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Abstrakt

Monitorowanie losow srodkéw farmaceutycznych w srodowiskach wodnym oraz lgdowym stato
sie niezwykle istotne w dobie rosngcej swiadomosci ekologicznej spoteczehstwa. Na
szczegolng uwage zastugujg srodki bakteriobdjcze (AMs; ang. antimicrobial agents) ze
wzgledu na korelacje pomiedzy szybkim rozwojem lekoopornosci bakterii, a ich wzmozong
konsumpcjg i obecnoscig w srodowisku. Najczesciej w prébkach srodowiskowych
monitorowane sg wybrane zanieczyszczenia, uregulowane przepisami prawnymi lub bedgce
przedmiotem zainteresowania opinii publicznej. Powszechnie stosowana analiza celowana nie
jest wystarczajgca do obiektywnej oceny stanu srodowiska, poniewaz mozna jg stosowacé
wytacznie do ograniczonej liczby zwigzkow, dla ktorych dostepne sg substancje wzorcowe.
Ponadto AMs ulegajg przemianom pod wptywem dziatania czynnikow srodowiskowych,
tworzgc produkty transformacji (TPs; ang. transformation products) o nieznanej strukturze
i wlasciwosciach. Celem przedstawionej rozprawy doktorskiej bylo opracowanie nowych
metod analitycznych, uzytecznych w analizie wybranych AMs oraz ich TPs obecnych
w prébkach srodowiskowych. Monitorowanie rozprzestrzenienia sie zaréwno AMs, jak i ich
TPs w probkach srodowiskowych jest mozliwe z zastosowaniem chromatografii cieczowe;j
sprzezonej z tandemowg spektrometrig mas (LC-MS/MS). Wykorzystanie réznych trybow
skanowania tandemowego spektrometru mas, pozwala na analize przesiewowg oraz analize
niecelowang szerokiej grupy zanieczyszczen obecnych w probce. Na podstawie dostepnych
raportéw dotyczacych spozycia lekow w Europie wybrano do analiz 22 AMs z 7 grup lekéw
(sulfonamidow, tetracyklin, fluorochinolonéw, makrolidéw, B-laktaméw, linozyamidéw oraz
glikopeptyddéw). Rozprawa jest zbiorem dziewieciu prac opublikowanych w zagranicznych
czasopismach naukowych. Na etapie przeprowadzonego studium literaturowego wytypowano
najczesciej stosowane w medycynie oraz weterynarii AMs. Nastepnie opracowano metody ich
ekstrakcji i oznaczania z uzyciem LC-MS/MS dla réznych typow prébek srodowiskowych
(wody, gleby, tkanki roé$linne). Opracowane procedury zastosowano w badaniach
rozpowszechnienia badanych AMs w srodowisku wodnym oraz glebie na terenie wojewddztwa
Slgskiego. Wskazano dwa gtowne zrédta AMs w srodowisku — oczyszczalnie $ciekow oraz
nawozy odzwierzece. Nastepnie oceniono ich zdolnos¢ do akumulaciji i trwato$¢ w warunkach
srodowiskowych. Badania poszerzono o NTA, w celu identyfikacji TPs i zaproponowania
Sciezek ich transformaciji. Stwierdzono, ze obecnie stosowane metody oczyszczania $ciekow
nie sg wystarczajgce, aby w petni usung¢ AMs ze sciekow i zaproponowano dwie metody
alternatywne dla oczyszczania wéd i Sciekow (fotokataliza, fitoremediacja).



Abstract

Monitoring the fate and presence of pharmaceuticals in aquatic and terrestrial environments
has become extremely important due to society's developing ecological awareness.
Antimicrobial agents (AMs) deserve special attention due to the correlation between the rapid
increase in drug resistance of bacteria connected with growth of their consumption and
occurrence in the environment. Most often, monitoring covers selected pollutants regulated by
law or being of public interest. The commonly used targeted analysis is insufficient for an
objective assessment of the state of the environment because it can only be applied to a limited
number of compounds for which a reference standard is available. Moreover, AMs are
transformed under the influence of environmental factors, creating transformation products
(TPs) with unknown structures and properties. The doctoral thesis aimed to develop new
analytical methods that are useful in analyzing the occurrence of selected AMs and their
TPs in environmental samples. Determination of the distribution of AMs and their TPs in
environmental samples is possible using liquid chromatography coupled to a tandem mass
spectrometer (LC-MS/MS). The application of various scanning modes of tandem mass
spectrometer permits screening and non-targeted analysis of a wide range of contaminants in
the sample. Based on the available reports on pharmaceutical consumption in Europe, 22 AMs
from 7 drug classes (sulfonamides, tetracyclines, fluoroquinolones, macrolides, B-lactams,
lincosamides, and glycopeptides) were selected. The dissertation is based on nine peer-
reviewed publications in international scientific journals. As a result of the literature review, the
AMs most frequently used in medicine and veterinary medicine were selected. Their extraction
and determination methods using LC-MS/MS were developed for various environmental
samples (water, soil, plant tissues). The developed procedures were used in monitoring studies
of the prevalence of selected AMs in the aquatic environment and soil in the Silesian
Voivodeship. Two primary sources of AMs in the environment were identified — wastewater
treatment plants and animal fertilizers — and their ability to accumulate and persist in
environmental conditions was assessed. The research was extended to include NTA to identify
TPs and propose paths for their transformation. Finally, it was found that currently used
wastewater treatment methods are not sufficient to fully remove AMs from wastewater and
surface water, so two alternative water treatment methods were proposed (photocatalysis and
phytoremediation).
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Wykaz skrétéw i akronimow

Akronim/skrét Termin w jezyku polskim Termin w jezyku angielskim
14-OH-CLR 14-hydroksy-klarytormycyna 14-hydroxy-claritormycin
AcA kwas octowy acetic acid
ACN acetonitryl acetonitrile
Ac-SFM 4-N-acetylosulfametazyna 4-N-acetylsulfamethazine
AMOX amoksycylina amoxicillin
AMP ampicylina ampicillin
AMs srodki bakteriobdjcze antimicrobial agents
AOPs zaawansowane procesy utleniania advanced oxidation processes
AS osad czynny activated sludge
AZI azytromycyna azithromycin
BAF wspotczynnik bioakumulaciji bioaccumulator factor
CAD gaz kolizyjny collision gas
CE energia kolizji collision energy
CEC zdolnos$¢ do wymiany kationow cation exchange capacity
CEL cefaklor cefaclor
CFM cefiksym cefixime
CFX cefaleksyna cephalexin
CIP ciprofloksacyna ciprofloxacin
CLD klindamycyna clindamycin
CLR klarytromycyna clarithromycin
cQbD weglowe kropki kwantowe carbon quantum dots
CTX cefotaksym cefotaxime
CUR gaz kurtynowy curtain gas
Ccv wspotczynnik zmiennosci coefficient of variation
CXP energia na wyjsciu z komory kolizyjnej collision cell exit potential
DAD detektor z matryca diodowg diode array detector
DANO danofloksacyna danofloxacin
DDD definiowana dzienna dawka defined daily doses
DIF difloksacyna difloxacin
DOX doksycyklina doxycycline
DP potencjat deklasteryzacji declustering potential
DRW woda rzegé;igx%’ggjszgz%ﬂfﬁ m zrzutu downstream river water
DW sucha masa dry weight
EC50 - half maximal effective concentration
ECDC Europejskie_ Centrum ds. ;apobiegania European Centre for Disease Prevention
i Kontroli Choréb and Control
EDTA kwas (etylenodiamino)tetraoctowy ethylenediaminetetraacetic acid
EMS wzmochnione skanowanie MS enhanced MS scan
ENF enrofloksacyna enrofloxacin
ENO enoksacyna enoxacin
EP potencjat na wejsciu do komory kolizyjnej entrance potential
EPI wzmocnior;ztsélﬁ:}?g]anie jonow enhanced product ion
ERY erytromycyna erythromycin
ESI jonizacja przez elektrorozpylanie electrospray ionization
FA kwas mrowkowy formic acid




FL

detektor fluorescencyjny

fluorescence detector

FLO florfenikol florfenicol
FLU flumechina flumequine
FQs fluorochinolony fluoroquinolones
GO tlenek grafenu graphene oxide
GS gaz nosny ion source gas
HCI kwas chlorowodorowy hydrochloric acid
HLB rownowaga hydrofilowo-lipofilowa hydrophilic—lipophilic balance
HPLC wysokosprawna chromatografia cieczowa quzilcgjr::r?;r:r?;rtgzr:gghy
HQC prébka kontrolnaaﬁ ;/:/i}[/:okiej zawartosci high-quality control sample
HRMS spektrometr mas wysokiej rozdzielczosci high resolution mass spectrometer
IC50 - half maximal inhibitory concentration
IDA akwizycja zalezna danych information-dependent acquisition
IS napiecie zrédfa jonow ion spray voltage
Is sita jonowa ionic strength
It indeks translokacji translocation index
LAs linkozyamidy lincozamides
LC chromatografia cieczowa liquid chromatography
LIN linkomycyna lincomycin
LIT liniowa putapka jonowa linear ion trap
LLE ekstrakcja ciecz-ciecz liquid-liquid extraction
LOD granica wykrywalnosci limit of detection
LOM lomefloksacyna lomefloxacin
LOQ granica oznaczalnosci limit of quantification
LPME mikroekstrakcje do fazy ciektej liquid phase microextraction
LQC prébka kontroln:ng Iir;Lskiej zawartosci low-quality control sample
LVF lewofloksacyna levofloxacin
MAR marbofloksacyna marbofloxacin
MAX wymiana anionowa w trybie mieszanym mixed-mode anion-exchange
ME efekt matrycowy matrix effect
MeOH metanol methanol
MET metronidazol metronidazole
MQC probka kontrolnaar(])a?iﬁdniej zawartosci medium-quality control sample
MQs makrolidy macrolides
MR stopien mineralizacji mineralization rate
MRM tryb monitorowania reakcji nastepczych multiple reactions monitoring mode
MS spektrometr mas mass spectrometer
MS/MS tandemowy spektromentr mas tandem mass spectrometry
MXF moksyfloksacyna moxifloxacin
n.d. brak danych no data
NAL kwas nalidyksowy nalidixic acid
N-DES-CLR N-desmetylklarytromycyna N-desmethylclarithromycin
NFC norfloksacyna norfloxacin
NL utrata czgsteczki obojetnej neutral loss scan
NMR magnetyczny rezonans jadrowy nuclear magnetic resonance
NTA analiza niecelowana non-target analysis
ocC wegiel organiczny

organic carbon




OFC ofloksacyna ofloxacin
ORB orbifloksacyna orbifloxacin
oTC oksytetracyklina oxytetracycline
OXA kwas oksolinowy oxolinic acid
PEN penicyliny penicillins
PENI penicylina penicillin
Pl skanowanie jonéw pierwotnych precursor ion scan
PIP kwas pipemidowy pipemidic acid
PLE ekstrakcja cieczg pod cisnieniem pressurized liquid extraction
p-MRM pseudo-MRM pseudo-MRM
QNs chinolony quinolones
QUECHhERS } Quick, Easy, Cr;?%p,sgff;ective, Rugged,
QuQ potrojny kwadrupol triple quadrupole
RGO zredukowany tlenek grafenu reduced graphene oxide
RTM roksytromycyna roxithromycin
SAC sulfacetamid sulfacetamide
SAMs syntetyczne srodki bakteriobdjcze synthetic antimicrobial agents
SARA sarafloksacyna sarafloxacin
SAs sulfonamidy sulfonamides
SBZ sulfabenzamid sulfabenzamide
SCP sulfachloropirydazyna sulfachloropyridazine
SCT sukcynylosulfatiazol succinyl-sulfathiazole
SCX sulfachinoksalina sulfaquinoxaline
SCz sulfaklozyna sulfaclozine
SD odchylenie standardowe standard deviation
SDM sulfadimetoksyna sulfadimethoxine
SDX sulfadoksyna sulfadoxine
SFD sulfadiazyna sulfadiazine
SFG sulfaguanidyna sulfaguanidina
SFH sulfametizol sulfamethizole
SFM sulfametazyna sulfamethazine
SFP sulfapirydyna sulfapyridine
SFR sulfamerazyna sulfamerazine
SFT sulfatiazol sulfathiazole
SFX sulfizoksazol sulfisoxazole
SH sulfachinoksalina sulfachinoxaline
SLE ekstrakcja ciato state-ciecz solid—liquid extraction
SM sulfameter sulfameter
SMM sulfamonometoksyna sulfamonomethoxine
SMP sulfametoksypirydazyna sulfamethoxypyridazine
SMX sulfametoksazol sulfamethoxazole
SN sulfanitran sulfanitran
SPE ekstrakcja do fazy statej solid-phase extraction
SPI spiramycyna spiramycin
SSM sulfisomidin sulfisomidin
TA analiza celowana target analysis
TC tetracyklina tetracycline
TCCI chlorotetracyklina chlortetracycline




TCs tetracykliny tetracyclines
TEM temperatura Zrédta jonéw ion source temperature
TFA kwas trifluorooctowy trifluoroacetic acid
TIL tylmikozyna tylmycosin
TOF/MS spektrometr masowy czasu przelotu time-of-flight mass spectrometer
TPs produkty transformac;ji transformation products
TRI trimetoprim trimethoprim
TWW Sciek oczyszczony treated wastewater
TYL tylozyna tylosin
UHPLC uItrawysokospr.awna chromatografia ultra-high-performance liquid
cieczowa chromatography
DR ods rectne petrane rzed pue
Uww Sciek nieoczyszczony untreated wastewater
VAN wankomycyna vancomycin
WCX staby wymieniacz kationow weak cation exchange
WHO Swiatowa Organizacja Zdrowia World Health Organization
ww mokra masa wet weight
WWTP oczyszczalnia sciekéw wastewater treatment plant
WWTPs oczyszczalnie Sciekdw wastewater treatment plants
XPS rentgenowska spekirometria X-ray photoelectron spectroscopy

fotoelektronéw

B-Ls

betalaktamy

beta-lactams
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Cel pracy

Celem przedtozonej rozprawy doktorskiej byto opracowanie nowych metod analitycznych,
uzytecznych w badaniach obecnosci oraz stabilnosci szerokiej gamy $rodkéw
bakteriobdjczych (AMs) oraz produktéw ich transformacji (TPs) w prébkach
srodowiskowych. Uzupetniono rowniez luke badawcza, dotyczaca losow oraz sciezek
transformacji AMs po ich wprowadzeniu do srodowiska.

Zakres badan

VI

VI

Opracowano warunki oznaczania wybranych AMs w czterech rodzajach probek
srodowiskowych (woda, scieki, gleby, tkanki roslinne) z uzyciem LC-ESI-MS/MS
[P1-P9].

Opracowano procedury ekstrakcji wybranych AMs z czterech rodzajow probek
Srodowiskowych [P1,P2,P4—P8].

. Scharakteryzowano wiasciwosci fizykochemiczne wybranych prébek srodowiskowych

i okreslono, ktére z nich mogg wpltywaé na odtwarzalnosé¢ metod [P2,P7].

. Wykonano walidacje opracowanych procedur analitycznych [P1,P2,P4—P8].

Przeprowadzono badania monitoringowe srodowiska wodnego, w celu ustalenia zrédet
wprowadzania AMs do $srodowiska oraz oceny ich rozpowszechnienia [P1,P2].
Zbadano mobilno$¢ oraz biodostepnos¢ wybranych AMs weterynaryjnych po ich
wprowadzeniu wraz z obornikiem do gleby w warunkach polowych [P4,P5,P7].

.Zbadano skutecznos¢ usuwania AMs ze srodowiska wodnego za pomocg dwoch

metod oczyszczania — fotokatalizy oraz fitoremediacji — jako alternatywnych dla
tradycyjnej metody z uzyciem osadu czynnego [P3,P6,P8,P9].

VIIl. W kazdej z badanych probek srodowiskowych zidentyfikowano obecne TPs AMs i jezeli

byto to mozliwe, zaproponowano ich sciezke transformacji [P1-P9].

Teza pracy

Sformutowano trzy gtoéwne tezy badawcze, ktdrych weryfikacja byta celem niniejszej pracy:

(1)

(I1)

()

Srodki bakteriobdjcze sg powszechnym zanieczyszczeniem $rodowiska, ktére
w zaleznoéci od swoich wiasciwosci fizykochemicznych wykazujg zdolno$é do
migracji lub akumulacji w wodach powierzchniowych, gruntowych oraz glebach.
Po wprowadzeniu do sSrodowiska srodki bakteriobéjcze ulegaja transformaciji
pod wptywem czynnikow biotycznych oraz abiotycznych. Powstate produkty
transformaciji nie sg wykrywane w tradycyjnych badaniach przesiewowych, ze
wzgledu na brak informacji o ich strukturze oraz wifasciwosciach
fizykochemicznych.

Powszechnie stosowane w Polsce metody oczyszczania $sciekéw z uzyciem
osadu czynnego nie sg wystarczajace, aby w petni usungc¢ pozostatosci srodkéw
bakteriobdjczych ze $ciekéw. Scieki oczyszczone odprowadzane do wéd
powierzchniowych sa zrédiem zaréwno zanieczyszczen farmaceutycznych,
jak i ich produktéw transformaciji.



1. Kontekst badawczy i przeglad literatury

1.1. Pochodzenie i dystrybucja srodkéw bakteriobdojczych
w Srodowisku

Od lat 40 XX wieku obserwuje sie silny rozwoj przemystu farmaceutycznego, ktéry wptynat
znaczaco na zmniejszenie Smiertelnosci ludzi oraz zachorowalnosci na réznego rodzaju
infekcje [1]. Za podstawe leczenia chorob zakaznych przyjeto terapie Srodkami
bakteriobdjczymi (AMs; ang. antimicrobial agents). Pojecie AMs definiuje Srodki
farmaceutyczne, ktore zabijajg lub hamujg rozwdj bakterii, takie jak antybiotyki oraz
syntetyczne srodki bakteriobojcze (SAMs). Zapotrzebowanie na AMs stale rosnie, ze wzgledu
na powszechne stosowanie w medycynie, jak i weterynarii. W 2015 roku Swiatowa
Organizacja Zdrowia (WHO, ang. World Health Organisation) zainicjowata globalny program
nadzoru spozycia srodkéw przeciwdrobnoustrojowych, w odpowiedzi na brak ujednoliconej
metodologii gromadzenia danych oraz brak danych dotyczgcych spozycia AMs. Jako wspadlny
wskaznik zuzycia lekéw przyjeto Dawke Dobowg Definiowang (DDD) na tysigc mieszkancow
[2]. W raporcie WHO obejmujgcym lata 2016 — 2018 w regionie Europejskim spozycie AMs
byto w zakresie 17,9 DDD (IQR (rozstep ¢wiartkowy): 14,5-24,3) na 1000 mieszkancow, przy
czym w Polsce wynosito ono 24,3 DDD na 1000 mieszkancow, co odpowiada 306,61 tonom
skonsumowanych lekéw [3]. Natomiast w raportach Europejskiego Centrum ds. Zapobiegania
i Kontroli Choréb (ECDC, ang. European Centre for Disease Prevention and Control) Srednie
catkowite spozycie (obejmujgce sektor spoteczny i szpitalny) AMs w regionie Europejskim
wynosito w latach 2019, 2020 oraz 2021 odpowiednio: 19,8, 16,4 oraz 16,4 DDD na 1000
mieszkancow [4,5]. W latach 2019 — 2021 spozycie AMs w Polsce nadal byto ponad srednig
Europejska, w zakresie 18,5 — 23,6 DDD na tysigc mieszkancéw [4,5].

AMs byly przez lata stosowane takze w hodowli zwierzat oraz akwakulturze w celu
zapobiegania chorobom, przyspieszania wzrostu zwierzat oraz poprawy wydajnosci produkciji
produktéow pochodzenia zwierzecego. Spozycie AMs u zwierzat gospodarskich (bydta, drobiu,
trzody chlewnej) wynosito 63151 + 1560 ton w 2010 r., a wedtug rokowan wzrosnie ono o 67%
do 2030 roku [6]. Na terenie Unii Europejskiej juz w 2003 roku wprowadzono regulacje
ograniczajgce stosowanie AMs w hodowli zwierzat oraz promowano praktyki, ktére
zmniejszaty koniecznos¢ ich uzywania [7]. Pozostatosci AMs stosowanych w leczeniu
weterynaryjnym znajdujg sie odchodach zwierzat, ktére w postaci obornika sg stosowane jako
naturalny nawéz. W badaniach przesiewowych odchodéw kur z 5 farm wykryto obecnos¢ 12
AMs weterynaryjnych z grup sulfonamidoéw (SAs), tetracyklin (TCs), fluorochinolonéw (FQs)
oraz SAMs, ktérych stezenia byly w zakresach odpowiednio: 0,02 — 1,77 pg/kg, 0,49 — 19,05
Ma/kg 1,75 —41,78 pg/kg oraz 0,04 — 1,88 ug/kg [8]. W oborniku bydlecym obecne byly gtéwnie
AMs z grupy TCs oraz FQs w zakresach stezen odpowiednio 0,4 — 46,0 mg/kg oraz 0,02 —
103 mg/kg [9]. Szeroki zakres stezen w jakim wykrywane sg AMs w odchodach zwierzecych
moze wynika¢ z trzech przyczyn: (I) rézne tempo metabolizmu AMs w jelitach zwierzat,
w zaleznosci od gatunku zwierzecia, (IlI) stosowanie réznych ilosci, typdw oraz dawek AMs,
w zalezno$ci od regulacji prawnych w danym kraju, (Ill) réznice wynikajgce z techniki
oznaczenia oraz parametréw walidacyjnych zastosowanej metody [9,10]. Istotnym czynnikiem
jest rowniez proces kompostowania pozostatosci poprzemystowych (Scidtka, odchody, piora,
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pasze), prowadzgcy do poprawy jakosci i dostepnosci sktadnikow odzywczych w oborniku,
a takze eliminacji organizmoéw chorobotwérczych [11]. W ustawie z dnia 27 kwietnia 2001 r.
.Prawo ochrony srodowiska” widnieje zapis o koniecznosci rekultywacji gleby w przypadku
wykrycia w niej zanieczyszczen. W rozporzadzeniu Ministra Srodowiska z dnia 1 wrzesnia
2016 r. w sprawie sposobu prowadzenia oceny zanieczyszczenia powierzchni ziemi, na lidcie
substancji szczegdlnie ryzykownych dla stanu srodowiska ujeto wybrane metale i niemetale,
cyjanki, weglowodory alifatyczne, aromatyczne i chlorowane, srodki ochrony roslin oraz
wybrane rozpuszczalniki organiczne, natomiast nie znalazty sie¢ zadne AMs. W rozporzadzeniu
UE 2019/1009 z dnia 5 czerwca 2019 ustanowiono, ze w produktach nawozowych powstatych
z bioodpadow nalezy zapobiega¢ wystepowaniu zanieczyszczen albo je ograniczaé. Ustalono
maksymalne dopuszczalne =zawartosci metali ciezkich oraz wybranych zwigzkow
organicznych (biuret) i nieorganicznych, natomiast nie uwzgledniono pozostatosci AMs.

