1 . TRANSPORT ZANIECZYSZCZEN W WODACH PODZIEMNYCH

Niniejszy rozdzial zawiera opis procesu przemieszczania si¢ jonow lub czasteczek innych niz
H,0O w strumieniu wody podziemnej. Zjawisko to nazywa si¢ takze zjawiskiem migracjilub trans-
portu masy w wodach podziemnych. W dalszym ciagu obydwa pojgcia sq uzywane wymiennie.
Rozwazana jest wytacznie migracja substancji rozpuszczonych w wodzie, uznajac, ze ich prze-
mieszczenie si¢ wraz z woda w porach osrodka gruntowego (skalnego) wystepuje znacznie cz¢s-
ciej niz transport czastek ciala stalego lub emulsji. Pominigto tutaj takze zagadnienie migracji
zanieczyszczen w szczelinach skal porowatych jako zbyt wyspecjalizowane. Niekiedy substancje
rozpuszczone w wodzie traktowane sa jako zanieczyszczenia — dzieje si¢ tak wowczas, gdy ich
stezenia przekraczaja naturalne tlo hydrogeochemiczne jak rowniez ustalone przez prawo warto-
$ci dopuszczalne. Nalezy zaznaczy¢, ze przedstawione ponizej opisy procesow transportu masy
jak i sposoby identyfikacji ich parametrow nie zaleza od tego, czy dana substancja rozpuszczona
w wodzie jest, czy tez nie jest traktowana jako zanieczyszczenie.

Ilo$¢ danej substancji w jednostce objgtosci wody (stezenie) ulega zmianom w czasie i prze-
strzeni nie tylko w wyniku procesow transportu, ale takze jako rezultat innych procesow powo-
dujacych ,,znikanie” lub ,,pojawianie si¢” wyrdznionych czasteczek lub jonow w strumieniu wody
podziemnej. Takie procesy jak sorpcja i desorpcja, rozpuszczanie i wytracanie si¢ ciata statego lub
inne reakcje chemiczne w wodzie, a takze procesy biodegradacji zachodzace w strumieniu wody
podziemnej sa najczestszymi przyczynami modyfikacji stgzenia substancji rozpuszczonych
w wodach podziemnych. Procesy te beda przedstawione w dalszych paragrafach tego rozdziatu.

Najbardziej oczywistym aspektem wspdtczesnej interpretacji zjawisk transportu masy w stru-
mieniu wod podziemnych jest jednoczesne rozwazanie tych zjawisk w wielu skalach: w skali mo-
lekularnej, w skali mikroskopowej (skali pojedynczego poru), w skali makroskopowej (skali
duzego zespotu pordw; skali probki skaty) oraz w skali megaskopowej (skali jednej lub kilku
warstw wodono$nych). Opisem zjawisk transportu masy na poziomie molekularnym zajmuje si¢
fizyka statystyczna (np. F. Reif, 1971). Zajmuje si¢ ona wyprowadzeniem praw ruchu uktaddéw
wielu czasteczek z elementarnych praw ruchu pojedynczej molekuly i oddzialywan pomiedzy
molekutami. Cho¢ rozwazania tego typu maja gleboki sens poznawczy i stuza zrozumieniu ele-
mentarnych proceséw, z punktu widzenia praktyki sa zbyt szczegdtowe. Opis procesdéw transpor-
tu masy w hydrogeologii rozpoczyna si¢ w skali pojedynczego poru, czyli tam, gdzie fizyka
statystyczna dobrze definiuje takie pojecia, jak stezenie, ci$nienie, temperatura, ciaglte pole pred-
kosci czy ciagly strumien masy dla duzych uktadow czasteczek. Jakkolwiek poprawny teoretycz-
nie, opis tych podstawowych zmiennych procesowych jest weiaz zbyt szczegotowy, by mogl by¢
weryfikowany pomiarowo w warunkach zwyklych pomiaréw laboratoryjnych lub, tym bardziej,
w warunkach polowych. W zwiazku z tym podstawowa skala przestrzenna, w ktorej operuje hy-
drogeologia, jest skala makroskopowa, tj. skala, w ktérej opisywane jest ,,usrednione” zachowa-
nie si¢ zmiennych charakteryzujacych transport masy w zespotach ztozonych z duzej liczby
porow. Najbardziej istotng cecha tej skali jest mozliwos¢ doswiadczalnego weryfikowania hipo-
tez teoretycznych dotyczacych zjawisk transportu masy w skatach porowatych. Przejscie od skali
mikroskopowej do skali makroskopowej jest dos¢ skomplikowane i jest przedmiotem rozwazan
autorow wielu podrgcznikow i artykuldw dotyczacych przeplywdw i transportu masy w osrod-
kach porowatych (np. J. Bear, 1972; W. Zijl, M. Nawalany, 1993; M. Nawalany, 1999). Z prak-
tycznego punktu widzenia istotne jest posiadanie dostatecznie szczegotowej wiedzy o procesach
transportu masy zachodzacych na poziomie porowym oraz poprawne ilo§ciowe interpretowanie
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wynikdw pomiarow w jezyku strumieni masy substancji rozpuszczonych w wodzie, przemiesz-
czajacych si¢ wraz z woda w porach skal. Ponizej przedstawione sa trzy podstawowe procesy fi-
zyczne zwigzane z migracja substancji rozpuszczonych w strumieniu wody podziemnej — proces
adwekcji, proces dyfuzji oraz proces dyspersji mechanicznej. Makroskopowo sa one opisywane
przez trzy rodzaje strumieni masy wywotanych przez wymienione procesy. Kazdy ze strumieni
mierzony jest w tych samych jednostkach —w kilogramach masy substancji rozpuszczonej przeni-
kajacej w ciagu jednostki czasu (1 sekundy) przez jednostkowa powierzchnig¢ prostopadta do
kierunku ruchu czasteczek (1 m2), tj. [J] = [kg s~1/m2]. W przedstawionych ponizej opisach zja-
wisk adwekcji, dyfuzji i dyspersji przyjeto, ze pole predkosci charakteryzujace filtracje wody
w os$rodku porowatym (w skale) jest niezalezne od stezen substancji rozpuszczonych w wodzie.
W praktyce oznacza to, iz hydrodynamike przeptywu wod podziemnych mozna opisywac i badaé
pomijajac fakt, ze wody w porach i szczelinach skat sa w rzeczywisto$ci roztworami wodnymi
wielu substancji, a zmienna gestos¢ tych roztwordw moze prowadzi¢ do tzw. przephywow gesto-
Sciowych. Sytuacja taka jest charakterystyczna na przyktad dla interakcji wdd stodkich i zasolo-
nych. Cho¢ dos¢ czesto spotykana w praktyce hydrogeologicznej, nie jest omawiana w poradniku
ze wzgledu na zaawansowany aparat matematyczny niezbedny do ilo$ciowego opisu zjawisk
wowczas zachodzacych. Zainteresowany czytelnik moze znalez¢ odpowiednie informacje na ten
temat w literaturze (C.I. Voss, W.R. Souza, 1987; C. Zheng, G.D. Bennett, 2002).

1.1. ADWEKCJA

Adwekcja (unoszenie lub przenoszenie adwekcyjne) jest podstawowym sposobem, w jaki
czasteczki/jony substancji rozpuszczonej zmieniaja swoje potozenie w srodowisku wod podziem-
nych. Czasteczki te zewszad sa otoczone przez czasteczki wody poruszajace si¢ z réznymi co do
wartosci i kierunku predkosciami. Pomijajac bardzo krétki okres czasu uptywajacy od momentu,
w ktérym czasteczki substancji rozpuszczonej (zanieczyszczenia) dostaty si¢ do strumienia wody,
mozna przyjac, ze w wyniku losowych zderzen z czasteczkami H,O w kazdym pdzniejszym mo-
mencie czasu $rednia (makroskopowa) predkos¢ tych czasteczek jest rowna sredniej predkosci
porowej v, czasteczek wody. Srednia predko$é porowa jest tozsama ze srednia predkoscia rzeczy-
wista, oznaczang w niniejszym poradniku litera U.

Ten prosty model transportu masy substancji rozpuszczonej w wodach podziemnych ma uza-
sadnienie teoretyczne w procesie przechodzenia ze skali mikroskopowej do skali makroskopowej
i znajduje potwierdzenie w licznych badaniach polowych. W dalszym ciagu wykorzystywany jest
definicyjny zwiazek pomiedzy objetosciowym strumieniem wody ¢ a $rednia predkoscia porowa
czasteczek wody v),:

qg=n,-v, [1.1]

gdzie:
n, — porowatos¢ efektywna [—|,
v, — srednia predko$¢ porowa czasteczek wody [m/s].

Objetosciowy strumien wody w os$rodku porowatym g wyraza objetos¢ wody przeptywajacej
w jednostce czasu przez powierzchnie 1 m2 usytuowanego prostopadle do kierunku przeptywu.
Jednostka g jest 1 m3/m2/s. Zgodnie z przyjeta w Polsce nomenklatura nosi on takze nazwe pred-
kosci filtracji lub predkosci Darcy.
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W rezultacie przyjecia adwekcyjnego modelu procesu unoszenia czasteczek substancji roz-
puszczanej przez strumien wody (makroskopowy) strumien adwekcji tej substancji wyraza si¢
wzorem:

J., =C-q [1.2a]

adw

gdzie:
C — stezenie substancji rozpuszczonej w wodzie [kg/m? H,0],
g — strumien objetosciowy wody [m? H,O/m?/s]

lub rOwnowaznie:

Jaaw =C-n, v, [1.2b]
Wzoér [1.2b] mozna takze zapisa¢ w postaci:
Jadw =n, 'J;dw [120]
gdzie:
I =C-v, [1.2d]

Strumien J,, reprezentuje makroskopowy strumien adwekcyjny w wodzie porowej, nato-

miast J,,;, jest miara makroskopowego strumienia adwekcyjnego w catej przestrzeni. Obydwa
typy adwekcyjnego strumienia masy danej substancji—[1.2b]1[1.2d] —sauwzglednione w rozwa-
zaniach dotyczacych strumienia dyspersyjnego.

Nalezy zwrdci¢ uwagg na fakt, ze wszystkie wielkosci fizyczne wystgpujace we wzorach [1.2]
majq charakter makroskopowy i sa (makroskopowo) mierzalne. W szczegolnosci stezenie C jest
usrednionym st¢zeniem w probce wody pobieranej w danym miejscu, predkosé filtracji g jest
wielkos$cia wystepujaca w (makroskopowym) prawie Darcy, predkos$¢ porowa czasteczek wody
vy, jest wynikiem makroskopowego usredniania pola predkosci czastek wody w wielu porach
wokot danej lokalizacji, a porowatos¢ efektywna n, reprezentuje o$rodek skalny w miejscu pobra-
nia probki.

Wystepuja niekiedy sytuacje, gdy powyzszy prosty model adwekcji nie jest adekwatny do rze-
czywistosci. Na przyktad, ruch duzych czasteczek w matych porach moze spowodowac wystapie-
nie tzw. zjawiska membranowego, czyli selektywnego hamowania lub zatrzymywania czasteczek
danej substancji w stosunku do ruchu czasteczek wody. Wowczas srednia predko$é czasteczek da-
nej substancji staje si¢ mniejsza od Sredniej predkosci wody. Sytuacje takie w przypadku transpor-
tu masy w wodach podziemnych nalezy jednak zaliczy¢ do wyjatkowych.

Czesto do dyspozycji badacza lub eksperta dostgpna jest jedynie informacja o polu filtracji, tj.
znany jest z pomiaréw lub z modelu hydrodynamicznego objetosciowy strumien wody ¢ lub sred-
nia predkos¢ porowa v,,. Przyjmuje si¢ wowczas pragmatyczne zalozenie, Ze strumien adwekcyj-
ny substancji zanieczyszczajacej jest strumieniem dominujacym. Korzystajac ze znajomosci pola
predkosci v, mozna obliczy¢ na przykiad czas przejscia tej substancji od miejsca, w ktorym
nastapila iniekcja zanieczyszczenia, do punktu warstwy wodonosnej, do ktorego dociera trajekto-
ria czasteczki wody bioraca swoj poczatek w tym samym punkcie co czasteczka zanieczyszczenia.
Wiele wspotczesnych pakietdéw oprogramowania stuzacych do obliczen hydrodynamiki wéd pod-
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ziemnych posiada opcje¢ obliczania trajektorii czasteczek wody oraz czasow przejscia pomiedzy
dwoma punktami wzdtuz trajektorii. W wielu sytuacjach decyzyjnych zwiazanych z ochrong wod
podziemnych czas przejscia zanieczyszczenia z jednego miejsca do drugiego, wyznaczony wzdfuz
trajektorii czqstek wody, jest wystarczajaco dobrym przyblizeniem rzeczywistego czasu przejscia

do podjecia wlasciwych dziatan.

Zalezno$¢ strumienia objetosciowego wody (predkoscei filtracji) od wspotczynnika filtracji,
sformutowana w postaci prawa Darcy, powoduje, ze w skatach znacznie rézniacych si¢ co do war-
tosci tego wspotczynnika takze wielko$¢ przemieszczenia adwekcyjnego (zasigg) substancji roz-
puszczonej znacznie si¢ rézni. Na rycinie 1.1 przedstawiono zasiggi substancji rozpuszczonej

(zanieczyszczenia) w skatach o réznym wspoétczynniku filtracji.
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Ryec. 1.1. Zmiana zasi¢egu oddzialywania zanieczyszczen zaleznie od wartosci wspolczynnika
filtracji, przy stalych wartosciach pozostalych parametrow hydrogeologicznych,
z pominieciem oddzialywan sorpcyjnych
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Tabela 1.1

Klasyfikacja predkosci porowej przeplywu wéd podziemnych
(wg S. Witczaka i A. Adamczyka, 1994)

Klasa Ocena szybkosci ruchu Predkos¢ filtracji wody
[m/rok]
1 Ruch bardzo szybki >300
2 Ruch szybki 100-300
3 Ruch $rednio szybki 30-100
4 Ruch wolny 10-30
5 Ruch bardzo wolny <10

Ewolucja zasiggu oddzialywania zanieczyszczenia przedstawiona na rycinie 1.1 wynika nie
tylko z adwekcyjnego przemieszczania si¢ czasteczek substancji rozpuszczonej, lecz takze od in-
nego procesu transportu — dyspersji. Proces ten jest omowiony w dalszej czgsci rozdziatu. Gene-
ralnie zalezno$¢ zasiggu substancji rozpuszczonej od wspdtczynnika filtracji jest oczywista,

b. szybki

szybki

$r. szybki

CHARAKTER RUCHU
wolny

bardzo wolny

T T T TTTT
50 100
i [O/OO]
Ryec. 1.2. Przyblizona predkos$¢ porowa [m/rok| naturalnych strumieni wod podziemnych
(wg S. Witczaka i A. Adamczyka, 1994)

10

i — spadek hydrauliczny na trasie przeptywu [promile], is.— przecigtny, naturalny spadek hydrauliczny, 4 — typowa pred-
kos¢ przeptywu w utworach piaszczysto-zwirowych, /-7 — przecigtne wlasciwosci filtracyjne (4/n,) typowych gruntow
i skal wodonosnych (/ — skaly szczelinowo-krasowe, 2 —rumosze, czyste zwiry, 3 — utwory piaszczysto-zwirowe, 4 — zwi-
rowce, piaskowce, skaty drobno szczelinowate, 5 — piaski drobnoziarniste, 6 — piaski pylaste, namuly, lessy, 7 — skaty lite
zrzadka siecia szczelin); wysokos¢ pola na profilu litologicznym oznacza zakres zmiennosci dla poszczegdlnych gruntow,
wspotezynnikow filtracji podzielonych przez porowatosé efektywna (/)
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amianowicie droga, jakg przebywaja czastki substancji w okreslonym czasie, jest wprost propor-
cjonalna do predkosci porowej, a ta, zgodnie z prawem Darcy, zalezy liniowo od wartosci .

S. Witczak i A. Adamczyk (1994) wyrdznili pigé klas predkosci transportu adwekcyjnego wod
podziemnych (tab. 1.1).

Oceng tempa przenoszenia adwekcyjnego zanieczyszczen ulatwia szereg nomogramow. No-
mogram opracowany przez S. Witczaka i A. Adamczyka (1994), w ktorym uwzgledniono spadek
hydrauliczny oraz wlasciwosci filtracyjne typowych skal wodono$nych, umozliwia uzyskanie
przyblizonej rzeczywistej predkosci transportu adwekeyjnego wod podziemnych v, a jednocze-
$nie klasyfikacji szybkosci ruchu (ryc. 1.2).

1.2. DYFUZJA

Dyfuzja jest procesem transportu masy znanym cztowiekowi od dawna. Proces ten jest obser-
wowany powszechnie w powietrzu atmosferycznym podczas rozchodzenia si¢ dymu oraz w wo-
dzie zmieniajacej swoj kolor po dodaniu do niej barwnika. W przypadku substancji rozpusz-
czonych w wodzie proces dyfuzji polega na izotropowym rozpraszaniu czasteczek tej substancji
w wyniku termicznych ruchdéw czasteczek wody, ktdre zderzajac si¢ z czasteczkami danej sub-
stancji i przekazujac im ped zmieniaja ich predkosé i kierunek poruszania sig. [zotropowos¢ roz-
praszania dyfuzyjnego oznacza, ze zaden z wynikowych kierunkéw poruszania si¢ czasteczek
danej substancji nie jest uprzywilejowany. Ponadto dyfuzja zachodzi w o$rodku wodnym nawet
woweczas, gdy woda jest w stanie spoczynku, tj. gdy jej makroskopowa predkosé jest rowna zero
w kazdym punkcie cieczy. W przypadku wody plynacej proces transportu dyfuzyjnego danej sub-
stancji naktada si¢ na jej transport adwekcyjny. W wodach podziemnych w przewazajacej liczbie
przypadkow dominuje proces adwekcji, jednak w obszarach stagnacji wod dyfuzja moze by¢ pro-
cesem znaczacym. Dyfuzja obserwowana i opisywana na poziomie makroskopowym jawi si¢
jako migracja substancji rozpuszczonej w wodzie od obszarow, w ktorych wystepuja wigksze jej
stezenia, do miejsc, w ktorych stezenie jest mniejsze. Rozpraszanie dyfuzyjne w nieograniczonej
przestrzeni medium (np. w wodach powierzchniowych) ujmuje makroskopowe prawo Ficka
wiazace strumien transportu dyfuzyjnego ze spadkiem (gradientem) stezenia rozwazanej substancji:

J5y =—D grad(C) [1.3]

gdzie:
D,,— wspdtczynnik dyfuzji molekularnej wyznaczony w nieograniczonej izotropowej przestrzeni,
[m?s],
C - stezenie substancji w wodzie [kg/m*H,0].

Prawo Ficka jest wigc prostym prawem liniowym wiazacym (makroskopowa) przyczyne —
gradient stezenia substancji rozpuszczonej — z (makroskopowym) skutkiem — strumieniem masy
tej substancji. Wspolczynnik dyfuzji molekularnej D,,zalezy od rodzaju substancji rozpraszanej
i od rodzaju rozpraszajacego medium. Wartosci wspotezynnikow dyfuzji molekularnej dla wigk-
szosci ukltadow substancja rozpraszana — medium, majacych znaczenie praktyczne, zamieszczo-
ne sa w powszechnie dostgpnych tablicach i poradnikach chemicznych (np. D.R. Lide, 2001).
W przypadku ustalonego medium rozpraszajacego (np. wody) D;, zalezy od rodzaju substancji
rozpuszczonej. Zalezy takze od temperatury, co jest zrozumiale, gdyz temperatura jest miara $red-
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Tabela 1.2a
Wspolczynnik dyfuzji molekularnej Dy, wybranych jonéw w wodzie
w temperaturze 25°C (P.A. Domenico, F.W. Schwartz, 1990)
Kation Dy [107°m?/s] Anion Dy [10m?%s]
H' 93,1 OH 52,7
Na' 13,3 F 14,6
K* 19,6 cr 20,3
Rb* 20,6 Br 20,1
Cs' 20,7 HS™ 17,3
Mg** 7,05 HCO; 11,8
Ca’ 7,93 co¥ 9,55
Sr?* 7,94 SO% 10,7
Ba** 8,48
Ra*" 8,89
Mn?* 6,88
Fe*" 7,19
cr’ 5,94
Tabela 1.2b

Wspélezynnik dyfuzji molekularnej Dy, [10° m*/s] wybranych elektrolitow w wodzie
w temperaturze 20°C dla roznych stezen elektrolitu (J.M. Sawicki, 2003)

Stezenie roztworu [mol/dm’]

Substancja

0,001 0,005 0,01 0,05 0,1 0,5 1,0 3,0
BaCl 13,20 12,65 12,56 11,79 11,59 11,51 11,79 12,91
CaCl 12,49 11,79 11,73 11,21 11,01 11,40 12,03 12,65
LiCl 13,45 13,23 13,12 12,80 12,70 12,80 13,00 14,30
KClI 19,64 19,34 19,17 18,64 18,44 18,50 18,92 21,12
NaCl 15,85 15,60 15,45 15,07 14,83 14,74 14,84 15,65
ZnSO, 7,48 7,05 6,96 6,88 6,70 521 5,12 4,78
H,SO, 19,40 18,81 19,00 19,21 19,28 19,40 20,20 23,12

niej energii kinetycznej czqstek rozpraszajqcych. W tabeli 1.2a przedstawione sa wartosci
wspolczynnika dyfuzji molekularnej w temperaturze 25°C dla jonéw najczesciej spotykanych w
wodach podziemnych. Podobnie tabela 1.2b przedstawia wartosci wspolczynnika dyfuzji mole-

kularnej niektorych elektrolitow w roztworach wodnych w zaleznosci od stgzenia elektrolitu.

