensybilizowanego fotoutleniania. Degradacja BP w �rodowi-
sku alkalicznym zachodzi znacznie szybciej ni� w roztworach oboj�tnym i kwa-
�nym (rys.35). Po na�wietlaniu roztworu reakcyjnego z RB przez dwie godziny 
spadek st��enia BP wynosił około 10% dla pH = 5; 30% dla pH = 7 i prawie 
100% dla pH = 10,8. Przy zastosowaniu jako sensybilizatora PC spadki te wy-
nosiły odpowiednio: 6; 20 i 100%. Obserwacje te wskazuj� na du�o wi�ksz� 
szybko�	 procesu degradacji anionu BP, bowiem stopie� dysocjacji BP przy  
pH = 7 wynosi 5,4%, a przy pH = 10,8 dysocjacja jest prawie całkowita. Po-
równanie szybko�ci degradacji BP w do�wiadczeniach z RB i PC wskazuje na mniej-
sz� efektywno�	 procesu przy zastosowaniu PC, gdy� sensybilizator ten absorbuje 
prawie dwukrotnie wi�cej energii (RB – 2,23×10-5, a PC – 5,10×10-5 einstein/dm3·s). 
Wynika z tego, �e cz��	 energii absorbowanej przez PC nie prowadzi do roz-
kładu BP. Jest to zgodne z mniejsz� warto�ci� wydajno�ci kwantowej tworzenia 
tlenu singletowego dla PC ni� dla RB. 
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Rys. 35. Degradacja BP w roztworach o ró�nym pH na drodze fotoutleniania z u�yciem 

jako sensybilizatora PC (a) i RB (b). CRB = CPC = 2×10-5 M 
 

W reakcjach fotosensybilizowanego utleniania obecno�	 tlenu pozwala 
wnioskowa	 o mechanizmie reakcji degradacji. Szybko�	 procesu rozkładu BP 
była wi�ksza w roztworach nasyconych tlenem ni� powietrzem. Obserwowano 
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nawet, �e w roztworze przedmuchiwanym azotem, w pocz�tkowych stadiach 
reakcji miał miejsce spadek st��enia BP. Wprawdzie nale�y to przypisa	 niedo-
statecznemu usuni�ciu tlenu z roztworu, lecz nie �wiadczy to jeszcze o braku 
mo�liwo�ci zaniku BP w reakcjach bez udziału tlenu. Dodatkowe informacje  
o mechanizmach, według których przebiega degradacja BP zebrano w serii 
do�wiadcze� przeprowadzonych w obecno�ci zmiataczy rodników hydroksylo-
wych – alkoholu tert-butylowego i 2-propanolu oraz dysmutazy ponadtlenkowej 
(SOD) reaguj�cej selektywnie z aniono-rodnikiem ponadtlenkowym [64], czy  
w ko�cu z anionem azydkowym fizycznym wygaszaczem tlenu singletowego 
[187]. Wyniki tych eksperymentów dla reakcji przeprowadzonej z PC jako sen-
sybilizatorem przedstawia rysunek 36a. Fotosensybilizowane utlenianie BP nie 
jest zakłócane przez obecno�	 zmiataczy rodników •OH ani przez dodatek SOD, 
natomiast obecno�	 azydku sodowego prawie całkowicie inhibituje rozkład BP. 
Co wi�cej, przebieg zaniku BP w pocz�tkowym okresie reakcji praktycznie 
pokrywa z zanikiem BP w drodze fotolizy bez udziału sensybilizatora. W przy-
padku reakcji z RB stwierdzono analogiczny wpływ azydku na proces (rys. 
36b). Wskazuje to, �e dominuj�c� drog� degradacji BP jest reakcja z tlenem 
singletowym, czyli II typ procesu fotosensybilizowanego utleniania.  
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Rys. 36 a. Spadek st��enia BP w czasie fotosensybilizowanego utleniania z u�yciem PC 
w obecno�ci ró�ych zmiataczy reaktywnych cz�steczek tlenowych. b. Zmiany st��enia 