Po wprowadzeniu do gleby wraz z obornikiem, AMs w zaleznosci od ich wtasciwosci
fizykochemicznych mogg (I) migrowaé w glebie, w konsekwencji zanieczyszczajgc wody
powierzchniowe i gruntowe, (Il) akumulowa¢ sie w $rodowisku lub (lll) podlegaé
transformacjom na skutek czynnikbw biotycznych (mikroorganizmy) oraz abiotycznych
(fotodegradacja, hydroliza) z utworzeniem nowych produktéw transformacji (TPs, ang.
transformation products). Kluczowym procesem decydujacym o mobilnosci AMs w glebie jest
sorpcja, na ktorg wptyw majg takie parametry gleby jak: pH, zawartos¢ wegla organicznego
(OC, ang. organic carbon), zdolnos¢ do wymiany kationéw (CEC, ang. cation exchange
capacity), sita jonowa (Is, ang. ionic strength), temperatura otoczenia i tekstura gleby [12,13].
Przyjmujgc za kryterium zdolno$¢ sorpcyjng gleby, mozna wyrdznic¢ jej 3 rodzaje: o stabej
zdolnosci sorpcyjnej (np. piargi, piasek), $redniej zdolnosci sorpcyjnej (np. o wysokiej
zawartos¢ tlenkow zelaza) oraz duzej zdolnosci sorpcyjnej (np. o wysokiej zawartosci kwasow
humusowych i OC) [14]. W zaleznosci od wartosci pKa oraz pH gleby, AMs mogg wystepowac
czesciowo lub w catosci w postaci zjonizowanej (anionowej lub kationowej), obojnaczej lub
niezjonizowanej [13,15]. Sorpcja czgsteczek w postaci niezjonizowanej jest kontrolowana
przez oddziatywania van der Waalsa oraz wigzania donorowo-akceptorowe ze sktadnikami
organicznymi gleby. Czgsteczki w postaci zjonizowanej oddziatujg z tadunkami
powierzchniowymi gleby poprzez oddziatywania elektrostatyczne (wymiana kationowa,
mostkowanie kationowe, kompleksowanie) [14,16]. Materia organiczna zwigeksza sorpcje AMs
do gleby na 3 sposoby: (I) poprzez zwiekszenie tadunku ujemnego na powierzchni tlenkow
zelaza, zwiekszajgc przycigganie elektrostatyczne AMs o tadunku dodatnim, (lI) poprawe
stabilnosci koloidéw tlenkow zelaza, a przez to zwigkszenie ilodci centr aktywnych sorpcji oraz
(Ill) poprzez biatka zawarte w materii organicznej sprzyjajgce adsorpcji AMs, dziatajgce w roli
pomostu w tworzeniu kompleksow pomiedzy AMs, a skfadnikami gleby [14,17]. Wplyw
temperatury otoczenia na proces sorpcji odzwierciedla si¢ gtéwnie w szybko$ciach dyfuzji
endotermicznej, egzotermicznej i molekularnej AMs w glebie [18]. Is moze wptywac na sorpcje
AMs, hamujgc jg poprzez zmniejszanie ilosci centrow aktywnych, wptywajac na przeptyw
tadunkéw w warstwie elektrostatycznej gleby oraz wielkos¢ poréw, a co za tym idzie catkowitg
liczbe miejsc sorpcyjnych [14]. W niektorych przypadkach obserwowany byt efekt odwrotny,
gdzie wzrost |Is promowat adsorpcje AMs do gleby poprzez wystgpienie efektu wysalania
i wytrgcania AMs, mostkowania kationéw Ca?*, ktére tworzyty kompleks z AMs lub
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zmniejszenie odpychania elektrostatycznego pomiedzy kwasami humusowymi, a AMs [14].
Dodatek obornika zwierzecego moze zwieksza¢ pojemnosé sorpcyjng gleby wobec niektérych
SAs, FQs oraz TCs, a w zwigzku z tym zmniejszy¢ ich mobilno$¢ [19,20]. Mozna zauwazyc,
ze po uwolnieniu AMs do srodowiska o ich mobilnosci i tendencji do akumulacji decydujg
zaréwno wiasciwosci fizykochemiczne (rozpuszczalnosé, lotnosé, pKa, logP), jak i wlasciwosci
gleby (pH, zawartos¢ OC, |s, CAC) oraz warunki srodowiska (temperatura, opady deszczu).
AMs po wprowadzeniu do gleby mogg wptywaé na wzrost i kondycje roslin, a takze
akumulowac sie w ich tkankach. Parametry takie jak, rozpuszczalno$¢ w wodzie, zdolnos¢ do
adsorpcji i forma jonowa zwigzku wptywajg bezposrednio na efektywnosé pochtaniania AMs
z gleby oraz wody [21].

Na obszarach miejskich oczyszczalnie Sciekow (WWTPs, ang. wastewater treatment
plants) sg gtdwnym zrodtem wprowadzajgcym AMs do srodowiska, poprzez zrzuty
oczyszczonych sciekdéw do rzek [22]. AMs trafiajg do $ciekéw bytowych (I) po wprowadzeniu
do kanalizacji miejskiej wraz z wydalinami cztowieka oraz (ll) przez nieprawidtowg utylizacje
przeterminowanych lekow [23]. Rowniez Scieki przemystowe, a w szczegdlnosci pochodzgce
z zaktadow przetwdrstwa miesnego zawierajg znaczne ilosci AMs, ze wzgledu na stosowanie
antybiotykoterapii u zwierzat [24]. Rodzaj oraz stezenie wykrywanych AMs w Sciekach zalezg
od pory roku, popularnosci lekow w sezonie chorobowym, klimatu (ilo$¢ opadéw, intensywnosé
promieniowania stonecznego, temperatura wody) oraz zrédet, z ktérych one pochodzag
(miejskie, szpitalne, przemystowe) [23,25]. W zaleznosci od stosowanego w WWTPs systemu
oczyszczania Sciekow, AMs zostajg czesciowo lub catkowicie usuniete, a takze mogg ulegac
transformacjom z utworzeniem TPs [26,27]. Skuteczno$¢ usuwania AMs oraz ich obecnos¢
w Sciekach oczyszczonych nie sg rutynowo monitorowane. Dlatego, jesli zwigzek jest odporny
wobec wybranej metody oczyszczania, to po oczyszczeniu Sciekdéw jest uwalniany do
srodowiska wraz ze S$ciekami oczyszczonymi poprzez ich odprowadzenie do zbiornikow
wodnych. Skutecznos¢ tych mechanizméw usuwania w duzym stopniu zalezy od wtasciwosci
fizykochemicznych i struktury chemicznej obecnych w sSciekach AMs. Wiele doniesien
literaturowych z catego $wiata udowadnia, ze $cieki sg rezerwuarem bakterii
antybiotykoopornych, genow antybiotykooponych oraz zjadliwosci [28-31]. llo$¢ oraz rodzaj
gendw lekoopornosci zalezy od rodzaju $ciekow oraz zrodta ich pochodzenia [32]. Geny
antybiotykoopornosci rozpowszechniajg sie w glebach rolniczych w wyniku nawozenia ich
obornikiem zwierzecym, osadami z oczyszczalni Sciekdw oraz podlewania sciekami [9,33].
W 2018 roku w Polsce weszta w zycie ustawa z dnia 20 lipca 2017 roku o nazwie Prawo
Wodne. Wprowadzita ona pojecie substancji priorytetowej, czyli zanieczyszczenia
chemicznego wdd powierzchniowych, ktére moze by¢ toksyczne dla organizméw wodnych,
zdolne do akumulacji w srodowisku i ktérego emisje nalezy stopniowo ograniczac, poniewaz
powoduje ono spadek réznorodnosci biologicznej oraz jest zagrozeniem dla zdrowia
ludzkiego. W wykazie substancji priorytetowych z 2019 r. ujeto 45 szczegolnie szkodliwych
zanieczyszczeh wody z roznych grup zwigzkéw (m.in. niemetale, metale, biocydy,
weglowodory ropopochodne, wielopierscieniowe weglowodory aromatyczne, zwigzki
halogenoorganiczne). W zadnej z wymienionych kategorii nie ujeto zanieczyszczen
farmaceutycznych, pomimo ich statego wprowadzania do srodowiska. Wybrane AMs, takie jak
amoksycylina (AMOX), ciprofloksacyna (CIP), sulfametoksazol (SMX), trimetoprim (TRI),
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klindamycyna (CLD), ofloksacyna (OFC), cefaleksyna (CFX) zostaty ujete na listach
obserwowanych substancji (ang. watch list) w wodach powierzchniowych zgodnie
z dyrektywng 2013/39/UE, ktéra posrednio podlega pod ramowg dyrektywe wodng
(2006/60/WE). Lista obserwowanych substancji nie stanowi jednak formalnego dokumentu
prawnego, ktéry naktadatby bezposrednig obligacje monitorowania wymienionych w niej
zwigzkéw. W dniu 10 kwietnia 2024 roku Parlament Europejski zatwierdzit nowe unijne
przepisy dotyczgce zbierania, oczyszczania i odprowadzania sciekdw komunalnych
(P9_TA(2024)0222). Nakladajg one na panstwa czionkowskie obowigzek monitorowania
opornosci na srodki przeciwdrobnoustrojowe w $ciekach komunalnych.

Tabela 1. Porownanie toksyczno$ci wybranych AMs wobec mikroorganizmbéw oraz organizméw wodnych na

podstawie parametréw ECso oraz ICso

AMs Gatunek (Gromada) Parametr (stezenie) [mg/l] Literatura
NOR; TYL Bacillus subtilis I1Cs0 (0,16); 1Cs0 (1,00); [34]
SMX; TC (Bakteria) 1Cs0 (3,60); ICs0 (0,46)
LVF; NFC; TYL Pseudomonas fluorescens 1Cs0 (0,10); I1Cs0 (0,12); ICs0 (25,82); (34]
SMX; TC (Bakteria) 1Cs0 (3,90); ICs0 (0,25)
SDM [48 h]; SMX [48 h] Chlorella vulgaris ECso(5,19); ECs0 (0,98); (35]
SFP [48 h]; TRI [48 h] (Algi zielone) ECs0(1,93); ECso (123,22)
SDM [72 h]; SMX [72 h] Chlorella vulgaris ECs0(7,65); ECs0(1,51); [35]
SFP [72 h]; TRI[72 h] (Algi zielone) ECs0 (1,00); ECs0(90,86)
CLR; 14-OH-CLR; Danio rerio ECso (<2000); ECso (<2000); (36]
N-DES-CLR (Ryba) ECso (<2000)
MET; FLO Scenedesmus vacuolatus ECso (705,00); ECso (18,00); 137]
OTC (Alga zielona) ECso (40,40)
MET; FLO Lemna minor ECso (>25,00); ECso (2,96); 37]
OTC (Roslina naczyniowa) ECso (3,26)
MET; FLO Daphnia magna ECso (211,00); ECso (337,00); 137]
oTC (Skrzelondg) ECso (114,00)
oTC Vibrio fischeri ECso (64,50) 38]
SMX (Bakteria) ECso (23,30)
ERY; OTC; SMX; Brachionus calyciflorus ECso (27,53); ECs0 (34,21); ECs0 (26,27); 38]
OFC; LIN; CLR (Wrotki) ECso (29,88); ECso (24,94); ECso (35,46)
ERY; OTC; SMX Thamnocephalus platyurus ECso (17,68); ECso0 (25,00); ECso (35,36); (38]
OFC; LIN; CLR (Stawondg) ECso (33,98); ECso (30,00); ECso (33,64)
ERY; OTC; SMX; Daphnia magna ECso (22,45); ECso (22,64); ECso (25,20); (38]
OFC; LIN; CLR (Skrzelonég) ECso (31,75); ECso (23,18); ECso (25,72)
ERY; OTC; SMX Ceriodaphnia dubia ECso (10,23); ECso (18,65); ECs0 (15,51); (38]
OFC; LIN; CLR (Stawonogi) ECso (17,10); ECso (13,98); ECso (18,66)

14-OH-CLR — 14-hydroksy-klarytormycyna, CLR — klarytromycyna, ERY — erytromycyna, FLO — florfenicol, LIN — linkomycyna, LVF — lewofloksacyna, MET — metronidazol,
N-DES-CLR — N-desmetylklarytromycyna, NFC — norfloksacyna, OFC — ofloksacyna, OTC — oksytetracyklina, SDM — sulfadimetoksin, SFP — sulfapirydyna,
SMX — sulfametoksazol, TC — tetracyklina, TRI — trimetoprim, TYL — tylozyna.

W tabeli 1 zestawiono parametry ECsp oraz ICso wybranych AMs dla mikroorganizméw oraz
organizméw wodnych, w celu poréwnania ich ekotoksycznos$ci. Wartosci ECso przedstawione
w tabeli 1 sg w zakresie 0,13 do 2000 mg/l w zaleznos$ci od gatunku organizmu. Podany zakres
ECso pokrywa sie z zakresem stezen, w jakim AMs wystepujg w srodowisku wodnym (ng/l —
mg/l). Zatem nawet jesli wartos¢ ECso dla AMs wobec danego gatunku jest wyzsza niz jego
stezenie w Srodowisku, to w dalszym ciggu nalezy pamietac, ze zanieczyszczenia te mogg
wystepowac w mieszaninach, wywierajgc addytywny efekt toksyczny. Ponadto parametry ECso
oraz ICso okreslajg toksyczno$¢ ostrg, wystepujgcg w wyniku krotkoterminowego kontaktu
organizmu z zanieczyszczeniem. W przypadku dtugoterminowego kontaktu organizmu z AMs
efekt toksyczny mogg wywotywac nawet jego znacznie nizsze stezenia. Z tego powodu coraz
wiekszg uwage przywigzuje sie do monitorowania zawartosci AMs w Srodowisku oraz
opracowywania strategii majgcych na celu ograniczenie ich wprowadzania.
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1.2. Rozpowszechnienie wybranych srodkow bakteriobojczych
w srodowisku wodnym i ladowym

WHO w 2015 roku opracowata globalny plan dziatania w sprawie zatrzymania zjawiska
lekoopornosci bakterii, w ktérym postulowano ograniczenie niewlasciwego stosowania AMs
u ludzi oraz zwierzat [39]. W pierwszym cyklu globalnego nadzoru nad spozyciem AMs
przeprowadzonym przez WHO obejmujgcym lata 2016 — 2018 zestawiono dane z 65 krajow.
W Europie najczesciej stosowane byly leki z grupy penicylin (PEN), TCs, SAs, chinolonéw
(QNs) oraz MQs, linozyamidéw (LAs) oraz streptogramin [3]. Dane dotyczace
rozpowszechnienia AMs w srodowisku sg silnie zréznicowane. Zaobserwowane réznice
wynikajg z wyboru i zakresu danych zrédtowych, regionalnych réznic stosowania lekéw oraz
zastosowanej do ich oznaczenia metody analitycznej. Zawartos¢ AMs w srodowisku jest
zmienna w czasie i zalezy od warunkéw atmosferycznych, sktadu probki oraz ich stabilnosci.

Analiza danych zestawionych w tabelach 2 i 3 pozwolita okresli¢, ktére AMs sg najczesciej
wykrywane w Srodowisku oraz jaki jest zakres ich stezeh w konkretnym rodzaju prébki
srodowiskowej. W tabeli 4 zebrano dane dotyczgce pobierania AMs z gleby przez rosliny, aby
ocenic¢ ich zdolnos¢ do bioakumulaciji i translokacji. Najczesciej badania przesiewowe statych
prébek srodowiskowych byly ukierunkowane na wybranych przedstawicielach z 5 klas lekow
—FQs, TCs, SAs, MQs oraz SAMs. Stabilnos¢ AMs w srodowisku lgdowym wahata sie od kilku
godzin do wielu miesiecy, na co wptywa struktura chemiczna zwigzku oraz temperatura
otoczenia [40]. Szeroki zakres w jakim wykrywane sg AMs w srodowisku jest wypadkowg
dziatania czynnikow srodowiskowych wptywajgcych na ich sorpcje w glebie, zmian czasowych
oraz miejsca poboru prébki [20]. Do predykcji losow AMs w glebie najczesciej wykorzystywany
jest wyznaczony eksperymentalnie wspétczynnik dystrybuciji pomiedzy gleba, a wodg (Kp) dla
wybranego stezenia farmaceutyku [12]. Warto$¢ Kp jest zalezna od zmiennych parametrow
Srodowiska takich jak: pH, sita jonowa oraz zawartos¢ OC w glebie [12,14].

Mobilnos¢ AMs w sSrodowisku zalezy od ich wtasciwosci fizykochemicznych m.in. od
rozpuszczalnoéci, hydrofilowosci oraz potencjatu sorpcyjnego. Ponadto, sktad gleby, jej
tekstura oraz pH mogg wptywac¢ na mechanizmy sorpciji i stopien ich akumulaciji [12,41,42]. pH
gleby wptywa na jonizacje AMs, decydujgc o tym, jakg forme przyjmujg (kationowa, anionowa,
obojetng, obojnaczg) oraz o udziale tych form [43]. Sita jonowa moze promowac lub hamowaé
adsorpcje AMs przez mineraty zawarte w glebie [44]. Temperatura oraz wilgotnos¢ wptywajg
posrednio na szybko$¢ rozpraszania oraz sorpcje AMs do gleby. Charakter materii organicznej
— jej polarnos¢ oraz struktura — jest wrazliwy na zmiany wilgotnosci gleby. Woda
w systemie glebowym petni role plastyfikatora, zwiekszajac dostepnos¢ miejsc sorpcyjnych
oraz materii organicznej, a wraz ze zmniejszeniem jej udziatu zwigksza sie sztywnos$c¢ gleby,
co wplywa na mechanizm sorpcji i sprzyja tworzeniu sie nieekstrahowanych zanieczyszczen
[45]. Dodatek nawozéw organicznych pochodzenia zwierzecego do gleby zwieksza zawartosé
rozpuszczonego w glebie OC, ktéry moze wptyngé na mobilnos¢ AMs na 3 sposoby:
(I) ograniczy¢ jg poprzez zwiekszenie pojemnosci sorpcyjnej gleby, (IlI) utatwi¢ jg poprzez
konkurencje skfadnikow obornika z miejscami aktywnymi gleby lub (Ill) wptywac na procesy
degradacji AMs w $rodowisku [46,47]. SAs oddziatujg z materig organiczng gleby gtéwnie
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Tabela 2. Zawartos¢ AMs w probkach gleb zebranych w réznych krajach Swiata

. - Metoda . .
Lp. AMs Rodzaj probki Stezenie analityczna Miejsce poboru Lit.
. . TCs: 2,0 — 397,6 ug/kg
Gleby nawpzone -nawozaml SAs :0,1 — 26,5 pglkg
1 organicznymi oraz FQs: 1.7 — 61.1 ughkg
TCs (TC, OTC, TCCI, DOX); SAs (SMX, SFD, nieorganicznymi MQé- 0 3_1 ’3 Tk Prowincje Jiangsu,
SFM, SMM, SCX, SDM, SM, SCZ); FQs (NFC, TCs .'1 0 13’ 4upggll?g LC-MS/MS Shanghai oraz Yunnan [48]
2 OFC, CIP, ENF); MQs (RTM) Gleby nawozone kompostem SAs : 0,3 - 17,8 ug/kg (Chiny, Azja)
organicznym FQs: 3,8 — 22,4 ug/kg
MQs: 0,4 — 1,1 pug/kg
SAs (SSM, SFR, SH, SCT, SDX, SAC, SBZ, SFD, Katalonia
3 SDM, SFM, SMX, SFP, SFT, SN, SFX, SMP) Gleba 0.11-853 ng/g LC-MS/MS (Hiszpania, Europa) [49]
SAs (SMX, SFD, SDM) SAs: 3,6 — 16,7 pglkg . . .
5 FQs (ENF) Gleba FQs: 6,7 — 57,0 pglkg LC-MS/MS Po"zg‘grl‘fk:eé"u”r’; F;o)'s"" 50]
SAMs (MET, TRI) SAMs: 3,9 — 47,8 pglkg ’ P
SAs (SMX, SFD, SM, SFM) SAs: 0,2 2,7 ng/g /0,1 — 2,3 ng/g
6 SAMs (TRI) Osady rzeczne SAMs: 1,9 ng/g / 3,8 ng/g LC-MS/MS Rzeka Hanjiang 51]
TCs (TC, OTC, DOX, TCCl) (lato/zima) TCs:0,9-3,5ng/g/1,2-2,8nglg (Chiny, Azja)
FQs (CIP, ENF, NFC, OFC) FQs:0,9-2,0ng/g/1,1-1,9 ng/g
TCs: 4,40 — 41,43 ng/g / 4,02 — 105,72 ng/g
. SAs: 0,01 - 0,07 ng/g /0,02 - 0,28 ng/g
8 Gleba uprawna (lato/zima) FQs: 1,11 - 8,97 ng/g / 1,86 — 19,35 ng/g
MQs: 0,11 - 0,35 ng/g / 0,60 — 0,95 ng/
TCs (TC, OTC, DOX, TCCI) g9 99
TCs: 0,12 - 0,31 ng/g /0,17 — 2,93 ng/g
SAS (SMX, SFH, SFM, SFX, SCP) SAs: < 0,02 ng/g / <0,06 ng/! Delta rzeki Jangcy, (Chin
9 | FQs (ENF, CIP, NFC, OFC, FLU, DIF, LOM, SARA, Gleba lesna (lato/zima) - < 29engig/ <0, 20 o' LC-MS/MS nacy. {Lhiny, 52]
FQs: 0,18 — 0,62 ng/g / 0,08 — 0,64 ng/g Azja)
DANO, OXA) MQs: 0,13 - 0,16 ng/g / 0,20 — 0,38 ng/g
MQs (CLR, TYL, ERY, SPI, RTM = 7 o
( ) TCs: 0,57 — 2,49 ng/g / 0,13 — 19,35 ng/g
10 Gleba z sadu owocowego SAs: 0,01 — 0,03 ng/g / <0,08 ng/g
(lato/zima) FQs: 0,23 - 1,09 ng/g / 0,53 — 2,85 ng/g
MQs: 0,08 — 0,21 ng/g / 0,20 — 0,37 ng/g
Gleby TCs: 8,9 — 21,9 pa/kg / 5,0 — 19,7 ug/kg . o
11 TCs (TC); SAs (SFM); FQs (NFC, ERY) (gtebokosé: SAs: 1,4 — 4,2 pglkg / 1,3 — 4,0 pg/kg LC-MS/MS Delta rzekd F;Z_r:’)we" (Chiny, 53]
0-10cm/ 10— 20 cm) FQs: 1,1 - 66,7 pug/kg / 2,2 — 60,8 pglkg )