W sytuacji gdy dyfuzja zachodzi w wodzie ptynacej w porach osrodka skalnego, przestrzen,
w ktorej rozpraszane sa czasteczki substancji rozpuszczonej w wodzie, jest ograniczona.
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W zwiazku z tym do prawa Ficka wprowadzona jest poprawka zmniejszajaca wspotczynnik dyfu-
zji molekularnej. Wspotczynnik ten bierze pod uwage wazny aspekt zwigzany z geometria prze-
strzeni, w ktorej zachodzi rozpraszanie dyfuzyjne, mianowicie skomplikowana topologi¢ porow.
Jest ona scharakteryzowana przez wspolczynnik kretosci t, zdefiniowany jako stosunek dtugosci
drogi w potaczonych porach dostgpnej dla czasteczki przemieszczajacej si¢ w probee osrodka po-
rowatego — L, do dtugosci probki — L. Wspodtczynnik kretodei t jest wige wielkos$cia wigksza od
jednosci. Wedlug J. Beara (1972) wartos$ci wspotczynnika t zmieniaja si¢ od 1,11 do 1,33. Niekto-
rzy autorzy definiuja wspdtczynnik kretosci jako 1/t. W poradniku pozostawiono jednak orygi-
nalna definicj¢ J. Beara. Zmodyfikowane prawo Ficka, okreslajace dyfuzyjny strumien masy w
wodzie porowej, przyjmuje woéwczas postaé (C. Zheng, G.D. Bennett, 2002):

J oy =—Dygrad(C) [1.4]

gdzie:
D;,, — efektywny wspdiczynnik dyfuzji [m?/s] zwiazany ze wspdtczynnikiem dyfuzji molekularnej D,,
(okreslanym w tablicach chemicznych dla nieograniczonej przestrzeni rozpraszania) naste-
pujaca zaleznoscia:

D, =1p, [1.5]
T

gdzie:
T — wspolczynnik kretosei [—].

Natomiast fakt, ze tylko w czgsci catej przestrzeni fizycznej moze odbywac si¢ przeptyw
wody, a wraz z nig transport substancji rozpuszczonej (mianowicie w porach osrodka skalnego),
uwzglednia si¢ definiujac strumien masy w calej przestrzeni jako iloczyn strumienia masy w wo-
dzie porowej przez porowatosc¢ efektywnq n,:

Jayr =1 J gy =—n, -Dygrad(C) [1.6]

gdzie:
n, — porowatos¢ efektywna [—].

Obydwa typy dyfuzyjnego strumienia masy danej substancji —[1.4] i [1.6] — sa uwzglednione
w nastgpnym rozdziale w rozwazaniach dotyczacych catkowitego strumienia dyspersyjnego.

1.3. DYSPERSJA

Zjawisko rozpraszania dyspersyjnego czasteczek substancji rozpuszczonej w strumieniu
wody podziemnej jest zwiazane z nierdwnomiernosciami pola predkosci wody. Proces dyspersji
jest znacznie bardziej skomplikowany niz poprzednio opisane mechanizmy transportu masy
w osrodku porowatym, wymaga bowiem omawiania szeregu czynnikoéw powodujacych wystepo-
wanie niejednorodnosci pola predkosci wody az w trzech skalach przestrzennych — mikro, makro
oraz mega. Jako wynik ,,mieszania proceso6w zachodzacych w réznych skalach” stopien rozpro-
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szenia czastek danej substancji obserwowany w réznych skalach wymaga stosowania réznych
miar przy jego interpretacji. P.A. Domenico i F.W. Schwartz (1990) wymieniaja szereg charakte-
rystyk osrodka gruntowego, ktore powoduja, iz przeplyw wody w tych o$rodkach jest w roznych
skalach przestrzennych bardzo nierdwnomierny. W skali mikroskopowej podstawowymi przy-
czynami wystepowania niejednorodnosci pola predkosci w porach sa: rozktad wielkosci porow,
geometria poréw, wystepowanie poréw martwych. W skali makroskopowej (w skali probki skaty)
niejednorodnosci pola predkosci sa wywotane: niejednorodnos$cia wspdtczynnika filtracji, anizo-
tropowoscig wspolezynnika filtracji, wystepowaniem uprzywilejowanych drog przeptywu. Nato-
miast w skali megaskopowej niejednorodnosci pola predkosci sa wywotane: niecigglosciami
stratyfikacji warstw wodonos$nych, wystgpowaniem warstw nieprzepuszczalnych, wystgpowa-
niem uskokow itp. Wszystkie te czynniki przyczyniaja si¢ do rozpraszania substancji rozpuszczo-
nych w wodzie.

Powszechnie stosowane jest podej$cie zaproponowane przez J. Beara (1972), w ktérym cen-
tralna rolg odgrywa przejscie od skali mikro do skali makro w procesie usredniania statystycznego
mikroskopowego pola predkosci i mikroskopowego rozktadu st¢zenia danej substancji w repre-
zentatywnej objetosci elementarnej osrodka porowatego, powszechnie oznaczanej jako REV
(ang. Representative Elementary Volume). Wielkoscia usredniang jest mikroskopowy strumien
masy substancji rozpuszczonej w wodzie porowej — j:

j=cv [1.7]

gdzie:
¢ — mikroskopowe stezenie substancji w przestrzeni poru [kg/m?],
v — mikroskopowa predkos¢ czastek wody w przestrzeni poru [m/s].

Cho¢ makroskopowo pola predkosci wody podziemnej mozna uwazaé za pozbawione turbu-
lencji przeptywy laminarne, to w skali mikroskopowej predkosci te wykazuja duzy stopien niejed-
norodnosci. Rowniez pola stezen substancji rozpuszczonej sa niejednorodne w skali mikro-
skopowej (W przestrzeni poru). W ogolnym przypadku mikroskopowe rozktady st¢zenia danej
substancji 1 predkosci jej czasteczek w przestrzeni pojedynczego poru nie sg rowne stgzeniu C
ipredkodci porowej v, ktore, jako wielkosci makroskopowe, reprezentuja wynik usredniania ste-
zenia i predkosci mikroskopowej w duzej liczbie poréw. Mozna wigc mikroskopowe ste¢zenie i
mikroskopowa predkos¢ zapisa¢ w nastepujacej postaci:

c=C+c' [1.8a]

v=y,+V [1.8b]

gdzie:
¢'— mikroskopowe odstepstwo (fluktuacja) stezenia substancji w przestrzeni pojedynczego poru od
makroskopowego stezenia C [kg/m3 H,0],
v'— mikroskopowe odstepstwo (fluktuacja) predkosci czastek substancji w przestrzeni pojedynczego
poru od makroskopowej predkosci porowej czastek wody v, [m/s].

Proces usredniania mikroskopowych wielkosci ¢ 1 v w przestrzeni fizycznej, w ktorej te wiel-
kosci majq sens, tj. w wodzie wypetiajacej duza liczbg poréw (w REV), zaznaczony w postaci
kreski z indeksem ,,w” nad odpowiednimi wielkos$ciami, prowadzi do znanej zaleznosci:
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v’ =(C+c v, +v' ) :C~va +Cv" +c‘+va +cv [1.9]
Pierwsze trzy czlony daja si¢ zinterpretowaé w ramach juz wprowadzonych poje¢; szerszego

omoéwienia wymaga ostatni czton, bedacy istota teorii zaproponowanej przez J. Beara. Czton

w . . . PR , . . . . .
C-v, oznacza usrednianie wielko$ci juz usrednionych. Jest wige usrednieniem statych, zatem

rowny jest po prostuC- v ,. Nastepne dwa sktadniki sumy [1.8] sa rowne zeru, gdyz wielkosci juz
usrednione moga by¢ w procesie usrednienia traktowane jako state, a usrednianie fluktuacji powo-

duje ich wyzerowanie, tj. cv' =Cv" =C-0=0i cv, R v, =0-v, =0. Ostatecznie

wzor [1.9] przyjmuje postac:

e =Covy 1" [1.10]

Wielkos¢ po lewej stronie réwnania [1.10] reprezentuje makroskopowy strumien masy
substancji rozpuszczonej w wodzie, wyznaczony w wyniku usrednienia strumienia mikroskopo-
wego w wodzie porowej, a jego sktadowe — prawa strona wzoru [1.10] — sa miarg unoszenia ad-
wekcyjnego i rozpraszania czasteczek danej substancji przez procesy i oddzialywania na pozio-

mie mikroskopowym. Sktadowa v makroskopowego strumienia reprezentuje wynik dziatania
dwoch mechanizmoéw rozpraszajacych dang substancje: procesu dyfuzji oraz procesu dyspersji.
W powszechnie stosowanym opisie przyjmuje si¢, ze mechanizmy te dziataja niezaleznie. Istotnie,
rozpraszanie dyfuzyjne, bedace rezultatem zderzen czasteczek wody z czasteczkami danej substan-
cji (4. zderzen na poziomie molekularnym), nie zalezy od rozktadu predkosci w skali poru. W rezul-

. A . , . . , . . . .
tacie sktadowa c'v'  moze by¢ przedstawiona jako suma dwoch strumieni w wodzie porowe;:

?VW = (c'iv'w )d){f + (CTV'W )dysp =J;yf + (C‘i‘}'w )dysp = _D;lgrad(c)+ (CTV'W )dysp [111]

Drugi z mechanizmow rozpraszajacych, tzw. dyspersje mechaniczng, opisuje si¢ makrosko-
powo, przyjmujac za J. Bearem (1972) analogiczny jak dla dyfuzji molekularnej model sktadowej
dyspersyjnej strumienia masy:

T = (@™ )y =—Diperad (C) [1.12]

gdzie:
D;ysp — wspbtczynnik dyspersji odniesiony do przestrzeni porowej [m?/s].

Podstawienie wzoru [1.12] do wzoru [1.11] prowadzi do wyrazenia na strumien masy danej
substancji w wodzie wypelniajacej pory o$rodka skalnego:

v =-D, grad(C) [1.13]

gdzie:
D, =Dy +D asp — WSpolczynnik dyspersji hydrodynamicznej [m?/s) [1.14]
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Oznaczajac przezJ " catkowity strumief masy danej substancji w wodzie wypetniajacej prze-
strzen porowa, otrzymuje si¢ ostatecznie:

I = o A+ [1.15]

adw

Podstawienie wzoréw [1.2d], [1.4] oraz [1.12] do wzoru [1.15] prowadzi do wyrazenia:

J* =C-v,~Djgrad(C) [1.16]

Makroskopowe odpowiedniki wielkosci fizycznych otrzymane w wyniku usrednienia odpo-
wiednich wielko$ci mikroskopowych w czeséci przestrzeni wypelnionej woda porowa mozna
(abstrakcyjnie) przypisa¢ punktowi srodkowemu REV. Taki zabieg oznacza, Ze przyjety zostaje
tzw. model continuum przeptywu wod podziemnych. Model ten jest dzi§ powszechnie obo-
wiazujacym. W modelu continuum wielkosci fizyczne, takie jak: predkoscé, cisnienie w wodzie
(wysokos¢ hydrauliczna), stezenia substancji rozpuszczonych w wodzie czy omawiane tutaj stru-
mienie masy zdefiniowane sa we wszystkich punktach przestrzeni zajmowanej przez osrodek po-
rowaty. W rezultacie wyeliminowane sa trudne do interpretacji punkty niecigglosci oraz nielinio-
wosci na granicy woda—cialo stale a operacje matematyczne (np. rozniczkowanie) nie natrafiaja
na r6znego rodzaju osobliwo$ci uniemozliwiajace przeprowadzenie obliczen.

Makroskopowy strumien masy J* uzyskany w wyniku usredniania odpowiednich strumieni
mikroskopowych w wodzie wypehiajacej pory skaty oraz strumien J opisujacy transport w conti-
nuum (wypelniajacym calq przestrzen) zwiazane s prosta zaleznoscia:

J=n,-J" [1.17]

Podstawienie wzoru [1.16] do [1.17] pozwala wyrazi¢ catkowity makroskopowy strumien
masy substancji w dowolnym punkcie calej przestrzeni (obejmujacej zarbwno wode, jak i szkielet
skalny) za pomocq wielkosci makroskopowych C oraz v, okreslonych w wodzie wypelniajqcej
pory gruntu:

J=n,-C-v,—n,-D;grad(C) [1.18]

Wielkosci nn, oraz D, sa parametrami przyjetego modelu migracji. Sa one wyznaczane za po-

moca odpowiednich pomiaréw laboratoryjnych lub polowych — rozdziat 2.

Model procesu transportu substancji rozpuszczonej w wodzie, wzor [1.18], ma wazne vogdl-
nienie zwiazane z faktem, ze wlasciwosci dyspersyjne osrodka skalnego nie sa na ogot izotropowe
— sq wlasciwosciami wykazujacymi anizotropowosé, czyli taka wlasciwos¢ dyspersyjna osrodka
porowatego, ktora oznacza zaleznos$¢ kazdej ze sktadowych J ;ysp,l ,J :’ysp,z ,J ;ysp’ 4 strumienia dys-

persyjnego od wszystkich sktadowych gradientu stezenia.

W ogdélnym przypadku anizotropowosci wystgpowanie spadku stezenia danej substancji w
jednym kierunku wywotuje powstanie strumieni dyspersyjnych takze w pozostatych kierunkach,
nawet jesli w kierunkach tych nie wystgpowaly odpowiednie spadki st¢zenia substancji rozpusz-
czonej. Ten ogolny przypadek nie jest tutaj omawiany — zainteresowany czytelnik moze znalez¢
odpowiednie informacje np. w pracy J. Beara (1972).
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W rozwazaniach przytoczonych nizej przyjmuje si¢, ze kazda ze sktadowych J ;ysp,l ,J ;ysp,Z’
J ;ysp’3 strumienia dyspersyjnego zalezy jedynie od jednej sktadowej gradientu st¢zenia, mianowi-
cieJ ;yxp’ ; zalezy od 0C / 0x;, (1=1, 2, 3). W tym przypadku parametry geometryczne poréw oraz
wlasciwoscei  fizyczne powierzchni ziaren gruntu powoduja, ze wystgpowanie takich samych
spadkow stezenia danej substancji w roznych kierunkach wywotuje w tych kierunkach rézne stru-

mienie dyspersyjne. Jest to tzw. orfotropowosc¢ osrodka porowatego. J. Bear (op.cit.) podal prosty,
do dzi$ stosowany, model pozwalajacy wyznaczy¢ sktadowe J ;ysp,l ,J ;ysp,Z’ J ;ysp,3 strumienia

dyspersyjnego w kierunku zgodnym z wektorem predkosci porowej oraz w dwoch kierunkach po-
przecznych. Model ten zaktada, ze wspotczynnik dyspersji jest proporcjonalny do modutu wekto-
ra predkosci porowej wody, ale wspotezynniki proporcjonalnoscei dla kazdej ze sktadowych,
zwane stalymi dyspersji, moga by¢ rozne. Zaktadajac, ze kierunek ,,1” pokrywa si¢ z kierunkiem
wektora v,,, sktadowe wektora J 4, mozna wyznaczy¢ z nastgpujacych zaleznosci:

oC

~
P ox,

oC

J* =—0;V —
dysp,1 1
P r ze

*
desp,Z =—OrVv

>

- oC
‘]dysp,3 :_aTVp a [119]
gdzie:

oy o — state dyspersji podtuznej i poprzecznej [m],

v,  —usredniona predkos¢ porowa [m/s].

Wzory [1.19] oznaczaja fizycznie, ze substancje rozpuszczone w wodzie przemieszczajac si¢
zgodnie z generalnym kierunkiem wektora predkosci porowej sa dyspersyjnie rozpraszane zarow-
no w kierunku wyznaczonym przez ten wektor, jak i w kierunkach poprzecznych. Moze si¢ zda-
rzy¢ w szezegolnosci, ze czgs$¢ czasteczek danej substancji bedzie wyprzedzata front adwekeyj-
nego przemieszczania si¢ substancji rozpuszczonej. Z teoretycznego punktu widzenia wprowa-
dzenie statych dyspersji podtuznej i poprzecznej uproscito zagadnienie parametryzacji procesu
dyspersji — sprowadzito to zagadnienie do problemu wyznaczenia na drodze doswiadczalnej
dwoch liczb oy , ap. W rozdziale 2 rola statych dyspersji jest omawiana w zwiazku z zagadnieniem
mieszania skal, powodujacym, ze w warunkach polowych ilosciowe szacowanie strumieni dysper-
syjnych jest wciaz jednym z trudniejszych (i nie do konca rozwiazanych) probleméw hydrogeologii.

W wielu realnych sytuacjach wspolezynnik dyspersji nie jest wigc wielkoscia skalarna, lecz

macierza D, ;ysp, ktora w przypadku ortotropowosci osrodka skalnego jest macierza diagonalna.

Zatem takze wspotczynnik dyspersji hydrodynamicznej jest macierza diagonalna. Jej najprostsza

postaé przedstawia wzor:
D} oy, 0 0 [1.20]
D, = 0 Dy +arv, 0

0 0 D}y +aqv,
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Uwaga: niektorzy autorzy (np. S.E. Ingebritsen, W.E. Sanford, 1998) w tym miejscu podaja
inna wersj¢ wzoru [1.20], mianowicie:

Dt | 1.20a
—M+ochp 0 0 [ ]
ne
Di;:: 0 n—+ochp 0
0 0 n—+(xTvp

Taki wzor wynika z innej, przyjetej przez nich, definicji D, . Zamiast definicji [1.5], zastoso-
wanej w niniejszym poradniku, definiuja oni efektywny wspolezynnik dyfuzji molekularnej jako
D), = '1—9 D,,. W oczywisty sposob obydwie definicje —[1.20] i [1.20a] —sa identyczne i definiuja

te sama wielko$¢ fizycznag D;, . W dalszym ciagu, konsekwentnie, stosowane beda definicje [1.5]

oraz [1.20].

Z definicji [1.20] wspoétczynnika dyspersji hydrodynamicznej wynika bezposrednio, ze w
przypadku matych predkosci porowych wspolczynnik ten rowny jest wspotczynnikowi dyfuz;ji
molekularnej. Oznacza to w praktyce, ze przepltywy wdd podziemnych w glinach i itach, charakte-
ryzujace si¢ zwykle matymi predkosciami porowymi, wyznaczaja dyfuzyjny charakter transportu
substancji rozpuszczonych w wodzie.

Wektor reprezentujacy strumien transportu danej substancji w calej przestrzeni wyraza si¢
ostatecznie wzorem analogicznym do wzoru [1.18]:

J=n,-C-v,—n,-D;grad(C) [1.21]

Wzor [1.21] pozwala szacowa¢ wypadkowy strumien masy substancji rozpuszczonej w wo-
dzie transportowanej adwekcyjnie, dyfuzyjnie i dyspersyjnie w dowolnym miejscu warstwy wo-
donos$nej pod warunkiem znajomosci pola predkosci v, oraz pola stezenia C. Pole predkosci v, jest
wyznaczane zazwyczaj z rownania przeptywu wod podziemnych i zastosowania prawa Darcy, na-
tomiast wyznaczenie pola st¢zen wymaga rozwiazania tzw. rownania adwekcji—dyspersji (A-D),
ktore jest ztozeniem prawa ciggtosci i wzoru [1.21]. Rownanie A—D, zwane tez rownaniem trans-
portu (masy) jest opisane w rozdziale 1.5.

1.4. PRAWO CIAGLOSCI

Prawo ciaglosci w tréjwymiarowym continuum oznacza, ze masa czasteczek substancji roz-
puszczonej w wodzie jest zachowana w przypadku braku zrédet lub upustdw tej substancji. Gdy
zrodta/upusty wystepuja, ich dziatanie musi by¢ explicite uwzglednione w postaci tzw. czlonow
Zrodlowych (upustowych) opisujacych ilo§¢ masy danej substancji powstajacej (znikajacej) w jed-
nostce objetosci wody w jednostee czasu. Cztony zrédlowe przyjmuja wartosci dodatnie, podczas
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gdy cztony upustowe sa ujemne. Prawo ciaglosci dla pewnej substancji rozpuszczonej w wodzie
plynacej w osrodku porowatym dane jest nastgpujacym wzorem:

a(n,C)
ot

= —div(J)+n,s [1.22]

gdzie:
n, — porowatos¢ efektywna [],
C — stezenie substancji w wodzie [kg/m*H,0],
J — strumien masy [kg/m?/s],
s — czton zrodtowo-upustowy [kg/m3H,O/s].

Prawa strona wzoru [1.22] jest sumq masy pozostawianej przez przeptywajacy strumien danej
substancji w jednostce objetosci i wjednostce czasu oraz masy wygenerowanej w jednostce obje-
tosciiw jednostce czasu przez zrodlo. Natomiast lewa strona rownania reprezentuje przyrost/uby-
tek ilosci masy w jednostce objgtosci na jednostke czasu. Rownos¢ lewej i prawej strony wzoru
[1.22] oznacza wymaganie, by spetnione byto prawo zachowania masy. W przypadku gdy czlon s
rownania [1.22] jest czionem upustowym, jego obecnos¢ powoduje odpowiednie zmniejszanie si¢
stezenia migrujacej substancji w wodzie. Typowym przyktadem dziatania czlonu upustowego jest
wystepowanie zjawiska sorpcji czastek (jondw) substancji rozpuszczonej w wodzie na powierzchni
osrodka skalnego. W wielu os$rodkach skalnych mozna przyja¢, ze (makroskopowe) stezenie sub-
stancji C oraz (makroskopowe) stezenie substancji zasorbowanej na powierzchni ciata statego sa
w szerokim przedziale predkosci przeptywu wzajemnie proporcjonalne; odpowiedni wspdtczynnik
proporcjonalnosci nosi nazwe bezwymiarowej stalej podzialu danej substanciji pomigdzy faza ciekla
i faza stala i oznaczany jest przez K. W stanie rownowagi chemicznej czlon upustowy s, reprezen-
tujacy szybkos¢ sorbowania si¢ danej substancji na powierzchni fazy statej, jest proporcjonalny do
szybko$ci zmian stezenia tej substancji w wodzie i daje si¢ przedstawi¢ w postaci:

=g 9€ [1.22a]

ot

Zagadnienie sorpcji jest szerzej przedstawione w rozdziale 1.6. W szczegdlnosci podany jest
tam zwiazek pomiedzy wartoscia stalej podziatu Ky, wyznaczana do$wiadczalnie, a bezwymia-
rowg stala podziatu K.

1.5. ROWNANIE TRANSPORTU

Podstawienie wzoru [1.18] bezposrednio do prawa ciagtosci [1.22] pozwala sformutowac tzw.
rownanie adwekcji—dyspersji, rownanie A—D. Przy zalozeniu, ze porowatos¢ efektywna osrodka
gruntowego nie ulega zmianie wskutek odksztatcen mechanicznych lub zatykania poréw produk-
tami reakcji chemicznych (1, = const.), rownanie A—D przyjmuje standardowa posta¢ (D.J. Fur-
bish, 1997):

oC

o =div(Dj grad C)—div(Cv, )+s [1.23]
t —
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Gdy migracji substancji rozpuszczonej] w wodzie towarzyszy zjawisko sorpcji, a czlon
zroédtowy opisany jest wzorem [1.22a], rownanie transportu [1.23] przyjmuje prostsza postac:

a(lgiK)C —div(Dj grad C)~div(Cv, ) [1.23a]
t _
Réwnanie [1.23a] mozna rownowaznie zapisa¢ w postaci:
D; v [1.23b]
o =diy =grad C |-div| C £
ot R R

gdzie:
R =1+ K —tzw. wspdiczynnik opoznienia (retardacyi).