BP podczas fotoutleniania z RB z dodatkiem jonów azydkowych 
 

Wpływ st��enia pocz�tkowego BP zbadano dla sze�ciu st��e� pocz�tko-
wych BP w zakresie od 1.25×10-5 do 1.64×10-4 mol/dm3. Dla reakcji prowadzo-
nych z u�yciem PC przy pH roztworu reakcyjnego równym 9,2 szybko�	 zaniku 
BP wprost proporcjonalnie zale�ała od st��enia BP. Zale�no�	 t� opisuje rów-
nanie: 
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   r0 = (1.8±0.7)×10-9 + (3.0±0.1)×10-4[BP]0 , mol/dm3·s       (51) 
 
Szybko�	 degradacji BP przy zastosowaniu RB jako sensybilizatora równie� 
wzrastała ze zwi�kszeniem st��enia BP, jednak wzrost nie był wprost 
proporcjonalny (rys. 37). Hiperboliczn� zale�no�	 szybko�ci od st��enia 
obserwowano zarówno przy pH = 7 jak i 10,8 roztworu reakcyjnego, kiedy BP 
istnieje odpowiednio w postaci niezdysocjowanej i anionowej. Obserwowana 
zale�no�	 mo�e wskazywa	 na wzrost roli fizycznego wygaszania tlenu 
singletowego lub wzbudzonego sensybilizatora przez BP ze wzrostem jego 
st��enia.  

Obliczenia kinetyczne dla procesu fotoutleniania ograniczono do procesu 
wykorzystuj�cego RB. Analiz� przebiegu procesu oparto na przedstawionym 
wcze�niej schemacie reakcyjnym wykorzystanym w procesie fotoutleniania 
2CP (rys. 29). 
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Rys. 37.  Zale�no�	  szybko�ci  fotosensybilizowanego  utleniania  BP z u�yciem 
RB  od st��enia  pocz�tkowego BP  w �rodowisku  oboj�tnym i zasadowym.  Punkty  
reprezentuj� dane do�wiadczalne,  krzywe  wykre�lone według modeli. Linie ci�głe  
z równania  uproszczonego (53), kropkowana z równania  (52), a linia przerywana 
dla pH 9.2  z  poł�czenia równa� (53) dla  zdysocjowanego i  niezdysocjowanego  

BP (90% dysocjacja). [O2] = = 0.27×10-3 mol/dm3  
 

Do wyznaczenia stałych szybko�ci wykorzystano dwa równania wynikaj�-
ce z mechanizmu reakcji, pierwsze uwzgl�dniaj�ce reakcj� wygaszania wzbu-
dzonego stanu trypletowego sensybilizatora przez substrat (52) i uproszczone 
(53), zakładaj�ce dominuj�c� rol� reakcji wygaszania wzbudzonego RB z tle-
nem (kQ

BPCBP<<kQ
O2 ][O2 ).  
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Obliczone warto�ci stałych szybko�ci reakcji BP z tlenem singletowym kr, 
kt=kr+kq oraz ze wzbudzonym RB przedstawiono w tabeli 5. Na rysunku 37 
przedstawiono porównanie danych do�wiadczalnych i obliczonych z równa� 
(52) i (53) zale�no�ci szybko�ci pocz�tkowej zaniku BP od jego st��enia. Do-
datkowo na rysunku 37 przedstawiono porównanie zmian szybko�ci reakcji 
wyznaczonych do�wiadczalnie i obliczonych na podstawie zale�no�ci (52) dla 
procesu biegn�cego w roztworze o pH = 9,2, gdzie 10% BP wyst�puje w formie 
niezdysocjowanej.  
 