CIP - ciprofloksacyna, CLR — klarytromycyna, DANO — danofloksacyna, DIF — difloksacyna, DOX — doksycyklina, ENF — enrofloksacyna, ERY — erytromycyna, FLU — flumechina, FQs — fluorochinolony, LOM — lomefloksacyna, MET — metronidazol, MQs — makrolidy,
NFC - norfloksacyna; OFC — ofloksacyna, OTC — oksytetracyklina, OXA — kwas oksolinowy, RTM — roksytromycyna, SAC — sulfacetamid, SAMs — syntetyczne $rodki bakteriob6jcze, SARA — sarafloksacyna, SAs — sulfonamidy, SBZ — sulfabenzamid,
SCP - sulfachloropirydazyna, SCT — sukcynylosulfatiazol; SCX — sulfachinoksalina, SCZ — sulfaklozyna, SDM — sulfadimetoksyna, SDX — sulfadoksyna; SFD — sulfadiazyna, SFH — sulfametizol, SFM — Sulfametazyna, SFP — sulfapirydyna, SFR — sulfamerazyna,
SFT - sulfatiazol, SFX — sulfisoksazol, SFX — sulfisoksazol, SH — sulfachinoksalina, SM — sulfameter, SMM — sulfamonometoksyna, SMP — sulfametoksypirydazyna, SMX — sulfametoksazol, SN — sulfanitran;, SPI — spiramycyna, SSM — sulfisomidin, TC — tetracyklina,
TCCI - chlorotetracyklina, TCs — tetracykliny, TRI — trimetoprim, TYL — tylozyna.
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Tabela 3. Zawartos¢ AMs w probkach waod i Sciekéw zebranych w réznych krajach $wiata

Lp. AMs Rodzaj probki Stezenie an,:,;:;l)::izana Miejsce poboru Lit.
SAs (SMX, SFD, SM, SFM); SAMs (TRI); Wody powierzchniowe SAs:3,3-65ng/l /1,2 - 3.8 ng/ )
1 TCs (TC, OTC, DOX, TCCl); FQs (CIP, ENF, lato/zima SAMs: 2.8 ng/l /1,2 ng/ LC-MS/MS Rzeka Hanjiang 51]
NFC, OFC) (rzeki, jeziora) TCs:1,5-3,4ng/l/1,3-2,7 ng/l (Chiny, Azja)
FQs: 0,5-2,9ng/l /0,6 —2,0 ng/l
SAs: 4,54 — 806,5 ng/l
SAs (SMX); FQs (CIP, NFC, OFC, MXF); Wody powierzehniowe FQs: 0,19 — 158,7 ng/l Hanoi
2 MQs (CLR, AZI); SAMs (TRI); oW MQs: 0,56 — 243 ng/l LC-MS/MS A A [54]
B-Ls (CFM, CTX, CEL, CFX, AMOX, AMP); (jeziora) SAMs: 0,65 — 67,90 ng/l (Wietnam, Azja)
B-Ls: 0,23 — 1572 ng/I
SAs (SMX, SFD); FQs (CIP, OFC); MQs Wody powierzchniowe SAs: 2,48 - 657,02 ng/l Dorzecze rzeki Jangcy
3 (ERY, RTM) (exiors) FQs: 4,05 — 106,4 ng/l LC-MS/MS (Ghiny, Azia) 55]
’ MQs: 0,80 — 1139,40 ng/l :
4 SAs (SSM, SN, SFG, SFR, SCX, SAC, SDX, UWW SAs: 2,15 — 855 ng/l / SAs: 1,88 — 302 ng/l Barcoion
5 SFD, SFP, SCT, SBZ, SFX, SFT, SMX, SFH, Woda gruntowa SAs: 0,05 -53,90 ng/l LC-MS/MS (Hiszpania, Europa) [56]
6 SFM, SDM, SMP, Ac-SFM) Woda powierzchniowa (rzeki) SAs: 0,16 — 32,20 ng/l '
_ _ B-Ls: 0,0363 — 0,9777 pg/l / 0,0097 — 0,4221 pg/l
7 B-Ls (AMOX, ;ZZ' (i;f(’e?a:(“)ﬂ)’ FQs (CIP) UWW / TWW FQs: 0,7062 — 0,7962 pg/l / 0,2487 — 0,2950 pg/l LC-MS/MS (|::e/$?a) 157]
: MQs: 0,0433 — 0,1595 pg/l / 0,0144 — 0,2333 pg/l :
g ros S e
FQs (NFC, LOM, OFC, CIP) (lato/zima) . .
MQs (RTM, ERY) TCs: 6,7 — 34 ng/l / 101 — 132 ng/l LOMS Chiny (58]
TCs (TG, OTC) W FQs: 11— 2730 ng/l / 4 — 224 ng/l (Azja)
10 (fatolzima) MQs: 18 — 75 ng/l / 26 — 166 ng/l
TCs: 1,8 — 12,0 ng/l / 24 — 127 ng/l
MQs: 1,7 - 31,1 ng/l
Wody powierzchniowe SAMs: 0,8 - 5,1 ng/l
11 MQs (CLR, CLD, ERY) (oriona) LAs: 6,0 — 19,5 ng/l
SAMs (TRI, MET) FQs: <4,8 ng/l Chiny
LAs (LIN)) SAs: 0,8 ng/l LC-MS/MS (o (59]
FQs (OFC) LAs: 10,5 — 31,1 ng/l
12 SAs (SMX) Wody powierzchniowe SAMs: 1,1 -9,8 ng/l
(rzeki) FQs: 1,9-2,3 ng/l
SAs: 0,8 - 1,8 ng/l
. . N SAs: 0,0009 - 38,9 ng/l
Wody powierzchniowe (zbiorniki .
13 SAs (SMX, SFD, SFM, SDX) wodne) S?QNS'?O%(;ZZ“__O?;S“’;?( !
S?g: (((;RP"’L'\\A/E)T) SAs: 0,71 — 59,3 ngll / 0,05 — 4,09 ng/l LC-MS (rozne regiony Afryki) (601
14 UWW / TWW SAMs: 0,13 — 72,9 ng/l / 0,004 — 0,16 ng/l
FQs: 0,16 — 0,27 ng/l / <0,07 ng/l

AC-SFM -4-N-acetylosulfametazyna, AMOX — amoksycylina, AMP — ampicylina, AZI — azytromycyna, CEL — cefaclor, CFM — cefiksym, CFX — cefaleksyna, CIP — ciprofloksacyna, CLD — klindamycyna, CLR — klarytromycyna, CTX — cefotaksym, DOX — doksycyklina,
ENF — enrofloksacyna, ERY — erytromycyna, FQs — fluorochinolony, LAs — linkozamidy, LC-MS/MS — chromatografia cieczowa sprzezona z tandemowg spektrometrig mas, LIN — linkomycyna, LOM — lomefloksacyna, LVF — lewofloksacyna, MET — metronidazol,
MQs — makrolidy, MXF — moksyfloksacyna, NFC — norfloksacyna, OFC — ofloksacyna, ORB — orbifloksacyna, OTC — oksytetracyklina, PEN — penicyliny, PIP — kwas pipemidowy, QNs — chinolony, RTM — roksytromycyna, SAC — sulfacetamid, SAMs — syntetyczne
$rodki bakteriobojcze, SAs — sulfonamidy, SBZ — sulfabenzamid, SCT — sukcynylosulfatiazol, SCX — sulfachinoksalina, SDM — sulfadimetoksyna, SDX — sulfadoksyna, SFD — sulfadiazyna, SFG — sulfaguanidyna, SFH — sulfametizol, SFM — sulfametazyna,
SFP — sulfapirydyna, SFR — sulfamerazyna, SFT — sulfatiazol, SFX — sulfizoksazol, SM — sulfameter, SMP — sulfametoksypirydazyna, SMX — sulfametoksazol, SN — sulfanitran, SSM — sulfisomidin, TC — tetracyklina, TCCI — chlorotetracyklina, TCs — tetracykliny,
TRI — trimetoprim, TWW — $ciek oczyszczony, TYL — tylozyna, UWW — $ciek nieoczyszczony, B-Ls — beta-laktamy.



Tabela 4. Zestawienie zawarto$ci wybranych AMs pobranych przez rosliny na drodze transportu korzeniowego z podifoza

0¢

- .. e Poczatkowe stezenie , Metoda 3
Lp. AMs Gatunek rosliny Stezenie AMs w roSlinie (tkanka) AMs w glebie/wodzie Typ badan analityczna Lit.
ENF: 9 ug/g, Co: 50 pg/g, po 28 dniach 10 pg/g
ENF Ogorek ENF: 22 pg/g, Co: 200 ug/g, po 28 dniach 50 pg/g . )
! cIP (roslina) ENF: 36 pg/g, Co: 500 yg/g, po 28 dniach 200 pglg Warunki laboratoryjne uv-vis 61l
CIP: 40 pg/g, Co: 500 pg/g, po 42 dniach 500 pg/g
TRI Satata lodowa (liscie) TRI: 1,1 ng/gow; SMX: n.d. Hodowla hydroponiczna,
2 SMX Szpinak (liscie) TRI: 1,1 ng/gow; SMX: n.d. 500 ngf warunki laboratoryjne LC-MS/MS 62]
ENF: 7 pg/g, Co: 50 ug/g, po 28 dniach
ENF: 27 ug/g, Co: 200 pg/g, po 28 dniach 10 ug/g
ENE Salata ENF: 76 pg/g, Co: 500 pg/g, po 28 dniach 50 ug/g
4 cP (roslina) CIP: 44 ug/g, Co: 10 ug/g, po 42 dniach 200 pglg Warunki laboratoryjne UV-VIS [61]
CIP: 58 ug/g, Co: 50 ug/g, po 42 dniach 500 pglg
CIP: 163 pg/g, Co: 200 ug/g, po 42 dniach
CIP: 223 pg/g, Co: 500 ug/g, po 42 dniach
TC: 58 ng/gow, (Co= 0.1 mg/l) 0,1 - 15 mg/l wody Warunki szklarniowe
5 TC Satata TC: 810 ng/gow, (Co= 1,0 mg/l) ktorg podlewano (kontrolowana wilgotnos¢, temperatura LC-MS [63]
(roslina) TC: 12 - 21 ng/gow, (Co= 10,0 mg/l) rosliny naéwietlenie’) '
TC: 21 — 26 ng/gow, (Co= 15,0 mg/l)
TC:12 =15 nglgow, (Co= 0.1 ma/l 0,1 — 15 mg/l wody Warunki szklarniowe
6 TC Marchew TC: 22 - 24 nglgow, (Co= 1,0 ma/l) ktorg podlewano (kontrolowana wilgotno$¢, temperatura LC-MS [63]
(korzen) TC: 26 — 28 ng/gow, (Co= 10,0 mg/l) rosliny naéwietlenie’) '
TC: 32 - 36 ng/gow, (Co= 15,0 mg/l)
CIP: <4 ng/grw, po 21 dniach
CIP: <4 ng/grw, po 36 dniach
CIP: <4 ng/grw, po 55 dniach
SFM: 21 ng/grw, po 21 dniach
CIP SFM: 8 ng/grw, po 36 dniach
ENF Satata SFM: <6 ng/grw, po 55 dniach 2,5 mg/kg gleby -, )
! SMX (iiscie) ENF: 8 ng/grw, po 21 dniach Nawozonej obornikiem Warunki $rodowiskowe LC-MS/MS [64]
SFM ENF: <4 ng/grw, po 36 dniach
ENF: <2 ng/grw, po 36 dniach
SMX: 44 ng/grw, po 21 dniach
SMX: 10 ng/grw, po 36 dniach
SMX: 9 ng/grw, po 36 dniach
ENF: 8 ug/g, Co: 50 ug/g, po 28 dniach 10 pg/g
ENF Jeczmien pospolity ENF: 14 pg/g, Co: 200 pg/g, po 28 dniach 50 ug/g . .
8 cIP (roslina) ENF: 20 pg/g, Co: 500 pg/g, po 28 dniach 200 pglg Warunki laboratoryjne uv-vis 1]
CIP: 13 pg/g, Co: 500 pg/g, po 42 dniach 500 pg/g

b.d. — brak danych, Co — stezenie poczgtkowe w glebie/wodzie, CIP — ciprofloksacyna, DW — sucha masa, ENF — enrofloksacyna, FW — mokra masa, MET — metronidazol, ND — nie wykryto, SFM — sulfametazyna, , SMX — sulfometoksazol, TC — tetracyklina,
TRI — trimetoprim.



poprzez oddziatywania hydrofobowe [12,65]. Grupy podstawnikowe TCs oraz FQs majg
niewielki wptyw na oddzialywania sorpcyjne zwigzkéw, poniewaz mechanizm ich sorpcji
polega na wymianie kationowej, kompleksowaniu oraz mostkowaniu kationowym [65]. Sorpcja
FQs jest kontrolowana przez interakcje ich podstawowego szkieletu strukturalnego z gleba,
przy czym jest ona wrazliwa na réznice specjacyjne przy wartosciach pH>8,5. Ponadto sorpcja
silnie zalezy od pojemnosci kationowymiennej gleby, natomiast stabiej od zawartosci tlenkow
nieorganicznych oraz OC [65]. Podstawniki umiejscowione w pozycjach 5 oraz 7 pierscienia
tetracyklinowego nie wptywajg znaczgco na roéznice w wartosciach Kp TC, OTC i TCCI. Sorpcja
tych TCs zalezy od pojemnosci kationowymiennej gleby oraz interakcji z tlenkami
nieorganicznymi w zakresie pH 5,5 — 8,5 [65]. Wartosci Kp sg wrazliwe na zmiany w strukturze
SAs, a ich sorpcja zalezy od zawartosci OC w glebie [65].

Na podstawie danych zebranych w tabeli 3 stwierdzono, Zze rodzaj oraz zawartosé AMs
(ng/l — ug/l) w probkach ciektych zalezy od umiejscowienia geograficznego punktu poboru
prébki oraz jego charakterystyki (liczba ludnosci aglomeraciji, dostepnos¢ do kanalizacii,
popularno$¢ wybranego leku) [56,58]. Zawartos¢ AMs w cieklych prébkach srodowiskowych
(wodach gruntowych, powierzchniowych, sciekach nieoczyszczonych (UWW) oraz Sciekach
oczyszczonych (TWW)) podlega wahaniom sezonowym. Niska czestotliwos¢ opadow
i temperatury oraz zmniejszone nastonecznienie mogg sprzyja¢ akumulacji AMs w wodach
gruntowych i powierzchniowych, poniewaz zmniejsza sie udziat biodegradac;ji i fotodegradacji
w ich usuwaniu [51]. Poréwnujgc stezenia AMs w UWW i TWW mozna zauwazyc¢, ze
niezaleznie od umiejscowienia WWTP oraz parametrow procesu oczyszczania, AMs nie
zostajg w petni usuniete ze Sciekoéw [58,60,66].

Obecnos¢ AMs w tkankach roslinnych wynika bezposrednio z wchfaniania ich przez rosline
z zanieczyszczonej gleby drogg korzeniowg. W tabeli 4 zestawiono stezenia AMs w tkankach
réznych gatunkéw roslin, uprawianych w warunkach srodowiskowych lub laboratoryjnych.
Nalezy zauwazyC, ze przewazajgca wiekszos¢ zestawionych w tabeli 4 badan zostata
przeprowadzona w warunkach laboratoryjnych (kontrolowana temperatura, wilgotnos¢) oraz
kontrolowanego narazenia na okreslone stezenie AMs. W warunkach srodowiskowych
pobieranie AMs zalezy od ich biodostepnosci, ktéra bedzie sie zmienia¢ w zaleznosci od
temperatury, wilgotnosci, pH oraz skfadu gleby [67]. Ze wzgledu na duze rozproszenie AMs
w glebie sg one trudne do usuniecia, a rosliny uprawiane na zanieczyszczonej glebie, moga
gromadzi¢ je w tkankach nawet jesli ich stezenia sg niskie (ng/g — pug/g).

1.3. Konwencjonalne oraz alternatywne metody oczyszczania
Sciekéw oraz wody ze srodkéw bakteriobojczych

Oczyszczanie Sciekéw to ztozony proces, w ktorym zwykle stosuje sie kombinacje kilku
technologii, wykorzystujgcych procesy mechaniczne, fizyczne, biologiczne oraz chemiczne
(Rysunek 1). Kazda z technologii ma swoje mocne strony i ograniczenia, a ich wybor zalezy
gtéwnie od sktadu doprowadzanego Scieku [68]. Ostatecznie wybrana technologia optymalna
dla jednego rodzaju zanieczyszczen, moze nie by¢ odpowiednia dla innego [68]. W ramach
rozprawy doktorskiej zbadano skuteczno$¢ usuwania wybranych AMs trzema metodami —
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z uzyciem reaktoréw biologicznych wypetnionych osadem aktywnym, z zastosowaniem
fotokatalizy heterogenicznej oraz w procesie fitoremediacji — ktérych mechanizm dziatania
omowiono w dalszej czesci pracy.

Kraty mechaniczne

Piaskowce

Mechaniczne
usuwanie Odpienialniki
zanieczyszczen

Osadniki grawitacyjne

Filtracja

uww

—| Fotokataliza |
—| Fotoliza |
—| Kawiatacja |

Utlenianie elektrochemiczne

Utlenianie z zastosowaniem
mikrofal

Rysunek 1. Podziat metod oczyszczania $ciekéw (kolorem zaznaczono etapy, w ktérych mozliwe jest czesciowe
lub catkowite usuniecie AMSs).

W polskich WWTPs najczesciej wykorzystuje sie mikroorganizmy w formie zawiesiny lub
osadu czynnego (AS, ang. activated sludge). Systemy biologicznego oczyszczania Sciekow
z mikrozanieczyszczeh AMs sg jedynie w umiarkowanym stopniu skuteczne, a wptywajg na to
nastepujgce czynniki: rodzaj zanieczyszczenia, sktad populacji mikroorganizméw oraz
parametry procesu (temperatura, czas retencji osadu, typ bioreaktora) [69]. Niska temperatura
procesu spowalnia procesy metaboliczne mikroorganizméw oraz zmniejsza tempo ich
wzrostu, co jest przyczyng zmniejszania skutecznosci usuwania AMs [70,71]. AMs obecne
w UWW znaczgco wptywajg na sktad zbiorowisk bakterii osadu czynnego, promujgc wzrost
gatunkow o wyzszej tolerancji na zanieczyszczenie i ograniczajgc wzrost bardziej wrazliwych
organizmow [70]. W procesach oczyszczania sciekdw z uzyciem osadu czynnego gtdwnymi
mechanizmami odpowiadajgcymi za usuwanie AMs sg adsorpcja i biodegradacja. Oba
mechanizmy zalezg od wtasciwosci fizykochemicznych AMs, takich jak logP, rozpuszczalnosé,
pKa oraz forma jonowa zwigzku [69]. Jesli dany zwigzek ma w swojej strukturze wiele grup
funkcyjnych mogacych ulega¢ dysocjacji, to skutecznos¢ ich usuwania bedzie zalezata
réwniez od pH sciekdw. Adsorpcja AMs przez osad aktywny zalezy od jego wiasciwosci
chemicznych, rodzaju AMs oraz parametrow procesu (temperatura, obecnosé jonéw metali,
pH) [69]. Biodegradacja AMs moze przebiegaé catkowicie — poprzez ich petng mineralizacje
do CO; i HO lub niecatkowicie, z utworzeniem TPs na drodze reakcji metabolicznych
mikroorganizmow [69].
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Fitoremediacja to przyjazna dla $srodowiska, ekonomiczna metoda oczyszczania wody
wykorzystujgca do tego celu rosliny [72]. Fitoekstrakcja zanieczyszczen z gleby lub wody
odbywa sie na drodze transportu korzeniowego, a jej efektywnos$¢ jest zalezna od
biodostepnosci zanieczyszczenia [17]. Po pobraniu przez ro$line zanieczyszczenia ulegajg
fitoakumulacji, czyli sg osadzane w wakuolach, wbudowywane w sciany i btony komérkowe
oraz niereaktywne metabolicznie czesci tkanek roslinnych [73]. Zanieczyszczenia mogg byc¢
rowniez unieruchomione poprzez adsorpcje na powierzchni korzenia lub wytrgcanie sie
w strefie korzeniowej (fitostabilizacja), uwalniane do atmosfery w procesie transpiracji
(fitowolatyzacja) lub przeksztatcane w reakcjach metabolicznych z utworzeniem TPs [72,74].
Metabolizm zanieczyszczen organicznych w roslinie odbywa sie zardwno na skutek reakcji
biotransformaciji | fazy (utlenianie, redukcja, hydroliza), jak i |l fazy (reakcje koniugaciji).
Przypuszcza sie, ze metabolizacja zanieczyszczen organicznych przez rosliny jest ich
mechanizmem obronnym, wskutek ktérego zmniejsza sie ich toksycznosé [75,76]. Korncowo
substancja macierzysta i jej metabolit mogg mie¢ roézne wiasciwosci fizykochemiczne,
aktywno$¢ biologiczng oraz toksycznos¢ [75]. Aby roslina mogta by¢ zastosowana do
fitoremediacji, musi wykazywac szereg specyficznych cech: szybkie tempo wzrostu, szeroki
zakres tolerancji na zmienne warunki srodowiskowe oraz wysokie stezenia zanieczyszczen,
odpornosc¢ na stres biotyczny oraz abiotyczny, duza biomasa, a takze tatwosé w uprawie
i zbiorze [73,77]. Do oceny skutecznosci pochfaniania zanieczyszczen przez rosliny
najczesciej stosowane sg parametry, takie jak [78,79]:

o efektywnos¢ (E) fitoremediacji — mierzona jako iloraz stezenia zanieczyszczenia
w medium, w ktérym przebywala roslina (gleba, woda) w trakcie procesu fitoremediaciji, do
wyjsciowego stezenia tego zanieczyszczenia.