Ta postac¢ rownania transportu substancji rozpuszczonych w wodzie jest szczegolnie wygod-
na, gdyz zostal wyeliminowany z niej czton zrédlowy, zwiazany z sorpcyjnym dziataniem osrod-
ka skalnego — réwnanie ma formalnie posta¢ réwnania transportu bez sorpcji. Stosowanie
zmodyfikowanego rownania [1.23b] w sytuacji, gdy sorpcja na powierzchni o$rodka skalnego
wystepuje 1 jest w stanie rownowagi wymiany jondw z woda, sprowadza si¢ do modyfikacji
wspolezynnika dyspersji hydrodynamicznej poprzez podzielenie go przez wspoétczynnik retarda-
cji R oraz do zmniejszenia wartosci predkosci porowej R-krotnie. [loraz wspolczynnika dyspersji
iwspotczynnika retardacji wystepujacy w rownaniu [ 1.23b] nosi nazwe pozornego wspolczynnika
dyspersji, a predkos¢ porowa podzielona przez wspolczynnik retardacji nazywana jest tez po-
zornq predkosciq porowq. Podejs$cie uwzgledniajace sorpcjg¢ poprzez wprowadzenie wspotczyn-
nika retardacji jest dyskutowane w rozdziale 1.6 oraz zastosowane w praktycznych obliczeniach
migracji w obiekcie badawczym opisanym w rozdziale 3.4.6.

By uzyska¢ jedno jednoznaczne rozwiazanie rownania A—D, niezbgdne jest:

a) okreslenie warunku poczqtkowego,
b) sformutowanie odpowiednich warunkow brzegowych.

Warunkiem poczatkowym jest funkcja C, reprezentujaca rozklad przestrzenny stg¢zenia
wchwilit=0,1.C(x, y,2,0)=C,(x, y,z)dla (x, y,z) €, gdzie QQ — obszar przeptywu.

Warunki brzegowe réwnania [1.23] musza by¢ okreslone dla wszystkich punktéw na brzegu ob-
szaru przeplywu Q, tj. dla (x, y, z) € 6Q, gdzie 0Q oznacza brzeg obszaru Q, oraz dla chwil czaso-
wycht>0. Warunki brzegowe dla réwnania A—D przyjmuja jedna z trzech standardowych postaci:

—warunku I rodzaju (zwanego tez warunkiem Dirichleta), ktéry definiuje zmiennos$¢ czasowa
stezenia zanieczyszczenia C(x, y, z,t )na pewnym segmencie brzegu 0Q; za pomoca przyjetej na
podstawie szacowania lub znanej funkcji C(x, , z, 1), tj.

C(x,y,z,t):CN(x,y,z,t)dla (x,y,2)e0Q, c OQ. [1.24a]

— warunku Il rodzaju (zwanego tez warunkiem Neumanna), ktory definiuje zmienno$¢ cza-
sowa skladowej normalnej (do brzegu) strumienia masy zanieczyszczenia J , (x, ¥, z,t) na pew-
nym segmencie brzegu 0Q, za pomoca przyj¢tej na podstawie szacowania lub znanej funkcji
J 20,2, 0), 4.
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Jn(x,y,z,t):jn(x,y,z,t)dla (x,y,2)e0Q, c 0Q. [1.24b]

—warunku 111 rodzaju (zwanego tez warunkiem Cauchy’ego), ktory definiuje zmiennos¢ cza-
sowg kombinacji liniowej st¢zenia C(x, v, z, ¢ ) oraz sktadowej normalnej (do brzegu) strumienia
masy zanieczyszczenia J , (x, ¥, z,¢)na pewnym segmencie brzegu 0C) 5 za pomoca przyj¢tej na
podstawie szacowania lub znanej funkcji ¢(x, y,z,¢), tj.

o-C(x, y,z,0)+B-J, (x, ,2,t ) =0(x, y,z,t )dla (x, y,z) € 0Q4 [1.24c¢]

gdzie:
o, B — znane lub przyjete wspolczynniki kombinacji liniowej C (x, y,z,¢) oraz J,,(x, y,z,1).

Segmenty brzegu, na ktérych zdefiniowane sa rézne warunki brzegowe, albo nie maja
punktow wspdlnych, albo (w przypadku dwuwymiarowym) maja 1 lub 2 punkty wspdlne na linii
brzegowej, albo (w przypadku tréjwymiarowym) maja wspdlna cze¢$¢ pewnej linii na powierzchni
brzegowej. Zawsze jednak warunki brzegowe musza by¢ zdefiniowane na segmentach pokry-
wajacych w sumie caly brzeg obszaru przepltywu, tj. 0Q, LW 0Q, U0Q ; =0Q. Naturalnie, moga
wystepowac sytuacje, gdy na catym brzegu obszaru przepltywu wystepuje tylko jeden z typow wa-
runkow brzegowych. Wyjatek stanowi warunek II rodzaju, ktéry nie moze wystgpowaé samo-
dzielnie na catym brzegu obszaru przeplywu, gdyz prowadzi to do niejednoznacznosci rozwia-
zania rownania [1.23].

Koniecznos$¢ definiowania warunku poczatkowego i warunkow brzegowych naktada dos¢
oczywiste (cho¢ czgsto niedotrzymywane) wymaganie, by warunki te byly wzajemnie spdjne,
tj. by warunki brzegowe okreslone na poszczegdlnych segmentach brzegu nie wprowadzaly nie-
ciagtosci opisywanych przez nie wielkosci fizycznych w punktach wspdlnych segmentdéw oraz by
warto$ci warunku poczatkowego na brzegu byly identyczne z wartosciami warunkow brzego-
wych dla chwili t = 0.

Ponadto nalezy pamigtaé, ze zardwno warunek poczatkowy, jak i warunki brzegowe dla
przeptywu wody oraz dla transportu masy sa znane jedynie w przyblizeniu i w zwiazku z tym
wnosza do modelu tych procesow odrgbne niepewnosci.

Nalezy zauwazy¢, ze rozwiqzania analityczne rownania [1.23] sa znane jedynie dla sytuacji
bardzo uproszczonych — jednorodnych i izotropowych warstw wodonosnych o nieskomplikowa-
nych geometriach, prostych warunkach brzegowych i najcze¢sciej dla przypadkow przeptywow
ustalonych (migracji ustalonej) o niskiej wymiarowosci (np. Guidebook on Nuclear Techniques in
Hydrology, 1968; M.Th. van Genuchten, W.J. Alves, 1982). Cho¢ wzory analityczne sprawiaja
wrazenie bardzo doktadnych, uzytecznos¢ rozwigzan analitycznych rownania A—D ogranicza sig
zwykle do szacowania pewnych wlasciwosci transportu, np. czasu przebywania czasteczek zanie-
czyszczenia w warstwie wodonosnej, generalnego opisu migracji chmury zanieczyszczen, stop-
nia redukcji stezenia substancji rozpuszczonej w wodzie w wyniku biodegradacji lub rozpadu
promieniotworczego itp. Powodem takiego stanu rzeczy jest nieprzystawanie zatozen poczynio-
nych w trakcie wyprowadzania rozwigzania analitycznego do fizycznej rzeczywistosci procesu
migracji. Niemniej jednak wzory analityczne maja wciaz zastosowanie — przewaznie do interpre-
tacji wynikéw dobrze przygotowanych i kontrolowanych eksperymentdw laboratoryjnych lub po-
lowych. W nastgpnym rozdziale niektore proste rozwiazania rownania A—D sa wykorzystane do
identyfikacji parametréw migracji masy w osrodku porowatym (skale). Identyfikacja parametrow
migracji substancji rozpuszczonej w wodzie za pomocg wzordw analitycznych wymaga dokona-
nia bardzo wyraznego rozroéznienia dwdch interpretacji pojecia ,, stezenia” — wielko$ci fizycznej
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wystepujacej w rownaniu A—D. Zwrdcili na to uwage A. Kreft i A. Zuber (1978). Klasyczna defi-
nicja stezenia wynika z procedury usredniania przestrzennego (usredniania po objetosci), jaka sto-
suje si¢ przy przejsciu od opisu mikroskopowego do makroskopowego procesu migracji masy w
osrodku porowatym — patrz rozdziat 1.3. W mysl tej procedury stgzenie jest zdefiniowane jako sto-
sunek masy danej substancji, wyrazong w kg przypadajaca na jednostke objetosci wody (np. na
1 m3 H,0). Klasyczne stezenie oznacza si¢ symbolem C, i nazywa si¢ stezeniem usrednionym po
objetosci (lub stezeniem rezydentnym). Stgzenie moze by¢ takze zdefiniowane (interpretowane)
jako stosunek strumienia masy danej substancji (wyrazonego w kg/m?/s) do przeptywu wlasciwe-
2o objetosciowego wody — g (wyrazonego w m3 H,O/ m?/s). Stezenie to oznacza si¢ symbolem Cr
inazywa stezeniem usrednionym po strumieniu (lub stezeniem strumieniowym). Stezenie to jest w
ogolnym przypadku rézne od stgzenia rezydentnego. Najbardziej istotna wlasciwoscia tych defi-
nicji jest fakt, ze obydwie wielkosci spetniaja rownanie adwekcji—dyspersji. Innymi stowy rowna-
nie A-D jest inwariantne wzgledem tych dwdch typéw stezen (V. Batu, 2006). Fakt, ze stezenia
C, (x,1)iC /(x,1), bedace rozwiazaniami tego samego rownania, roznig si¢ na ogét dla kazdego
ustalonego punktu przestrzeni x i dla kazdej chwili czasu # wynika z faktu, ze dla tych samych wa-
runkow fizycznych wystepujacych na brzegu obszaru przeptywu (np. dla ustalonego sposobu za-
silania warstwy wodonosnej czy kolumny pomiarowej) definiuje si¢ dla nich (matematycznie)
rozne warunki brzegowe. W przypadku 1-wymiarowego roéwnania A—D warto$ci st¢zenia rezy-
dentnego moga by¢ przeliczone na wartosci stezenia strumieniowego wedtug nastepujacej zale-
znosci (op. cit.):

D; oC, (x,1) [1.25]

C,(x,t)=C, (x,1)—
7 (x1) (x,1) o

Vp

i odwrotnie, warto$ci stgzenia strumieniowego moga by¢ przeliczone na wartosci stgzenia rezy-
dentnego

» 1.2
c, <x,r>=viexp[v’iJ f""p(‘éﬂcf@,ndé e
D D D;

L L/oO

Powdd uzywania dwoch interpretacji (definicji) stezenia w zwiazku z rownaniem A-D jest
czysto pragmatyczny — niektdre techniki pomiaru st¢zenia stosowane w eksperymentach polo-
wych lub laboratoryjnych dotyczacych migracji substancji rozpuszczonych w osrodku porowa-
tym nawigzuja bezposrednio do rezydentnej definicji st¢zenia, a inne — do definicji strumieniowe;j.
Zagadnienie to jest szczegétowo omawiane w rozdziatach 2.2.1.1 —2.2.1.3.

W ogdélnym przypadku, tj. gdy wymuszenia zewngtrzne (warunki brzegowe) oraz czlony
zroédtowo-upustowe sa zmienne w czasie lub gdy przeplywy wod podziemnych i transport zanie-
czyszcezen zaleza od parametrdw zmiennych przestrzennie (niejednorodnych), powszechnie ak-
ceptowane sa rozwiqzania przyblizone. Wyrazenie ,,rozwiazania przyblizone” jest synonimem
rozwiazan réwnan fizyki matematycznej, uzyskiwanych za pomoca metod numerycznych. Obec-
nie najczesciej stosowana metoda numeryczna jest metoda elementu skoriczonego, naturalnie
przystosowana do znajdowania rozwigzan przyblizonych w siatce dyskretyzacji o zmiennej ge-
stosci w dwu- lub tréjwymiarowych obszarach przeptywu o ztozonej geometrii i skomplikowanej
przestrzennej zmiennosci parametréw transportu masy.



30 1. Transport zanieczyszczen w wodach podziemnych

1.6. OPOZNIENIE PRZENOSZENIA SUBSTANCJI

1.6.1. Charakterystyka ogélna

Migracja substancji w warstwie wodonosnej jest uwarunkowana procesami fizykochemiczny-
mi. Jesli wyobrazimy sobie reprezentatywny fragment warstwy wodonosnej, to mozemy go
w uproszczeniu przedstawi¢ jako reaktor (ryc. 1.3), w ktérym zachodzi wzajemne oddziatywanie
miedzy roztworem wodnym a faza stala, jak rowniez gazami i ewentualnymi organizmami zywymi.

Reprezentatywny fragment
osrodka hydrogeologicznego

- ROZTWOR ROZTWOR

WEJSCIOWY WYJSCIOWY
Cin Cour

STAN ROWNOWAGI INOWY STAN ROWNOWAGI

ROZTWORU WODNEGO

PROCESY ZACHODZACE W REAKTORZE

ROZTWORU WODNEGO

Model roztworu
specjacje

Sl - stan réwnowagi
z fazami mineralnymi

WATEQ, PHREEQ

(®-Roztwor wody wolnej:
konwekcyjna (adwekcyjna) wymiana
wody wolnej na roztwor Cyy
® mieszanie sie roztworéw

® odparowywanie roztworu

-Warstwa dyfuzyjna na granicy faz
(kompleks sorpcyjny):

» SOrpcja illub wymiana jonowa
z roztworem

©—Woda w porach i mikroszczelinach
matrycy skalnej:

e dyfuzyjna wymiana z roztworem (&)

(D - Stata faza mineralna:
® przemiany fazowe
® rozpuszczanie, wytracanie sie

Nowy model roztworu
specjacje

Sl - nowy stan réwnowagi
z fazami mineralnymi

® Bilans masy

WATEQ, PHREEQ

Ryec. 1.3. Schemat przebiegu proceséw wymiany masy miedzy roztworem wodnym a fazg stala

(wg E. Osmedy-Ernst i S. Witczaka, 1991b; zmieniony)
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Roztwoér wodny, uksztattowany w poprzedzajacym reaktor fragmencie warstwy wodonos$ne;j,
wnikajac do reaktora dazy do uzyskania stanu rownowagi z otaczajacym osrodkiem. Zachodzi
przy tym wymiana masy migdzy roztworem a fazg stata. Tworzy si¢ nowy stan rownowagi che-
micznej 1 sktad roztworu ulega modyfikacji. Roztwoér koncowy opuszczajacy reaktor w mniej-
szym lub wigkszym stopniu rdzni si¢ od roztworu wejsciowego. W warstwie wodonosnej, ktora
mozna przedstawi¢ jako ciag wielu tego typu elementow, wytwarza si¢ zmienne pole hydrogeo-
chemiczne. Jesli z woda migrujq zanieczyszczenia, to sa one przenoszone na skutek adwekcji A,
moga by¢ zatrzymywane w kompleksie sorpcyjnym B, przenoszone dyfuzyjnie do mikroporéw C
lub moga przechodzi¢ do fazy statej D. Wszystkie te procesy posiadajg okreslong kinetyke i nie
zawsze roztwor jest w stanie uzyskac stan rownowagi. W przypadku osrodka porowego naturalna
szybkos$¢ strumienia wod podziemnych jest na tyle mata (w Polsce srednio okoto 0,3 m/d), ze w
wigkszosci obliczen mozemy kinetyke proceséw pomingé, zaktadajac praktycznie uzyskanie sta-
nuréwnowagi roztworu wodnego z osrodkiem skalnym. Wymiana jonowa na przyktad jest proce-
sem szybkim, przebiegajacym w glebie w ciggu kilku minut (J. Glinski, 1995).

Jednym z istotnych czynnikow wptywajacych na migracje substancji w wodach podziemnych
jest mozliwos¢ opoznienia ruchu szeregu substancji wzgledem $redniej szybkosci wod podziem-
nych. Opodznienie takie moze by¢ efektem:

e sorpcji substancji przez materiat warstwy wodonosne;j,

o dyfuzyjnego przenikania substancji z kanalikéw aktywnie przewodzacych wode do porowa-
tej matrycy skalnej w skatach o podwdjnej porowatosci (A. Zuber, J. Motyka, 1994; A. Zu-
beriin., 2001).

Efekt opdznienia jest uwzgledniany w réwnaniu transportu masy przez wprowadzenie wspot-

czynnika opdznienia lub retardacji R. Opdznienie manifestuje si¢ zatem R-krotnie wolniejszym ru-
chem substancji ulegajacej tym zjawiskom wzgledem sredniej szybkosci ruchu wody podziemne;:

LU [1.27]
U

gdzie:
U’ — $rednia predko$¢ migracji substancji ulegajacej op6znieniu w wyniku sorpcji i/lub dyfuzji do
nieaktywnych por matrycy skalnej [m/d].
U — $rednia rzeczywista predkosé wod podziemnych (srednia predkosé porowa) [m/d],

Jesli efekt opdznienia wywotany jest przez sorpcje, substancje reaktywne ulegajace temu pro-
cesowi opozniaja si¢ R razy wzgledem substancji konserwatywnych, ktdre sorpcji nie ulegaja, jak
np. chlorki CI”™ (ryc. 1.4).

Jesli opdznienie wynika z dyfuzji do nieaktywnych poréw matrycy skalnej, to ulegaja mu row-
niez substancje konserwatywne. Dla substancji reaktywnych ulegajacych sorpcji catkowite opdz-
nienie jest iloczynem opdznien wynikajacych z obu procesow.

1

T T
! Substancje !
(0] |

'% 5 S, \ konserwatywne N
"g‘y%a I Substancje h
nET \ & ulegajace !
! Sorpcji !

0 b

a
Ryec. 1.4. Efekt wplywu sorpcji na zasieg migracji substancji
w wodach podziemnych (C.W. Fetter, 2001)
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Tabela 1.3

Klasy intensywnoSci sorpcji (wg E. Osmedy-Ernst i S. Witczaka, 1991)

Klasy intensywnosci sorpcji Wspdtczynnik opdznienia R
1. Sorpcja nie zachodzi 1
2. Sorpcja mata 12
3. Sorpcja $rednia 2-10
4. Sorpcja duza 10-100
5. Sorpcja bardzo duza 100-1000
6. Sorpcja nieograniczona >1000

Wspoblezynnik opdznienia R jako efekt sorpcji moze przyjmowac bardzo szeroki zakres warto-
$ci (tab. 1.3).

Opodznienie wynikajace z dyfuzji do nieaktywnych por matrycy skalnej moze w niektérych
przypadkach przyjmowac znaczne wartosci. A. Zuber i in. (2001) dla utworéw kredowych niecki
lubelskiej okreslili je na kilkadziesiat razy. Znaczne opdznienie wystepuje w tym przypadku ze
wzgledu na znaczny kontrast migdzy porowatoscia matrycy skalnej (n, = n,, + ng) w stosunku do
porowatosci szczelinowej efektywnie przewodzacej wode.

c \
O
L A 4
L ¢ (¢] i
R\A 2
1,0 — A —
0. o R/A/D
- e} AA .
(e}
L 0 4
/ m m U
L SIS O i
0,5 — A —
L A 4
L /A A 4 |
o A 0
L A / () 4
- 0 o6 |
0 | & m/\ [ PR PR IR T

20 30 40 50 miesiace

Ryec. 1.5. Krzywe zmian czasowych stezen wzglednych jonéw ulegajacych wymianie jonowej
obserwowane w piezometrze P11 na przedpolu zbiornika odpadéw poflotacyjnych Gilow
(A.S. Kleczkowski red., 1984)

1 —krzywa dopasowana do przejécia chlorkéw CI™ (o =8 m); 2 —krzywa dopasowana do przejscia jondw sodu Na" (R~
1,15); 3—krzywa przejécia dla wapnia Ca>" obliczona na podstawie krzywych 1i2 (R ~ 0,87); 46 — obserwowane koncen-
tracje wzgledne (C): 4 —dla CI” przy (C° —C,)=1790 mg/dm?, 5 —dlaNa® przy (C° - C,) = 1300 mg/dm®, 6 — dla Ca"
przy (C° - C,) = 760 mg/dm®
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[1.28]

gdzie:
n, — porowato$¢ odkryta rowna sumie porowatosci matrycy i porowatosci szczelinowej n, = n,
[_]’

n, — porowato$¢ efektywna réwna porowatosci szczelinowej (n, = ny).

+n

m s

Mozliwe jest rowniez zjawisko postrzegane jako wzgledne przyspieszenie ruchu niektoérych
substancji dzieki wymianie jonowej (A.S. Kleczkowski, Nguyen Manh Ha, 1977; P. Matoszewski
iin., 1980; A.S. Kleczkowski red., 1984). W przypadku pokazanym na ryc. 1.5 wida¢ opoznienie
migracji sodu ulegajacego sorpcji w porownaniu z nieulegajacym sorpcji jonem Cl-. Poniewaz
sorpcja sodu laczy si¢ z jednoczesnym uwolnieniem wapnia z kompleksu sorpcyjnego (wymiana
jonowa), wapn porusza si¢ wzglednie szybciej od jonow Cl-.

1.6.2. Zjawisko sorpcji i wymiany jonowej

Gleby, utwory strefy aeracji oraz skalty wodonosne posiadaja zdolno$¢ sorbowania wielu sub-
stancji chemicznych rozpuszczonych w wodach podziemnych. W tej strefie zjawisko sorpcji
powoduje zmiang stezenia substancji chemicznych zwiazanych z faza stata w wyniku transferu
masy pomigdzy roztworem a faza stala.

Procesy sorpcyjne mozna podzieli¢ zgodnie z rycing 1.6 na:

— adsorpcje — substancja chemiczna gromadzi si¢ na powierzchni fazy statej;

— absorpcje — substancja jest pochtaniana do wngtrza fazy stalej;

— wymiang — zastgpowanie jednej substancji zwiazanej z faza stala na inna.