Tabela 5. Stałe szybko�ci reakcji BP z tlenem singletowym i wzbudzonym sensybili-

zatorem z u�yciem RB jako sensybilizatora oraz stałe szybko�ci reakcji 
OP z tlenem  singletowy z u�yciem PC jako sensybilizatora 

 
Stałe szybko�ci,  dm3/mol·s 

                  Niezdysocjowany BP (pH = 7) 
kr kt = kr+kq kQ

BP 

Równa-
nie 

(2.2 ± 0.3)×106 (4.9 ± 1.6)×108 (6.2 ± 2.4)×109 
52 

 
(2.4 ± 0.1)×106 (5.1 ± 0.6)×109 - 53 

                 Forma anionowa BP (pH = 10.8)  

(1.1 ± 0.2)×107 (1.8 ± 0.7)×108 (2.6 ± 1.8)×109 
52 

 (1.1 ± 0.1)×107 (1.8 ± 0.2)×109 - 53 
                OP, 6% w postaci anionu (pH = 9,2)   

OH  

(3,4 ± 0,2)×104 (1,5±0,8)×109 - 53 
[165] 

 
Obydwa modele daj� zgodne warto�ci stałych szybko�ci BP z 1O2. Obliczone 
stałe szybko�ci fizycznego wygaszania tlenu singletowego wskazuj� na znaczn� 
rol� tej reakcji, szczególnie w �rodowisku oboj�tnym. Rozbie�no�ci pomi�dzy 
uzyskanymi warto�ciami stałej kt dla obydwu modeli mo�na przypisa	 
pewnym niedoskonało�ciom modelu wyra�onego równaniem (52) lub te� 
zbyt zgrubnym uproszczeniom prowadz�cym do modelu opisanego 
równaniem (53). Warto�ci stałych wygaszania wzbudzonego sensybilizatora 
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wskazuj�, �e reakcje te wpływaj� na szybko�	 zaniku BP w oboj�tnym  
i alkalicznym �rodowisku, szczególnie przy wysokich st��eniach BP. 

Ostatnio wykonali�my badania degradacji 4-tert-oktylofenolu w obecno�ci 
PC [165]. Uzyskane wyniki pozwoliły, przy wykorzystaniu równania (53), wy-
znaczy	 stałe szybko�ci kr i kt dla OP. Otrzymane warto�ci uwidaczniaj�  
znacz�cy udział procesu fizycznego wygaszania tlenu singletowego przez OP 
(tab. 5).  
 

Opisane wyniki bada� wskazuj� na skuteczno�	 degradacji BP jak i OP me-
todami fotosensybilizowanego utleniania, co pozwala tak�e uwa�a	, �e metoda 
ta mo�e prowadzi	 do eliminacji tych endokrynnych zwiazków z naturalnego 
�rodowiska wodnego. Stałe kinetyczne procesu dla BP i OP wyznaczone zostały 
po raz pierwszy. Dalsze badania wymagaj� identyfikacji produktów degradacji  
i oznaczenia ich toksyczno�ci. Jednak zasadniczym wyzwaniem w badaniach 
nad fotosensybilizowanym utlenianiem jest znalezienie trwałego i efektywnego 
sensybilizatora.  
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7. PODSUMOWANIE 
 

Zanieczyszczenie wód powierzchniowych jest problemem o coraz wi�k-
szym znaczeniu i my�l�, �e b�dzie nam towarzyszy� jeszcze przez wiele lat. 
Wynika to z rozwoju cywilizacyjnego: wzrostu chemizacji rolnictwa, wzrostu 
asortymentu wyrobów przemysłu spo�ywczego o wydłu�onych „chemicznie” 
czasach trwało�ci, nowych generacji leków czy te� nowych �rodków kosme-
tycznych. Problemy zanieczyszczonych wód praktycznie dotycz� całego globu. 
Nowe wyroby, zawieraj�c niejednokrotnie substancje obce dla �rodowiska natu-
ralnego, mog� stwarza� nowe zagro�enia. Jednocze�nie dzi�ki rozwojowi metod 
analitycznych mo�liwe jest wykrywanie substancji obecnych w wodach na po-
ziomie ng/g. Niskie st��enia zanieczyszcze� w wodach utrudniaj� ich usuwanie 
i stwarzaj� trudne do przewidzenia konsekwencje dla organizmów �ywych. 
Koszty zwi�zane z oczyszczaniem �cieków, czy uzdatnianiem wody ci�gle ro-
sn�, bowiem wy�sze wymagania dotycz�ce czysto�ci wód wymagaj� kosztow-
niejszych technologii. 