C.
E(%) = C—‘ 100%
0

Ci — stezenie zwigzku po ,i” dniach fitoremediacji w wodzie/glebie [mg/l lub mg/kg]; Co — wyj$ciowe
stezenie zanieczyszczenia [mg/l lub mg/kg].

e indeks translokacji (It) — informujgcy o zdolnosci rosliny do fitoekstrakcji oraz réznic
w biologicznej dostepnosci zanieczyszczen dla roslin. Obliczany jako iloraz stezenia
wybranego zwigzku w tkankach organéw nadziemnych (li$¢, todyga) do stezenia tego

zwigzku w tkankach organdéw podziemnych (korzen).

I =
e

Cn — stezenie zwigzku w tkankach organéw nadziemnych [mg/kg]; Cp — stezenie zwigzku
w tkankach organéw podziemnych [mg/kg].

e wspotczynnik bioakumulacji (BAF; ang. bioaccumulator factor) — wyrazony jako iloraz
stezenia wybranego zwigzku w roslinie (lub wybranych jej tkankach) do jego zawartosci
w medium, w ktérym hodowana jest roslina (gleba/woda).

C
BAF = %
Cu

Cr — stezenie zwigzku w roslinie (lub wybranych jej tkankach) [mg/kg]; Cv — stezenie zwigzku
w glebie lub wodzie [mg/kg].
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W tabeli 5 zestawiono gatunki roslin, ktérych zdolnos¢ do fitoremediacji wybranych AMs

z wody oraz sciekow zostata wyznaczona.

Tabela 5. Zestawienie roslin stosowanych do fitoremediacji pozostatosci AMs z wody oraz Sciekow

o
s § g g 2 S | 8% ¥ w o 0 .
8 §3 I | %2 |8y « * 3 ¢ | & |3
N <
N
. L Salvinia 1 97 —
Salwinia ucigzliwa molesta CIP 10 4 79 nd n.d. + n.d. §
SMX 40 - 80
Paciorecznik - SFD 70-90 g
indyjski Canna indica SFP n.d. 7 70 -98 n.d. n.d. - n.d. o,
SFR 65-95
SFM 70-95
SMX 12-21
ris SFD 30-50 SFD (3) _
Kosaciec zotty pseudacorus SFP n.d. 7 40-75 nd n.d. - SFR (6) >,
SFR 22 -61 SFM (6)
SFM 59-35
Pistia rozetkowa Pistia cp 10 7 70 nd. nd. + nd. §
Stratiotes <k
Krwawnica Lythrum 44
pospolita salicaria SAs (Sshs) SMX (1-9) SMX (0,02 - 0,20) ) nd.
(SMX, SFP (6 — 10) SFP (0,07 - 0,15)
Petunia Ruellia SFP, 46 SFR SFR (0,02 - 0,09) } nd
meksykarnska simplex SFR, (Ssns) (10 -18) SFM (0,03 - 0,07) o
SFM, SFM (8 — 18) SFX (n.d.)
Tatarak zwyczainy Acorus SFX, 500 32 49 SFX (n.d.) SMM (n.d.) ) nd. g
calamus SMM, (Zsns) SMM (n.d.) SM (0,10 — 0,18)
SM, SM (4 —8) SCP (0,02 - 0,04)
Cibora Cyperus SCP, 56 SCP (9-17) SDM (n.d.) ) nd
papirusowa papyrus SDM, (3sns) SDM (n.d.) SDX (n.d.) o
' Thalia SDX) 50 SDX (n.d.) (korzen)
Thalia dealbata dealbata (Sshe) - n.d.
Kapusta sitowata Ej.zanscséga TC 2520508 0_0 24 71 - - nd. g
150 000 48 0,60 7,2
200 000 60 0,95 7,0
Fasola ztota Vigna radiata TC 300 000 28 29 0,24 3,6 - nd. ‘5:3
400 000 59 0,67 6,0 -
500 000 36 0,57 4,0
150 000 92 1,40 8,7
200 000 40 0,22 5,1
Fasola ztota Vigna radiata AMOX 300 000 28 41 0,82 0,4 - nd. ‘5:3
400 000 28 0,56 3,2 -
500 000 52 1,13 5,7
- nieobecne, L4 = obecne, AMOX - amoksycylina, AMs - $rodki  bakteriobdjcze, BAF - wspotczynnik  bioakumulacji,

Co— wyjsciowe stezenie, CIP— ciprofloksacyna, E — efektywno$c fitoremediacji, IGO — inwazyjny gatunek obcy wedtug wytycznych UE, IT — indeks translokacji, n.d. — brak danych,

SCP - sulfachloropirydazyna, SDM — sulfadimetoksyna, SDX — sulfadioksyn, SFD — sulfadiazyna, SFM — sulfametazyna, SFP — sulfapirydyna, SFR — sulfamerazyna, SFX —
sulfisoksazol, SM — sulfameter, SMM — sulfamonometazyna, SMX — sulfametoksazol, TC — tetracyklina; TPs — produkty transformacji, UWW — $cieki nieoczyszczone.

Fotoliza oraz fotokataliza, nalezgce do grupy zaawansowanych procesow utleniania

(AOPs; ang. advanced oxidation processes) charakteryzujg sie wysokg efektywnos$ciag

usuwania roznego typu zanieczyszczen organicznych, ze wzgledu na brak selektywnosci

rodnikéw hydroksylowych wytwarzanych w trakcie procesu oczyszczania [86]. Wzbudzajg one

duze zainteresowanie ze wzgledu na niski koszt, wysokg wydajnos¢ oraz brak toksycznosci.
Fotoliza to proces, w ktérym wigzania chemiczne obecne w zwigzku organicznym lub

nieorganicznym zostajg zerwane w wyniku absorpcji promieniowania (fotoliza bezposrednia)
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Tabela 6. Porownanie skuteczno$ci usuwania AMs metodg fotokatalizy heterogenicznej

AMs (stezenie) Katalizator (stezenie) Parametry procesu Skutecznos$¢ usuwania AMs [%] TPs Toksycznosé Lit.
AMOX Lampa UV 6 W; A=365 nm; Temperatura: 22°C;
(104 mg/l) Zn0 (059 pH=8; Czas: 300 min 100 nd. n.d. (87]
50 (Camox=1,0 uM, pH=4, WO3=0,3 g/l)
15 (Camox=1,5 uM, pH=6, WO3=0,3 g/l)
28 (Camox=2,0 uM, pH=4, W03=0,3 g/l)
90 (Camox=1,0 uM, pH=6, WO3=0,1 g/l)
70 (Camox=2,0 pM, pH=6, WO3=0,1 g/l)
100 (Camox=1,0 uM, pH=4, WO3=0,3 g/l)
AMOX Lampa ksenonowa 300 W; Temperatura: 25°C; 90 (Camox=2,0 uM, pH=4, WO3=0,3 g/l)
(1.0-2.0 uM) WO;3 (0,1 - 0,5 g/l) pH: 4 - 8; 99 (Camox=1,0 uM, pH=6, WO3=0,5 g/l) n.d. n.d. [88]
mTe Czas:180 min 90 (Camox=2,0 uM, pH=6, WO3=0,5 g/l)
90 (Camox=1,0 uM, pH=6, WO3=0,1 g/l)
99 (Camox=1,0 uM, pH=6, WO3=0,5 g/l)
70 (Camox=1,5 uM, pH=8, WO3=0,1 g/l)
90 (Camox=1,5 uM, pH=8, W03=0,5 g/l)
70 (Camox=2,0 uM, pH=6, WO3=0,1 g/l)
90 (Camox=2,0 uM, pH=6, WO3=0,5 g/l)
40 (Ti02=0,5 g/l, pH=5)
Lampa UV 6 W; 55 (TiO2=1,0 g/l, pH=5)
. A=365 nm; 55 (TiO2=1,5 g/l, pH=5)
( 132"%/') (g'gz_' 5’2"8‘;/2') Temperatura: 22°C; 55 (Ti02=2,0 g/l, pH=5) nd. nd. [89]
oo pH:3 — 11; 55 (TiO2=1,0 g/l, pH=3)
Czas: 300 min 60 (TiO2=1,0 g/l, pH=8)
70 (Ti02=1,0 g/l, pH=11)
AMOX Lampa UV-C 100 W; Temperatura: 20°C;
TiO2-P25 (1,5 g/l) Irradiancja: 6,5 mW/cm?; pH=7; 72 8 n.d. [90]
(5 -50 mg/l) ) )
Czas: 120 min
AMP Lampa UV 6 W; A=365 nm;
(105 ng/l) Zn0 (0.59/) Temperatura: 22°C; pH=11; Czas: 300 min 100 n.d. n.d. (87]
30 (TiO2=0,5 g/l, pH=5)
Lampa UV 6 W 50 (Ti02=1,0 g/l, pH=5)
) A=365 nm 50 (Ti02=1,5 g/l, pH=5)
( 10’2'\";9 0 (g'gz_'az“gtglzl) Temperatura: 22°C 50 (Ti02=2,0 g/l, pH=5) n.d. n.d. [89]
' ' pH: 311 78 (Ti02=1,0 g/l, pH=3)
Czas: 300 min 75 (Ti02=1,0 g/l, pH=8)
90 (Ti02=1,0 g/l, pH=11)
WOs (1 g/l) 80 nd. n.d.
WO3:ZrO2 2:1 wiw (1 g/l) Lampa ksenonowa 150 W; 90 n.d. n.d.
AMP WO3:ZrO2 1:1 wiw (1 g/l) Irradiancja: 50 W/m?; 99 n.d. n.d. [91]
(10 mgfl) WO3:2r0; 2:3 wiw (1 g/l) pH=7; 85 n.d. n.d.
ZrOz2 (1 g/l) Czas: 240 min 2 n.d. n.d.
Ru/WQs/ZrO2 (1 g/l) 100 n.d. n.d.
e . 20 (pH=4)
( 4(;'; ) ZNOnanoczasteczi (20 mgl) Lam‘;:‘fzef‘;g?"‘é‘;:s\:/g(‘)';?f nm; 60 (pH=7) nd. nd. [92]

55 (pH=10)
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Czas: 2 — 15 min

AMs (stezenie) Katalizator (stezenie) Parametry procesu Skutecznos¢ usuwania AMs [%] TPs Toksycznosé Lit.
30 (pH=3, 0,1 g/l)
60 (pH=4, 0,1 g/l)
Niskocisnieniowa lampa rteciowa UV 9 W; 95 (pHi5‘ 0,19/
_ . 80 (pH=6, 0,1 g/l)
ce ZNOranccagsteca A=254 nm; 55 (pH=7, 0,1 g/l) n.d nd 93]
(10 mgfl) (0,06-0,2g/l") pH: 3-8; e e -
50 (pH=8, 0,1 g/l)
Czas: 140 min R
70 (pH=5, 0,05 g/l)
99 (pH=5, 0,15 g/l)
85 (pH=5, 0,20 g/l)
Niskoci$nieniowa lampa rteciowa 9 W; 90 (CIP_=5 ma/h)
ciP ZnOranocasstecad (0,15 g/l) pH=5; 90 (CIP=10 maf) nd nd [94]
(5-20 mgfl) & ' Czas: 140 min 85 (CIP=15 mg/l) = =
: 80 (CIP=20 mg/l)
BiFeOs (1 g/l) 50 nd. n.d.
5% BiFeOs/grafen (1 g/l) 70 n.d. n.d.
10% BiFeOas/grafen Lampa ksenonowa 300 W; 88 nd nd
CIP 1.9/l $wiatlo widzialne; B o (95]
(10 mg/l) 15% BiFeOas/grafen A>420 nm; 96 n.d nd
(1.9l Czas: 120 min B o
20% BiFeOas/grafen 08 nd nd
(1g/) o -
MET ) Lampa UV-C 100 W; Temperatura: 20°C;
(50 mg/l) Ti0-P25 (1,5 g/l) Irradiancja: 6,5 mW/cm?; pH=7; Czas: 120 min v 7 n.d. [90]
oTC TIO2(0,6 g/) Lampa halogenowa 300 W; Czas: 60 min 35 n.d. n.d. (96]
(50 g/l) TiO2/RGO (0,6 g/1) Temperatura pokojowa 80 n.d. n.d.
100 (25 mg/l, pH=4, 70 min)
X 100 (50 mg/l, pH=4, 90 min
TiO2-anataz (500 mg/l) 100 ((75 mgg/I ppH:4 120 min)) n.d. n.d.
SMX LaEP; E\;C 100 (100 mg/l, pH=4, 150 min) 7]
(25 — 100 mg/l) P i’ 85 (25 mg/l, pH=3, 150 min)
Czas: 150 min
WOs (750 mg/l) : 75 (50 mg/l, pH=3, 150 min) nd nd
° 9 70 (75 mg/l, pH=3, 150 min) a- 4
65 (100 mg/l, pH=3, 150 min)
CeVO, 31 (60 min)
(500 mg/l) 18 (30 min) nd. nd.
TC BiVO4 Lampa ksenonowa 500 W; 34 (60 min) d d
(20 mgl) (500 mgl) Czas: 30 - 60 min; 25 (30 min) n.d. n.d. [98]
BiVO./3D RGO Temperatura pokojowa 100 (60 min)
areozel/CeVO4 69 (30 min) n.d. n.d.
(500 mg/l)
TiO2-P25 (0,5 — 1,5 g/l) Lampa ksenonowa; 100 (TiO2-1,5 g/l, pH=8,7, 15 min) nd. n.d.
TC 700 ] Irradiancja: 250 W/m?; [99]
(20 mg/l) © 2"1"01“?;7'2;' pH: 3 -11; 100 (ZnO=1,0 g/I, pH=11, 10 min) n.d. n.d.

AMOX — amoksycylina, AMP — ampicylina, CIP — ciprofloksacyna, CQD — weglowe kropki kwantowe, GO — tlenek grafenu, MET — metronidazol, n.d. — brak danych, NFC — norfloksacyna, OFC — ofloksacyna, OTC — oksytetracyklina, RGO — zredukowany tlenek

grafenu, SFH — sulfametizol, SFT — sulfatiazol, SFX — sulfizoksazol, SMX — sulfometoksazol, TC — tetracyklina.




lub pochtonigcia go przez czgsteczke petnigca role fotouczulacza (0,, OH', HO,), z ktérego
zostaje przeniesiona do docelowego zanieczyszczenia (fotoliza posrednia) [100]. W procesie
fotokatalizy stosowane sg katalizatory (homo- Iub heterogeniczne), ktére absorbujg
promieniowanie $wietlne i zmieniajg szybkos¢ reakcji fotodegradaciji, nie ulegajgc przy tym
zuzyciu. W katalizie heterogenicznej najpowszechniej stosowane sg tlenki metali
o charakterze potprzewodnikéw (TiO2, ZnO, WO3) w formie proszku lub osadzone na nosniku
[92,96,101,102]. Tlenki metali o charakterze potprzewodnika (TiO2, ZnO, NiO, WOs3), maja
unikalne cechy, takie jak struktura elektronowa, charakterystyka transportu tadunku, zdolnos¢
do pochfaniania swiatta z zakresu UV-VIS oraz spowolnienie rekombinacji fadunkéw [103].
Reaktywnos¢ fotokatalizatora heterogenicznego nie zalezy wytgcznie od jego sktadu, ale
réwniez od morfologii (chropowato$¢ powierzchni, rozmiar czgsteczek, dostepnosé miejsc
aktywnych, defekty strukturalne) oraz pH srodowiska reakcyjnego [104].

Zwigzki organiczne mogg ulega¢ fotodegradacji wedlug réznych mechanizmow,
w zaleznosci od ich struktury, a w szczegolnosci ilosci i rodzaju grup funkcyjnych [105].
Skutecznos¢ usuwania zanieczyszczen w procesie katalizy heterogenicznej zalezy od
parametrow procesu, takich jak: dawka katalizatora, pH, temperatura, ilo$¢ rozpuszczonego
tlenu, poczatkowe stezenie zanieczyszczenia oraz parametry Zzrodta Swiatta [105]. Dobér
parametrow katalizy heterogenicznej dla $ciekow jest utrudniony, ze wzgledu na ich zmienny
skfad i rézng reaktywnos¢ akceptorow rodnikowych (kwasy huminowe i fluwonowe, biatka,
aminokwasy, weglowodany, jony nieorganiczne) [106]. Zmiana pH scieku w procesie
oczyszczania wigze sie z kosztami zwigzanymi z jego regulacjg, statg kontrolg, a koncowo
zobojetnieniem przed wprowadzeniem do srodowiska. Ponadto zmiana pH ukierunkowana dla
konkretnej grupy zwigzkow, moze skutkowac¢ zmniejszeniem skutecznosci usuwania innych
zanieczyszczen obecnych w roztworze. Z kolei stosowanie skrajnych warunkéw pH moze
wptyng¢ na skrocenie zywotnosci fotokatalizatora i utraty jego aktywnosci. Utlenianie
zwigzkdw organicznych w procesie fotokatalizy heterogenicznej moze réwniez prowadzi¢ do
wytworzenia TPs o aktywnosci biologicznej oraz toksycznosci podobnej lub wyzszej od
zwigzku macierzystego [107]. W tabeli 6 zestawiono skutecznos¢ usuwania wybranych AMs
z wody oraz Sciekéw z zastosowaniem fotokatalizy heterogenicznej wraz z parametrami
charakterystycznymi procesu. Skutecznos$¢ usuwania AMs badano w szerokim zakresie
stezen (4 — 105 mg/l), a proces prowadzono przez 15 — 300 min, w temperaturze od 20 do
25°C. Warto zauwazy¢, ze porownanie skutecznosci usuwania AMs przez poszczegolne
katalizatory jest utrudnione ze wzgledu na zréznicowane warunki reakcji stosowane
W procesie.

1.4. Wiasciwosci fizykochemiczne wybranych srodkow
bakteriobdjczych

Do badanh przeprowadzonych w ramach rozprawy doktorskiej wybrano 22 AMs z 7 grup
lekéw (SAs, TCs, FQs, MQs, B-Ls, LAs oraz glikopeptyddw), a ich wybrane parametry
fizykochemiczne przedstawiono w tabeli 7. Dobdr AMs wykonano na podstawie raportu WHO
na temat nadzoru nad spozyciem antybiotykow w latach 2016 — 2018 [3], wynikéw badan
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przesiewowych srodowiska [50,108-110] oraz analizy spozycia lekow [111,112] na terenie
Polski. Na podstawie urzedowych wykazow produktéw leczniczych oraz weterynaryjnych
dopuszczonych do obrotu na terenie Rzeczypospolitej Polskiej okreslono, w jakim celu oraz
wobec ktoérych organizméw docelowych sg stosowane wybrane AMs.

Uzytecznymi parametrami w opracowaniu profilu srodowiskowego i przewidywaniu loséw
AMs sg wspotczynnik logP oraz stata dysocjaciji kwasowej (pKa). Wiasciwosci biologiczne AMs,
takie jak tendencja do bioakumulacji (w organizmie lub srodowisku) mogg zosta¢ oszacowane
na podstawie jego wartoéci logP. Zgodnie z jedng z pieciu regut Lipinskiego, aby AMs byt
przeznaczony do podania doustnego, to jego logP powinien by¢ mniejszy niz 5. Zwigzki silnie
lipofilowe (logP>5) przez niskg rozpuszczalnos¢ w wodzie majg gorszg biodostepnos¢, mogag
by¢ akumulowane w tkance ttuszczowej oraz mie¢ utrudniong penetracje barier biologicznych
[113]. Zastosowanie logP w badaniach $rodowiskowych pozwala przewidzie¢ mobilnosc
i biodostepnos¢ zwigzku po wprowadzeniu do gleby. Zgodnie z trzecig zasadg Briggsa, aby
zwigzek chemiczny byt biodostepny, jego wartosc¢ logP powinna by¢ ponizej 3. Zapewnia to
zachowanie réwnowagi pomiedzy rozpuszczalnoscig zwigzku w wodzie, a lipofilowoscig, tak
aby mogt byé stosowany do oprysku w roztworze wodnym i pobierany przez rosline, przy
jednoczesnym ograniczeniu jego wyptukiwania do wod gruntowych [114].

Migracja AMs jest zjawiskiem ztozonym, zaleznym zaréwno od charakteru zwigzku, jak
i czynnikbw srodowiskowych (temperatura, wilgotnos¢, skfad gleby). Migracja zwigzkéw
o charakterze bardziej lipofilowym bedzie ograniczona, przez ich tendencje do akumulacji
w glebie. Zwigzki o charakterze mniej lipofilowym, bedg wymywane z gleby przez deszcze,
w konsekwencji zanieczyszczajgc wody gruntowe i powierzchniowe. AMs zebrane
w tabeli 7 majg zréznicowane wartosci logP w zakresie od -3,7 (DOX) do 3,16 (CLR). Do AMs
o charakterze hydrofilowym (logP<1) nalezg: AMOX, DOX, ENF, LVF, MET, OTC, SFD, SFR,
SFM, SFH, SFP, SFT, TC oraz VAN. Jedynie CLR ma charakter bardziej lipofilowy (logP>3),
natomiast AMs (AMP, CIP, CLD, SMX, SFX, TRI, TYL) majg charakter posredni (1<logP<3).
Wiekszos¢ z AMs przedstawionych w tabeli 7 ma wiecej niz jedng grupe funkcyjng zdolng do
przyjecia lub oddania protonu, a do kazdej z nich przypisano wartos¢ pKa. Forma jonowa AMs,
a dokfadniej liczba i rozktad tadunkoéw w czasteczce, wptywa na ich rozpuszczalnosé w wodzie,
wiec rowniez na zdolnos¢ do migracji w $rodowisku. Po wprowadzeniu AMs do uktadu
fizjologicznego (spozycie przez cztowieka lub absorpcja przez rosline) jego forma jonowa ma
wplyw na szybkos$¢ z jakg dyfunduje on przez btony komorkowe. Warto$¢ pKa wptywa takze
na jego rozpuszczalnos¢, wchtanianie, dystrybucje w organizmie oraz metabolizm [176].
Jednym z narzedzi, ktérym mozna postuzy¢ sie w celu okreslenia mobilnosci AMs w roslinie
dla fizjologicznego pH jest model Bromilowa. Uwzglednia on wielko$¢ czgsteczek, ich
lipofilowos¢ (logP) oraz kwasowos¢ (pKa), co pozwala przewidzie¢, czy dany AMs jest mobilny
i jakg droga (floemowo-ksylemowg czy ksylemowa) bedzie transportowany w ro$linie [177].