Procesy sorpcyjne moga by¢ w wielu przypadkach
opisane za pomoca klasycznego prawa dzialania mas. ADSORPCJA
Gtowne rozroznienie migdzy sorpcja (adsorpcja i absorp-
cja) a wymiang polega na tym, ze w rownaniu wyni- ®
kajacym z prawa dziatania mas przy sorpcji operujemy
tylko stezeniami jednego skladnika, pomijajac efekt in-

®

T

nych substancji rozpuszczonych. Inaczej méwiac, przy ABSORPCJA

sorpcji prosta, liniowa badz nieliniowa zalezno$¢ migdzy \\3 &

stezeniem substancji w roztworze i fazie stalej okresla ® ‘\\\ (A}

nam podzial sorbowanej substancji mi¢dzy roztworem a \\\\\ \§\

faza stala, wyrazony przez stala podziatu. Taka prosta h

stala podzialu jest najczesciej stosowana do opisu sorpcji

mikrosktadnikéw wéd podziemnych oraz hydrofobowych WYMIANA

substancji organicznych. SR JONOWA \
Roéwnania opisujace wymiang jonowa pozwalaja na ® GQ\ ®\

obliczenia parametrow sorpcyjnych dla wszystkich jo- ® N\ l \

ANN

now konkurujacych do zajecia miejsc wymiennych
w/czy na fazie s:ta%ej. K(?mp}ikujf: to leif:zer}ia dla. wod Ryc. 1.6. Pojecia zwigzane ze zjawi-
naturalnych, ktore zawieraja wiele jonéw i par jono- skami sorpcji (C.A.J. Appelo,
wych. W podstawowych przypadkach mozna postuzy¢ D. Postma, 1999)
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Ryec. 1.7. Strefy dominacji adsorpcji oraz roz-
puszczania i wytracania substancji mineral-
nych jako funkcja stezenia substancji zanie-
czyszczajacej (J. Deutsch,1997)
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Ryec. 1.8. Zmiana wspolczynnikéw rNa/rCl w procesie przemieszczania si¢ wod slonych
na przedpolu skladowisk odpadéw poflotacyjnych LGOM (wg A. Witczaka i A. Pietrasa, 1978)

1 —obserwacje w piezometrze P-11; 2 — obserwacje w piezometrze P-12; 3 — wyniki kolumnowych badan laboratoryjnych
procesu wypierania stodkich wod podziemnych przez stone wody nadosadowe (rNa/rCl <1) oraz procesu wypierania wod
stonych przez wody stodkie (rNa/rCl >1); 4 —usredniony przebieg procesu wypierania wod stodkich przez wody stone; 5 —
usredniony przebieg procesu wypierania wod stonych przez wody stodkie; 6 — kierunek przebiegu procesow



1.6. Opoznienie przenoszenia substancji 35

si¢ najprostszym modelem wymiany dotyczacym gldwnych jonéw kompleksu sorpcyjnego
(K*, Nat, Mg2+, Ca2*).

Przy analizie zjawiska sorpcji (lub wymiany) czasem trudno odrdznic te zjawiska od innych
reakcji przej$cia miedzy roztworem i faza stata, np. rozpuszczanie i wytracanie substancji statych.
Gloéwna roznica jest fakt, ze sorpcja i wymiana sg ograniczone do pojemnosci sorpcyjnej lub jo-
nowymiennej skal. Zjawiska rozpuszczania i wytracania substancji dominuja w obszarze wyso-
kich stezen migrujacych sktadnikow (ryc. 1.7). Oprécz opisywanych tu podstawowych zjawisk
sorpcji i wymiany jonowej w skatach mozemy mie¢ do czynienia z innymi typami sorpcji, opisy-
wanymi np. przez gleboznawcdw, jak sorpcja mechaniczna, sorpcja biologiczna itp. (J. Glinski,
1995).

Glowne skladniki osrodka skalnego decydujace o wlasciwosciach sorpcyjnych to: mineraty
ilaste, tlenki 1 wodorotlenki metali oraz substancje organiczne.

Badania dotyczace sorpcjii wymiany jonowej staly si¢ w ostatnim czasie jednym z bardzo wa-
znych zjawisk opisywanych w hydrogeologii i hydrogeochemii. Jest to znaczacy regulator mi-
gracjizanieczyszczen wprowadzanych do gleb i wéd podziemnych. Sorpcjaiwymiana jonowa
stanowi istotny bufor czasowy, szczego6lnie w warunkach nieustalonych, na granicy przemiesz-
czajacej si¢ chmury zanieczyszczen. Dotyczy to np. zanieczyszczen gleb i strefy aeracji pod
wplywem imisji zanieczyszczen z powietrza (metale cigzkie, kwasne deszcze), migracji zanie-
czyszczen ze skladowisk do podtoza, intruzji stonych wéd morskich na wybrzezach itp.

Dziatanie procesow sorpcji i wymiany jonowej polega gléwnie na opdznianiu migracji i/lub
wygladzaniu zmian sktadu wody. Oprdcz tego wymiana jonowa moze modyfikowac sktad jono-
wy wdd, co nazywane jest czasem ,,chromatografia jonowa” ze wzgledu na podobienstwo do pro-
cesOW opisywanych przez analitykow chemikdéw w kolumnach chromatograficznych. Warto tu
zwréci¢ uwage na mozliwos¢ wykorzystania w hydrogeologii doswiadczen z zakresu chromato-
grafii. Sami chemicy rdwniez propagujg przeniesienie doswiadczen z zakresu chromatografii do
hydrogeologii (D. Schweich, M. Sardin, 1981; D. Schweich i in., 1993).

Hydrogeolog dobrze znajacy zasady sorpcji i wymiany jonowej moze tatwo odczytac kierunek
przebiegu wielu zjawisk, np. wymiana jonowa generuje charakterystyczna histerez¢ zmian wska-
znika rNa/rCl, wskazujaca, czy jest to faza wnikania zanieczyszczonych wod stonych, czy tez
wody stodkie wypieraja wody stone z zanieczyszczonej warstwy wodonosnej (ryc. 1.8).

1.6.3. Rola kompleksu sorpcyjnego

Zjawiska sorpcji powoduja, ze na granicy fazy stalej z roztworem wodnym tworzy si¢ ,,maga-
zyn” zawierajacy znaczng masg zasorbowanych substancji, nazywany kompleksem sorpcyjnym.
Jest to magazyn gromadzacy cze¢sto wielokrotnie wigksze ilosci substancji od niesionych w roz-
tworze wodnym. Migdzy woda podziemna a kompleksem sorpcyjnym istnieje stan dynamicznej
rownowagi. Kazda zmiana sktadu wody generuje odpowiednie zmiany w sktadzie kompleksu
sorpcyjnego.

Aby zrozumie¢ przebieg tych zjawisk, trzeba poznaé:

o sily utrzymujace substancje w kompleksie sorpcyjnym oraz

e zasady podziatu substancji miedzy roztwor i kompleks sorpcyjny.

Zjawiska sorpcji 1 wymiany jonowej wynikaja z faktu wystgpowania tadunku elektrycznego
na powierzchni fazy statej (ryc. 1.9; 1.10).
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Ryec. 1.9. Schematyczny obraz mineralu ilastego pokazujacy powierzchnie wewnetrzne
i zewnetrzne o ladunku ujemnym z zasorbowanymi kationami wymiennymi
(wg Brady za W.J. Deutsch, 1997)

3 & Ladunek wynika z podstawien izomorficz-
L" /,< S 'y . nych w sieci krystalicznej mineralow ilastych
W przez jony o zblizonych rozmiarach, ale o r6z-

3 e nej wartosciowosci. Zastgpowanie krzemu w

7/ o tetraedrach przez glin lub w oktaedrach glinu

¢ 00 Mg przez magnez powoduje wystgpowanie ujem-

nego ladunku powierzchni nazywanego la-
—> o dunkiem stalym, gdyz jest juz utrwalony w
— H* strukturze mineratu. Mozliwe jest takze poja-
~Cop- Csz2+ wianie si¢ ladunku zmiennego zaleznego od
A pH. Zrédtem tego tadunku moze by¢ polaryza-
\/L %2 cja grup AI-OH na powierzchniach zewngtrz-
nych, na krawedziach i przetamach. Zaleznie od
warunkow zewnetrznych, a zwlaszcza odezynu,
Ujemne grupy funkcyjne na powierzchni: — COO™ i O— 0" moze nastepowac oddysocjowanie protonu H*
i pojawianie si¢ tadunku ujemnego, rosnacego
w miar¢ wzrostu pH (R. Bednarek i in., 2004).
Zrodlem fadunku zmiennego moze byé tez
tworzenie kompleksow powierzchniowych
z grupami funkcyjnymi wystgpujacymi na po-
wierzchni amorficznych glinokrzemianow, wodorotlenkow i tlenkow zelaza i glinu oraz substan-
cji organicznych (H.A. Ajwa, M.A. Tabatabai, 1997; W.J. Deutsch, 1997). Stwarza to mozliwos¢
sorpcji zarowno kationdw, jak i aniondw zaleznie od warunkow pH. Istotne dane empiryczne do-
tyczace tworzenia komplekséw powierzchniowych dla wielu kationéw i anionéw podali
D.A. Dzombak i F.M.M. Morel (1990) dla uwodnionych tlenkéw zelaza (HFO — Hydrous Ferric
Oxides). Dane te pokazuja, ze sorpcja — desorpcja wielu mikrosktadnikow jest kontrolowana
przez tworzenie si¢ kompleksow powierzchniowych. Tego typu zjawiska uwzgledniane sa mig-
dzy innymi w programie PHREEQC (D.L. Parkhurst, C.A.J. Appelo, 1999). Analogiem, dla kt6-
rego wykonuje si¢ obliczenia, jest HFO. Jest to jedna z najwazniejszych substancji odpowie-
dzialnych za sorpcje mikrosktadnikow. Prawdopodobnie podobne bazy danych powstana wkrétce
takze dla innych sorbentow.

Materia organiczna

Ryec. 1.10. Sorpcja kation6w na substancji
organicznej (wg W.J. Deutscha, 1997)
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Ryec. 1.11. Model warstwy podwdjnej na powierzchni fazy stalej

Kompleks sorpcyjny odpowiedzialny za sorpcj¢ jonowymienna przedstawiany jest najcze-
Sciej, zgodnie z teoria wg Gouya-Chapmana, jako tzw. warstwa podwojna. Natadowana po-
wierzchnia przyciaga chmurg rozproszonych jonow, wzbogacona o jony o tadunku przeciwnym
do tadunku powierzchni. Brak rownowagi kationowo-anionowej zmniejsza si¢ stopniowo w mia-
r¢ oddalania si¢ od powierzchni (ryc. 1.11).

Model warstwy podwojnej zaktada istnienie dwu warstw przy powierzchni fazy stalej o okre-

$lonym tadunku:

—warstwy adsorpcyjnej wysyconej jonami o fadunku przeciwnym do powierzchni fazy statej,
—warstwy dyfuzyjnej w roztworze o przewadze jonéw o tadunku przeciwnym do powierzchni
fazy statej z ekspotencjalnym spadkiem potencjatu w miare oddalania si¢ od powierzchni

fazy stalej.
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Ryec. 1.12. Zmienno$¢ ladunku powierzchni mineralow w zaleznos$ci od pH
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Warstwa adsorpcyjna jest nieruchoma, natomiast warstwa dyfuzyjna porusza si¢ wraz z roz-
tworem (J. Glinski, 1995).

Podsumowujac, nalezy stwierdzié, ze powierzchnia fazy statej moze miec¢ staty lub zmienny
tadunek strukturalny. Staty tadunek strukturalny wystepuje gtownie na mineratach ilastych i wy-
nika z podstawien izomorficznych w sieci krystalicznej mineratow ilastych przez jony o zblizo-
nych rozmiarach, ale o réznej wartosciowosci. Ladunek zmienny przypisywany jest gtownie
wodorotlenkom i tlenkom Fe, Mn, Si, Ti, moze takze wyst¢epowac na krawedziach mineralow ila-
stych. Wielkos¢ i znak tadunku zmiennego jest modyfikowany zaleznie od pH roztworu. W typo-
wym przedziale pH wod naturalnych wigkszo$¢ mineratéw odpowiedzialnych za sorpcj¢ posiada
ujemny tadunek powierzchni (ryc. 1.12). Natomiast wodorotlenki Zelaza posiadajace zerowy tad-
unek (PZC), okoto pH 8,5, moga w przedziale pH wdd naturalnych mie¢ fadunek dodatni i sorbo-
wac rowniez aniony. Intensywnos$¢ sorpcji w poblizu PZC jest jednak stosunkowo niewielka.
Wartosci pHpy ¢ typowych mineratléw podaje tabela 1.4.

W modelowaniu geochemicznym zalecanym w po-
radniku programem PHREEQC (D.L. Parkhurst, C.A.J.
Appelo, 1999) procesy sorpcyjne symulowane sa w po-

Punkt zerowy ladunku (pHpzc) dziale na:
wybranych mineraléw glebowych
(wg C.A.J. Appelo i D. Postmy, 1993)

Tabela 14

* wymiang jonowg na powierzchniach o statym fa-

dunku,
Minerat pHpzc * sorpcje¢ na powierzchniach o tadunku zmiennym,
Kalcyt, CaCO 9.5 symulowanym najcze¢sciej jako HFO (Hydrous Ferric
> 3 > .
Oxide).
Korund, a-Al,0; 9.1 Zasady obliczen na powierzchniach o statym tadun-
Hematyt, 0-Fe,0; 8,5 ku sg nastepujace:
Fe(OH), 8,5 * uwzglednia si¢ ograniczona ilo$¢ specjacji (Ca2™,
Mg2*, Nat, NHJ, Sr2+, ...
Hydroksyapatyt, 7,6 g*", Na®, NH,, Sr<%, )’_ ) _ .
CasOH(POy); » faza stala charakteryzuje si¢ stata pojemnoscia wy-
iany kationoéw PWK (CEC, cation exchange capacity),
Goethyt, a-FeOOH 73 ity , . :
ooy 'a < * PHREEQC uwzglednia ,,exchanged species”, czyli
Rutyl, TiO, 5,8 specjacje zasorbowane na pozycjach sorpcyjnych (zwy-
Al(OH), 5,0 kle tylko jedna specjacja reprezentuje jeden skladnik,
Kaolinit 46 np. Na*, Ca?*) i dopasowuje stezenia w kompleksie
- sorpcyjnym do ustalonego sktadu roztworu wodnego
Kwarc, Si0, 2.9 lub dopasowuje do siebie stezenia w obu $rodowiskach,
Montmorylonit <2,5 « stezenie w kompleksie sorpcyjnym (np. mole X-)
Birnessyt, 5-MnO, 2,2 moga by¢ obliczone na podstawie PWK (CEC), czyli
pojemnosci wymiany kationéw, zwykle wyrazanej
w cmol,/kg (czyli meq/ 100 g) fazy statej:
P PWK __PWK [1.29]
(100/p )n/1=n) 100(n/p,)
gdzie:

P, — gestosé wiasciwa szkieletu gruntowego [kg/dm?],
n — porowatosc,
P4 — gestos¢ objetosciowa szkieletu gruntowego [kg/dm?].
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Jesli pg = 2,65 kg/dm3 i n= 0,3 to X~ = PWK/16,2.
Szacunkowo wartos¢ pojemnosci wymiany kationowej (PWK) utwordéw osrodka skalnego
mozna obliczy¢ wg wzoru Breeuwsma (C.A.J. Appelo, D. Postma, 1999):

PWK =0,7; +3,5C,, [1.29a]

gdzie:
f; — procentowa zawarto$¢ czastek o wymiarach ponizej 2 um,
Cor, — procentowa zawartos¢ wegla organicznego.

Wz6r ten jest wzorem empirycznym, a wartos¢ PWK uzyskana na jego podstawie wyraza si¢
w cmol(;/kg (C.A.J. Appelo, D. Postma, 1999). Nie precyzujac sktadu mineralnego czastek po-
nizej 2 pm, mozna w ten sposob jedynie oszacowaé pojemnos¢ wymiany kationowej w utworach
zawierajacych frakcje itowa i wegiel organiczny. Uzyskane ta metoda szacunkowe wartosci PWK
catkowitej ilo$ci kationdéw wymiennych w strefie glebowej sa oceniane jako zbiezne z wynikami
badan laboratoryjnych (J.J. Matecki, 1998).

Zasady obliczen PWK na powierzchniach o zmiennym tadunku typu HFO sg nast¢pujace
(wg D.A. Dzombaka, F.M.M. Morela, 1990):

* ilo$¢ miejsc sorpcyjnych przyjmuje si¢ jako stata, natomiast ich indywidualny fadunek moze
by¢ rézny, co powoduje, ze ogolny tadunek powierzchni moze zmienia¢ si¢ zaleznie od
sktadu roztworu;

* podobnie jak w roztworze, rdwniez w kompleksie sorpcyjnym wystepuja specjacje;

* sorbowana moze by¢ mieszanina kationéw, aniondw i specjacji neutralnych.

W stosunku do gléwnych kationow wystepujacych w wodzie powinno si¢ stosowac obliczenia

dla sorpcji jonowymiennej opierajacej si¢ na PWK. W obliczeniach dotyczacych mikrosktadnikow
zaleca si¢ uwzglednianie kompleksow powierzchniowych na wodorotlenkach zelaza typu HFO.

1.6.4. Opdznienie migracji w wyniku sorpcji

Podziat sktadnikéw migdzy roztworem wodnym a fazg stata (kompleksem sorpcyjnym) jest
podstawowym sposobem opisu sorpcji w stosunku do indywidualnych substancji. Wykorzystuje
si¢ go do obliczen opdznien w migracji niezaleznej zardwno wzorami analitycznymi, jak i typo-
wymi pakietami programowymi, np. MT3D w pakiecie Visual MODFLOW.

Rozdzial zanieczyszczenia pomigdzy roztwor i faze stala okresla tzw. izoterma sorpcji, czyli
réwnanie opisujace dla stanu rownowagi zwiazek miedzy stezeniem substancji w wodzie a odpo-
wiadajacym mu stezeniem w fazie statej. Do opisu zjawisk sorpcji stosuje si¢ najczesciej trzy pod-
stawowe izotermy sorpcji (ryc. 1.13):

* Henry’ego o charakterze liniowym,

* Freundlicha o charakterze logarytmicznym,

* Langmuira uwzgledniajacqa maksymalna pojemnos¢ sorpcyjna.

Liniowa izoterma sorpcji jest typowa zaleznoscia dla stosunkowo nieduzych stezen sorbo-
wanych sktadnikéw w wodzie, przy czym:
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Liniowa izoterma sorpcji Izoterma Freundlicha |Izoterma Langmuira
(Ky) (Ke) (b)
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Ryec. 1.13. Podstawowe izotermy sorpcji

S =K,C [1.30]

gdzie:
S —réwnowagowe stezenia sorbowanego sktadnika w fazie stalej [mg/kg],
K, — stata podziatu dla liniowej izotermy sorpcji [dm3/kg],
C —réwnowagowe stezenia sorbowanego sktadnika w roztworze [mg/dm?].

Na podstawie stalej podziatu mozna okresli¢ wspotezynnik opdznienia R, okreslajacy wielo-
krotnos¢ opdznienia migracji sktadnika ulegajacego sorpcji w stosunku do sktadnikéw o charakte-
rze konserwatywnym:

Pa [1.31]

R=1+4K,

n,

gdzie:
K- stata podziatu dla liniowej izotermy sorpcji [dm3/kg],
n, — porowatos¢ odkryta [—]; (w przypadku, kiedy nie zachodzi dyfuzyjne przenikanie rozpuszczo-
nego sktadnika do por nieaktywnych, uzywa si¢ porowatosci efektywnej n,),
pq — gestos¢ objetosciowa szkieletu gruntowego [kg/dm?].
Wielkos¢ p—de jest identyczna z bezwymiarowa stata podziatu wystepujaca we wzorze
nO
[1.22a].
Izoterma liniowa zaktada:
— nieograniczong ilo$¢ miejsc sorpcyjnych,
— liniowa zaleznos¢ adsorpcji od catkowitego st¢zenia sktadnika w roztworze,
— pominigcie specjacji, pH, wspdtzawodnictwa jondéw, stanu redox,
— odniesienie do masy sorbentu, a nie jego powierzchni rozwinigtej.
Ponizej przedstawiono przyktad innej statej podziatu o charakterze liniowym (D.L. Parkhurst,
C.A.J. Appelo, 1999) na opdznienie migracji w pojedynczej szczelinie:
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K o)
K, =5 R=1422L [1.32]
C d
gdzie:
d — wspdtczynnik szczelinowatosci [—].
Izoterme Freundlicha opisuje rownanie:
S =K C" [1.33]

gdzie:
S —rownowagowe stezenia sorbowanego sktadnika w fazie statej [mg/kg],
K — stala podziatu dla izotermy Freundlicha [dm3/kg],
1N — wspotezynnik dopasowywany do empirycznych pomiardéw sorpcji,
C —réwnowagowe stezenia sorbowanego sktadnika w roztworze [mg/dm?].

Izoterma Freundlicha moze zosta¢ zlinearyzowana,
jesli dane empiryczne narysujemy w uktadzie logaryt-
micznym (ryc. 1.14).

Wspolezynnik opdznienia R dla sorpcji opisanej
izoterma Freundlicha jest zmienny i zalezy od stezenia
substancji sorbowanej w roztworze:

R=1+PL g [1.34]
nO
gdzie: T L
K — stata podziatu dla izotermy Freundlicha ol v
[dm3/kg], 0o—r log C

1N — wspotczynnik dopasowywany do empirycznych
pomiaréw sorpcji,

C —réwnowagowe stezenia sorbowanego sktadnika
w roztworze [mg/dm?],

n, — porowatos¢ odkryta [1]; (w przypadku, kiedy nie
zachodzi dyfuzyjne przenikanie rozpuszczonego
sktadnika do por nieaktywnych, uzywa si¢ porowatosci efektywnej n,),

py — gestos¢ objetosciowa szkieletu gruntowego [kg/dm?].

Ryec. 1.14. Linearyzacja izotermy
Freundlicha w ukladzie
bilogarytmicznym

Krzywe przejscia zanieczyszczen ulegajacych sorpcji zgodnie z izoterma Freundlicha sg asy-
metryczne (ryc. 1.15), przy czym im wigksze stgzenie badanej substancji (krzywe 4 do 1), tym
opdznienie ruchu mniejsze.

Izoterma wg Freundlicha daje dobre dopasowanie do danych empirycznych, uwzglednia
log-normalny rozktad parametrow, ale podobnie jak izoterma liniowa pomija specjacje, pH,
wspolzawodnictwo jonow i stan redox. Przy niskich stezeniach sorbowanego sktadnika zbliza si¢
ksztattem do izotermy liniowej.
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c iniekcja krotkotrwata c iniekcja ciggta

t

Ryec. 1.15. Zmienno$¢ krzywych przejscia dla zanieczyszczen ulegajacych sorpcji zgodnie z izoterma
Freundlicha wraz ze wzrostem stezenia poczatkowego adsorbatu — krzywe od 4 do 1
(D. Schweich, M. Sardin, 1981)

Izoterme¢ Langmuira opisuje réwnanie:

_ 9naxDC [1.35]
1+bC
gdzie:
S —réwnowagowe stezenia sorbowanego sktadnika w fazie statej [mmol/kg],
b - stafa podziatu dla izotermy Langmuira [dm3/mmol],

a,.« — maksymalna pojemnos¢ sorpcyjna fazy staltej [mmol/kg],
C —réwnowagowe stezenia sorbowanego sktadnika w roztworze [mmol/dm?].