Poszukiwanie skutecznych metod eliminacji zanieczyszcze� jest przedmio-
tem zainteresowania wielu o�rodków naukowo-badawczych. Metody chemiczne 
w tym i fotochemiczne degradacji zanieczyszcze� w �rodowisku wodnym, 
okre�lane jako zaawansowane lub pogł�bione procesy utleniania (AOP) posia-
daj� szereg zalet. Najistotniejsz� wydaje si� mo�liwo�� usuwania zanieczysz-
cze�, a nawet pełnej ich mineralizacji, bez przenoszenia ich do innej fazy oraz 
praktycznie brak produktów odpadowych. AOP przebiegaj� w warunkach tem-
peratury i ci�nienia panuj�cych w otoczeniu oraz mog� by� stosowane w przy-
padku niewielkich st��e� toksycznych substancji. Reaktywne cz�steczki tleno-
we generowane tymi metodami, decyduj�ce o niekwestionowanej skuteczno�ci 
eliminacji zanieczyszcze�, maj� te� udział w samooczyszczaniu naturalnego 
�rodowiska wodnego drogami niebiologicznymi.  

W przedstawionej pracy, prowadzone przeze mnie badania maj� charakter 
poznawczy, przyczyniaj�c si� do rozszerzenia wiedzy o procesach fotoutlenia-
nia. Zarówno tych realizowanych przez człowieka jak i tych przebiegaj�cych w 
przyrodzie w zbiornikach wodnych. Charakter utylitarny bada� to głównie mo�-
liwo�� oceny stosowanych metod do degradacji okre�lonych zanieczyszcze�. 
Badania fotodegradacji kilku ksenobiotyków, według mojego rozeznania, były 
przeprowadzone po raz pierwszy (n-butyloparaben, boldenon, trenbolon, chry-
zen), a badania nad pozostałymi mo�na te� zaliczy� do jednych z pierwszych. 
Sugerowany przeze mnie udział tlenu singletowego w degradacji niektórych 
WWA przy bezpo�rednim działaniu promieniowania UV, został potwierdzony 
w pó�niejszych pracach przez innych autorów. W wyniku moich bada� wyzna-
czone zostały stałe kinetyczne, które mog� by� wykorzystane w pracach projek-
towych nad instalacjami oczyszczania �cieków, b�d� uzdatniania wody. Mog� 
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one te� by� u�yteczne, w szeroko dzi� prowadzonych, pracach modelowych, na 
przykład w analizie zmian �rodowiska wodnego. 

Badania nad bezpo�redni� fototransformacj� ksenobiotyków, pozwoliły mi 
na ocen� skuteczno�ci degradacji zanieczyszcze� promieniowaniem UV, stoso-
wanym do dezynfekcji wody pitnej. W reakcjach z u�yciem niskoci�nieniowych 
lamp rt�ciowych efektywno�� degradacji jest bardzo niska. Tylko jeden z bada-
nych zwi�zków – boldenon, ulegał rozkładowi przy dawkach energii u�ywa-
nych przy dezynfekcji wody.  

W publikowanych obecnie pracach sporo uwagi po�wi�ca si� przebiegowi 
fototransformacji w wodach naturalnych lub te� w wodzie destylowanej z do-
datkiem składników wyst�puj�cych w wodach powierzchniowych. Badania te 
umo�liwiaj� ocen� toksyczno�ci powstaj�cych produktów i dostarczaj� infor-
macji o wpływie składników wód naturalnych na przebieg degradacji. Te aspek-
ty fotodegradacji znalazły równie� odzwierciedlenie w pracach prowadzonych 
w naszym laboratorium, w ostatnim czasie. Cz��� bada� została wykonana dla 
roztworów ksenobiotyków sporz�dzonych w wodzie laboratoryjnej z ró�nymi 
dodatkami oraz w wodach z Zalewu Sulejowskiego. 