Podsumowujgc, wartosci logP, pKa oraz masa zwigzku sg uzyteczne w przewidywaniu
loséw AMs w srodowisku, natomiast ostatecznie na ich mobilnos¢ wptywajg rowniez parametry
Srodowiskowe (temperatura, wilgotnos$¢, rodzaj gleby, ilo$¢ opaddw, obecnosc roslin) [115].
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Tabela 7. Charakterystyka oraz wtasciwo$ci fizykochemiczne wybranych $rodkéw bakteriobdjczych

Nazwa AMs (skrot) . Zastosowanie ;
Strukt W M. logP Ka Lit.
[grupa lekow] ruktura 'z6r sumaryczny asa og p (zwierze) ji
H,N
0 CH3 Medycyna: (+)
S
Amoksycylina (AMOX) CH, [108
NH C16H19N30sS 365,40 0,90 2,6/7,2/9,6 ’
[B-laktamy] 116]
N 0] Weterynaria: (+)
HO / (kury, $winie, psy, koty, indyki,
(@] HO bydto)
H,N o
s CH3 Medycyna: (+)
. CH
A | AMP 3
mpicylina ( ) NH C16H1sN3NaO4+S 349,40 1,35 3,7/7,3 [117]
[B-laktamy] N
—0 Weterynaria: (+)
/ (bydto, psy, $winie)
0] HO
O
| | = Medycyna: (+)
) HO
flok: P
Ciproflo sa?yna (CIP) | Ci17H1sFN3O3 331,35 0,30-1,30 5,9/8,9 [108]
[Fluorochinolony]
Weterynaria: (-)
Medycyna: (+)
Dok Kli DOX 1
oeyey |na'( 0X) C22H24N20s 444,43 -3,70 3,0/7,9/9,2 108,
[Tetracykliny] Weterynaria: (+) 118]

(cieleta, $winie, kury, indyki,
bydto, gotebie, papugi)




0€

Nazwa AMs (?krot) Struktura Wzér Masa logP oK Zastos.owanle Lit.
[grupa lekow] sumaryczny (zwierze)
O O
Medycyna: (-)
Enroflok: ENF
nrofloksacyna (ENF) C1oH2FN3Os 350,40 0,70 6,0/8,8 [119]
[Fluorochinolony] Weterynaria: (+)
(kury, indyki, kroliki, byto, $winie,
gotebie, psy, koty, cieleta,
zwierzeta egzotyczne)
Medycyna: (+)
Klaryt LR
arytromycyna (CLR) CasHssNO1s 747,95 3,16 83 [120]
[Makrolidy]
Weterynaria: (-)
H.C
o3 Cl
Medycyna: (+)
CH,4
[
H,C NH
Klindamycyna (CLD) 3 S
H33CIN 424 2,1 7 121
[Linkozamidy] N C18H33CIN20sS ,98 16 ,8 [121]
CH;  Ho Wetorynara: ()
eterynaria: (+
OH i
(psy, koty)
HO
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N AMs (skrot) Wzé Zast i
azwa S (? r6y) Struktura zor Masa logP PpKa as os'owanle Lit.
[grupa lekéw] sumaryczny (zwierze)
0] O
F Medycyna: (+)
OH
L flok LVF | 120,
ewofloksacyna (LVF) CirsH20FNOs 361,37 | 0,28-0,35 6,2/8,3 L
[Fluorochinolony] 122]
N N
/N\) O\)\ Weterynaria: (-)
H,C CH,
o
o— + OH Medycyna: (+)
Metronidazol (MET) =N /\/
[Syntetyczne $rodki N CeHoN3O3 171,16 -0,30 - 0,02 24 [108]
bakteriobojcze]
/)\ Weterynaria: (+)
N CHgy (psy)
~n
OHOH °N
Medycyna: (+
OH ycy (+)
ki kli T 42
Oksytetracykiina (OTC) C22H24N200 460,43 -0,90 3,3/7,3/9,1 42,
[Tetracykliny] ] 119]
O W .
72 eterynaria: (+)
OH (kury, $winie, ryby, bydto, indyki,
OH O OH O NH, cieleta, owce, konie, kozy)
N\ / Medycyna: (+)
Sulfadi SFD
ulfadiazyna (SFD) O N CroH10N4O28 250,28 -0,09 6.4 [119]

[Sulfonamidy]

HoN

:(T):
Z
T

@]

Weterynaria: (+)
(psy, koty, konie, bydto, $winie,
owce, lisy, norki, nutrie)




ce

Nazwa AMs (.?krot) Struktura Wzor Masa logP oK Zastos.owame Lit.
[grupa lekow] sumaryczny (zwierze)
N//_\>7CH3 Medycyna: (-)
Sulfamerazyna (SFR) O >:N 1,6/ [19,
[Suffonamidy] | | C11H12N4O2S 264,30 0,13 73 123]
H,N ﬁ—NH Weterynaria: (+)
bydto, $winie, konie
o) (by )
\ NH _N CH
- = 3 Medycyna: (-)
\ |
Sulfametazyna (SFM) 1,6/ [19,
H1aN 27 28 - 1,01
(Sulfonamidy] (e} N C12H1aN4O2S 8,33 0,28 -1,0 78 124]
H2N Weterynaria: (+)
CH3 (psy, konie, $winie, owce, bydto)
\\S¢O N Medycyna: (+)
. ~
Sulfametizol (SFH) \ N
[Suffonamidy] NH </ J\ CoH10N402S2 270,33 0,26 — 0,54 2,2/5,4 [124]
S Weterynaria: (-
H,N CH, rynaria: (-
\\S/NH /N\ Medycyna: (+)
Sulfametoksazol (SMX) \\ (@) [108,
H1N 253,2 -2 1
[Sulfonamidy] 0 C10H11N303S 53,28 0,90 - 2,50 ,8/5,6 118]
Weterynaria: (+)
H2N (kury, $winie)
Medycyna: (-)
\ / (produkt transformaciji
Ifasalazyny)
’ e) su yny
Sulfapwydyna. (SFP) N C1H1N302S 249,29 -0,01 8,4 [123]
[Sulfonamidy] | |
H,N S—NH

Weterynaria: (-)
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Nazwa AMs (fkrot) Struktura Wzér Masa logP oK Zastos.owame Lit.
[grupa lekow] sumaryczny (zwierze)
X
S/w Medycyna: (+)
. O —N
Srslfjltf':;:'m(zF]T) I CoHoN302S2 25531 | 0,05-0,72 2,1/7,1 [124]
Y H2N S—NH Wet(leryrrar.ia‘: (+)
| | (psy, konie, $winie, owce,
O bydto)
/ N\ CH3
(@] Medycyna: (+)
Ifizoksazol (SFX O —_—
Su[gjfc?:;;ig] ) Il CriHaNsOsS 267,30 1,08 49 [123]
H,N S—NH CH, Weterynari
| , eterynaria: (-)
O
N~
OH N
OH Medycyna: (+)
Te klina (T 42
etracyklina (TC) CaoH24N20s 44443 | -130-005 | 337,793 42,
[Tetracykliny] () 125]
OH Weterynaria: (+)
OH O OH O NH, (bydto, $winie, kury)
NH, CH,
(|) Medycyna: (+)
N
Trimetoprim (TRI) N
[Syntetyczne $rodki )'\ _ CH3 C14H18N4O3 290,32 0,80 — 1,40 6,6/7,1 [108]
L Ve
bakteriobdjcze] HoN N (0] Weterynaria: (+)
(kury, $winie, psy, koty, konie,
O\ bydto, kroliki, indyki, owce,
CHs

lisy, nutria, norki)




ve

Nazwa AMs (skrot) Zastosowanie
[grupa Iek(éw] ) Struktura Wz6r sumaryczny Masa logP PKa (zwierze) Lit.
Medycyna: (-
Ho yeyna: (-)
Tylozyna (TYL) HsC [118,
Ca6H77NO 1066,20 1,63 77
[Makrolidy] aemirrtT : : : 119]
Weterynaria: (+)
($winie, kury, kozy, bydto,
HO CH,4 owce, indyki, psy, koty)
H:C oH
CH,
H,C NH-CHj,
NH o
o
HO NH Medycyna: (+)
o
3,6/8,2/9,0/
Wanki VAN cl o N
an o.mycyna ( ) Ce6H75C12NgO24 1449,25 -3,10 9,2/10,3/ [117]
[Glikopeptydy] OH
(o) 10,8
0. _°©° OH
Cl
HO
OH Q Weterynaria: (-)
(@)
H,C
N CH,
H,N

OH




1.5. Metody analityczne wykorzystywane w oznaczaniu Srodkow
bakteriobojczych w prébkach srodowiskowych

Na przestrzeni ostatnich 10 lat metody chromatografii cieczowej sprzezonej ze
spektrometrig mas (LC-MS) byly powszechnie wykorzystywane do analizy AMs w probkach
Srodowiskowych. Zastosowanie spektrometru mas jako detektora umozliwito uzyskanie
niskich granic wykrywalnosci (LOD; ang. limit of detection) zwigzkow na poziomie ng/l lub ng/g.
Wysoka czutos¢, selektywnos$¢ oraz wszechstronnos¢ LC-MS sprawiajg, ze jest to metoda
pierwszego wyboru w analizie sladowych ilosci AMs w ztozonych matrycach srodowiskowych.
Gtéwng wadag LC-MS w szczegdlnosci, gdy stosowana jest jonizacja przez elektrorozpylanie
(ESI), jest efekt matrycowy (ME), ktéry moze skutkowac ttumieniem lub wzmocnieniem
sygnatow analitycznych [126]. W tabelach 8 - 10 przedstawiono przeglagd metod analitycznych
stosowanych do ekstrakcji i oznaczenia AMs w cieklych oraz statych prébkach
srodowiskowych. Nalezy zauwazyé, ze opracowanie procedury jednoczesnej ekstrakcji
i oznaczenia AMs z roznych grup lekéw, wymaga kompromisu w doborze warunkow
eksperymentalnych. Kompromis ten umozliwia zastosowanie jednej procedury w rutynowych
badaniach prébek, dostarczajgc duzej ilosci danych o ich skfadzie jakosciowym oraz
ilosciowym, jednakze odzysk poszczegdinych AMs moze rozni¢ sie pomiedzy sobg o nawet
40% [127-129]. Roznice we wiasciwosciach fizykochemicznych AMs, takie jak polarnosé,
rozpuszczalnos¢, pKa,, logP oraz stabilno$S¢ znaczgco wptywajg na odzysk w metodzie
analitycznej [130]. Ponadto, sktadniki matrycowe probki, takie jak OC, kwasy humusowe, sole
nieorganiczne réwniez wptywajg na spadek efektywnosci ekstrakcji AMs z prébek [13].

Do izolacji AMs z probek ciektych (wody, Scieki) najczesciej stosowana jest ekstrakcja do
fazy statej (SPE, ang. solid phase extraction) [126,131,132], rzadziej opisywane sg procedury
wykorzystujgce mikroekstrakcje do fazy statej [133] oraz mikroekstrakcje do fazy cieklej
(LPME, ang. Liquid-Phase Microextraction) [134]. Najistotniejszymi parametrami
wptywajgcymi na efektywnos¢ SPE sg wybdr odpowiedniego materiatu oraz masy sorbentu,
pH prébki oraz skfad i objetos¢ eluentu. Najczesciej stosowanym sorbentem do ekstrakcji wielu
AMs o roznych wiasciwosciach fizykochemicznych jest kopolimer N-winylopirolidonu
z diwinylobenzenem o wiasciwosciach hydrofilowo-lipofilowych pod nazwg handlowg OASIS
HLB [19,127,128,135]. Sorbent ten skutecznie zatrzymuje AMs o charakterze kwasnym,
zasadowym oraz obojetnym w szerokim zakresie pH probki. Stosowanie HLB do prébek
Srodowiskowych o ztozonym sktadzie moze prowadzi¢ do koekstrakcji duzej ilosci sktadnikow
matrycowych, stad tez czesto tgczy sie go w tandemie z sorbentem o odmiennych
wiasciwosciach fizykochemicznych, ktérego celem jest ich zatrzymanie. Tandemowe
pofgczenie sorbentu SAX o witasciwosciach silnego wymieniacza anionowego z sorbentem
HLB jest najczesciej stosowane do oczyszczenia i wzbogacania w AMs ekstraktéw glebowych
[130,136]. Sorbent SAX umieszczony jako pierwszy zatrzymuje anionowe czgsteczki kwaséw
humusowych, a na sorbent HLB nanoszony jest wstepnie oczyszczony ekstrakt. Parametry
elucji w SPE, takie jak rodzaj rozpuszczalnika, jego objetos¢ oraz natezenie przeptywu sg
dobierane eksperymentalnie, w zaleznosci od wybranego sorbentu oraz ilosci i charakteru
AMs. Do elucji najczeéciej stosowane sg rozpuszczalniki organiczne, takie jak MeOH, ACN,
aceton oraz ich mieszaniny.

35
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Tabela 8. Metody analityczne w analizie wybranych $rodkéw bakteriobojczych w wodzie oraz Sciekach

Odzysk (SD)

Lp. AMs ':::::II Przygotowanie probki LOD/LOQ Kolumna Faza ruchoma Detektor %] Lit.
SPE: Probke $cieku (100 ml) doprowadzono do pH=3 z uzyciem H2S04 MDL: i:é g
i pr-ze‘saczono przez filtr z wiékna szklanego. Nastepnlg, probke 6,80 - 22.3 0o Elucja gradientowa: OFC: 64 (16)
naniesiono na sorbent OASIS HLB (500 mg, 6 ml) kondycjonowany ng/l %__') A A ACN CIP: 51 (15)
1 OFC, CIP, ENF, NFC, LOM uww 5 mil MgOH oraz 5 m’l .leo o pH=3. Sorbgnt przemyto 5 ml 5% MeOH % E B: 0.1% FAw H20 LC-MS ENF: 100 (12) [137]
TWW w H20 i suszono prézniowo przez 40 minut. Elucje przeprowadzono MaL: £ Natezenie przeplywu: (ESI) NFC: 72 (12)
8 ml MeOH, a ekstrakt odparowano w koncentratorze prézniowym. 59.0 - 1'97 ? < 0.3 mi/min ’ LOM'.107 (10)
Przed analizg pozostatosci rozpuszczono w 500 pl 0,1% FA w H,O !ng/I % X ' '
i przefiltrowano przez filtr PTFE (0,22 pm). oo
SPE: Probke $cieku (50 ml) rozcienczono 200 ml wody ° Elucja gradientowa:
i doprowadzono do pH=4 z uzyciem 40% H2S0O4. Nastepnie, naniesiono MDL: L A 0.1% FAw ACN SFP: 77 (7) — 89 (8)
ja na sorbent OASIS HLB (200 mg, 6 ml) kondycjonowany 6 ml MeOH, 7,0-10,0 x g B: 16 n'1M octan amonu SMX: 99 (5) — 110 (4)
P SFP, SMX, TWw 6 ml 0,5 mol/l HCL i 6 ml H20. Po ekstrakcji sorbent suszono prézniowo ng/l g & 0 0.1% FA oraz 10% ACN w LC-MS/MS SFT: 79 (14) — 87 (10) [138]
SFT, SFR, SFM, TRI 20 minut, a nastepnie przeprowadzono jego elucje 8 ml MeOH. Ekstrakt MQL: £ o . ’ H,0 (ESI) SFR: 80 (15) — 91 (11)
odparowano w strumieniu azotu do objetosci 50 pl. Pozostatosci 12,0-20,0 3) E Nat 2enie2 rzeplvwu: SFM: 72 (18) — 82 (15)
rozpuszczono w 500 pl 0,1% FA w H,O i przefiltrowano przez fitr ng/l 2 ¢ 5 2mﬁ/mi:y"" : TRI: 80 (15) — 103 (14)
strzykawkowy (0,45 pm) bezposrednio przed analizg. ’
X
~
SAs (SAC, SFP, SFX, SCP, SPE: Do 1| wody dodano 6,0 g Na2EDTA i doprowadzono do pH 4,3 — ® . Elucia gradientowa:
SDX, SDM, SM, SFR, SFH); 4,5 z uzyciem HCI. Prébke naniesiono na sorbent OASIS HLB g g_ A0 10/1 Fiw MeOH'A.CN
TCs (TC, TCCI, OTC, DOX) (500 mg, 6 ml), ktéry kondycjonowano 6 ml MeOH oraz 6 ml 0,1 g/l MDL % o T (1:1: viv) ’ LC-MS/MS
3 FQs (ENF, CIP, NFC, OFC, WS Na2EDTA w H20. Sorbent przemyto 10 ml H20 i suszono w strumieniu 0,29 - 4,03 Q < B: 0.1% I’=Aw H0 ES)) 34 (n.d.)—115(n.d.) [139]
LOM, DIF, MXF, DANO, ENO); azotu przez 30 minut. Elucje przeprowadzono 6 ml mieszaniny ng/l o g Nat.eiénie przeplywu:
QNs (FLU, OXA, NAL, PIP); NH3:MeOH (5:95; v/v). Eluent odparowano w strumieniu azotu do sucha i ) 0.2 mi/min ’
MQs (ERY, LIN, SPI, RTM) a nastepnie rozpuszczono w 1 ml MeOH:H20 (1:1; v/v). '% ’
]
O
<
CR LCoap
:ﬂ;) Amax:
HF-LPME: Widékna polipropylenowe Accurell PP nasaczono LOD (DAD): § € 274 - 315 MAR: 95 (1) — 100 (1)
1-oktanolem i wypetniono H20 (pH=12) petnigca role fazy akceptorowe;. 7_20 ’ n‘:-_’ § ::L Elucja gradientowa: nm NFC.:99 (1) =100 (1)
MAR, NFC, CIP, DANO, ENF. Uww, Wioka zanurzono w 50 ml prébki przefiltrowanej przez filtr z. widkna ngl 5 a € A: ACN LCrL CIP: 99 (2) - 100 (1)
4 FLU WS, szklanego GDU1 (10-1 ym), doprowadzono do pH=7 z dodatkiem 2 M LOD (FL): 10 5 L‘E_, B: 0,1% FAw H20 Aex: DANO: >99 (1) [134]
TWW Na2SOs. Prébke mieszano przez 5,5 h mieszajgc z predkoscig 300 rpm. 03-16 e |<£ N Natezenie przeptywu: 278 — 330 ENF: >99 (1)
Widéko wyjeto, odcieto jeden z kofcéw, za pomoca strzykawki pobrano !ng/I D<C %) ‘; 0,8 ml/min nm FLU: 76 (2) - 79 (2)
faze akceptorowg i wstrzyknigto do uktadu LC. (b) * Aem: '
-E 368 — 515
3 nm
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Lp. AMs ROflza{ Przygotowanie probki LOD/LOQ Kolumna Faza ruchoma Detektor Odzysk (SD) Lit.
probki [%]
Elucja gradientowa:
B A: ACN: 2 mM octan
& : amonu: FA:
e (3/97/0,05: VIVIV) AMOX: 77 (n.d.)
AZI, CLR, CLD, OFC, PENI, 2 E . A AZI: 78 (n.d.)
4 RTM, SMX, TRI, VAN = B: ACN: 2 mM octan CEF: 94 (n.d.)
' ' ' SPE: Probke $ciekéw doprowadzono do pH=3,5, a nastepnie naniesiono LOD: g © amonu: FA: CIP'. 91 (n d ')
na sorbent OASIS HLB (30 mg, 1 ml) kondycjonowany 1 ml mieszaniny 09— 7‘,'3 5 S g (95/5/0,05; viviv) CLR’.' 69 (n. d.)
MeOH:H20:H2S04 (90/9/1; viviv), 1 ml H20 i 1 ml 10 mM Naz2EDTA. ’ ng/l ’ @ o Natezenie przeptywu: CLD: 90 (n.d‘)
uww Sorbent przemyto 1 ml H20 i suszono strumieniem powietrza. Elucje 0,4 mi/min LC-MS/MS DOX'. 11 (r; d') (131]
TWW przeprowadzono 0,5 ml mieszaniny MeOH:H20:FA (90:9:1; v/viv). LoQ: ° Elucja gradientowa: (ESI) LVF: 89 (n d )
Ekstrakt odparowano do sucha w strumieniu powietrza, pozostatosci 0 8—24.5 1 o o A: ACN: 2 mM octan PENi' 68 (r; d )
rozpuszczono w 250 pl mieszaniny rozpuszczalnikow fazy ruchomej A:B ’ ' o3 amonu: FA: ; o
(50:50; Viv). ng/ 25 (3/97/0,05; viviv) RTM: 51 (n.d.)
A o SMX: 63 (n.d.)
5 AMOX, CIP, DOX, LVF, = £ B: ACN: 2 mM octan TRI: 94 (n.d.)
5 E amonu: FA: VAN: 88 (n‘d‘)
82 (95/5/0,05; viviv) : -
; x Natezenie przeptywu:
n.d.
FQs (OFC, CIP, ENF, DANO, SPE: Scieki (25 — 100 ml) przefiltrowano przez filtr z wiékna szklanego MDL:
ORB, MXF) QNs (FLU, OXA, ) ) € .
NAL, PIP) MQs (AZI, CLR, (2,7 Hm), a nastepnie przez filtr z membrana -nyllonowa (9,45 um). Do 0,31 - o 3 ) ) FQs: 30 (2) — 163 (10)
RTM, TYL, TIL, SPI) PEN probki dodano 0,1 M Na:EDTA tgk aby jego sFezenle wynpsﬂo 0,1% oraz 77,71 I(; 3 Elucja gradientowa: QNs: 60 (6) — 176 (16)
(AMOX, AMP, PENI)TCs (TC, doprowadzono pH do 2,5 z uzyciem HCL. Probke namesmnq na sorbent ng/l % £ A: ACN LC-MS/MS MQs: 50 (4) — 160 (17)
7 OTC, DOX, TCCI)LAs (CLD uww OASIS HLB (60 mg, 3 ml) kondyqonowany. 5 ml MeOH i 5 mI.Hz.O > E B: 0,1% FAw H20 ES)) TCs: 50 (7) — 180 (4) [140]
LINi SAs (‘SMX SFD SFT‘ (pH=2,5). Sorbent przeptukano 6 ml H2O i osuszono w strumieniu MQL: 'g_ 3 Natezenie przeptywu: LAs: 63 (4) — 131 (3)
SSM. SDM SFP’ SFM’ SFR; powietrza przez 5 minut. Elucje przeprowadzono 6 ml MeOH, ekstrakt 1,04 — 2 x 0,5 ml/min SAs: 40 (11) — 126 (8)
! ’ ; ; ’ odparowano do sucha w strumieniu azotu. Pozostato$ci rozpuszczono 272,50 5 SAMs: 74 (6) — 122 (8)
SMP, SFX, SN, SBZ) SAMs . } o
(TRI) w 1 ml mieszaniny MeOH:H20 (50:50; v/v). ng/l
®
SAs (SAC, SFP, SFX, SCP, SPE: Do 1 | wody dodano 6,0 g Na2EDTA i doprowadzono do pH 4,3 — i g— Elucja gradientowa:
SDX, SDM, SM, SFR, SFH) 4,5 z uzyciem HCI. Prébke naniesiono na sorbent OASIS HLB (500 mg, % © A0 1% FAw MeOH'A(IDN
TCs (TC, TCCI, OTC, DOX) 6 ml), ktéry kondycjonowano 6 ml MeOH oraz 6 ml 0,1 g/l Na:EDTA MDL o = n R ’ LO-MS/MS
8 FQs (ENF, CIP, NFC, OFC, WS w H20. Sorbent przemyto 10 ml H20 i suszono w strumieniu azotu przez | 0,29 — 4,03 T g B: 0 10/' i:A H,0 Es| 34 (n.d.)—115(n.d.) [139]
LOM, DIF, MXF, DANO, ENO) 30 minut. Elucje przeprowadzono 6 ml mieszaniny NHz:MeOH (5:95; v/v). ng/l 2 3 Natéiéni: przv;plilwu' (ESI)
QNs (FLU,OXA, NAL, PIP) Eluent odparowano w strumieniu azotu do sucha a nastgpnie '% x 0.2 mi/min '
MQs (ERY, LIN, SPI, RTM) rozpuszczono w 1 ml MeOH:H20 (1:1; viv). 8 ; ’
P4