Do wyznaczenia parametréw b 1 a,,,, dogodnie jest uzy¢ jej formy liniowej:

C_ 1 o, 1 [1.36]

Izoterma Langmuira moze zostaé zlinearyzo-
wana, jesli dane empiryczne narysujemy w ukta-
dzieC/ S = f(C)(ryc. 1.16, 1.17).

Wspdtezynnik opdznienia R dla sorpcji opisa-
nej izoterma Langmuira jest zmienny i zalezy od
stezenia substancji sorbowanej w roztworze:

3
Ro14+Pd Q ax D [1.37]
n, (1+bC)*
1/(ba,ay)
T - Krzywe przejscia zanieczyszczenia podobnie
ob— 1+ o+ v v v v v 1+ jak dla izotermy Freundlicha moga by¢ asyme-

o> ¢ tryczne (ryc. 1.15), przy czym im wigksze stgzenie

Ryc. 1.16. Zlinearyzowana izoterma sorpeji ~ badanej substancji (krzywe 4 do 1), tym opdznie-
wg Langmuira nie ruchu mniejsze.
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Ryec. 1.17. Przyklad zlinearyzowanych izoterm sorpcji wg Langmuira dla jonéw
Cr**, Cu*" i Zn*" na torfach i gytiach (wg J. Kyziol, 2002)

S —sorpcja przez fazg stal [cmol, /kg suchej masy torfu], C, — stezenie metalu w roztworze wodnym [cmol +/dm3]; A-
punkty doswiadczalne, B —izotermy Langmuira. Rodzaje torfow: W1 —torfolejowy olchowy, W9b —torf olejowy zaroslo-
wy, W9c —torf szuwarowy trzcinowy, Bla—torfturzycowiskowy trzcinowo-turzycowy, W8 —torf mechowiskowo-mszy-
sty, B9 — torf wysoki sfangowy, B5 — gytia wapienna, Z2b — gytia detrytusowa
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Izoterma Langmuira umozliwia czgsto lepsze dopasowanie niz liniowa izoterma sorpcji, gdyz
uwzglednia ocen¢ maksymalnej sorpcji. Zaktada ustalong ilo$¢ miejsc sorpcyjnych o jednako-
wym powinowactwie. Podobnie jak izoterma liniowa nie uwzglednia specjacji, pH, wspdtzawod-
nictwa jon6éw i stanu redox.

1.6.5. Sorpcja hydrofobowa substancji organicznych

Wiele zanieczyszczen organicznych moze by¢ sorbowanych na powierzchni fazy statej. Sub-
stancje te wystepuja jako elektrycznie neutralne o réznym stopniu polarnosci (C.W. Fetter, 1999).
Rozpuszczone w wodzie maja tendencje¢ do przyciagania i sorpcji na powierzchni o mniejszej po-
larno$ci niz woda. W matym stopniu dotyczy to powierzchni substancji mineralnych, natomiast
istotna dla sorpcji jest obecna w warstwie wodonosnej materia organiczna.

Stata podziatu dla liniowej izotermy sorpcji bedzie zatem zalezna od zdolno$ci sorpcyjnych
materii organicznej i udzialu materii organicznej w warstwie wodonosne;j:

K4 =Koc foc [1.38]
gdzie:
K, - stala podzialu wg liniowej
izotermy sorpcji dla warstwy wo-
donosnej [dm?/kg], TCE
Koc — stata podziatu dla materii cHel, | ©C| @8: oOT
organicznej zawartej w warstwie R 3 f | I
wodonosnej [dm?/kg], ] Lo X
Joc — zawarto$¢ wegla organicz- : - |
nego w warstwie wodonosnej []. 10000 5~ P! !
5000 :
] I
I
1000 - '
500 7
100 +
50
10 3~
57
! 0
|0910(K0w)
w Ryec. 1.19. Przyblizona ocena wielokrotnosci op6znienia (R)

migracji zanieczyszczen organicznych w zaleznoSci od stalej
podzialu oktanol-woda (K,,) oraz zawartos$ci wegla orga-
=C/C nicznego w gruncie (f,.) (wg P.V. Roberts, A.J. Valocchi,
o 1981, zmodyfikowane)

1 —wielko$ci R, K ./ sabezwymiarowe; 2 — przyklad: migracja chlo-
Ryec. 1.18. Sposéb oceny stalej roformu CHCl; oK =93 (log K =1,97) w gruncie o zawartosci Corg
podzialu K,,, =1%wag (f,,=0,01) bedzie opézniony okoto R=7razy (log R=0,85)
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W wielu badaniach stwierdzono, ze istnieje [r);]
wyrazne powiazanie stalej podzialu Ko ze
stata podzialu oktanol-woda K. Stala po-
dzialu K, uzyskuje si¢ wytrzasajac badang 60|~
substancj¢ organiczna z mieszaning n-oktano-
lu i wody (ryc. 1.18). Uzyskany stosunek ste-
zen danej substancji w oktanolu i wodzie sta- 50~ 7]
nowi K,,. Logarytm K, dla wigkszosci za-
nieczyszczen organicznych migrujacych w a0 |
wodach mozna znalez¢ w specjalistycznych
wydawnictwach (M.Th. Van Genuchten, P.J.
Wieringa, 1974; J.H. Montgomery, L.M. Wel-
30— —
kom, 1991).
20~ —
10— y PCE .
633 d
Ryc. 1.20. Przyklad opéznienia migracji roz-
puszczalnikéw organicznych wzgledem konser- or ognisko N
watywnych jonéw CI" (P.A. Domenico, F.W. zanieczyszczen
Schwarz, 1997)
10 | | | |
CTET - czterochlorek wegla (CCl,), PCE —tetrachloroeten -10 0 10 20 30 y [m]
1,0
0,9 H
— Chlorki CI”
0.8 + CCl,
0,7 - & Tetrachloroeten

Stezenie wzgledne

0 100 200

Czas (dni)

Ryec. 1.21. Przyklad krzywych przejscia dla chlorkéw, czterochlorku wegla i tetrachloroetenu
(C.W. Fetter, 1999)
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Intensywnos¢ sorpcji
mata| $rednia duza bardzo duza nieograniczona

Chloroform HL1
Chloroform O\

Trojchloroetylen | ] [ |
(n

Chlorobenzen (H1

g
Czterochloroetylen f
Szesciochloroetan Ij——

1,2-dwuchlorobenzen
1,4-dwuchlorobenzen
1,4-dwuchlorobenzen
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1,2,4,5-czterochlorobenzen (] {
1,1,1-tréjchloroetan AY
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Toluen
Inden
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Zrédta informaciji zestawionych przez E. Osmede-Ernst i S. Witczaka:

®
LN

LUl

SLJ
@

-

¥ -wgR. C.Sidleiin., 1977; O —wg L. Luckeriin., 1987
D. Beker, 1977; D. Eye, 1968 [] - wg Schwarzenbach, Gier, 1985 (za Matthess, 1990)
/\—wg P. V. Roberts, A. J. Valocchi, 1981 @ —wg Larseniin., 1989

Ryec. 1.22. Intensywnos¢ sorpcji niektérych substancji organicznych na utworach
piaszczysto-zwirowych (E. Osmeda-Ernst, S. Witczak, 1991)

Istnieje wiele wzorow empirycznych wiazacych Ko z Ky, (tab. 2.4). Wykorzystywane sa
takze nomogramy pozwalajace od razu przej$¢ na wielkos¢ wspdtczynnika opdznienia R, przy
zatozeniu liniowego charakteru izotermy sorpgcji (ryc. 1.19).

Rzeczywiste obserwacje pokazujace wyrazne opoznienia migracji substancji organicznych
potwierdzaja przedstawione zatozenia (ryc. 1.20, 1.21, 1.22).
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1.6.6. Wplyw kinetyki sorpcji na migracje zanieczyszczen

Powolny ruch wody podziemnej sprawia, ze w wigkszosci przypadkéw w obliczeniach
mozemy pominaé wptyw kinetyki tego procesu. W przypadku powolnego procesu sorpcji mozna
takze przy interpretacji parametrow sorpcji stosowac podzial na dwie czgsci sktadowe. Pierwsza
dotyczy sorpcji zachodzacej praktycznie natychmiastowo, a druga wymaga uwzglednienia kine-
tyki sorpcji. Taki sposob interpretacji jest szczegdtowo opisany przez J.C. Parkera i M.Th. Van
Genuchtena (1984) dla popularnego programu CXTFIT, identyfikujacego parametry migracji
w doswiadczeniach laboratoryjnych.

Wplyw kinetyki sorpcji na krzywe przejscia w doswiadczeniach laboratoryjnych manifestuje
si¢ przez silng asymetri¢ krzywych przejscia (ryc. 1.23) rowniez dla liniowej izotermy sorpcji.
Opdznienie przy roznych stezeniach migrujacej substancji jest przy tym mniej wigcej jednakowe.
Jesli otrzymamy takie krzywe doswiadczalne wtedy niezbedne jest uwzglednienie kinetyki sorpcji.

c| iniekcja krotkotrwata c| iniekcja ciagta

v
v

t, t t t

0

Ryec. 1.23. Przyklad asymetrycznych krzywych przejscia w przypadku powolnej szybkosci sorpcji.
Opéznienie przy roéznych stezeniach migrujacej substancji (krzywe 1 do 4) jest przy tym
mniej wigcej jednakowe (D. Schweich, M. Sardin, 1981)

1.7. Rozpad i biodegradacja zanieczyszczen

Podstawowe znaczenie w procesach samooczyszczania wod podziemnych przypisuje sig¢ fil-
tracji, przemianom biochemicznym, sorpcji, wymianie jonowej oraz rozcienczaniu w czystych
wodach doplywajacych. Procesy te prowadza bezposrednio do zmniejszenia st¢zenia zanieczysz-
czen w wodzie. Produkty rozktadu tych zanieczyszczen czgsto nie stanowia juz zagrozenia dla
wod podziemnych (Cz. Rosik-Dulewska, 2000).

Zanieczyszczenia organiczne migrujace w wodach podziemnych podlegaja biotycznej i abio-
tycznej degradacji. Na typ i kinetyke zachodzacych procesow zaréwno biotycznych, jak i abio-
tycznych istotnie wplywaja parametry srodowiska, takie jak: pH, temperatura, Eh, obecnos¢
mikroorganizméw oraz obecno$¢ innych zwiazkow chemicznych (J.J. Matecki, 1998 ).

Biodegradacja jest procesem, ktory w znaczacym stopniu wplywa na stgzenia substancji orga-
nicznych w §rodowisku naturalnym (M. Schirmer i in., 1999). Podstawowe procesy abiotyczne to
podstawienie grup OH-, reakcje z jonami HS—w silnie redukujacym srodowisku, powodujace roz-
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rywanie wigzan i tworzenie zwiazkow o nizszych masach atomowych. Obnizenie st¢zenia mi-
grujacych zwiazkéw zachodzace w wyniku przemian chemicznych to efekt szeregu reakcji:
addycji, redukcji, hydrolizy, oksydacji czy tez kompleksowania (J. Namiesnik i in., 2003).

Przemiany biotyczne, okreslane mianem biodegradacji, polegaja na utlenianiu substancji or-
ganicznych do prostych zwiazkdw, takich jak dwutlenek wegla i woda, przy katalitycznym udzia-
le mikroorganizmow (K. Olanczuk-Neyman, 2001). Proces rozktadu substancji organicznych do
prostych form nieorganicznych jest okreslany mianem mineralizacji, ktéra na powierzchni komo-
rek bakteryjnych przebiega w dwoch etapach (R.J. Charbeneau, 2000). W pierwszym etapie naste-
puje biodegradacja zwiazkow organicznych do dwutlenku wegla i wody, w wyniku czego
nastgpuje przyrost biomasy oraz wydziela si¢ energia. W drugim etapie mineralizacji nastgpuje
utlenienie nieorganicznych produktéw, gtdéwnie amoniaku do azotandw. Proces ten, zwigzany z
poborem tlenu rozpuszczonego w wodzie, przy znacznym doplywie zanieczyszczen moze prowa-
dzi¢ do powstania stref deficytu tlenowego w warstwie wodonosnej (K. Mikscha, 2000).

Juz na poczatku ubieglego stulecia wykazano, ze mikroorganizmy zyjace w wodach podziem-
nych w sposoéb istotny ksztaltuja warunki hydrogeochemiczne warstwy wodonosnej. Migdzy in-
nymi udokumentowano w wodach gruntowych towarzyszacych poktadom bituminéw zubozenie
W rozpuszczone siarczany, ktore w wyniku procesow mikrobiologicznych ulegajq redukcji. F.H.
Chapelle (2000) na przyktadzie warstwy wodono$nej Black Creek (Karolina Pid., USA), warstwy,
ktdra prezentuje prawie kompletna sekwencje zmian chemizmu wody podziemnej obserwowanej
w regionalnym systemie krazenia, wykazal, ze polowa rozpuszczonego wegla nieorganicznego
zgodnie z reakcja CaCO5 + CO, = CaZ" + 2HCO5 jest produkowana na drodze metabolizmu mikro-
biologicznego. W strefie zasilania stezenie wegla nieorganicznego wynosito okoto 1 mikromola
w litrze, natomiast 150 km dalej, w strefie drenazu wzrosto do 12 mikromoli w litrze. Szacujac czas
predkosci filtracji wody w tej strefie na 150 tysigcy lat, F.H. Chapelle obliczyt tempo produkcji roz-
puszczonego wegla nieorganicznego na drodze przemian biotycznych na 10-14 mikromola C na litr
wody w ciagu roku. Nalezy jednak podkresli¢, ze w zalezno$ci od zwiazku chemicznego oraz czyn-
nikéw srodowiskowych procesy degradacyjne zachodza z r6zna szybkoscia.

Znajomos¢ parametrow trwalos$ci substancji migrujacej w strumieniu wod podziemnych oraz
produktow jej rozktadu ma istotne znaczenie dla wiarygodnosci tworzonych modeli migracji za-
nieczyszczen oraz zwigzanych z tym wynikow symulacji i prognoz. Rowniez przy ustalaniu pro-
cedur poboru probek srodowiskowych, w tym probek wod, konieczna jest doktadna znajomosé
przemian, jakim podlegaja analizowane substancje, tak by probka spetniata wymogi reprezenta-
tywnos$ci az do momentu wykonania oznaczenia. Poznanie parametréw rozkladu zanieczyszczen
pozwala réwniez na lepsze odwzorowanie obserwowanego zjawiska, podniesienie efektywnosci
technik remediacyjnych oraz wyeliminowanie lub ostabienie bledéw analitycznych.

Procesy przeksztalcania substancji organicznych zachodza w glebach, o$rodku skalnym, wo-
dach powierzchniowych i podziemnych zard6wno w warunkach tlenowych, jak i beztlenowych
(M. Alexander, 1985). Warunki tlenowe panuja w roztworze, gdy zawarto$¢ rozpuszczonego tle-
nu przekracza 1-2 mg O,/dm3 (J.P. Salanitro i in., 1997). W tym przypadku tlen jest akceptorem
elektrondw pochodzacych od utlenianej substancji organicznej, natomiast przy braku tlenu mozli-
we sg inne akceptory elektronow, np.: NO3 , Mn4+, Fe3*, SOi_ 1CO, (T.D. Brock, M.T. Madigan,

1991; R.D. Norris i in., 1994; F.B. Bedient i in., 1999; M. Fukui i in., 2000). Zdaniem K. Olan-
czuk-Neyman (2001), procesy anoksyczne (beztlenowe) zachodza rowniez przy niskim, lecz nie-
koniecznie zerowym, stezeniu tlenu, np. procesy redukcji azotandw. W wyniku beztlenowego
rozktadu substancji organicznych oprocz dwutlenku wegla i wody powstaja rowniez inne sktadni-
ki, np. gazowy azot, metale na nizszych stopniach utlenienia (Mn2*, Fe2"), siarkowodor, a nawet
metan.
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Procesy redukcji akceptorow elektronow (biologiczne i abiotyczne) przebiegaja w sposob ty-
powy w Scisle okreslonej kolejnosci, ktéra wynika z zasad termodynamiki, tzn. od dostar-
czajacych najwyzszej ilosci energii do najnizszej (K. Olanczuk-Neyman, 2001).

W zalezno$ci od dostepnych akceptorow elektrondw procesy utleniania substancji organicz-
nych (umownie zapisanych wzorem CH,O) przebiegaja nastepujaco (T.H. Christenseniin., 1994;
A. Azadpour-Keeley i in., 1999):

— przy udziale tlenu

CH,0+0, — CO,,+H,0

2(2) 2(g)

—w wyniku procesu denitryfikacji

SCH,0 +4NO, + 4H" — 5CO, + 2N, + TH,0
—w wyniku redukeji Mn4+
CH,0 +2MnO, + 4H' — €O, +2Mn?" + 3H,0

—w wyniku redukcji Fe3*

CH,O + 4Fe(OH), + 8H" — CO,_ + 4Fe?" + 11H,0

2(2)

—w wyniku redukcji siarczandw

2CH,0 + SO,* + H* —2CO,  +HS +2H,0

2(g)

— w warunkach metanogennych

2CH,0 + CH,COOH — 2CH, +2CO

2(2)

Sposréd czynnikdéw wplywajacych na efekt rozktadu zwigzkéw organicznych nalezy wyréz-
ni¢ takze strukture chemiczna badanej substancji. E. Klimiuk i M. Lebkowska (2004) stwierdzity,
ze odporno$¢ na biodegradacje biochemiczna wykazuja przede wszystkim zwiazki majace:

—IV-rzedowy (czwartorzedowy) atom wegla,

— grupy izopropylowe na koncach tancucha wodoroweglowego,

— boczne rozgalezienia tancucha,

— dwa podwojne wiazania,

— podstawniki halogenowe, nitrowe, nitrozowe, aminowe, cyjanowe,

— podstawniki metylowe i hydroksylowe w pierscieniu aromatycznym,

— budowg cykliczna,

— wiecej niz dwa pierscienie aromatyczne,

— heteroatomy wbudowane w pierscien aromatyczny,

— budowe polimeryczna,

— wigzania epoksydowe.

Naturalne substancje organiczne wystgpujace w przyrodzie, z wyjatkiem substancji humuso-
wych, sa na ogdt tatwo rozktadalne w srodowisku wodnym, ulegajac szybkiej biodegradacji. Na-
tomiast substancje organiczne wytworzone przez cztowieka (detergenty, pestycydy, szczegolnie
chloroorganiczne) w wielu przypadkach sa trudno rozktadalne. Doprowadzone do srodowiska
wodnego przebywaja w nim wiele lat.

W zbiornikach wodnych podstawowymi procesami powodujacymi przemiang zwiazkow or-
ganicznych sa asymilacja (produkcja) i dysymilacja (rozktad). Asymilacja w syntezie zwiazkow
organicznych wymaga doprowadzenia energii do uktadu. Natomiast w procesie rozktadu nastepu-
je wydzielanie energii. W tych biochemicznych procesach biorg udziat organizmy autotroficzne
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(samozywne) oraz heterotroficzne (cudzozywne). Autotrofy w wodach podziemnych, korzystajac
z energii chemicznej uzyskanej z rozktadu zwiazkow nieorganicznych, biosyntezuja zwiazki or-
ganiczne. Tego typu reakcje, zwane chemosynteza, niezbgdna energi¢ uzyskuja rowniez przez
rozklad (utlenienie) zwiazkoéw mineralnych, takich jak: amoniak, siarkowodor, azotyny, sole
zelazawe 1 manganowe oraz metan. Glownymi przedstawicielami chemoautotrofow sg bakterie
siarkowe, zelaziste, manganowe i nitryfikacyjne.

Rozklad zanieczyszczen organicznych odbywajacy si¢ przy udziale mikroorganizméw i enzy-
mow, zarowno w warunkach tlenowych, jak i beztlenowych, powoduje nie tylko modyfikacje wy-
branych grup funkcyjnych, ale w przewazajacej wigkszosci przypadkdéw rozpad podstawowej
struktury zwiazku prowadzacy do jego catkowitej degradacji, finalnie dwutlenku wegla, wody
i soli nieorganicznych (R. Jeannot, 1994). Zanim jednak to nastapi, w srodowisku pojawiaja si¢
produkty posrednie rozktadu zwiazkdéw organicznych. Produkty, ktérych toksycznosc jest czasa-
mi wigksza od zwiazkéw wyjsciowych. Przykladem takiej niekorzystnej biotransformacji jest
przemiana DDT (dichlorodifenylotrichloroetanu), ktorego jednym z produktow degradacji jest
DDE (dichlorodichlorofenyloeten) charakteryzujacy si¢ duza zdolnoscia do bioakumulacji oraz
przewlekla toksycznoscia i duza trwatos$cia w Srodowisku. Podobnie benzo(e)piren, ktory jest pro-
duktem mikrobiologicznego utleniania benzo(a)pirenu, wykazujac ponadto silne dzialanie kance-
rogenne (B.J. Alloway, D.C. Ayres, 1999). Rowniez 2,4 dichlorofenol, metabolit powstajacy
w wyniku procesu biodegradacji kwasu 2,4-dichlorofenoksyoctowego (2,4D), jest az czternasto-
krotnie bardziej toksyczny od zwigzku macierzystego (J.R. Coats, 1993) (ryc. 1.24).