Badania fotodegradacji stanowiły te� wst�pny etap prowadzonych przeze 
mnie dalszych bada�. Szybko�� degradacji pod wpływem promieniowania  
o długo�ci fali 254 nm zwi�zków niepolarnych, jak WWA, czy te� polarnych, 
ale niedysocjuj�cych jak badane sterydy, w małym stopniu zale�ała od pH �ro-
dowiska. Natomiast rozkład substancji dysocjuj�cych zale�ał od zakresu ab-
sorpcji promieniowania przez powstaj�ce aniony i w przypadku n-butylo-
parabenu fotoliza anionu była wolniejsza ni� formy niezdysocjowanej. Z kolei 
wpływ tlenu na szybko�� fotodegradacji wyra�nie był uzale�niony od rodzaju 
zwi�zku. Brak w roztworze reakcyjnym tlenu powodował inhibicj� fotolizy 
takich zwi�zków, jak benzo[a]piren, chryzen czy te� n-butyloparaben, a dla 
badanych sterydów brak tlenu nie wpływał na szybko�� ich zaniku. Natomiast  
w przypadku fluorenu brak tlenu powodował wyra�ne przyspieszenie degradacji. 

Podnoszone niejednokrotnie w ró�nych opracowaniach kwestie kosztów 
promieniowania UV, decyduj�cych o opłacalno�ci metod, które wykorzystuj� 
ten rodzaj energii do degradacji zanieczyszcze�, nie s� ju� obecnie tak istotne. 
Wysoka cena generowania promieniowania UV, wynikaj�ca z niskiej konwersji 
energii elektrycznej na energi� promienist�, stała si� mniej znacz�ca przy ogól-
nie rosn�cych kosztach oczyszczania. Perspektywa zastosowania promieniowa-
nia z zakresu pró�niowego ultrafioletu (VUV) do oczyszczania wody, wł�czaj�-
cego t� technologi� do AOP, pozwoliłoby znacznie rozszerzy� skuteczno��  
i atrakcyjno�� procesów fotolizy. W tym kontek�cie istotna jest ocena efektyw-
no�ci energetycznej procesu działania promieniowania na degradowany obiekt, 
pozwalaj�ca równie� na ewaluacj� metody i mo�liwo�� jej porównania  
z innymi sposobami degradacji. Proponowane wprowadzenie pseudopierwszo-
rz�dowych stałych szybko�ci opartych na dostarczanej energii (fluencji) wydaje 
si� dobrym narz�dziem do oceny metody degradacji przez bezpo�rednie działa-
nie promieniowania. 
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Spo�ród badanych przeze mnie procesów, poł�czone działanie promienio-
wania UV i nadtlenku wodoru doprowadziło do wysoce efektywnych rezulta-
tów. Degradacja była szybka i skuteczna. Wyznaczone przeze mnie stałe szyb-
ko�ci reakcji były bardzo wysokie, zbli�one do stałych szybko�ci dyfuzji. 
Destrukcja badanych zwi�zków szybciej przebiegała w �rodowisku kwa�nym 
lub oboj�tnym, ni� w �rodowisku alkalicznym. Wynikało to z efektywniejszej 
generacji rodników hydroksylowych przy niskich pH. Chocia� nie mo�na wy-
kluczy�, �e aniony substancji dysocjuj�cych te� mog� wolniej reagowa� z rod-
nikami hydroksylowymi, jak to stwierdzono w przypadku anionu n-butylo-
parabenu.  

Jednym z frapuj�cych problemów ujawnionych w trakcie moich bada�, jest 
mo�liwo�� degradacji niektórych zanieczyszcze� w układzie H2O2/UV, według 
tzw. „trzeciej drogi”, poza fotoliz� i reakcj� z rodnikami hydroksylowymi, co 
zaobserwowano dla fluorenu i n-butyloparabenu. Wyja�nienie tego problemu 
wymaga� b�dzie dalszych bada�. 