AMOX — amoksycylina, AMP — ampicylina, AZI — azytromycyna, CIP — ciprofloksacyna, CLD — klindamycyna, CLR — klarytromycyna, DAD — detektor z matrycg diodowg, DANO — danofloksacyna, DIF — difloksacyna, DOX — doksycyklina, ENF — enrofloksacyna, ENO — enoksacyna,
ERY — erytromycyna, ESI - jonizacja przez elektrorozpylanie, FL — detektor fluorescencyjny, FLU — flumechina, FQs — fluorochinolony, HF-LPME — mikroekstrakcja w fazie ciekifej na bazie pustych widkien, LAs — linkozamidy, L C-MS — chromatografia cieczowa sprzezona z spektrometrem
mas, LC-MS/MS — chromatografia cieczowa sprzezona tandemowym spektrometrem mas, LC-QTRAP — chromatografia cieczowa sprzezona hybrydowym spektrometrem mas, LC-TOF — chromatografia cieczowa sprzezona z spektrometrem masowym czasu przelotu, LIN — linkomycyna,
LOD - granica wykrywalno$ci, LOM — lomefloksacyna, LOQ — granica oznaczalno$ci, LVF — lewofloksacyna, MAR — marbofloksacyna, MDL — granica wykrywalno$ci metody, MET — metronidazol, MQL — granica oznaczalno$ci metody, MQs — makrolidy, MXF — moksyfloksacyna,
NAL - kwas nalidyksowy, PIP — kwas pipemidowy, NFC — norfloksacyna, OFC — ofloksacyna, ORB — orbifloksacyna, OTC — oksytetracyklina, OXA — kwas oksolinowy, PEN — penicyliny, PENI — penicylina, QNs — chinolony, RTM — roksytromycyna, SAC — sulfacetamid, SAMs — syntetyczne
$rodki bakteriobojcze, SAs — sulfonamidy, SBZ — sulfabenzamid, SCP — sulfachloropirydazyna, SDM — sulfadimetoksyna, SDX — sulfadoksyna, SFD — sulfadiazyna, SFH — sulfametizol, SFM — sulfametazyna, SFP— sulfapirydyna, SFR — sulfamerazyna, SFT — sulfatiazol, SFX — sulfizoksazol,
SM — sulfameter, SMP — sulfametoksypirydazyna, SMX — sulfametoksazol, SN — sulfanitran, SPE — ekstrakcja do fazy statej, SPI — spiramycyna, SSM — sulfisomidine, TC — tetracyklina, TCCI — chlorotetracyklina, TCs — tetracykliny, TC — tetracyklina, TIL — tylmikozyna, TRI — trimetoprim,
TWW — $ciek oczyszczony, TYL — tylozyna, UWW — $ciek nieoczyszczony, VAN — wankomycyna, WS — woda powierzchniowa, Aem — dtugo$c fali emisji, Aex — ditugo$c¢ fali wzbudzenia, Amax — analityczna dfugo$c¢ fali.
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Tabela 9. Metody analityczne w analizie wybranych $rodkéw bakteriobojczych w prébkach gleb i obornika zwierzecego

Lp. AMs Prébka Przygotowanie probki LOD/LOQ Kolumna Faza ruchoma Detektor Odz;;.;l; (SD) Lit.
0,
SLEsas+s-Ls: Do 1 g liofilizowanej gleby dodano 15 ml buforu fosforanowego (pH=2)
i ekstrahowano w fazni ultradzwiekowej przez 30 minut. Ekstrakcje powtdérzono @
trzykrotnie, supernatanty potaczono i zatgzono na wyparce rotacyjnej. Nastepnie, ® AZI: 97 (21)
ekstrakt rozcienczono 200 ml wody i dodano 500 mg Na2EDTAx2H20. Q ~ . . .
. ) . h m € Elucja gradientowa: CLR: 115 (5)
SLEwmas: Do 1 g liofilizowanej gleby dodano 15 ml mieszaniny ACN:H20 (20:15; v/v) »n 3 . .
AZl, CLR, i ekstrah lasni ultradswickowei 30 minut. Ekstrakai 5 MaL: o~ A: 5 mM bufor octanu amonu ERY: 116 (10)
ERY, TYL, i eks ra'owano w tazni ultradzwiel .OWej Przez minut. stra .Cje. pow! orzopo : S o B: ACN-MeOH LC-MS/MS TYL: 135 (20)
1 SL trzykrotnie, supernatanty pofaczono i zatezono na wyparce rotacyjnej. Nastepnie, 0,5-10 = ¢ . . [127]
SMX, SFR, s ) [} (1:1; viv) (ESI) SMX: 94 (15)
ekstrakt rozcienczono 200 ml wody i dodano 500 mg Na2EDTAx2H,0. ng/g £ E Lo .
SFM, AMOX L . 8 — Natezenie przeptywu: SFR: 128 (11)
SPE: Ekstrakt naniesiono na sorbent OASIS HLB (60 mg, 3 ml) kondycjonowany 10 ml 5 o 0.5 mi/min SFM: 105 (6)
MeOH oraz 6 ml H20 (o pH=2 dla SAs+@-Ls lub pH=7 dla MQs). Sorbenty suszono E x ’ AMOX' 64 (17)
prézniowo przez 5 min, nastgpnie eluowano 6 ml MeOH. Ekstrakt odparowano do sucha & ’
pod strumieniem azotu. Bezposrednio przed analizg pozostatosci rozpuszczono E’
w mieszaninie 0,3 MeOH i 0,2 ml 5 mM octanu amonu.
SLE: Do 20 g dodano 0,5 g Na2EDTA i 10 ml mieszaniny bufor fosforanowego:ACN (1:1;
v/v). Ekstrakcje prowadzono przez 20 minut, wytrzasajgc prébke mechanicznie E ~
a nastepnie poddano dziataniu ultradzwigkéw przez 10 minut i odwirowano przez 8 N Elucja gradientowa: SFD: 91,6 (n.d.)
SFD, SFR, 8 minut z predkoscia 6000 rpm. Supernatant rozcienczono wodg do 300 ml LOD: T © E . A: ACN LC-MS/MS SFR: 98,2 (n.d.)
2 SFM, SDM, SL+MAN i doprowadzono do pH=4 z uzyciem 4 M H2SOa4. 0,01 -0,02 2 5 g_ B: 0,1% FAw H20 (ESI) SFM: 97,8 (n.d.) [19]
SMX SPE: Ekstrakt przepuszczono przez sorbenty OASIS HLB (n.d.), a nastepnie eluowano ng/g E (;' Natezenie przeplywu: SDM: 95,3 (n.d.)
z sorbentu 2 ml MeOH oraz 2 ml mieszaniny MeOH:NHz (98:2; v/v). Ekstrakt odparowano 8 S 0,2 ml/min SMX: 98,9 (n.d.)
do sucha w strumieniu azotu. Przed analizg pozostato$¢ rozpuszczono w 1 ml MeOH:H20 2 z
(2:8; viv).
. DOX: 98 (11)
MDL: ENF: 102 (11)
0.5-3 ERY: 102 (7)
SLE: Do 1 g probki dodano 5 ml mieszaniny MeOH:ACN:0.1M EDTA:bufor Mcllvaine ua/kg FLU: 92 (12)
3 SL (pH=4) (30:20:25:25; v/viviv) i umieszczono w vorteksie na 30 sekund, a nastepnie !
L L ) . X ) ; . — i ., NFC: 82 (18)
w fazni ultradzwigkowej na 10 minut. Prébke odwirowano przez 10 min z predkoscig 4000 MQL: ® E Elucja gradientowa: SFD: 72 (12)
rpm, ekstrakt zdekantowano, a ekstrakcje powtdrzono jeszcze dwukrotnie. Ekstrakty 2-10 8 ;‘ A:0,3% FAoraz 0,1% TRI'.102 )
DOX, ENF, potgczono, rozcienczono 500 ml H20 i doprowadzono do pH=2,3 z uzyciem HsPOas. ua/kg = m mréwczanu amonu TYL.' 103 (1)
ERY, FLU, Bezposrednio przed SPE ekstrakt przefiltrowano przez filtr nylonowy o $rednicy porow o E w H20 LC-MS ’ [135]
NFC, SFD, 0,45 pm. g - B: ACN:MeOH (ESI) DOX: 76 (13
TRI, TYL SPE: Ekstrakt naniesiono na sorbent OASIS HLB (60 mg, 3 ml) kondycjonowany 3 ml MDL: 1%} o (1:1; viv) +76 (13)
. . - o S X . ) ENF: 113 (7)
MeOH i 3 ml H20. Sorbent przemyto 6 ml H20 i suszono z uzyciem prézni przez 1-5 T o Natezenie przeplywu:
30 minut. Eluci . = -4 ERY: 95 (10)
. je przeprowadzono 6 ml MeOH, a nastepnie odparowano do sucha pod ug’kg = 0,25 ml/min FLU: 99 (6
4 MAN strumieniem azotu. Pozostato$ci rozpuszczono bezposrednio przed analizg w 1 ml 0,1% NFC'-96 (12)
FA oraz 25% MeOH w H20. MQL: $96(12)
3_14 SFD: 63 (10)
TRI: 90 (11
ug/kg (1)

TYL: 89 (16)
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Lp. AMs ROflza{ Przygotowanie probki LOD/LOQ Kolumna Faza ruchoma Detektor Odzysk (SD) Lit.
probki [%]
SLE: Do 2 g gleby dodano 0,4 g Na2EDTA i homogenizowano przez 60 sekund
w wiréwce. Nastepnie, do probki dodano 10 ml mieszaniny ACN:bufor © 2" Elucia gradientowa:
LIN, fosforanowy pH=3,2 (1:1; v/v). Prébke wirowano przez 15 minut, a nastepnie LoQ: Q g ] g ACN :
5 CIP, ENF, SLAMAN ekstrahowano 15 minut w tazni ultradzwiekowej i ponownie odwirowywano przez 1 25 Q Eg B:0 1% FAw H,0 LC-MS/MS 60 (n.d) — (20]
DOX, TCCI, 10 minut z predkosciag 4500 rpm. Ekstrakcje powtdrzono trzykrotnie, ekstrakty x ™3 L (ESI) 112 (n.d.)
ng/g L x Natezenie przepltywu:
SFM, SMX potgczono i zatezono do 2 ml na wyparce rotacyjnej. Bezposrednio przed analiza o 3 03 mi/min
prébke rozcienczono do objetosci 4 ml za pomocg 1% FA w ACN, tak aby ¥ - ’
proporcja ekstraktu do zakwaszonego ACN wynosita 90:10 (v/v).
TC: 103,6 (11,1)
SLE: Do 2 g gleby wprowadzono 20 ml rozpuszczalnika EDTA-bufor TOCT(?I ?;‘267(5(82;
fosforanowy:ACN:Mg(NOs)2-NH3xH20  (3:1; v/v) i pozostawiono na noc. DOX: '105 6 (13’1)
Nastgpnie wytrzasano przez 30 minut z predkoscig 200 rpm w ciemnosci = ' ) ;
TC, OTC, ) o L : . . 3 SFD: 76,6 (10,2)
i poddano dziataniu ultradzwigkéw przez 15 minut. Prébke odwirowano przez
TCCl, DOX, . - © . . SMX: 110,9 (5,1)
SFD. SMX 10 minut z predkoscia 5000 rpm, supernatant zdekantowano. Procedure 3 Elucja gradientowa: SFM: 80,4 (14.4)
’ ’ powtdrzono dwukrotnie, supernatanty potaczono, przefiltrowano przez filtr GF/F MDL 3 E A: MeOH L ’
SFM, SMM, ) L T © LC-MS/MS SMM: 111,0 (3,8)
6 SCX. SDM SL (0,7 pm) i rozcienczono do 500 ml wodg destylowana. 05-14,8 g < B: 0,1% FAw H20 ES)) SCX: 61,3 (12.1) [129]
SM‘SCZ ’ SPE: Ekstrakt wprowadzono na sorbent OSASIS HLB (500 mg, 6 ml) yg/kg g X Natezenie przeptywu: SDM' gé 9(1 '6)
NFC’ OFC’ kondycjonowany 10 ml MeOH i 10 ml H20. Sorbenty przemyto 10 ml H20 § 0,5 ml/min SM'IQQA(B (’))
’ ’ i suszono pod strumieniem azotu przez 20 minut. Elucj¢ przeprowadzono o o o,
CIP, ENF . . 2 SCZ:70,7 (1,9)
z uzyciem 0,1% FA w MeOH, ekstrakt odparowano pod strumieniem azotu do O NFC: 52,8 (2.1)
objetosci 100 pl. Bezposrednio przed analizg probki rozciefnczono do objetosci OFC: 53'3 (1’4)
1 i . 0, . - ’ il
1 ml mieszaning MeOH:0,1% FA w H20 (3:2; v/v). CIP: 61,6 (11.1)
ENF: 89,1 (13,8)
SLEs.: Do 1 g gleby dodano 0,1 g NaF i ekstrahowano 5 ml mieszaniny
MeOH:EDTA:bufor cytrynianowy (3:2:1; v/v/v), wirowano przez 30 sekund TCs:
z predkoscig 2500 rpm, a nastepnie poddano dziataniu ultradzwigkéw przez 60,1 (n.d.) —
SFD, SMX, 15 minut i ponownie wirowano przez 5 minut z predkoscig 4000 rpm. Procedure € 81,6 (n.d.)
SFM, SMM, wykonano trzykrotnie. Supernatanty potaczono i odttuszczono n-heksanem, © :‘ Elucia gradientowa: SAs:
SCP, ENF, a nastepnie rozcienczono H20 do 250 ml, przesgczono przez filtry z wiékna SRl ] E ACN ’ 65,6 (n.d.) —
CIP, OFC, szklanego i doprowadzono do pH=4. E € A 10, 90,0 (n.d.)
7 DOX, TCClI, St SPE: Pofgczone tandemowo sorbenty Waters SAX (200 mg, 3 ml) oraz OASIS n.d. 8 E Na?. Se1nf:e F'?ZV; Hl;(v)vu' LC-MS/MS FQs: [136]
TYL, TC HLB (500 mg, 6 ml) poddano kondycjonowaniu 5 ml MeOH oraz 5 ml H20. o % @ 045 r:I/miz ’ 61,3 (n.d.)—
OTC, TRI, Ekstrakt z gleby lub obornika naniesiono na sorbenty z predkoscig 3 — 5 ml/min RS ’ 73,2 (n.d.)
RTM, ERY sorbent SAX odrzucono, natomiast sorbent OASIS HLB przemyto 10 ml wody o MQs:
i suszono prézniowo przez 30 min. Elucje prowadzono 5 ml mieszaniny 47,3 (n.d.) —
metanol:aceton (80:20; v/v). Ekstrakt odparowano do sucha w strumieniu azotu, 73,4 (n.d.)
pozostatosci rozpuszczono przed analizg w 1 ml 30% MeOH w H20.

AMOX — amoksycylina, AZI — azytromycyna, CIP — ciprofloksacyna, CLD — klindamycyna, CLR — klarytromycyna, DOX — doksycyklina, ENF — enrofloksacyna, ENO — enoksacyna, ERY — erytromycyna, ESI — jonizacja przez elektrorozpylanie, FAC — odchody, FLU — flumechina, LC-MS/MS
— chromatografia cieczowa sprzezona z tandemowym spektrometrem mas, LIN — linkomycyna, LOQ — granica oznaczalno$ci, MAN — obornik, MDL — granica wykrywalno$ci metody, MQL — granica oznaczalno$ci metody, NFC — norfloksacyna, OFC — ofloksacyna, OTC — oksytetracyklina,
RTM — roksytromycyna, SAC — sulfacetamid, SARA — sarafloksacyna, SCP — sulfachloropirydazyna, SCX — sulfachinoksalina, SCZ — sulfaklozyna, SDM — sulfadimetoksyna, SFD — sulfadiazyna, SFH — sulfametizol, SFM — sulfametazyna, SFP — sulfapirydyna, SFR — sulfamerazyna,
SFT - sulfatiazol, SFX — sulfizoksazol, SL — gleba, SLE — ekstrakcja ciato state-ciecz, SM — sulfameter, SMM — sulfamonometoksyna, SMP — sulfametoksypirydazyna, SMX — sulfametoksazol, SPE — ekstrakcja do fazy statej, TC — tetracyklina, TCCI — chlorotetracyklina, TRI — trimetoprim,

TYL — tylozyna.
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Tabela 10. Metody analityczne w analizie wybranych $rodkow bakteriobojczych w probkach tkanek ro$linnych

Lp. AMs Ros!za{ Przygotowanie probki LOD/LOQ Kolumna Faza ruchoma Detektor Odzysk (SD) Lit.
probki [%]
SLE: Do 1,0 g liofilizowanej rozdrobnionej tkanki roslinnej dodano 5 ml buforu
0,1 M EDTA-Mcllvaine (pH=4), 5 ml mieszaniny ACN:FA (90:10; v/v) i traktowano g
ultradzwiekami przez 15 minut. Prébke odwirowano przez 10 minut z predko$cig < Elucja izokratyczna:
6000 rpm, supernatant zdekantowano. Ekstrakcje powtdrzono trzykrotnie, 8 € A:ACN LC-FL
NEC. CIP liscie, ekstrakty potgczono, przefiltrowano przez filtr nylonowy (0,45 pm) i rozcienczono LOD: & g —_ B: bufor fosforanowy 280 nm
1 EI’\IF ’ korzenie, 200 ml H20. 50-7,0 o & % (pH=4,5) e; — 450 66 (5) — 85 (7) [141]
gatezie SPE: Ekstrakt naniesiono na sorbent OASIS HLB (500 mg, 6 ml) kondycjonowany ng/g 2 :D ~ A:B (18:82; v/v) emnm
6 ml MeOH i 6 ml H20. Sorbent po ekstrakcji przemyto 5 ml 5% MeOH w H20 Ia < Natezenie przeptywu:
i 5 ml H20 i suszono przez 15 minut. Nastepnie wykonano elucje 10 ml 5% NH3 21;) 1,0 mi/min
w MeOH. Eluat odparowano do 300 pl pod strumieniem azotu i dopetniono do @
1 ml mieszaning MeOH:H20 (60:40; v/v).
SLE: Do 10 g liofilizowanej prébki roslinnej dodano 10 ml ACN:MeOH (85:15; v/v), R TC: Sgg/";:“) _
1 g monohydratu kwasu cytrynowego i 0,5 g NasCit do uzyskania pH=4. Probke LOD: g 1'10 (1)
umieszczono w vortexie na 10 mlnut, a nastgpnie dodéno 49 b’ezwodne:qo MgSOa 0,33-2,92 ] Elucja gradientowa: OFC: 72 (10)
SMP, TC, pedy, i 1 g NaCl i ponownie mieszano przez 10 minut. Prébke umieszczono o\
: . o . . . h ug/kg x g A:ACN -89 (9)
OFC, korzenie, w zamrazarce (-20°C) na 15 minut, a nastgpnie odwirowywano przez 5 min - 5 AP LC-MS/MS .
2 . ~ B: 0,1% FAw H20 NFC: 83 (11) [142,143]
NFC, sok z predkoscig 1547g. LoQ: S Natezenie przeplywu: (ESI) —92(1)
ENF, CIP ksylemowy | dSPE: Do ekstraktu dodano 10 mg GCB oraz 50 mg C1s i umieszczono w vortexie . i ) '
. . ) ) - : . 1,10-9,73 » 0,3 ml/min ENF: 61 (7) -
na 1 minute. Prébke odwirowano przez 5 minut z predkoscig 30949 i zatgzono do K 5 63 (7)
sucha w strumieniu azotu. Przed analizg pozostato$¢ rozpuszczono w 1 ml 0,1% Hokg § CIP: 63 (17)—
FAw H20:aceton (95:5; v/v) i przesgczono przez filtr nylonowy (0,22 pym). .82 ®)
PLE: Do 0,1 g liofilizowanej prébki roslinnej dodano 5 g piasku ottawskiego Marchew:
i umieszczono w komorze ekstrakcyjnej. Probki ekstrahowano ultraczystg H20 B g - Elucia aradientowa: TC: 92 (n.d.)
przez 10 minut w temperaturze 70°C i pod ci$nieniem 0,090 — 0,100 tora. %’_ % g A 011 o/g FAw MeOH. AMOX: 91
3 TC, bulw SPE: Ekstrakt naniesiono na sorbent OASIS HLB (200 mg, 6 ml) nd o ; © B O 1(;/ FAwW H0 LC-MS (n.d.) [63]
AMOX y kondycjonowanych 3 ml MeOH i 3 ml H20. Sorbent przemyto 3 ml 6% MeOH o $< Nat.iéni: rze Izwu Kapusta:
w H20 i osuszono prézniowo. Elucje przeprowadzono 0,1% FA w MeOH % ) E @ 0.4 mFI’/mirI: ywu: TC: 91 (n.d.)
i odparowano do sucha w strumieniu azotu. Bezposrednio przed analizg E - ’ AMOX: 86
pozostatosci rozpuszczono w 1 ml 1% MeOH w H20. (n.d.)
Marchew
PLE: 1 g zmielonego liofilizowanego materiatu roslinnego umieszczono - (korzen):
e . Lo ) LOD: £ SMX: 97 (1)
w komorze ekstrakcyjnej. W obu koncach komory ekstrakcyjnej umieszczono filtr IS . .
. . L . ) 0,1 Elucja gradientowa: SFP: 92 (3)
. z widkna szklanego (0,27 pym) i dodano po 1 g florisilu (Mg204Si). Ekstrakcje 2 1 Eo i
SMX liscie, przeprowadzono dwukrotnie stosujgc 100% MeOH przez 5 minut, w temperaturze ng/g £~ € A: 1,5% AcAw Hz0 Liscie:
4 ’ korzenie, o DN " £ x 3 B: 0,05% AcAw ACN LC-MS SMX: 120 (6) [144]
SFP 80°C i pod ci$nieniem 10,34 MPa. Ekstrakt odparowano do sucha i rozpuszczono L O o L
bulwy . L ) . LOQ: oq Natezenie przeptywu: SFP: 61 (7)
w mieszaninie ACN:H20 (30:70; v/v), sonikowano z mocg 37 kHz przez 10 minut, = .
. ; o . ) ) 0,25-0,50 © n.d. Stodkie
odwirowano przez 20 minut z predkoscig 17000g przez i przefiltrowano przez filtr < ' o
PTFE (0,22 um) ng/g 1S ziemniaki:
’ ' SMX: 108 (1)