Biodegradacja zwiazkéw organicznych jest procesem wieloetapowym, zachodzacym
z udzialem wielu mikroorganizmow, ktére traktuja zwiazki niebedace produktami ich wlasnych
przemian metabolicznych jako substraty energetyczne i budulcowe. W wodach podziemnych
duze zréznicowanie mikroorganizmdow spotykamy w srodowiskach zwiazanych z osadami drob-
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2,4- 2,4-dichlorofenol 3,5-dichlorokatechol  kwas dichloromukonowy
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kwas bursztynowy
O /
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Ryc. 1.24. Schemat przebiegu procesu biodegradacji kwasu 2,4-dichlorofenoksyoctowego 2,4D
(wg R. Muller, F. Lingens, 1986)
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noziarnistymi, w ktdrych sa one trwale zwigzane, zasiedlajac pory o matych Srednicach. Nato-
miast w utworach gruboziarnistych wystepuja organizmy wolno zyjace, o duzej mobilnosci. Sa
w$rod nich tlenowce z rodzaju Pseudomonas, Flavobacterium, Azotobacter, Rhizobium, beztle-
nowce Aerobacter aerogenses, Desulfovibrio, a takze rodzaje przetrwalnikowe — tlenowy Bacil-
lus 1 beztlenowy Clostridium (A. Kot-Wasik i in., 2003). Prawie wszystkie bakterie wytwarzaja
pozakomorkowo otoczki sluzowe zbudowane z polimerdéw cukréow, aminocukrow lub kwasow
uronowych. Lancuchy wielocukrowe otoczek §luzowych nadaja komdrkom bakteryjnym ujemny
tadunek elektryczny. Dzigki temu bakteria przyciaga z roztworu kationy, co zmienia jej tadunek
powierzchniowy i wywoluje biokoagulacje. Zatrzymane na powierzchni komorki bakteryjnej za-
nieczyszczenia ulegaja nastgpnie hydrolizie enzymatycznej do substancji prostych. Sa transporto-
wane do wngetrza komorki, gdzie sa wlaczane w szlaki metaboliczne. W wyniku szeregu przemian
bakteria uzyskuje niezbedna do zycia energie, powstaja nowe komorki bakteryjne, co jest zarazem
koncowym etapem procesu biodegradacji zanieczyszczenia (K. Mikscha, 2000).

Bakterie sa najwazniejszymi mikroorganizmami uczestniczacymi w obiegu materii organicz-
nej w srodowisku wdd podziemnych. Wiaza one energi¢ i wegiel, produkujac miedzy innymi takie
sktadniki, jak dwutlenek wegla, metan czy kwasy organiczne. Degradujac sktadniki organiczne
i nieorganiczne zaburzaja one rownowage systemu geochemicznego na granicy woda — skata,
szczegolnie tam, gdzie mikroorganizmy tworza koloni¢ na powierzchni mineratow.

Badania prowadzone przez P.C. Bennetta i in. (2000) w zanieczyszczonej ropa naftowa war-
stwie wodonos$nej zbudowanej z utworéw fluwioglacjalnych w okolicach Bemidji w stanie Mine-
sota USA wykazaly, ze oddychanie cudzozywnych organizméw w warunkach tlenowych powo-
duje nadmiar produkowanego CO,, w konsekwencji sprzyja to rozpuszczaniu weglandw. Jednak
mikroorganizméw tlenowych nie stwierdzano na powierzchni dolomitu oraz jedynie sporadycz-
nie wystgpowaly na powierzchni kalcytu. Preferowaly skalenie, szczegdlnie te, ktore zawieraty
inkluzje apatytowe. Wykazano ponadto, ze skalenie posiadajace fosfor bardzo intensywnie podle-
gaja procesom wietrzenia, poniewaz pierwiastek ten jest wykorzystywany jako niezbedny sktad-
nik do prawidlowego funkcjonowania mikroorganizmow. Stwierdzono rowniez Scisty zwiazek
biogeochemiczny, za pomoca ktérego mikroorganizmy kontroluja diagenez¢ mineraléow, a ich
wietrzenie nie jest jedynie kontrolowane przez kinetyke rozpuszczania, lecz rowniez przez potencjat
mineratu do utrzymania mikroorganizméow, warunkowany zawartoscia sktadnikéw odzywczych.

Z uwagi na ztozony charakter procesow biochemicznych, szczegoélnie w przypadku rozkladu
niektorych weglowodorow alicyklicznych i aromatycznych, niezbedne jest wspdtdziatanie w bio-
degradacji dwoch, a nawet kilku réznych typéw mikroorganizmdéw. Wyréznia si¢ dwa typy prze-
mian biologicznych:

— biodegradacja — pelny rozktad biologiczny,

— biotransformacja — czg¢$ciowy rozktad biologiczny.

W obydwu procesach biora udziatl mikroorganizmy, ktérych obecnos$é¢ w profilu geologicz-
nym zostata stwierdzona nawet na glebokosci 200-300 m (G. Malina, A. Szczepanski, 1994).

Mikroorganizmy tlenowe najczesciej doprowadzaja w warunkach idealnych do pelnej minera-
lizacji niepolarnych zanieczyszczen organicznych. Natomiast w warunkach niedoboru tlenu badz
nutrientow moze nastapic tylko czgsciowy ich rozklad. Biodegradacja zanieczyszczen zachodza-
ca w warunkach beztlenowych wymaga znacznie dtuzszego czasu, a jej efektem jest na ogét bio-
transformacja.

Biotransformacja (cz¢$ciowa biodegradacja) polega na przeksztalceniu substancji organicz-
nych do form prostszych (np. o krétszym tancuchu weglowym). W wyniku tego procesu nowo po-
wstala substancja moze charakteryzowac¢ si¢ mniejsza lub wigksza toksycznoscia w poréwnaniu
z substancja pierwotna (wyjsciowa), ktora ulega biodegradacji (A.S. Knox i in., 1999; R.J. Char-



52 1. Transport zanieczyszczen w wodach podziemnych

beneau, 2000). Na przyktad chlorek winylu (VC), powstaty na skutek rozktadu trichloroetylenu
(TCE), jest okolo stukrotnie bardziej toksyczny od pierwotnego zwiazku (A.S. Knox i in., 1999).
Natomiast CO,, ktory moze rowniez powstaé na skutek biodegradacji trichloroetylenu, jest znacz-
nie mniej od niego toksyczny.

W atmosferze, na powierzchni wod oraz w plytkich strefach profilu glebowego rozpad
zwiazkow organicznych dodatkowo zachodzi w wyniku procesow fotochemicznych. W $rodo-
wisku wodnym fotodegradacja zwigzkdéw organicznych nastgpuje gtéwnie w wyniku fotolizy po-
$redniej poprzez reakcje z rodnikami OH, ozonem czy NOs. Niektore niejonowe zwiazki
organiczne, zwlaszcza pestycydy, ulegaja fotodegradacji znacznie szybciej w obecnosci fotosyn-
tezujacych mikroorganizmow (S. Sinkkonen, J. Paasivirta, 2000). Znaczenie reakcji fotolizy po-
$redniej poprzez reakcje z rodnikami hydroksylowymi OH dobrze obrazuje mechanizm degra-
dacji fenolu, ktorego szybkos¢ rozpadu rosnie wraz ze spadkiem pH i wzrostem rozpuszczonego
w wodzie tlenu (W.Chunde i in., 2001). Ponadto biodegradacja fenolu w wodach zawierajacych
znaczne ilosci biogenoéw i substancji organicznych przebiega bardzo intensywnie.

Wedtug A.Z. Gotvajna i J. Zagorc-Koncana (1999) w wodach bogatych w substancje odzyw-
cze fenol ulega gwaltownej degradacji praktycznie bez opdznienia czasowego, a konicowy poziom
jego degradacji sigga 96% (ryc. 1.25).

p - benzochinon

OH OH O
HO O (0]
OH O OH H OH
fenol OH 0
hydrochinon katechol kwas szczawiowy kwas mréwkowy

Ryec. 1.25. Etapy procesu degradacji fenolu w roztworach wodnych (E. Naffrechoux i in., 2000)

Procesy biodegradacji modyfikuja réwniez zwiazki z grupy tzw. trwalych zanieczyszczen
organicznych (POP’s — Persistent Organic Pollutants). Zwiazki te, emitowane do §rodowiska
gtéwnie z ognisk antropogenicznych, charakteryzuja si¢ wysoka toksycznoscia, trwatoscia
izdolnos$cia do bioakumulacji. Do tej grupy organicznych zanieczyszczen zalicza si¢ migdzy in-
nymi: wielopierscieniowe weglowodory aromatyczne (WWA), chlorofenole, polichlorowane
bifenyle (PCB), dioksyny (PCDD, PCDF) oraz niektére pestycydy (A. Kot-Wasik, J. Namie-
$nik, 2001).

Dwie migdzynarodowe konwencje: rotterdamska z wrzesnia 1998 roku oraz sztokholmska
zmaja 2001 roku przyjely procedury priorytetowego zgodnego informowania o niebezpiecznych,
wysoce trwalych zwiazkach chemicznych stanowiacych globalne zagrozenie dla zdrowia ludz-
kiego i Srodowiska. Na konwencji sztokholmskiej utworzono listg 12 zwiazkow, jednych z najbar-
dziej niepozadanych w $wiecie, z ktorych az dziewig¢ stanowia pestycydy — aldryna, chlordan,
dieldryna, DDT, endryna, heptachlor, heksachlorobenzen (HCB), mirex, toksafen, substancje
przemyslowe — polichlorowanebifenyle, oraz pochodne — dioksyny i furany.

Reasumujac, nalezy podkresli¢, ze zakres i szybkos¢ przemian biodegradacyjnych sa uwarun-
kowane: sktadem i aktywnoscia flory bakteryjnej, wlasciwoscia i wiekiem zanieczyszczenia,
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obecnoscig innych zwiazkow, temperatura, odczynem pH, zawartoscia tlenu, dostepem sktadni-
kéw odzywezych oraz wlasciwosciami fizykochemicznymi medium (R.C. Prince, E.N. Drake,
1999).

Oceniajac rolg procesow mikrobiologicznych w srodowisku wdd podziemnych, nalezy réw-
niez uwzglednic ich wptyw na zmiang parametrow hydraulicznych warstwy wodonos$ne;j. Utlenie-
nie wegla organicznego przy pomocy mikroorganizméw prowadzi do powstania kwasow orga-
nicznych, a w dalszym etapie CO,. Powoduje to przesycenie wody wzgledem kalcytu, a w konse-
kwencji wytracanie si¢ wtornych weglandw. W wyniku tych reakcji w strefie drenazu na skutek
wypelnienia poréw kalcytem nastgpuje spadek porowatosci efektywnej warstwy wodonosne;.
Dziatalnos¢ mikroorganizmow moze powodowac rowniez odwrotne skutki. W wodach podziem-
nych z ograniczong iloscia akceptoréw elektronowych komorki bakteryjne poprzez produkcje
kwasow organicznych rozpuszczaja niektore mineraty. Taki przejaw aktywnosci mikrobiologicz-
nej powoduje wzrost wtornej porowatosci, co jest dokumentowane szczeg6lnie w strefach degra-
dacji substancjami ropopochodnymi warstw wodonos$nych (D.R. Lovley, R.T. Anderson, 2000).

1.7.1. Biodegradacja weglowodorow (ropopochodne)

Biologiczna degradacja weglowodoréw zachodzi zar6wno w warunkach tlenowych, jak i bez-
tlenowych, prowadzac do powstawania kwasow organicznych i nieorganicznych. W warunkach
tlenowych, na przyktadzie biodegradacji weglowodordéw aromatycznych, w pierwszym etapie po-
wstaja kwasy karboksylowe, nastgpnie na skutek przylaczania grup wodorotlenowych z pierscieni
aromatycznych i rozerwania podwojnych wiazan przez enzymy, produkowane przez mikroorga-
nizmy (ktérych obecnos¢ jest niezbedna przy tego typu reakcjach), powstaja kwasy alifatyczne
mineralizujace si¢ do CO,. Natomiast w warunkach beztlenowych w wyniku dekarboksylacji po-
wstaja kwasy benzeoesowe, redukowane do niearomatycznych kwaséw ulegajacych rozpadowi
i ostatecznej mineralizacji (P.C. Bennett i in., 2000).

Biologiczna degradacja weglowodorow w wodach podziemnych ma szczegoélne znaczenie w
przypadku zwiazkoéw bardzo dobrze rozpuszczalnych w wodzie, o duzych wartos$ciach wspot-
czynnika podziatu oktanol-woda (K,,). Wspotczynnika, ktéry wskazuje na zdolnosci sorpcyjne
zwiazku w fazie statej budujacej warstwe wodonosna (patrz rozdz. 1.6.5). Ponadto w strefie aera-
cji w wyniku kontaktu z faza gazowa dodatkowo wazna role odgrywaja efekty odparowania zanie-
czyszezen lotnych, np. fenoli (A. Kot-Wasik i in., 2001).

W przeksztalcaniu substancji ropopochodnych biora udziat populacje r6znych gatunkéw bak-
terii wlasciwych i promieniowcdw, ktére sq réwniez zaliczane do bakterii, lecz rozpatrywane
zwykle oddzielnie ze wzgledu na swa odrgbno$é morfologiczng (D.T. Gibson, V. Subramanian,
1984; F.H. Chapelle, 1993; K. Olanczuk-Neyman, 2001; E. Klimiuk, M. Lebkowska, 2004).
Wsrod bakterii zuzywajacych weglowodory wyrdznia si¢ rodzaje: Pseudomonas, Arthrobacter,
Aeromonas, Alcaligens, Corynebacterium, Flavobacterium, Achromobacter, Acinetobacter,
Micrococcus, Mycobacterium, Bacillus, Vibrio, a wérod promieniowcow: Nocardia, Actinomy-
ces, Streptomyces. Zdolno$¢ do rozktadu i przeksztatcen ztozonych badz dtugotancuchowych we-
glowodoréw wykazuja takze grzyby nitkowate rodzajow: Candida, Saccharomyces, Fusarium,
Aspergilus, Penicillium, Rhizopus i Geotrichum. Wykazano réwniez zdolnos¢ do rozktadu weglo-
wodorow przez cyjanobakterie i glony z rodzajow: Oscillatoria, Anabaena, Nostoc, Chlorella,
Chlamydomonas, Scenedesmus i Phormidium (E. Klimiuk, M. Lebkowska, 2004).
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W sktad substancji ropopochodnych wchodzi duza grupa roznorodnych weglowodorow alifa-
tycznych, alicyklicznych i aromatycznych. Substancje te r6znia si¢ podatnoscia na biodegradacje,
ktéra zmienia si¢ w zaleznosci od typu i wielko$ci czasteczek (R.M. Atlas, R. Bartha, 1981;
K. Olanczuk-Neyman, 2001). Lzejsze, rozpuszczalne weglowodory sa szybciej rozkladane niz
ciezsze, mniej rozpuszczalne. Nasycone weglowodory sa tatwiej rozktadane niz nienasycone,
a ich podatnos¢ na biodegradacje obniza obecnos¢ fancuchow bocznych w czasteczce. Biodegra-
dacja alkanow i cykloalkanéw wymaga obecnosci tlenu czasteczkowego do reakcji hydroksylacji,
tzn. pierwszego etapu metabolizmu inicjowanego przez enzymy. Dalsze utlenianie moze by¢ juz
polaczone z innymi reakcjami, np. redukcja azotanéw. Biodegradacja weglowodoréw aromatycz-
nych wymaga natomiast obecnosci enzymow, oksygenaz oraz tlenu do przebudowy tancuchow
bocznych (G. Malina, A. Szczepanski, 1994).

Alkany (weglowodory tancuchowe alifatyczne nasycone) najszybciej ulegaja degradacji
w warunkach tlenowych pod wptywem mikroorganizméw, bakterii: Micrococcus, Pseudomonas,
Mycobacterium oraz promieniowcOw Nocardia (S.E. Manahan, 1984). Pierwszym krokiem
w procesie biodegradacji jest przeksztalcenie (w wyniku procesu hydroksylacji) koncowej grupy
CHy w grupe karboksylowa (COOH) (C.W. Fetter, 1993). Mikroorganizmy nastgpnie prze-
ksztatcaja drugi fragment wegla nowo powstajacego kwasu karboksylowego, tworzac tym samym
dwutlenek wegla. Utlenianie n-heksanu (we¢glowodoru alifatycznego) przebiega w nastgpujacych
krokach (op.cit.):

CH,CH,CH,CH,CH,CH, + O, = CH,CH,CH,CH,CH,COOH
CH,CH,CH,CH,CH,COOH + 30, = CH,CH,CH,COOH + 2CO, + H,0
CH,CH,CH,COOH + 30, = CH,COOH +2CO, + H,0

Nastepnie kwas octowy stosunkowo tatwo ulega degradacji do dwutlenku wegla i wody. Alka-
ny naleza do zwiazkow tatwiej rozktadanych niz weglowodory aromatyczne, szczegdlnie wielo-
pierscieniowe. Najszybciej biodegradacji ulegaja n-alkany o $redniej dlugosci tancucha weglo-
wego (od C-10 do C-24), najbardziej odporne na biodegradacj¢ sa alkany o bardzo dtugich tancu-
chach weglowych (K. Olanczuk-Neyman, 2001).

Areny (weglowodory aromatyczne) podlegaja biodegradacji zarowno w warunkach tleno-
wych, jak i beztlenowych. W warunkach tlenowych proces ten przebiega etapowo, wedtug ponizej
podanego schematu (C.W. Fetter, 1993):

OH
0, O, (7 NOH,H
R _—
x_~CO,H
OH

W warunkach beztlenowych biodegradacja aren6w zachodzi w obecnosci azotanéw (denitry-
fikacja) z katalitycznym udzialem Pseudomonas i Moraxella (W.C. Evans, 1977; D.W. Major
iin., 1988; F.H. Chapelle, 1993). W tym procesie oprocz przeksztatcenia substancji organicznych
dochodzi rowniez do redukcji azotandw do azotu.

Ocena sktadu produktéw ropopochodnych, form ich wystgpowania oraz zwigzanego z tym
znacznego zréznicowania wlasciwosci fizykochemicznych wskazuje, ze potencjalnie najniebez-
pieczniejszymi dla wod podziemnych sa jednopierscieniowe weglowodory aromatyczne, tak
zwane BTX-y (benzen, toluen i ksylen ). Jednym z najlepiej rozpuszczalnych w wodzie weglowo-
dorow jest benzen, ze wzgledu na swa mobilnos¢ w srodowisku jest szczegolnie toksyczny dla
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wielu mikroorganizméw. Jego rozpuszczalno$é w wodzie (1,78 g/dm3) jest kilkaset razy wieksza
od rozpuszczalnosci alkandéw, cykloalkanow czy wielopierscieniowych weglowodorow aro-
matycznych. Biodegradacja weglowodorow zalezy rowniez od rodzaju $rodowiska wodnego.
A. Kot-Wasik i in. (2004) stwierdzili, ze biodegradacja benzo(a)pirenu w wodach morskich wy-
niosta 266,6 dni, w wodach rzecznych 47,1 dni, zas w wodach ze stawow 27,5 dnia.

Istnieje ponad 30 klas i ponad 100 gatunkéw bakterii i grzybdw wykorzystujacych substancje
ropopochodne jako jedyne zrodto wegla i energii w procesach metabolizmu. Badania modelowe
wykonane przez A.L. Baehra i M.Y. Corapcioglu (1987) wykazaly, iz po 70 latach z catkowite;j,
poczatkowej zawarto$ci weglowodorow w glebie jedynie 31% ulegnie biodegradacji, a po 20 la-
tach do poziomu wod gruntowych dotrze 90% benzenu i 40% toluenu, sktadnikéw najbardziej
toksycznych z produktéw ropopochodnych.

1.7.2. Biodegradacja zwiazkéw organicznych o zlozonej strukturze (pestycydy)

Oprocz substancji ropopochodnych w gruntach i wodach podziemnych moga wystepowac
roznorodne zanieczyszczenia organiczne, jak rozpuszczalniki, pestycydy, glikole, substancje po-
wierzchniowo czynne (SPC), polichlorowane bifenyle (PCB), dioksyny (E. Klimiuk, M. Lebkow-
ska, 2004).

W przypadku zwiazkow organicznych o ztozonej strukturze proces biodegradacji jest znacz-
nie bardziej skomplikowany i przebiega wieloetapowo. Przyktadowo podano beztlenowy rozktad
trichloroetylenu (TCE) i tetrachloroetanu (PCA) (ryc. 1.26), ktore sa najczesciej stwierdzanymi
sktadnikami w zanieczyszczonych wodach podziemnych Niemiec i Stanow Zjednoczonych. Tri-
chloroetylen w wyniku procesu hydrogenolizy ulega rozktadowi, przy czym sposrdd trzech izo-
merow dichloroetylenu najczesciej dochodzi do powstawania cis-1,2-dichloroetylenu. Nastep-
nym krokiem jest rozpad (hydrogenoliza) prowadzacy do powstania chlorku winylu (VC), a dalej
do etenu (T.M. Vogeliin., 1987; C. Cheniin., 1996; P.L. McCarty, 1996; E.K. Nyer, M.E. Duffin,
1997; A. Azadpour-Keeley i in., 1999). Wedlug A.S. Knox i in. (1999) chlorek winylu w warun-
kach tlenowych ulega rozktadowi do dwutlenku wegla, zas w warunkach beztlenowych do meta-
nu. Jego szybsze tempo rozkladu stwiedzono w warunkach tlenowych (S. Hartsmans i in., 1985;
M.M. Fogel i in., 1986; J.L. Sims i in., 1991).

W obszarach intensywnie wykorzystywanych rolniczo wody gruntowe sa narazone szczegdl-
nie na zanieczyszczenia srodkami ochrony roslin. Obecnie stosowane pestycydy to syntetyczne
substancje organiczne z grupy chlorowanych weglowodorow, zwiazkéw fosforoorganicznych,
karbaminianéw oraz pochodnych kwasu fenoksyoctowego. Sa to zwigzki na ogoét stabo rozpusz-
czalne, wystepujace w wodach w matych stezeniach (tab. 1.5).

Rozpatrujac wptyw chemizacji rolnictwa na rownowage biologiczna gleb, nalezy pamigtac, ze
gleba jest swoistym uktadem bioorganomineralnym. Kazdy nowy doptyw substancji chemicznej,
szczegolnie pestycydow zbyt dhugo zalegajacych w glebach, zaktdca jej optymalny stan rowno-
wagi biologicznej (M. Fic, J. Matecki, S. Stobiecki, 2001). Charakterystyki pestycyddw opieraja
si¢ wiec przede wszystkim na ich trwatosci w srodowisku, selektywnej toksycznosci, a takze na
mozliwosciach biokumulacji i mobilnos$ci. Jednak podstawowym czynnikiem przy ocenie zakre-
su stosowalnosci jest ich trwatos¢ w §rodowisku (tab. 1.6).