Badany przeze mnie proces fotosensybilizowanego utleniania nie jest pro-
cesem bardzo szybkim. Stałe szybko�ci reakcji cz�steczkowego tlenu singleto-
wego s� 3÷4 rz�dy wielko�ci mniejsze, ni� dla reakcji z rodnikami hydroksylo-
wymi i porównywalne ze stałymi szybko�ci reakcji ozonu z substancjami 
organicznymi. Reakcja tlenu singletowego z anionami badanych substancji 
2-chlorofenolu i n-butyloparabenu była znacz�co efektywniejsza. W modelu 
matematycznym opartym o mechanizm fotosensybilizowanego utleniania 
wprowadziłem stał� wygaszania wzbudzonego sensybilizatora przez degrado-
wany obiekt. Stała ta pozwala oceni� rozmiary tego odmiennego szlaku reak-
cyjnego w procesie, innego ni� reakcja wzbudzonego sensybilizatora z tlenem. 
Nale�y tu wspomnie�, �e w procesie fotosensybilizowanego utleniania tlen sin-
gletowy nie jest jedynym utleniaczem, mo�e mu towarzyszy� rodnik hydroksy-
lowy, rodniko-anion ponadtlenkowy czy te� nadtlenek wodoru i organiczne 
rodniki nadtlenkowe. Ponadto tlen singletowy, podobnie jak ozon, jest do�� 
selektywnym utleniaczem. 

W literaturze jest niewiele artykułów traktuj�cych o degradacji ksenobioty-
ków na drodze fotosensybilizowanego utleniania. Pozycje, które ukazały si� 
ostatnio, prezentuj� wyniki bada� nad degradacj� zwi�zków o działaniu endo-
krynnym z u�yciem naturalnych sensybilizatorów. Celem tych bada� było 
głównie poznanie losów zanieczyszcze� w wodach powierzchniowych. Publi-
kowane wyniki prac prowadzonych w naszym laboratorium nale�� do nielicz-
nych, które maj� na celu zastosowanie tego procesu utleniania z u�yciem synte-
tycznych sensybilizatorów do eliminacji zanieczyszcze� ze �rodowiska 
wodnego.  

Badany proces fotosensybilizowanego utleniania jest swego rodzaju proce-
sem fotokatalizy wykorzystuj�cym promieniowanie z zakresu widzialnego. 
Mo�e on w pewnym stopniu konkurowa� z metod� degradacji zanieczyszcze� 
przy u�yciu ditlenku tytanu. W badaniach procesu sensybilizowanego utleniania 
poszukuje si� stabilnego, trwale osadzonego na no�niku sensybilizatora o du�ej 
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efektywno�ci. Natomiast prace nad procesem fotokatalizy z TiO2 koncentruj� 
si� głównie nad modyfikacj� katalizatora, która umo�liwia efektywn� absorpcj� 
promieniowania z zakresu widzialnego. Z tego porównania wynikaj� wady pro-
cesu fotosensybilizowanego utleniania, które uniemo�liwiaj� szersz� aplikacj� 
metody. St�d dalsze badania powinny dotyczy� syntezy nowych, trwałych sen-
sybilizatorów oraz opracowania efektywnych metod ich immobilizacji na od-
powiednich podło�ach. Opublikowane ostatnio prace nad unieruchomieniem 
organicznych zwi�zków rutenu, jako sensybilizatorów w polimerach silano-
wych, brzmi� bardzo obiecuj�co. Chciałbym tu doda�, �e pomysł wykorzystania 
�elu silanowego do immobilizacji sensybilizatorów był zrealizowany w naszych 
wcze�niejszych badaniach. 

Do zalet decyduj�cych o prowadzeniu bada� nad fotosensybilizowanym 
utlenianiem nale�y mo�liwo�� wykorzystania tlenu z powietrza i promieniowa-
nia słonecznego.  

Wydaje si�, �e wszystkie reaktywne formy tlenu generowane wybranymi 
metodami degradacji: UV-VIS, H2O2/UV, PS/VIS, mo�na równie� wytworzy� 
tylko w procesie fotosensybilizowanego utleniania – zło�onego, ale bardzo inte-
resuj�cego procesu.  
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SUMMARY 
 

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

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

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

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