SFP: 99 (1)
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Lp. AMs ROflza{ Przygotowanie probki LOD/LOQ Kolumna Faza ruchoma Detektor Odzysk (SD) Lit.
probki [%]
Korzenie:
g TCCI: 86,2 (8,9) —
o Elucja gradientowa: 100,0(9.0)
QUEChERS: Do 10 g prébki roslinnej dodano 10 ml buforu Mcllvaine (pH=8), 4 ml @ A 0.1% FAi 5 mM ' ENF: 103,5 (9,2) —
MeOH, 20 ml 1% AcA w ACN, 1 g NasCit-2H20, 0,5 g NazCitx5H20 oraz 0,1 g LOD: g m.ré\;vczanu amonu 111,3 (3,2)
Naz-EDTA. Prébke umieszczono w vortexie na 5 minut i wirowano przez 5 minut 0,6-6,0 3 w MeOH SFT: 110,8 (7,5) —
5 TCCI, korzenie, | z predkoscig 4000 rpm. Gorng warstwe przeniesiono do probowki wiréwkowej yg/kg < B:0.1% FAi5 mM LC-MS/MS 114,7 (7,5) [145]
ENF, SFT liscie i dodano 30 mg PSAi 30 mg C1s. Probke wytrzgsano przez 1 minute i odwirowano LOQ: o m.ré\;vczanu amonu Liscie:
przez 5 min z predkoscia 4000 rpm. Ekstrakt zdekantowano, odparowano 2-20 23 w H,0 TCCI: 79,1 (7,6) —
w strumieniu azotu, rozpuszczono w 0,2 ml 0,1% FA w MeOH:H20 (50:50; v/v) ug/kg ® Natezeni ! . 79,4 (8,4)
i przefiltrowano przez filtr strzykawkowy PTFE (0,2 pm). © atezenie przeplywu: ENF: 98,1 (13,0) —
b 0,3 ml/min
2 101,4 (11,0)
S SFT: 113,9 (7.,4) —
114,8 (11,8)
SLE: Do 2 g rozdrobnionej tkanki roslinnej dodano 10 ml ACN (ekstrakcja SMX) lub Elucja izokratyczna:
mieszaniny ACN+ 5 mol/l HCI (125:1; v/v) (ekstrakcja DOX, NFC). Probke LOD ® g A: MeOH DOX:
DOX t;gﬂeszczono vc\’/kvortexieogg 30 sekund, sonikowano 30 minut i odwirowano przez 1,2 7k1,8 % g _ S DgXH;% - 72,7 (7,48)'\])?0,4 (7,5)
’ minut z predkoscig 5 rpm. ug’kg c B € , TA: :60; :
6 ?\Féé WarzZyWa | SpE: Ekstrakt naniesiono na sorbent OASIS HLB (200 mg, 6 ml) kondycjonowany LoQ § ey vIv) LC-MS/MS 79,1 (7,3) - 93,9 (2,5) [146]
5 ml MeOH i 5 ml H20. Sorbent przemyto 15 ml H20 i osuszono prézniowo przez 3,6-5,0 S 2 NFC: A:B (50:50; v/v) NFC:
20 min. Elucje przeprowadzono 6 ml 5% NHs w MeOH. Eluat odparowano ug/kg o e Natezenie przeptywu: 73,6 (8,6) — 89,5 (4,2)
w strumieniu azotu do objetosci 1 ml. 1,0 ml/min
SLE: Do 500 mg licia lub 300 mg korzenia dodano 5 ml MeOH i umieszczono ,
w tazni ultradzwiekowej na 30 min. Prébke odwirowano przez 15 minut 8 E Elucja gradientowa:
z predkoscig 4000 rpm. Ekstrakcje wykonano dwukrotnie. 3 S = ] A:ACN ’ LC-QTOF-
7 SFD, Ilsme,. SPE: !Ekstrakt naniesiono na sorbent OSAIS Prime HLB (60 mg, 3 ml) nd. T~ g B: 0,1% FAw H20 MS/MS 73 (n.d)—79 (n.d.) [147]
CLR korzenie kondycjonowany 3 ml MeOH. Wktad odrzucono, a eluat wysuszono do sucha pod S X - .
strumieniem azotu. Bezposrednio przed analizg pozostato$ci rozpuszczono %’ o - Natezgn:;empr;;tie:lywu. (ESN
w 1 ml mieszaniny 0,1% FA w H20:ACN (95:5; v/v) i przefiltrowano przez filtr g ke ’
z PTFE (0,2 um). <
PLE: 8 g liofilizowanej tkanki ro$linnej umieszczono w 10 ml kuwetach © Elucja gradientowa:
ekstrakcyjnych PLE ze stali nierdzewnej, ktére zamknigto na obu koncach okragtymi MDLswmx: c <E A: bufor mréwezan Marchew:
liscie filtrami z widkna szklanego i wysokoci$nieniowymi za$lepkami. Prébki 1,75-7,07 5 g 3— amonu/kwas mrowkowy SMX: 78 (n.d.) — 98
8 SMX. TRI korzeni’e ekstrahowano trzykrotnie 55% ACN w H20 przez 5 minut w temperaturze 130°C ng/g :_; i £ (10 mM, pH 3.7) LC-MS (n.d.) 21]
’ lodygi " | ipod ci$nieniem 10 342 kPa. Nastepnie, ekstrakcje powtdérzono stosujgc 85% ACN MDLrtri: Q @ E B: ACN ’ TRI: 114 (n.d.) — 161
w H20. Ekstrakty potaczono i przefiltrowano. ACN odparowano pod strumieniem | 9,28 — 11,79 & g 2 Natezenie przeplywu: (n.d.)
azotu. Pozostaty ekstrakt wodny rozcienczono 10 mM buforem mréwczanowym ng/g > % ) ’
(pH=3.7). < 0,4 ml/min

ACN — acetonitryl, AMOX — amoksycylina, CIP — ciprofloksacyna, CLR — klarytromycyna, DOX — doksycyklina, dSPE — dyspersyjna ekstrakcja do fazy statej, ENF — enrofloksacyna, LC-MS — chromatografia cieczowa sprzgzona z spektrometrem mas, LC-MS/MS — chromatografia
cieczowa sprzezona z tandemowym spektrometrem mas , LOD — granica wykrywalnosci, LOM — lomefloksacyna, LOQ — granica oznaczalnosci, MDL — granica wykrywalnosci metody, MeOH — metanol, NasCit — cytrynian trisodowy, NFC — norfloksacyna, OFC — ofloksacyna
PLE — przyspieszong ekstrakcjg za pomocg rozpuszczalnika, SFD — sulfadiazyna, SFP — sulfapirydyna, SFT — sulfatiazol, SMP — sulfametoksypirydazyna, SMX — sulfametoksazol, SPE — ekstrakcja do fazy statej, TC — tetracyklina, TCCI — chlorotetracyklina, TRI — trimetoprim,
Aem — dtugo$¢ fali wzbudzenia, Aex— diugos¢ fali emisji.



W statych prébkach srodowiskowych (gleba, obornik, tkanki roslinne) AMs sg
rozproszone, stad ich stezenie jest bardzo niskie (ng/kg — pg/kg). Ponadto sktadniki mineralne
oraz materia organiczna zawarta w probkach mogg wchodzi¢ w interakcje z AMs poprzez
kompleksowanie, tworzenie wigzan wodorowych, oddziatywania hydrofobowe i wymiane
jonowa, utrudniajgc ich desorpcje podczas ekstrakcji [128]. Z tych przyczyn do izolacji AMs ze
statych prébek stosowane sg bardziej zlozone, wieloetapowe procedury niz dla prébek
ciektych (Tabela 9, 10). W pierwszym etapie ekstrakcji AMs z probki statej wykorzystuje sie
techniki takie jak: ekstrakcja ciato state-ciecz (SLE, ang. solid-liquid extraction), ekstrakcja
cieczg pod cisnieniem (PLE, ang. pressurized liquid extraction) lub ekstrakcja QUEChERS.
Zastosowanie PLE wymaga drogiej aparatury i skomplikowanych procedur optymalizacyjnych,
natomiast metody QUEChERS majg ograniczong selektywno$é, co moze skutkowac
koekstrakcja nadmiernej ilosci interferujgcych sktadnikéw matrycowych. Z tej przyczyny
najczesciej do izolacji AMs z probek stalych stosowane jest SLE z mechanicznym
wytrzgsaniem probki oraz/lub wspomagane ultradzwiekami [148,149]. Sktad rozpuszczalnika
ekstrakcyjnego jest kluczowy do efektywnej desorpcji AMs z gleb oraz osadow.
Rozpuszczalnik ten musi by¢ dobrany zgodnie z wtasciwosciami fizykochemicznymi AMs (pKa,
logP), tak aby ich rozpuszczalno$¢ oraz stabilno$¢ byta jak najwyzsza [130]. Jako
rozpuszczalniki w SLE najczesciej stosowane sg roztwory buforéw (fosforanowy, Mcllvaine,
cytrynianowy) oraz rozpuszczalniki organiczne (MeOH, ACN) [135]. Czesto stosowany jest
dodatek Na;EDTA, jako czynnika chelatujgcego, ktéry wiazgc sie z rozpuszczonymi jonami
metali, zwieksza skutecznos¢ ekstrakcji AMs. Na;EDTA zastosowany w nadmiarze moze
réwniez chelatowa¢ zwigzki organiczne [130]. FQs w swojej strukturze posiadajg ugrupowanie
karboksylowe i jedng lub wigecej grupe aminowa, ktére w niskich pH ulegajg protonowaniu i sg
natadowane dodatnio, natomiast w warunkach obojetnego pH wystepujg w postaci obojnacze;.
SAs w strukturze zawierajg azot anilinowy, nadajgcy zwigzkowi charakter stabej zasady oraz
wigzanie sulfonamidowe S-N, nadajgce charakter stabego kwasu. TCs majg trzy wartosci pKa
(3,0-3,3;7,3-7,9; 9,1 — 9,3), wiec majg charakter amfoteryczny i rozpuszczajg sie dobrze
zarowno w roztworach o niskim, jak i wysokim pH. Najczesciej na etapie SLE stosowane sg
rozpuszczalniki o niskim pH, ze wzgledu na dobrg stabilnos¢ TCs, SAs oraz FQs w srodowisku
lekko kwasnym (4<pH<7) [150]. TYL oraz CLR z grupy MQs sg zwigzkami zasadowymi (pK,
odpowiednio 7,7 oraz 8,3), stabo rozpuszczalnymi w wodzie i niestabilnymi w Srodowisku
kwasowym [151]. AMOX oraz AMP sg niestabilne w $rodowisku wodnym i podatne na
hydrolize, a obecny w strukturze pierscien B-laktamowy ulega rozszczepieniu zaréwno na
skutek dziatania czynnikéw abiotycznych, jak i biotycznych [152]. W drugim etapie ekstrakt po
SLE jest oczyszczany, a anality sg wzbogacane najczesciej z zastosowaniem SPE
[127,130,135,141] lub rzadziej dyspersyjnej ekstrakcji do fazy statej (ASPE) [142,143].

Pomimo duzej liczby procedur opisanych w literaturze, odtworzenie ich w praktyce
laboratoryjnej jest trudne, a wielu przypadkach niemozliwe. Wynika to z faktu: (I) braku
informacji dotyczgcych charakterystyki matrycy wykorzystanej do opracowania metody
analitycznej, (1) braku istotnych szczegétéw w opisie metodologicznym (,know-how”) oraz (I1I)
stosowania innego sprzetu laboratoryjnego lub odczynnikow, niz wymienione w metodzie.
Nalezy zauwazy¢, ze problem opracowania procedury jednoczesnej ekstrakcji wielu AMs
z probek srodowiskowych nie wynika wytgcznie z ilosci, czy wtadciwosci fizykochemicznych
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tych zwigzkow, ale réwniez ze zmiennego sktadu probek $rodowiskowych. Zadna z opisanych
w tabelach 8 — 10 procedur nie jest uniwersalna, poniewaz nie uwzglednia wptywu zmiennych
skladowych matrycy (pH, zawartos¢ OC, zawartos¢ jonéw metali) na odzysk AMs. W celu
opracowania ,szytej na miare” procedury ekstrakcji i oznaczenia AMs w probkach
Srodowiskowych nalezy poszerzy¢ etap walidacji o korelacje odzysku z gtdwnymi sktadowymi
matrycy, aby okresli¢ rzeczywisty zakres stosowalnosci metody analityczne.

1.6. Analiza niecelowana jako narzedzie do poszukiwania
produktow transformacji Srodkow bakteriobdjczych
w Srodowisku

Rutynowe monitorowanie pozostatosci AMs w $rodowisku przeprowadzane
w laboratoriach analitycznych na caltym Swiecie wykonywane sg w oparciu o wykaz
zanieczyszczen potencjalnie niebezpiecznych dla cztowieka, srodowiska lub uregulowanych
prawnie. Metody oznaczania AMs opracowywane sg z uzyciem wzorcow analitycznych,
a nastepnie poddawane walidacji. Takie podejscie nazywane analizg celowang (TA; ang.
targeted analysis) pozwala na oznaczenie z duzg precyzjg i doktadnoscig wybranych AMs
w ztozonych matrycach srodowiskowych. TA jest z definicji ograniczona, poniewaz zwigzki
chemiczne, ktore nie zostaty ujete w zakresie docelowej metody nie zostang wykryte [153].
Pod pojeciem analizy niecelowanej (NTA; ang. non-targeted analysis) rozumiane jest
podejscie, w ktérym w ramach jednej analizy, zebrane zostajg dane o wszystkich
zanieczyszczeniach obecnych w prébce, bez koniecznosci posiadania informacji o jej sktadzie
chemicznym oraz miejscu pochodzenia. Natomiast jezeli istniejg przestanki do poszukiwania
konkretnych zanieczyszczeh w probce, a metoda analityczna nie zostata opracowana
w oparciu o ich wzorce analityczne, to taka odmiana NTA nazywana jest analizg przesiewowg
[154]. NTA ma gtéwnie charakter jakosciowy, rzadziej potilosciowy, a analiza wynikow polega
na poréwnaniu uzyskanego widma masowego z widmami referencyjnymi dostepnymi
w bazach chemicznych oraz literaturze naukowe;.

Identyfikacja TPs jest wyzwaniem ze wzgledu na brak informacji o ich strukturze
i wlasciwosciach fizykochemicznych, niskie stezenia, duze rozproszenie w srodowisku oraz
ztozonosci matryc probek $rodowiskowych. Zastosowanie TA jest ograniczone, poniewaz
wymaga czystych wzorcéw odniesienia do opracowania metody analitycznej, a ich zakup dla
TPs jest ograniczony lub niemozliwy ze wzgledu na brak informacji o strukturze tych zwigzkow.
Do identyfikacji TPs w prébkach srodowiskowych stosowane sg zaawansowane techniki
analityczne, faczace chromatografie cieczowga Ilub gazowg 2z tandemowym Ilub
wysokorozdzielczym spektrometrem mas (MS/MS, HRMS) o wysokiej czutosci
i rozdzielczosci. Technologie te pozwalajg na nieukierunkowane wykrywanie wielu TPs
obecnych w prébce w ramach jednej analizy i ich identyfikacje, bez konieczno$ci stosowania
wzorcow analitycznych [155]. Zastosowanie LC-MS/MS lub LC-HRMS w nieukierunkowanych
badaniach przesiewowych polega na separacji zwigzkow zawartych w prébce, a nastepnie
wykorzystaniu réznych trybdw pracy spektrometru mas w celu zebrania jak najwiekszej ilosci
danych o ich strukturze [153]. Otrzymane wyniki w postaci widm masowych zwigzkow sg
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filtrowane, a nastepnie analizowane retrospektywnie lub poréwnywane z danymi zebranymi
w bibliotekach wzoréow i struktur molekularnych. Koncowo przygotowywana jest lista
potencjalnie zidentyfikowanych zwigzkéw, ktdérych obecno$é¢ jest potwierdzana z uzyciem
innych metod analitycznych (np. magnetycznego rezonansu jadrowego (NMR, ang. nuclear
magnetic resonance), rentgenowskiej spektrometrii fotoelektronow (XPS, ang. X-ray
photoelectron spectroscopy)) lub danych literaturowych. Hybrydowy spektrometr mas typu
QTRAP®tgczy zalety potréjnego kwadrupola (QqQ, ang. triple quadrupole) z liniowg putapkg
jonowg (LIT, ang. linear ion trap), ktorej funkcje moze petic trzeci kwadrupol. Charakteryzuje
sie on wysokg czutoscig oraz predkoscig skanowania, co jest uzyteczne w badaniach
przesiewowych prébek srodowiskowych. Stosujgc tryb inteligentnej akwizycji danych (IDA,
ang. information-dependent acquisition) mozliwe jest potgczenie dwodch trybow pracy,
w ktorych po skanowaniu QgQ lub LIT, nastepuje drugi skan LIT. Przeprowadzenie NTA
z zastosowaniem LC-QTRAP, niezaleznie od wybranego trybu pracy detektora, w kohcowym
etapie wymaga selekcji odpowiednich sygnatéw z duzej iloéci danych generowanych w ramach
jednej analizy. Redukcja ilosci otrzymanych danych moze nastgpi¢ na etapie ustawiania
odpowiednich kryteridw IDA (takich jak: zakres rejestrowanych mas, wymagana intensywno$¢
sygnatu do uruchomienia putapki jonowej, zakres tolerancji masy) lub po rejestracji poprzez
zastosowanie specjalnego oprogramowania i analize retrospektywng [153].

Pomimo wszechstronnosci metod NTA majg one swoje ograniczenia. Teoretyczne
zatozenie NTA, wedlug ktérego mozliwa jest identyfikacja wszystkich sktadnikow prébki
w ramach jednej analizy, nie uwzglednia praktycznych ograniczen zwigzanych z réznymi
wiasciwosciami fizykochemicznymi zwigzkow wystepujgcych w prébkach srodowiskowych
[154]. Na ilo$¢ oraz rodzaj wykrywanych w ramach NTA zwigzkow ma wplyw 6 czynnikow:
rodzaj matrycy probki, warunki przygotowania prébki, pH prébki, warunki chromatograficzne,
rodzaj detektora oraz tryb jonizacji [156]. Typ chromatografii (LC lub gazowa (GC)) ma wptyw
na ilos¢ oraz rodzaj wykrywanych zwigzkéw [157]. Warunki poboru prébki, transportu oraz
przechowywania, a takze metoda jej przygotowania mogg spowodowa¢ degradacje lub utrate
czesci zwigzkéw obecnych w probce [154]. Z tej przyczyny, powszechnie spotykang odmiang
NTA jest analiza przesiewowa, w ktorej obszar poszukiwan zaweza sie do jednej klasy
zwigzkow. Cel analizy przesiewowej definiowany jest na podstawie wstepnej informac;ji
0 miejscu pochodzenia probki i jego potencjalnych zanieczyszczeniach. Pomimo zatozonego
z gory celu, podejscie to mozna traktowacC jako odmiane NTA, poniewaz skupia sie na
odkrywaniu nowych zwigzkbw w ramach danej klasy zwigzkow [154]. Najwiekszym
ograniczeniem NTA jest brak mozliwosci okre$lenia dokfadnej struktury molekularnej
zidentyfikowanego zwigzku (odmiany izomerycznej, potozenia wigzania lub ugrupowania
chemicznego). Analiza przesiewowa jest skutecznym narzedziem do poszukiwania TPs
zwigzkéw farmaceutycznych w réznych rodzajach probek srodowiskowych. TPs w prébkach
Srodowiskowych majg nizsze stezenia od macierzystych AMs. Z tej przyczyny, stosujgc
metody LC-ESI-MS/MS, nalezy uwzgledni¢ mozliwy problem z niskg intensywnoscig jonu
prekursorowego lub jondéw fragmentacyjnych TPs. Co wiecej, widma fragmentacyjne
otrzymane tg metodg moga nie dostarczy¢ wystarczajgcych informacji dotyczacych subtelnych
réznic izomerycznych zwigzkdw, istotnych dla toksycznosci [154].
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2. Wyniki badan i ich znaczenie

2.1. Wydzielanie i oznaczanie wybranych srodkow bakteriobojczych
oraz ich produktow transformacji w préobkach srodowiskowych

2.1.1.Wydzielanie srodkéw bakteriobojczych z cieklych probek
Srodowiskowych

Do wydzielenia AMs z probek wod gruntowych, powierzchniowych oraz $ciekéw
zastosowano SPE. Dobdr parametréw ekstrakcji obejmowat: rodzaj sorbentu oraz jego masy,
pH prébki, rodzaj oraz objetos¢ rozpuszczalnikow stosowanych do elucji i rozpuszczania
pozostatosci probki po etapie odparowania oraz jesli to byto konieczne materiat oraz wymiar
filtra strzykawkowego. W tabeli 11 przestawiono opracowane procedury ekstrakcji wybranych
AMs z probek ciektych wraz z odzyskiem AMs. Dobér odpowiedniego sorbentu byt kluczowy
sposréd wymienionych parametrow. Wybrano dwa rodzaje sorbentéw — OASIS HLB (500 mg,
6 ml) oraz C1s (500 mg, 6 ml), ktérych producenci deklarowali zdolno$¢ do retencji zwigzkow
0 zroznicowanych  wiasciwosciach  fizykochemicznych.  Poczatkowe  parametry
kondycjonowania oraz elucji AMs z sorbentow byty zgodne z zaleceniami producentow
zawartymi w instrukcjach. Odzysk wszystkich 14 wybranych AMs z probek wody o objetosci
11 oraz pH=7 z zastosowaniem sorbentu OASIS HLB byt w zakresie 59 (CLR) — 119% (MET).
Inaczej byto w przypadku sorbentu Cis, ktdry zatrzymat wylgcznie 7 z 14 wybranych AMs,
a ich odzysk byt w zakresie 65 — 107%. Ostatecznie we wszystkich opisanych w tabeli 11
procedurach zastosowano sorbent OASIS HLB [P1,P2,P6,P8].