Rozktad pestycydoéw zachodzi gléwnie na drodze biochemicznej, fotochemicznej i chemicz-
nej (utlenianie, redukcja, hydroliza, wzajemne oddzialywanie z wolnymi rodnikami i podstawie-
nia nukleofilowe z wlaczeniem wody).
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Ryec. 1.26. Beztlenowy rozklad trichloroetylenu i tetrachloroetanu (T.M. Vogel i in., 1987;
C. Chen i in., 1996; P.L. McCarty, 1996; E.K. Nyer, M.E. Duffin, 1997;
A. Azadpour-Keeley i in., 1999)

Trudno rozktadalne pestycydy chloroorganiczne (DDT, dieldryna, aldryna, lindan, chlordan,
toksafen) sa stabo rozpuszczalne w wodzie, natomiast dobrze rozpuszczajq si¢ w thuszczach.
Moga one wystepowac w tkankach organizméw wodnych w stezeniach tysiace razy wigkszych
niz w wodzie. Ich zdolnos¢ do biokumulacji stwarza realne zagrozenie dla organizmow zywych.
Fakt ten sprawil, ze juz w potowie lat 70. ubiegltego wieku zakazano ich stosowania w wielu
panstwach europejskich i w Stanach Zjednoczonych. Te najbardziej trwate w srodowisku pesty-
cydy, o catkowitym czasie rozkladu przekraczajacym czesto 30 lat, stanowia do dzis realne za-
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Tabela 1.5
Rozpuszczalno$é pestycydow w wodzie (M. Khan, 1977)

Zwiazek ROZF[);S;/Zﬁy]wS’é
DDT 0,0012
Aldryna 0,01
Heptachlor 0,056
Chloro- Metoksychlor 0,01
organiczne |Dieldryna 0,18
Endryna 0,23
Toksafen 0,40
Lindan 7,0
Paration 24
Insektycydy Disulfoton 25
Diazynon 40
Fosforo- Chlorfenwinfos 145
organiczne |Malation 145
Demeton metylowy 330
Tionazin 1140
Dimetoat 2500
Karbaryl 40
Karbaminiany |Karbofuran 700
Aldikarb 6000
Symazyna 5,0
Propazyna 8,0
Herbicydy Diuron 42
2,4,5-T 280
Monuron 280
2,4-D 890

grozenie (ryc. 1.27). Ich duze nagromadzenia sa stwierdzane wspotczesnie w osadach dennych
wod powierzchniowych, szczegolnie w obszarach intensywnie wykorzystywanych rolniczo.

W USA iKanadzie z badan przeprowadzonych w latach 1971-1991, dotyczacych wystgpowa-
nia i transformacji pestycydow w srodowisku wod podziemnych, zostata utworzona baza danych
o nazwie ,,Pestycydy w wodzie podziemnej”. W ramach tego programu stwierdzono, ze rozktad
substancji organicznych w wodach powierzchniowych jest duzo szybszy niz w wodach podziem-
nych. Obecno$¢ pestycydow, ograniczajac rozwoj bakterii bioracych udziat w procesach oczysz-
czania wod, negatywnie oddziatluje na biodegradacje tych zwiazkow.
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Tabela 1.6

Trwalo$¢ wybranych pestycydow w glebach (P.S.C. Rao i in., 1983)

Trwatos¢ Czas potowicznego Pestycydy
rozpadu
Nietrwale ponizej 30 dni aldikarb, kaptan, dalapon, dikamba, malation, paration me-

tylowy, oksamyl, 2,4-D (kwas 2,4-dichlorofenoksyoctowy),
2,4,5-T (kwas 2- 2,4,5-trichlorofenoksypropionowy)

Srednio trwate

30-100 dni

aldryna, atrazyna, carbaryl, carbofuran, diazynon, endryna, fo-
nofos, glifosat, heptachlor, linuron, paration, forat, symazyna,

terbacyl, TCA (kwas trichlorooctowy)

Trwale powyzej 100 dni  |bromacil, chlordan, lindan, paraquat, pikloram, trifluralina
Tabela 1.7
Wzgledna trwalo$¢ pestycydow w wodach naturalnych (F.L. McEwen, 1979)
Szybko rozktadalne Mato trwate Srednio trwate Trwate
Okres poltrwania Okres pottrwania Okres pottrwania Okres pottrwania
ponizej 2 tyg. 2-6 tyg. 6 tyg. — 6 mies. powyzej 6 mies.
Kaptan Chloramben Karbofuran DDT
Karbanyl Chlorprafam Karboksyn Gamma HCH
Chlorpyrifos Dalapon Chlordan Aldryna
Dichlorfos Diazynon Chlorfenwinfos Dieldryna
Dikrotofos Disulfoton Chloroksuron Heptachlor
Endotol Fenuron Dimetoat Izodrin
Endosulfan MCPA Difenomid Monokrofos
Fenitrotion Metoksychlor Diuron Benomyl
Malation Monuron Etion
Metiokarb Fonat Fensulfotion
Metyloparation Profam Linuron
Paration Prometon
Fosfamidon Propazyna
Propoksur Symazyna
2,4-D Toksafen
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Ryec. 1.27. Okres poltrwania niektorych pestycydéw w Srodowisku (R.A. Bailey, 1978)

Zgodnie z badaniami B.L. Hoyle’aiE.L. Arthura (2000), biotransformacja niepolarnych i nie-
lotnych pestycyddéw zachodzi dwuetapowo, w pierwszej fazie uktad enzymatyczny organizmu
wprowadza polarng grupe funkcyjna do czasteczki zwiazku, nastepnie w wyniku jej dotaczenia
powstaje nowy zwiazek o znacznie lepszej rozpuszczalnosci, co w konsekwencji pozwala na jego
latwiejsza eliminacje.

Biodegradacja pestycydow jest zwigzana w duzym stopniu z ich rozpuszczalnoscia w wodzie.
Zwiazki tatwiej rozpuszczalne sg intensywniej wymywane z gleb, a rozpuszczone w wodzie szyb-
ko hydrolizuja i na ogét tatwiej rozkladaja si¢ (tab. 1.7; J.R. Dojlido, 1995).

Roéwniez zanieczyszczenia bytowo-gospodarcze, charakteryzujace si¢ duza zawartoscia wy-
sokobiatkowej substancji organicznej, ulegaja biodegradacji. Produktami ich rozktadu sa gtownie
kwasy ttuszczowe, aldehydy i alkohole.

Ilo$¢ bakterii w zanieczyszczonych poziomach wodonosnych jest stosunkowo wysoka. Sto-
sujac metode bezposrednich zliczen w wodach zanieczyszczonych odciekami ze sktadowisk,
H.J. Albrechtseniin. (1995) szacowali liczbg¢ komorek bakterii od 100 do ponad 8000 w litrze. Dla
degradacji antropogenicznych zwiazkow organicznych bardzo istotne sa rowniez bakterie zwia-
zane z faza stala. Bakterie te, aktywne metabolicznie, wystgpuja gtownie na powierzchni drob-
nych frakcji (pytowej i itowej). Na przyktad, w piaskach fluwioglacjalnych strefy oddzialywania
sktadowiska Vejen w Danii liczba komorek bakteryjnych wynosita od 17 tysigcy do 1470 tysigcy
w kilogramie suchej masy osadu (J. Albrechtseniin., 1995; P.H. Nielsen1iin., 1995). Tak znaczne
ilosci bakterii zwiazane z powierzchnig osadu nie tworza jednak dostatecznie duzych nagroma-
dzen, ktore umozliwiaja tworzenie si¢ kompletnej i ciaglej blony na powierzchni czastek statych.
Zatem nie ma zastosowania w odniesieniu do warstwy wodono$nej koncepcja btony biologicznej
(P. Baveye i in., 1992).
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1.7.3. Czynniki decydujgce o intensywnoS$ci biodegradacji

Warunki redox, dostepnosé tlenu

Na zréznicowanie tempa degradacji substancji organicznych duzy wpltyw maja warunki redox
panujace w Srodowisku. Badania prowadzone przez H.X. Corseuil i in. (1998) oraz M. Pirnie
(1998), dotyczace biodegradacji etanolu w srodowiskach gruntowo-wodnych rézniacych si¢ po-
tencjalem utleniajaco-redukcyjnym, w pelni potwierdzajq istotne znaczenie potencjatu redox
(tab. 1.8).

Biodegradacja etanolu w warstwie

Tabela 18  yodonosnej zachodzi stosunkowo

Biodegradacja 80-100 g etanolu w warstwie wodonosnej ~ SZybko, zarowno w warunkach utle-
o zréznicowanym potencjale utleniajaco-redukcyjnym niajacych, jak i redukcyjnych. Ponadto
(H.X. Corseuil i in., 1998; M. Pirnie, 1998) badania wykazaly, ze etanol negatyw-

nie wplywa (spowalnia) na biodegra-

Warunki utleniajaco- | Biodegradacja dacj¢ innych sktadnikow, na przyktad
-redukeyjne [dni] benzenu, toluenu i ksylenu (BTX)
Tlenowe > (H.X. Corseuil i in., 1998; M. Pirnie,
Denitryfikacja 3 1998; S.R. Armstrong, 1999). Nawet w
Redukcja zelaza 12,5 warunkach tlenowych, przy dostgpie
Redukcja siarczanéw 25 bakterii Pseudomonas putida, biode-
Metanogeneza 12 gradacja toluenu rozpoczynata si¢ do-

piero po catkowitej degradacji etanolu
(M.J. Hunt i in., 1997).

Mozliwe jest rowniez powstawanie
lokalnych stref o odmiennych potencjatach utleniajaco-redukcyjnych nawet w obrebie tej samej
warstwy wodonosnej, tzw. mikrosrodowiska, ktorych lokalizacja jest zwiazana z dostgpnoscia i roz-
mieszczeniem zwiazkéw wegla organicznego, a takze z reaktywnoscia akceptorow elektronow.
K. Olanczuk-Neyman (2001) stwierdzata w rejonach wystepowania zanieczyszczen organicznych
w warstwie wodono$nej strefy natlenione oraz lokalnie tworzace si¢ warunki redukcyjne.

Reasumujac, nalezy stwierdzi¢, ze procesy biodegradacji zachodza szybciej w warunkach tle-
nowych niz beztlenowych (R.M. Atlas, R. Bartha, 1992), a wzrost tempa biodegradacji wiaze si¢
z wiekszym zuzyciem tlenu (CAPP Research Report, 2001).

Temperatura i wilgotnos$¢

Procesowi biodegradacji sprzyjaja réwniez wyzsze temperatury oraz wzrost wilgotnosci
w strefie niepetnego nasycenia. A.W. Taylor i W.F. Spencer (1990) wyzsze zuzycie tlenu oraz
szybsze tempo biodegradacji stwierdzali w sezonie letnim na skutek wzrostu temperatury. Ba-
dajac biodegradacje¢ pestycydow w strefie aeracji zauwazyli ponadto wzrost intensywnosci proce-
sow rozpadu w okresach podwyzszonych stanéw zwierciadta wod gruntowych, co byto bez-
posrednim wynikiem wzrostu stopnia uwilgocenia gleb i skatl. Korzystny wplyw wyzszych tem-
peratur na proces biodegradacji potwierdzily rowniez badania A. Jacobsona i T.M. Williamsa
(2000). Czas potowicznego rozpadu DCOI (4,5-dichloro-2-(n-octyl)-4-isothiazolin-3-one)
w temperaturze 25°C wynidst 20 godzin, natomiast w temperaturze 6°C proces ten wydtuzyt si¢
do 26 godzin. J.W. Davis i S. Madsen (1996), badajac wptyw wilgotno$ci na czas potowicznego
rozpadu toluenu w itach piaszczystych, stwierdzili, ze wzrost wilgotnosci gleby jest czynnikiem
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Tabela 1.9

Czas polowicznego rozpadu 5 pg/dm’ i 200 pg/dm’ toluenu
w ilach piaszczystych (J.W. Davis i S. Madsen, 1996)

Wilgotnoéé gleby Kon}centracja toluenu .
5 pg/dm 200 pg/dm

14% 75 godz.. 285 godz..

100% 57 godz.. 220 godz..

sprzyjajacym biodegradacji (tab. 1.9). Bez wzgledu na koncentracjg toluenu proces jego rozpadu
zachodzit szybciej przy pelnym nasyceniu badanej probki.

Najkorzystniejsze warunki do biodegradacji z udziatem mikroorganizmdéw wystepuja w stre-
fie wahan zwierciadla wody, poniewaz ruch wody nie tylko dostarcza substancje odzywcze, ale
umozliwia réwniez migracj¢ bakterii (L. Alfoldi, 1988; K. Olanczuk-Neyman, 2001).

Réwnowaga kwasowo-zasadowa

Kolejnym parametrem istotnie wptywajacym na proces biodegradacji jest odczyn Srodowiska.
Eksperymenty wykonywane przez A. Jacobsona i T.M. Williamsa (2000), badajacych procesy
biodegradacji substancji organicznych na przyktadzie rozktadu DCOI (4,5-dichloro-2-(n-oc-
tyl)-4-isothiazolin-3-one), potwierdzity ogdlna tendencje, ze w Srodowisku o odczynie obojetnym
proces potowicznego rozpadu jest znacznie dtuzszy niz w Srodowisku kwasnym czy zasadowym
(tab. 1.10).

Rodzaj gleby, osrodka skalnego

Kolejnym czynnikiem, ktory nalezy uwzgledni¢ przy ocenie podatnosci na biodegradacj¢ za-
nieczyszczen organicznych migrujacych w warstwie wodonos$nej, jest budowa i rodzaj osrodka
skalnego. W utworach drobnodyspersyjnych, w ktorych szkielet gleby czy skaly stanowia mine-
raly ilaste, proces rozpadu nastgpuje znacznie szybciej niz w skatach gruboziarnistych zbudowa-
nych z krzemionki. Badania prowadzone na probkach piasku kwarcytycznego oraz itow piasz-
czystych i glin wykazaty zblizone wartosci czasu polowicznego rozpadu toluenu w przypadku
itow piaszczystych i glin (okoto 50 godzin), natomiast w piaskach proces ten wymagat ponadtrzy-
krotnie dluzszego czasu (tab. 1.11).

Tabela 1.10 Tabela 1.11
Czas polowicznego rozpadu DCOI , Czas polowicznego rozpadu
w wybranych odczynach srodowiska 5 pg/dm” toluenu w wybranych rodzajach skal
(A. Jacobson i T.M. Williams, 2000) (J.W. Davis i S. Madsen, 1996)
Odczyn Czas potowicznego Rodzaj skaty Czas potowicznego
srodowiska rozpadu [godz.] rozpadu [godz. |
pH=5 216 Piaski 165
pH=7 >720 Ity piaszczyste 57
pH=9 288 Gliny 48
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Stezenia substancji podlegajacej biodegradacji

Przy rozwazaniu tempa biodegradacji nalezy réwniez uwzgledni¢ ste¢zenie poczatkowe sub-
stancji organicznej. Badania dotyczace biodegradacji toluenu w itach piaszczystych wykazaty, ze
wzrost koncentracji tego zwiazku w probkach wiaze si¢ z wydtuzeniem czasu polowicznego roz-
padu, a przy maksymalnie wysokich st¢zeniach w wyniku przekroczenia progu toksycznosci pro-
ces ten nie zachodzi (tab. 1.12).

Tabela 1.12

Czas polowicznego rozpadu wybranych stezen toluenu w ilach piaszczystych
(J.W. Davis i S. Madsen, 1996)

Rodzai eleb Koncentracja toluenu
odzaj gle
) gieby 0,5 pg/dm?* 5 pg/dm?® 50 pg/dm’ 200 pg/dm’ 500 pg/dm’
Ity piaszczyste 31 godz. 57 godz. 96 godz. 200 godz. degradacja nie
zachodzi

W przypadku innych zwiazkéow i w odmiennych warunkach wysokie st¢zenia moga od-
dziatywaé przeciwnie na tempo rozkladu biologicznego.

J. Ahtiainen i in. (2003) wykazali, ze wysokie koncentracje substancji chemicznych, ktore
W mieszaninie rozpuszczonych w wodzie zwiazkow stanowia najwazniejszy substrat, prowadza
do selektywnego wzrostu mikroorganizmdw, powodujac przyspieszenie tempa rozktadu biolo-
gicznego. Natomiast przy niskich koncentracjach zanieczyszczen w srodowisku, gdzie wystepuja
réwniez degradowane naturalne substraty wegla, zwiazek zanieczyszczajacy nie wspiera zna-
czaco rozwoju odpowiednich mikroorganizmoéow. W takich warunkach substancja chemiczna nie
dostarcza wystarczajacej energii i wegla dla wzrostu degradujacych mikroorganizméw; jej
rozktad jest determinowany przez utylizacj¢ drugiego substratu, a biodegradacja wykazuje ze-
rowa kinetyke wzrostu ze stalym tempem rozktadu biologicznego.

Reasumujac, nalezy stwierdzié, ze rozne koncentracje substancji chemicznych jako mozli-
wych substratow prowadza do réznej kinetyki wzrostu i w zwiazku z tym do r6znego tempa biode-
gradacji.

Rodzaj substancji podlegajacej biodegradacji

Decydujacym i podstawowym czynnikiem warunkujacym tempo biodegradacji jest rodzaj
substancji biodegradowanej. Wymiernym przyktadem sa réznice czaséw polowicznego rozpadu
karbaminowych estréw —zwiazkdéw o podobnej strukturze, rdzniacych si¢ jedynie podstawianymi
grupami Ry, Ry, R3 (ryc. 1.28).

W grupie zanieczyszczen organicznych spotykamy réwniez zwiazki o bardzo stabilnych
i zblizonych czasach rozktadu. Badania laboratoryjne dotyczace 25 aromatycznych zwiazkow or-
ganicznych zawierajacych siarke (w tym fenylotiooctan oraz octan fenylosulfinylowy) wykazaty,
ze w warunkach tlenowych, z udziatem bakterii Pseudomonas, czas polowicznego rozpadu tych
zwiazkow wynosit od 1,27 do 2,88 dnia (A.Q. Zhang i in., 1998).

Oceniajac zachowanie si¢ zwiazkéw organicznych w srodowisku wéd podziemnych, nalezy
uwzgledni¢ rowniez wzajemne oddzialywania substancji, ktore tworza mieszaning réznych
zwiazkow zanieczyszczajacych. Mechanizm biodegradacji jednopierscieniowych weglowodo-
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Ryec. 1.28. Czas polowicznego rozpadu karbaminowych estréw (R.P. Schwarzenbach i in., 1993)
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Ryec. 1.29. Czas niezbedny do obnizenia stezen benzenu i MTBE z uwzglednieniem procesu
dyspersji oraz dyspersji i biodegradacji (M. Schirmer i in., 1999)
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row aromatycznych, benzenu, toluenu, etylobenzenu i ksylenu (BTEX) jest w znacznym stopniu
poznany. Jednakze do$¢ czesto w zanieczyszczonym srodowisku wystepuje dodawany do benzy-
ny eter metylo-tert butylowy (MTBE), ktory nawet z udziatem mikroorganizmow jest bardziej od-
porny na biodegradacj¢ niz BTEX. Badania dotyczace zmiany stgzen tego sktadnika w ptytko
wystepujacej warstwie wodonosnej, prowadzone w Kanadzie (M. Schirmer i in., 1999), wyka-
zaly, ze uwzgledniajac wylacznie proces dyspersji, obnizenie zawartosci benzenu do ilosci
5 pg/dm3, wymaganej dla wéd przeznaczonych do spozycia przez Environmental Protection
Agency (EPA), przy wartosci poczatkowej 7,7 mg/dm3, wynidstby ponad 40 lat (ryc. 1.29).
Znacznie dluzszego czasu wymaga biodegradacja MTBE, ktérego poczatkowe stezenie wynosito
269 mg/dm3. Po 40 latach warto$é tego sktadnika uleglaby obnizeniu do 200 pg/dm3, natomiast do
uzyskania warto$ci 20 pg/dm3, wymaganej przez EPA, konieczny bylby okres ponad 185 lat.
O znaczeniu proceséw biodegradacji $wiadcza koncowe wyniki badan. W drugiej fazie ekspery-
mentu oprdcz proceséw dyspersji uwzgledniono réwniez procesy biodegradacji.

Uzyskano zasadniczo nizsze warto$ci czasu potrzebnego do obnizenia koncentracji benzenu
i MTBE do ilo$ci wymaganej norma sanitarng (EPA). W przypadku benzenu czas ten wynidst po-
nad 3 lata, natomiast MTBE — prawie 10 lat (ryc. 1.29).

1.7.4. Bioremediacja

Jak juz wspomniano, substancje organiczne w warunkach tlenowych przy pelnej biodegrada-
cji ulegajq rozktadowi na sktadniki przyjazne srodowisku, migdzy innymi na dwutlenek wegla
i wodg. Czas niezbedny do catkowitego rozktadu zanieczyszczen, zalezny od rodzaju zwiazku,
formy jego wystepowania, stezenia, warunkéw hydrogeochemicznych wodonosca, moze wyno-
si¢ dziesiatki, a nawet setki lat. W celu intensyfikacji proceséw oczyszczenia zardwno z wody, jak
i z fazy stalej (gleba i skala) stosuje si¢ roznorodne techniki bioremediacyjne. Bioremediacja jest
skutecznym i ekonomicznie uzasadnionym procesem polegajacym na przeksztalceniu zanie-
czyszczen w bezpieczne naturalne substancje. W procesie tym wykorzystuje si¢ naturalng mikro-
flor¢ glebowa, bioaugmentacje, to jest wprowadzanie wyselekcjonowanych mikroorganizmow
zdolnych do rozktadu wybranych zanieczyszczen, oraz fitoremediacjg, czyli uprawg specyficz-
nych gatunkéw roslin (R.G. Zepp, F. Schlotzhauer, 1979).

Podstawowe etapy procesu oczyszczania to: wprowadzenie systemu napowietrzania lub odpo-
wiednikow tlenu, wprowadzenie odzywki i szczepu bakterii, kontrola parametréw fizykoche-
micznych. Proces degradacji uznaje si¢ za zakonczony, kiedy zwiazek organiczny ulegnie
rozpadowi do naturalnie wystepujacych w srodowisku zwiazkow typu CO, i H,O. Nalezy jednak
pamigtac, ze w warunkach naturalnych szczegdlnie trwate organiczne zanieczyszczenia ulegajac
rozpadowi daja réznorakie zwigzki posrednie (tab. 1.13).

Aktywnos¢ mikroorganizmow rzutuje na sposob i skutecznos$é biodegradacji materii orga-
nicznej w srodowisku wod podziemnych. Dlatego tez w procesach bioremediacji nalezy stworzy¢
najlepsze warunki dla rozwoju mikroorganizmow, to jest zapewnié dostepnos¢ substancji pokar-
mowych, optymalne stgzenia rozpuszczonego tlenu, potencjalu utleniajaco-redukcyjnego, odezy-
nu i temperatury (tab. 1.14).

Zwigkszenie efektywnosci biodegradacji mozna rowniez uzyskaé wykorzystujac zjawisko sy-
nergizmu, zaszczepiajac mieszang populacje mikroorganizmdow. Populacje te wystepuja zarowno
w biocenozach srodowiska naturalnego, jak i w biocenozach bioracych udzial w remediacji zanie-
czyszczonych warstw wodonosnych. Wedhug E. Klimiuk i M. Lebkowskiej (2004) w stosowaniu
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Tabela 1.13

Produkty biodegradacji wybranych trwalych organicznych zanieczyszczen Srodowiska
(A. Kot-Wasik i in., 2003)

Substrat Wzor Produkty
CH,—COOH
24_D ({) 2,4 — dichlorofenol
kwas 2.4 Cl 3,5 — dichlorokatechol
dwﬁ? ’f -~ K t 2 — chloromaleinian
ichlorofenoksyoctowy 3 — oxoadypinian
Cl
Cl
)\ Hydroksyatrazyna
NN kwas cyjanurowy
Atrazyna /L | biuret (karbamylomocznik)
H N H/\ mocznik

Benzochinon
katechol
kwas szczawiowy

O
Benzo(a)piren benzo(e)piren
U

DDE  1,1-dichloro-2,2-
bis(4-chlorofenylo)-etylen
DDD  1,1-dichloro-2,2-
bis(4-chlorofenylo)-etan
DDT CL-CL DDMU  1-chloro-2,2-bis
1,1,1 - trichloro-2,2-bis (4-chlorofenylo)-etylen _
(4-chlorofenylo)-etan O O DDMS  1-chloro-2,2-bis
cL cL (4-chlorof§nylo)-etan
DDM  bis(4-chlorofenylo)-
metan
DBP 44'-
dichlorobenzofenon

o\\N@O o~ .
Paration o” P p-nitrofenol

s”0 kwas dietylofosforowy

Fenol

technik bioremediacji polegajacych na wprowadzaniu do Srodowiska odpowiednich kultur bakte-
ryjnych istotne jest zdefiniowanie okresu adaptacji drobnoustrojow, w ktérym wytwarzaja one en-
zymy indukcyjne, ktore z kolei zanikna wraz z wyczerpaniem okre$lonego substratu.

Zblizone proporcje substancji pokarmowych w roztworze odzywczym dla bakterii heterotro-
ficznych podaje K. Mikscha (2000). Wedlug tego autora proporcje wegla zawartego w zwiazkach
rozktadanych do azotu i fosforu powinny optymalnie w warunkach tlenowych wynosi¢ C: N : P =
100 : 20 : 1, natomiast w warunkach beztlenowych 100 : 2 : 0,3. Wowczas ilo§¢ zwiazkdw wegla
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Tabela 1.14

Optymalne zakresy czynnikow Srodowiskowych wplywajace na aktywno$¢ mikroorganizmow
w gruncie (R.C. Sims i in., 1984; R.L. Huddleston i in., 1986; E.A. Paul i F.E. Clark, 1989;
J.L. Sims i in., 1993; K. Olanczuk-Neyman, 2001)

Czynnik Zakres optymalny
Dostgpna woda gruntowa 25-85% zdolnosci zatrzymywania wody
Stezenie rozpuszczonego tlenu >0,2 mg O,/dm’
Potencjat utleniajaco-redukcyjny powyzej 50 mV
Odczyn 5,5-8,5
Substancje pokarmowe stosunek C:N:P=100:10:1
Temperatura 15-45°C

w procesie biodegradacji materii organicznej dostarcza taka ilo$¢ energii, by pozostata cze¢$¢ we-
gla wraz z azotem i fosforem mogta by¢ w catosci wbudowana w biomase.

Okreslajac tempo biodegradacji zanieczyszczen w naturalnych wodach powierzchniowych,
nalezy bra¢ pod uwage przede wszystkim ich wlasciwosci. Wedtug A.Z. Gotvajna i J. Za-
gorc-Koncan (1999) wody ze wzgledu na zawartos¢ sktadnikow odzywczych i materii organicz-
nej dzielimy na:

—wody oligotroficzne (<0,01 mg P/dm?3) bardzo ubogie w substancje biogenne i organiczne,

dobrze natlenione, przezroczyste, z mata zawartoscia fosforanéw i azotanow;

— wody mezotroficzne (0,01-0,035 mg P/dm3) o umiarkowanej Zyzno$ci wynikajacej z nie-

zbyt duzej ilosci biogendw i substancji organicznych;

— wody eutroficzne (0,035-0,1 mg P/dm3) zyzne, o malej przezroczystosci;

— wody hypertroficzne (> 0,1 mg P/dm3) o bardzo duzej zawartosci fosforanow.

W wyniku przeprowadzonych badan autorzy ci stwierdzili, ze obecnos¢ substancji odzyw-
czych w wodach powoduje wyrazny wzrost tempa biodegradacji oraz zmniejszenie opoéznien cza-
sowych.

Przyktadem stosowania metod mikrobiologicznych przy usuwaniu zanieczyszczen z wod
podziemnych sa miedzy innymi prace remediacyjne prowadzone przez EPA — Agencje Ochrony
Srodowiska US — przy usuwaniu zwiazkéw chloroetylenowych. Chloroetylen jest substancia tok-
syczng o udokumentowanym oddzialywaniu kancerogennym. Jego bioakumulacja ma tragiczne
konsekwencje dla naszego organizmu. Obecno$¢ tych zwigzkéw w Srodowisku naturalnym (PCE
—tetrachloroetylen, TCE —trichloroetylen, DCE — dichloroetylen, VC — chlorek winylu) jest spo-
wodowana dzialalno$cia gospodarcza cztowieka. Powszechnie stosowana w USA metoda pozby-
wania si¢ tego typu zanieczyszczen pump & treat, polegajaca na przepompowaniu i oczyszczaniu
wod podziemnych, w tym przypadku nie zdata egzaminu. Dlatego zastosowano mikrobiologiczna
degradacje chloroetylenu polegajaca na zastepowaniu pierwiastka chloru np. wodorem w wyniku
reakcji redox oraz zastosowaniu duzej aktywno$ci mikroorganizmdéw utleniajacych. Rozktad
zwigzkow chloroetylenu jest bardzo powolny i czgsto niekompletny, jednak mikroorganizmy
utleniajace byly w stanie doprowadzi¢ do catkowitej jego degradacji (P.M. Bradley, 2000 ).
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1.7.5. Wskazniki procesu biodegradacji zanieczyszczen organicznych

Prognozujac zachowanie si¢ zanieczyszczen organicznych w wodach podziemnych, ich mo-
bilnos¢ i przeksztalcenia, konieczne jest dokladne rozpoznanie parametrow srodowiskowych:
biologicznych, chemicznych, hydraulicznych i sorpcyjnych. W ocenie tej pomocne sa zestawienia
tabelaryczne grupujace niezbgdne parametry do rozpoznania procesow biodegradacji (tab. 1.15).

Podatnos$¢ zanieczyszczen organicznych i ich mieszanin na mikrobiologiczny rozktad okre-
$laja zmiany zawartosci substratow pokarmowych i biomasy. Jesli nie nastgpuje zmniejszenie za-
wartos$ci substratow, moze to wskazywac, iz zanieczyszczenia wystgpuja w stezeniach toksycz-
nych dla drobnoustrojéw lub sa odporne na biodegradacje.

Prognozowanie mozliwosci biochemicznego rozkladu substancji organicznych w wodach
i w gruntach, szczegdlnie zwiazkdéw rozpuszczalnych w wodzie 1 nielotnych, mozna prowadzi¢
z zastosowaniem testow przesiewowych i potwierdzajacych. W testach przesiewowych uznano,
ze eliminacja 70% RWO (rozpuszczony wegiel organiczny), 60% BZT lub 60% wytworzonego
CO, w okresie 28 dni §$wiadczy o znacznej podatnosci zwiazku na biodegradacje. Jesli uzyska si¢
wynik negatywny, wykonuje si¢ testy potwierdzajace w czasie duzszym niz 28 dni. W tym przy-
padku uzyskane wartosci biodegradacji powyzej 20% $wiadcza o mozliwosci wstepnej podatno-
$ci zwiazku chemicznego na rozktad, natomiast brak przemian wskazuje, iz mamy do czynienia
z substancja refrakcyjna, trwata w srodowisku. (E. Klimiuk, M. Lebkowska, 2004).

Najczesciej w testach biodegradacji stosuje si¢ jako wskazniki ubytku substratu pomiar anali-
tyczny ChZT, BZT, RWO lub ilosci wytworzonego CO,. Nastgpnie nalezy obliczy¢ TZT (teore-
tyczne zapotrzebowanie tlenu), to znaczy ilo$¢ tlenu potrzebna do catkowitego utlenienia pier-
wiastkéw wchodzacych w sktad danego zwiazku organicznego, wyrazona w mg O, substratu. Po-
réwnanie wartosci TZT z uzyskanymi eksperymentalnie warto§ciami ChZT, RWO i BZT pozwa-
la na liczbowe wyrazenie efektu rozkladu i wydajnosci biodegradacji. Weglowodory, thuszcze,
alkohole i aldehydy maja wysoka wartos¢ TZT (op.cit.).

Przyktadowo, teoretyczne zapotrzebowanie tlenu (TZT) dla kwasu octowego C,H40,, obli-
czone na podstawie réwnan stechiometrycznych, wynosi:

CHO,+ (x+y/4-22)0,=xCO,+y/2H,0
(x+y/4-2/2)0,=2+1-1)32=64mg O,

TZT = 64/60 = 1,07 mg O,/mg CH;COOH (gdzie: 60 to masa czasteczkowa CH;COOH).

Oceng podatnosci na biodegradacje zwiazkow organicznych mozna charakteryzowac rowniez
stosunkiem BZT<s/ChZT ¢, oraz procentowym spadkiem ChZT-6w (tab. 1.16).

Mikroorganizmy i enzymy znajdujace si¢ w warstwie wodonosnej pobierajac energi¢ nie-
zbedna do zycia i wzrostu rozkladajq substancj¢ organiczna. Dlatego wzrost biomasy mikroorga-
nizmo6w moze rowniez by¢ dobrym wskaznikiem stopnia biodegradacji. Prawie wszystkie reakcje
zachodzace w czasie rozkladu zanieczyszczen organicznych sg katalizowane przez enzymy
i zgodnie z teorig Michaelisa-Menten ich szybko$¢ zalezy od stosunku stezen substratu i enzymu,
jezeli inne czynniki podczas tych reakcji pozostaja niezmienne. Wzrost szybkosci reakcji jest pro-
porcjonalny do przyrostu st¢zenia substratu, za$§ maksymalna predkos¢ reakcja osiaga wowczas,
gdy kazda czasteczka enzymu jest wysycona czasteczka substratu. Maksymalna szybko$¢ reakcji
jest wigc proporcjonalna do ste¢zenia enzymu (K. Mikscha, 2000).

Badania kinetyki wzrostu biomasy mikroorganizmoéw i rozktadu substratéw doprowadzity do
opracowania zaleznosci matematycznych opisujacych te procesy (J.R. Dojlido, 1995):
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Tabela 1.15

Parametry konieczne do oceny przemieszczania si¢ i przeksztalcen zanieczyszczen organicznych
w wodach podziemnych (A. Azadpour-Keeley i in., 1999)

— zawartos¢ mineralow
ilastych

BIOLOGICZNE | Charakterystyka wod Charakterystyka Charakterystyka
podziemnych warstwy wodonosnej zanieczyszczen
— sita jonowa — granulacja — potencjalne substancje
—pH — ilo$¢ aktywnych bakterii | ZaNI€CZyszczajace
— temperatura — stafa szybkosci reakcji |~ toksycznos¢
— substancje pokarmowe rozpadu (réwnanie Mo- |- koncentracje
noda
— substraty )
—0,,NOs, SO;~
— makrosktadniki
(P, S,N)
— mikrosktadniki
— mikroorganizmy
CHEMICZNE Charakterystyka wod Charakterystyka Charakterystyka
podziemnych warstwy wodonosnej zanieczyszczen
— sifa jonowa — potencjalne katalizatory |— potencjalne substancje
- pH — mineraty ilaste zanieczyszczajace
~ temperatura — koncentracje
~NO;, SO7, 0,
— sktadniki toksyczne
HYDRAULICZNE Ognisko Studnie Srodowisko
zanieczyszczen hydrogeologiczne
— lokalizacja — lokalizacja — parametry warstwy wo-
— wielkos¢ —ilog¢ donosnej
— dynamika migracji za- |- glebokos¢ — poziomy izolujace
nieczyszczen — wydajnosé eksploata- |~ spadek hydrauliczny
cyjna — natezenie przeptywu
wod podziemnych
SORPCYJNE Wspoélkezynnik Charakterystyka Charakterystyka
rozkladu warstwy wodonosnej zanieczyszczen
— charakterystyka kon- |- zawarto$¢ wegla orga-  |— wspotczynnik podziatu
centracji nicznego oktanol/woda

— rozpuszczalno$é




1.7. Rozpad i biodegradacja zanieczyszczen 69

Tabela 1.16

Klasyfikacja rozkladalno$ci zwiazkow organicznych
(wg E. Klimiuk i M. Lebkowskiej, 2004)

BZTs/ ChZTc, Spadek ChZT¢, Ocena podatnosci
[%] na biochemiczny rozpad
>0,5 >90 Latwo rozktadalny
0,4-0,5 50-90 Rozktadalny
0,2-0,4 10-50 Powoli rozktadalny
<0,2 <10 Oporny na rozktad
V= Vnax /Kyt C [1.39]

gdzie:
Vinax — Maksymalna szybko$¢ reakeji [g/m3d],
C - stezenie substratu [g/m?],
K,, — stata Michaelisa, ktorej wartos¢ odpowiada takiemu stezeniu substratu, przy ktorym szybkosé
reakcji wynosi 0,5V,

Biologiczny rozktad zwigzkéw organicznych jest zawsze zwigzany z przyrostem mikroorga-
nizmow, a szybko$¢é wzrostu mikroorganizmow jest proporcjonalna do stezenia substratu. J. Mo-
nod (1949) zalezno$¢ miedzy szybkoscia wzrostu biomasy bakterii a stezeniem substratu opisal
réwnaniem:

d[B] / dt = u[B]

0= e [CT/ K+ [C] [1.40]
gdzie:
B - biomasa [mg/dm?],
K, - stezenie substratu [mg/dm?], przy ktérym szybkos$¢ wzrostu mikroorganizméw wynosi
095 umaxa
W - stala szybkosci wzrostu mikroorganizméw [d'],

Wnax — Maksymalna wartos$é statej szybkosci wzrostu mikroorganizmow [d],
C - stezenie substratu [g/m?].

Przy niskim st¢zeniu substratu jego przyrost powoduje duzy wzrost szybkosci reakcji.
Ze wzrostem stgzenia substratu zwigkszenie szybkosci reakcji jest coraz mniejsze i wreszcie
osiaga szybkosci maksymalne ([,,,) (ryc. 1.30). Dalszy wzrost stgzenia substratow nie zmienia
szybkosci reakcji.

Przy zalozeniu, ze z jednostki substratu uzyskuje si¢ jednostke biomasy, mozna zapisac:

d[B] = -Y d[C] [1.41]

gdzie:
Y — wspdtczynnik wydajnosci, tj. stosunek produkowanej biomasy do zuzytego substratu.
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Ryec. 1.30. Wplyw stezenia substratu na
szybko§¢ reakeji (J.R. Dojlido, 1995) Ryec. 1.31. Rozklad malationu i wzrost bakterii
(D.F. Paris, 1975)

Przyktadem tego typu ocen dynamiki biodegradacji sa badania laboratoryjne rozktadu malationu
za pomoca czystych kultur bakterii (ryc. 1.31). D.F. Paris (1975) dla tego eksperymentu uzyskal na-
stepujace parametry: . =0,37/h, K;=2,17 pmol/dm3, Y =4-1010komo6rek w pmolu substratu.

Jednak powszechnie stosowanym parametrem do scharakteryzowania szybkosci reakcji roz-
ktadalnosci zwiazkow organicznych jest czas potowiczny, zwany tez okresem poltrwania reakcji
ly,5- Jest to przedzial czasu, w ktérym potowa substratu ulegta przereagowaniu. Kinetyke procesu
biodegradacji mozna okresli¢ za pomoca nastgpujacych wzordw:

dC,/dt =k (reakcja zerowego rzgdu)
dCp/dt = —k,Cy (reakcja pierwszego rzedu) [1.42]

gdzie:
ko, k; — state szybkosci reakceji,
C,, Cp— stezenie substancji ulegajacej biodegradacji [mg/dm?].

Do najczgsciej stosowanych nalezy wzor zaktadajacy, ze degradacja substancji organicznych
zachodzi zgodnie z reakcja pierwszego rzedu, gdzie szybkos¢ rozktadu degradowanej substancji
jest wprost proporcjonalna do jej stezenia (R.J. Charbeneau, 2000). Natomiast jesli koncentracje
substratu sa nizsze od potowy ich maksymalnej koncentracji, ktéra mikroorganizmy zuzywaja
w procesach zyciowych, nalezy przyja¢ do obliczen stala rozpadu dla reakcji zerowego rzedu
(A.K. Sun, T.K. Wood, 1996).

Dlareakcji zerowego rzedu czas potowicznego zaniku jest funkcja stezenia poczatkowego, na-
tomiast dla reakcji pierwszego rzedu jest warto$cia stata.

Szybkos¢ rozpadu substancji degradowanej jest proporcjonalna do jej stgzenia:

oc —k.C [1.43]
ot

gdzie:
C - stezenie substancji [mg/dm?],
k, — stata szybkosci reakcji rozpadu [1/d],
t —czas reakcji [d].



1.7. Rozpad i biodegradacja zanieczyszczen 71

Liczne badania doswiadczalne i prace teoretyczne dotyczace oceny migracji zanieczyszczen
w warstwach wodonosnych potwierdzity, ze modelem dogodnym do opisu reakcji biodegradacji
substancji, gtdéwnie organicznych, jest powszechnie uzywany model procesu rozpadu promienio-
tworczego. Jest on opisany wzorem identycznym do modelu reakcji pierwszego rzgdu, a jego roz-
wiazanie ma posta¢ wyktadnicza:

C=Cp-e [1.44]

gdzie:
C, — poczatkowe stezenie substancji ulegajacej rozpadowi [mg/dm?].

W obliczeniach rozpadu oraz biodegradacji substancji rozpuszczonych w wodach podziem-
nych szczego6lnie dogodnym parametrem jest czas potowicznego zaniku 7 5 (T. Macioszezyk,
1999). Podstawiajac do wzoru [1.44] C, _ 5 = 0,5C), otrzymamy:

0,693 [1.45]
k

”

los =

Znajac warto$¢ £ 5, mozna obliczy¢ czas niezbedny do osiagnigcia dowolnego stopnia degra-
dacji substancji zanieczyszczajacej. Za przyktad niech postuzy benzen o czasie polowicznego za-
niku w wodach podziemnych wynoszacym 146 dni (T.E. Busheck, C.M. Alcantar, 1995).
Gdybys$my chcieli okresli¢ czas, po jakim rozpadowi ulegnie 75% tej substancji, nalezaloby po-
mnozy¢ czas polowicznego zaniku przez logy(1/(1 - 0,75)), czyli 7y 75 = 146d x 2 =292d. Analo-
gicznie obliczymy czas potrzebny do rozpadu 99% benzenu rozpuszczonego w wodach pod-
ziemnych: 1) g9 = 146d x logy(1/(1 —0,99)) = 146d x 6,64 = 970d.

Parametry rozpadu i biodegradacji najczesciej wyznacza si¢ metodami laboratoryjnymi.

Na podstawie danych literaturowych i badan wlasnych S. Witczak i A. Adamczyk (1994)
przedstawili klasyfikacje¢ trwatosci substancji migrujacych w wodach podziemnych, wydzielajac
pie¢ klas trwatosci (tab. 1.17).

Przy ocenie dynamiki procesu biodegradacji istotna rol¢ odgrywa wybor metody odwzoro-
wujacej czasy rozpadu badanego zwiazku.

Badania majace na celu okreslenie czasu biodegradacji benzenu, toluenu i ksylenu w warstwie
wodono$nej charakteryzujacej si¢ warunkami utleniajacymi (okoto 2 mg O,/dm3) oraz wystepo-

Tabela 1.17

Klasyfikacja trwalo$ci substancji migrujacych w wodach podziemnych
(S. Witczak, A. Adamczyk, 1994)

Klasy trwatosci Trwato$¢ substancji Czas potowicznego
zaniku 7, 5 [rok]
Al Bardzo szybko degradowane ponizej 0,5
A2 Szybko degradowane 0,5-1,0
B Srednio degradowane 1-5
C Wolno degradowane 5-20
D Bardzo wolno degradowane ponad 20
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Ryec. 1.32. Poréwnanie czasu biodegradacji benzenu, toluenu i ksylenu w wodach podziemnych,
wyznaczonego réoznymi metodami (J.S. Jean i in., 2002; T. Gouin i in., 2004)

waniem w nadkladzie warstwy potprzepuszczalnej wykazaly duza zbiezno$¢ wynikéw badan eks-
perymentalnych z danymi uzyskanymi na podstawie modelowania z zastosowaniem stalej
szybkosci reakcji rozpadu I rzgdu (k) oraz statej szybkosci wzrostu z wzoru Monoda (). Szcze-
g6lnie w przypadku badanych zwiazkdéw obliczenia z zastosowaniem statej Monoda wykazaty
najwieksza zbieznos$¢ z wynikami laboratoryjnymi (ryc. 1.32).

Tego typu badania (dotyczace okreslenia parametréw rozpadu substancji organicznych) pro-
wadzone sa przez roznych specjalistow. O interdyscyplinarnym charakterze badan $wiadcza spo-
soby wykorzystania wynikow. Poznanie parametréw biodegradacji jest niezbedne do atestacji
zwiazkow chemicznych 1 wyrobéw handlowych, wyznaczania dopuszczalnych stezen zanie-
czyszczen w wodach powierzchniowych i §ciekach, prognozowania mozliwosci biochemicznego
rozkladu substancji organicznych w wodach i gruntach, prognozowania przebiegu eliminacji
zwiazkow organicznych w oczyszczalniach biologicznych i w procesach uzdatniania wody
(E. Klimiuk, M. Lebkowska, 2004). Znajomos¢ kinetyki reakcji rozpadu szczegélnie nietrwatych
zwiazkow organicznych jest rowniez konieczna przy odwzorowaniach i symulacjach modelo-
wych transportu zanieczyszczen w wodach podziemnych.
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