Istotnym parametrem wptywajgcym na retencje AMs na sorbencie byto pH prébki,
poniewaz wptywa ono na wiasciwosci sorbentu (tadunek powierzchniowy, zdolno$¢ do
adsorpcji) oraz wiasciwosci chemiczne AMs, takie jak ich forma jonowa, stabilnos¢ oraz
stopien dysocjacji. Dla wybranych AMs z grup TCs, FQs, SAs oraz MQs odpowiedni zakres
pH wynosit od 3,0 do 4,0. Z tego powodu we wszystkich opracowanych procedurach ekstrakc;ji
na etapie kondycjonowania zastosowano wode zakwaszong do pH odpowiadajgcemu pH
probki. Zminimalizowato to ryzyko zmiany formy jonowej AMs w procesie ekstrakcji oraz
zmniejszyto potencjalne straty analitéw. Rozpuszczalnik stosowany do elucji analitow powinien
zapewniC skuteczng desorpcje wszystkich AMs z sorbentu, dlatego przy jego doborze
konieczne jest uwzglednienie ich charakteru chemicznego. W ramach badan wstepnych
opisanych w P1 oceniono wptyw rozpuszczalnikdw o réznym odczynie — kwasnym (0,1% FA
w MeOH, ACN:MeOH:AcA (4:4:2; vivlv)), zasadowym (1,0% NH3z w MeOH) oraz obojetnym
(MeOH) — na odzysk 8 SAs. Najwyzszy odzysk wszystkich 8 SAs uzyskano stosujgc MeOH
(75 — 100%), nastepnie 0,1% NHs; w MeOH (70 — 102%), natomiast najnizszy stosujgc 0,1%
FA w MeOH (<80%) i ACN:MeOH:AcA (4:4:2;vIviv) (<78%). Zauwazono, ze dodatek kwasu
lub zasady do rozpuszczalnika organicznego ma znaczgcy wptyw na skutecznosc elucji AMs.
SAs w swojej strukturze majg dwie grupy funkcyjne — pKa1: 1,32 — 2,22 (-NH-) oraz pKa2: 5,00
— 8,58 (-NH,) — ktére moga ulegac¢ protonowaniu lub deprotonowaniu. Najwyzszg skutecznosc
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Tabela 11. Procedury wydzielania AMs z prébek ciektych z uzyciem SPE

AMs Rodzaj probki Procedura przygotowania probki Oc;zgsk Publikacja
Probke wody o objetosci 1 | przesgczono przez filtr z widkna
szklanego i doprowadzono do pH=4 z uzyciem kwasu
8 SAs: siarkowego(VI). Sorbent OASIS HLB (500 mg, 6 ml)
SMX, kondycjonowano 6 ml MeOH, 6 ml H,O i 6 ml 0,1 M HCI. Prébke
SFD, SFP, woda wody przepuszczono przez sorbent z predkoscig przeptywu 43108 P1]
SFM, SFT, | powierzchniowa | 4 ml/min, a nastepnie suszono przez 30 min. Elucje
SFR, SFH, przeprowadzono 20 ml MeOH, a ekstrakt odparowano do
SFX sucha. Pozostatosci probki rozpuszczono w 1 ml MeOH
i przefiltrowano przez filtr strzykawkowy PES (0,45 pm, 13 mm)
bezposrednio przed analiza.
Probke wody o objetosci 1 | przesgczono przez filtr z widkna
14 AMs: szklanego i doprowadzono do pH=3 z uzyciem HCI. Sorbent
TC, OTC, OASIS HLB (500 mg, 6 ml) kondycjonowano 6 ml MeOH, 6 ml
DOX, woda H,O i 6 ml 0,1 M HCI. Prébke wody przepuszczono przez
SMX, ) hni sorbent z predkoscig przeptywu 5 mi/min, ktéry nastepnie
SFD, CIP, [\)A(/)(\)Igzrz:unntlc())\:lvv:’ suszono przez 20 min. Elucje przeprowadzono czterokrotnie, 51-102 [P2]
LVF, ENF, é?:ieki " | kazdorazowo porcjg MeOH o objetosci 5 ml, ekstrakty
MET, TR, potgczono. Probki odparowano do sucha i rozpuszczono
VAN, TYL, ponownie w 1 ml MeOH, a nastepnie przefiltrowano przez filtry
CLR, CLD strzykawkowe PES (0,45 pym, 13 mm) bezposrednio przed
analizg.
Probke wody o objetosci 130 ml doprowadzono do pH=3 za
pomocg 0,1 M HCI. Sorbent OASIS HLB (500 mg, 6 ml)
kondycjonowano 6 ml MeOH, 6 ml 0,1 M HCI i 6 ml H,O. Prébke
CIP ENF woda pitna wody przepuszczono przez sorbent z predkoscig przeptywu
I_,FV ’ wzbogacona 3 ml/min, a nastepnie suszono przez 20 min. Elucje 62 - 97 [P8]
AMs przeprowadzono 10 ml 0,1% AcAw MeOH, a eluat odparowano
do sucha w strumieniu azotu. Pozostato$ci probki rozpuszczono
w 1 ml 0,1% FA w mieszaninie H,O:MeOH (1:1 v/v)
bezposrednio przed analiza.
Probke wody o objetosci 100 ml przefiltrowano przez filtr
z widkna szklanego i doprowadzono do pH=3,9 — 4,1 za pomoca
stezonego H,SO,4. Sorbent OASIS HLB (500 mg, 6 ml)
woda pitna kondycjonowano 6 ml MeOH, 6 ml 0,1 M HCI i 6 ml H,O (pH=4; 74 (SMX)
SMX, TRI wzbogacona H,SO,). Probke wody przepuszczono przez sorbent 70 (TRI) [P6]
AMs z predkoscig przeptywu 3 ml/min, a nastepnie suszono przez
30 min. Elucje przeprowadzono 6 ml MeOH, a ekstrakt
odparowano do sucha. Pozostato$ci prébki rozpuszczono
w 1 ml MeOH bezposrednio przed analiza.

CIP — ciprofloksacyna, CLD - klindamycyna, CLR - klarytromycyna, DOX - doksycyklina, ENF — enrofloksacyna,
LVF — lewofloksacyna, MeOH — metanol, MET — metronidazol, OTC — oksytetracyklina, SFD — sulfadiazyna, SFH — sulfametizol,
SFM — ulfametazyna, SFP — sulfapirydyna, SFR — sulfamerazyna, SFT — sulfatiazol, SFX — sulfizoksazol, SMX — sulfametoksazol,
TC — tetracyklina, TRI — trimetoprim, TYL — tylozyna, VAN — wankomycyna.

desorpcji SAs z sorbentu uzyskano, gdy byly one w formie obojetnej lub anionowej, natomiast
najnizszg skutecznos¢ zaobserwowano przy uzyciu zakwaszonych rozpuszczalnikéw,
w obecnosci ktérych SAs wystepowaty w formie kationowej. W rozpuszczalnikach o niskim pH
FQs wystepujg w formie kationowej, poniewaz grupa azotowa obecna w pierscieniu
piperazynowym ulega protonowaniu. Skutecznos$¢ ich elucji z sorbentu byta wyzsza po
zastosowaniu 0,1% AcA w MeOH (62 — 97%) [P8] w poréwnaniu do MeOH (53 — 71%) [P2].
Mozna zatem zauwazy¢, ze skuteczno$¢ elucji AMs zalezy przede wszystkim od chemicznej
natury zwigzku oraz interakcji jego grup funkcyjnych z sorbentem. Ostatecznie jednak
w procedurze ekstrakcji 14 AMs z réznych grup lekow, tak jak w procedurze ekstrakcji SAs,
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zastosowano MeOH na etapie elucji [P2]. Dobdr ten wynikat z koniecznosci otrzymania
wysokiego odzysku wszystkich 14 AMs, a nie tylko FQs [P2].

Przed analizami LC-MS/MS ekstrakty z prébek wod oraz sciekow byly filtrowane w celu
usuniecia zawiesiny i uzyskania jednolitych, klarownych roztworéw [P1,P2]. Na etapie doboru
materialu do filtracji poréwnano odzysk wybranych mieszanin AMs rozpuszczonych
w MeOH oraz H>O dla dwéch rodzajow filtréow strzykawkowych — nylonowego (NY; 0,45 um,
13 mm) oraz polieterosulfonu (PES; 0,45 uym, 13 mm). Odzysk AMs z uzyciem filtra PES
z roztworu wodnego byt w zakresie 88 (SMX) — 109% (VAN), natomiast z MeOH 82 (TC) —
107% (SFD). Odzyski AMs z filtra NY z roztworéw wodnego i MeOH byly w zakresach
odpowiednio: 72 (SFD) — 110% (VAN) oraz 74 (CLD) — 115% (MET). Ostatecznie do filtracji
ekstraktow z probek srodowiskowych wybrano filtr PES.

2.1.2.Wydzielanie srodkéw bakteriobojczych ze statych probek
Srodowiskowych

W ramach rozprawy doktorskiej opracowano 8 procedur ekstrakcji wybranych AMs ze
statych probek srodowiskowych, takich jak gleba, tkanki roslinne, stosujagc metody SLE oraz
SLE-SPE (Tabele 12, 13). W pierwszej kolejnosci sprawdzono opisane w literaturze procedury
ekstrakciji AMs z gleb oraz tkanek roslinnych, aby odtworzy¢ je w warunkach laboratoryjnych
i dostosowac do wybranego zestawu AMs. Ostatecznie jako punkt wyjscia do dalszych badan
przyjeto procedure ekstrakcji 12 AMs metodg SLE-SPE z prébek obornika oraz osadu,
opracowang przez zesp6t dr hab. inz. Sylwii Bajkacz, prof. PS, z Katedry Chemii
Nieorganicznej, Analitycznej i Elektrochemii Wydziatu Chemicznego Politechniki Slgskiej
[158]. Pomimo, ze odzysk AMs z obornika i osadu czynnego w pierwotnej procedurze
ekstrakcji byt na akceptowalnym poziomie 45 — 85%, to nie udato sie jej zaadaptowac do
prébek gleb, gdzie odzysk 11 z 14 wybranych AMs wynosit ponizej 54%. Korzystajgc
z dostepnych w literaturze informacji, zmodyfikowano nastepujgce parametry metody w celu
poprawy odzysku AMs: rodzaj i objetos¢ rozpuszczalnika w SLE, czas ekstrakcji oraz krotnos¢
ekstrakcji SLE (Tabela 12). Warunki SPE byty analogiczne do tych stosowanych dla prébek
wod. Pomimo wprowadzenia 29 modyfikacji w procedurze SLE-SPE, odzysk AMs nadal
pozostawat na niskim poziomie (Tabela 12).

Na podstawie badan wstepnych postawiono hipoteze, ze problemy z odtwarzalnoscig
metod ekstrakcji AMs opisanych w literaturze wynikajg z réznic we wiasciwo$ciach
fizykochemicznych prébek gleb. Aby ustali¢ czynniki powodujgce znaczne straty AMs po
zastosowaniu procedury SLE-SPE do probek gleb, sprawdzono odzysk AMs na pojedynczych
etapach procedury przygotowania probki: (1) SLE, (2) rozpuszczania pozostatosci po SLE, (3)
SPE, (4) odparowanie probki. Zbadano takze stabilno$¢ AMs w rozpuszczalnikach oraz ich
stabilnos¢ pod wptywem dziatania ultradzwigkéw. Szczegdtowe informacje dotyczgce
opracowania warunkow wydzielania 14 AMs oraz 8 SAs z probek gleb metodg SLE-SPE
znajdujg sie w publikacjach P4 oraz P7.
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Na podstawie przeprowadzonych badan wstepnych (Tabela 12) okreslono, ze roztwory
buforowane w mieszaninie z rozpuszczalnikiem organicznym stosowane do SLE lepigj
ekstrahujg AMs z gleby w poréwnaniu do czystych rozpuszczalnikédw organicznych. Stosujgc
do SLE mieszanine buforu cytrynianowego (pH=4) z MeOH w stosunku 1:1 (v/v) mozliwe byto
wydzielenie z gleby 7 z 14 wybranych AMs (TYL, TRI, MET, CLR, CLD, SMX, SFD)
z odzyskiem przekraczajgcym 88% [P4]. Natomiast mieszanina buforu Mcllvaine (pH=4)
z ACN w stosunku 1:1 (v/v) pozwolita na skuteczng ekstrakcje 10 sposréd 14 wybranych AMs
(TC, OTC, DOX, TRI, VAN, MET, CLR, CLD, SMX, SFD), ktérych odzysk na etapie SLE by}
powyzej 71% [P4]. Zaden z wymienionych rozpuszczalnikow zastosowanych na etapie SLE
nie byt odpowiedni do efektywnej ekstrakcji FQs z gleby. Jedynie Swiezo przygotowana
mieszanina 0,2 M NaOH z acetonem w stosunku 1:1 (v/v) umozliwita ekstrakcje FQs i SAs
z gleby, a otrzymany odzysk byt w zakresie odpowiednio: 54 — 85% oraz 89 — 115% [P4]. Na
podstawie otrzymanych wynikow stwierdzono, 2ze niezaleznie od zastosowanego
rozpuszczalnika maksymalny czas pojedynczej ekstrakcji wynosi 30 minut, a dalsze jej
kontynuowanie prowadzi do strat AMs. Rozwazano rowniez wspomaganie ekstrakcji AMs na
etapie SLE poprzez zastosowanie ultradzwiekéw przez czas od 5 do 30 minut. Zauwazono,
ze wraz ze wzrostem czasu stosowania ultradzwiekéow zawarto$¢ AMs w ekstrakcie malata
nawet o 41% [P4]. Ze wzgledu na ztozono$¢ matrycy glebowej, charakteryzujgcej sie m.in.
obecnoscig kwasow humusowych oraz fluwowych, konieczne bylo zastosowanie etapu
doczyszczania ekstraktu z zastosowaniem SPE [P4]. Skutecznos¢ SPE zostata oceniona
poprzez porownanie odzyskéw 14 AMs, ktorymi wzbogacono dwa roztwory — ekstrakt z gleby
wolnej od AMs oraz ekstrakt z piasku kwarcowego. Zauwazono, ze obecnos¢ skfadnikow
matrycowych gleby w ekstrakcie znaczgco obniza odzysk AMs na etapie SPE, w poréwnaniu
z ekstraktem z piasku kwarcowego. Zastosowany piasek kwarcowy nie zawierat w skfadzie
materii organicznej, poniewaz zostata ona usunieta na etapie ptukania. Sugerowato to, ze
sktadniki matrycy glebowej mogg dezaktywowacé sorbent OASIS HLB. Problem ten rozwigzano
poprzez zastosowanie dodatkowego sorbentu o charakterze anionowymiennym (OASIS
WAX), umieszczonego nad sorbentem OASIS HLB. Humusowe sktadniki matrycy glebowe;j
byty zatrzymywane na pierwszym sorbencie, podczas gdy AMs byly zatrzymywane na drugim.
Na sorbencie OASIS WAX nie zostato zatrzymanych 9 z 14 wybranych AMs. Dalej
sprawdzono, czy sktadniki humusowe mogg zosta¢ wyeluowane z sorbentu OASIS WAX.
Potwierdzono, ze skfadniki humusowe nie sg desorbowane na etapie elucji, a wymytych
zostaje jedynie 5 AMs, ktore zatrzymaty sie na sorbencie OASIS WAX. W zwigzku z tym, aby
zmaksymalizowa¢ odzysk AMs, ostatecznie oba sorbenty zostaty poddane elucji, a eluaty
potgczono [P4]. Tak jak w procedurze ekstrakcji AMs z prébek wod, dostosowano pH probki
oraz rodzaj i objetoS¢ rozpuszczalnika eluujgcego, aby osiggna¢ najwyzszy odzysk dla
wszystkich AMs.

Zaobserwowana zaleznos¢ pomiedzy sktadnikami matrycy gleby, a odzyskiem AMs
w procedurze ich wydzielania z uzyciem SLE-SPE, byta podstawg do sformutowania kolejnej
tezy badawczej. Stwierdzono, ze problemy z odtwarzalnoscig procedur ekstrakcji AMs
opisanych w literaturze wynikajg gtéwnie z btednego zatozenia, ze mozna je traktowaé
jako uniwersalne dla prébek gleb, nie uwzgledniajac ich charakterystyki (zawartosci
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Tabela 12. Parametry poddane modyfikacji etapu SLE w procedurze SLE-SPE dla 14 wybranych AMs, opisanej
w Bajkacz et al., 2020 [158]

Lp. Rozpuszczalnik SLE [?nl;;;;::bcki Krotnosé C::sstz;‘{;?[/:;:;j Odzysk [%]
1 MeOH:ACN:0,1 M EDTA (4:4:3; vIvIv) 10 1 30 0-52
2 6% AcAw ACN 10 1 30 0-42
3 MeOH:ACN (6:2; v/v) 10 1 30 0-54
4 AcA:ACN (6:97; viv) 10 1 30 0-29
5 ?1u:f10;rvc/§;rymanowy (pH=6):MeOH 10 1 30 0-72
6 bufor cytrynianowy (pH=6):AcEt (1:6; v/v) 10 1 30 0-40
7 2% AcA w MeOH 10 1 30 0-91
8 bufor cytrynianowy (pH=4):ACN (1:1; v/v) 10 1 30 14 - 104
9 2% AcA w AcEt:MeOH (1:1 v/v/) 10 1 30 0-52
10 | AcA:MeOH (1:4; v/v) 10 3 20 0-50
11 bufor cytrynianowy (pH=3):ACN (1:1; v/v) 10 3 20 0-102
(1) ACN:H:O (8:4; viv)
12 | (2) ACN:H.0 (8:2; viv) 6 1 20 0-71
(3) ACN:H.0 (9:1; v/v)
MeOH:bufor Mcllvaine (pH=4):ACN
13 (30:45:25; viviv) ° ) ’ 3 20 0-67
14 bufor Mcllvaine (pH=4): 0,1 M EDTA 7 3 20 0-47
(6:1; viv)
15 bufor Mcllvaine (pH=4):ACN (7:3; v/v) 7 3 20 0-55
16 bufor Mcllvaine (pH=7):ACN (7:3; v/v) 7 3 20 0-72
(1) 2% AcAw H;O
17 | (2) ACN:MeOH 5-10 3 20-120 0-63
(3) 2% AcAw ACN:MeOH (1:1; v/v)
18 bufor cytrynianowy (pH=4):ACN (1:1; v/v) 10 3 20 5-105
19 bufor cytrynianowy (pH=4):MeOH 10 3 20 5_105
(1:1; viv)
(1) 2% AcAwACN
20 2) ACN 4 3 20 0-74
1) bufor Mcllvaine (pH=4):ACN (1:1; v/v
21 E2; 0.2 M1 NaOH (PH=4)ACN ( ) 10 2 10— 60 0-94
(1) bufor cytrynianowy (pH=4):AcEt
22 (1:6; viv) 4-18 2 10-40 0-95
(2) AcEt
(1) bufor cytrynianowy (pH=4):ACN
23 (1:6; viv) 10 2 10 -60 0-88
(2) 0,2 M NaOH
24 | ACN:CH.CI; (1:1; vIv/) 10 1 60 0-41
(1) 0,5% FA: ACN (1:1; viv)
25 (2) ACN:H.0 (9:1; vivi) 10 2 60 2-93
26 bufor cytrynianowy (pH=6):ACN (1:1; v/v) 10 1 60 3-102
27 | bufor Mcllvaine (pH=7):ACN (1:1; v/v) 10 1 60 2-103
28 bufor cytrynianowy (pH=4):ACN (1:1; v/v) 10 1 60 1-106
(1) bufor cytrynianowy (pH=4):ACN
29 (1:1; viv) 10 2 30 -60 0-92
(2) 0,2 M NaOH

materii organicznej, mineratéw, tekstury). Gtéwnym celem badan opisanych w P7 byto
ustalenie, w jaki sposob wegiel organiczny oraz mineraty zawarte w glebie, wptywajg na
odzysk AMs na etapie ich wydzielania i wzbogacania metodg SLE-SPE. W celu redukciji liczby
zmiennych skoncentrowano sie na jednej grupie lekédw — SAs — o zblizonej strukturze
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i whasciwosciach fizykochemicznych. Dobdr parametréw ekstrakcji SAs z gleby o $redniej
zawartosci OC przeprowadzono metodg ,krok po kroku”, starajgc sie otrzymac jak najwiekszy
odzysk analitéw oddzielnie na kazdym etapie SPE i SPE [P7].

Najwyzszy odzysk SAs z gleby na etapie SLE otrzymano po zastosowaniu mieszaniny
MeOH:ACN:0,1 M EDTA:bufor Mcllvaine (pH=4) (30:20:25:25; v/v/vlv), gdy czas mieszania
wynosit 60 min. W glebach o duzej zawartosci jondw Ca?* oraz Mg?* adsorpcja SAs do gleby
jest silniejsza, stad konieczne byto zastosowanie czynnika chelatujgcego w postaci roztworu
EDTA. Analogicznie do procedury SPE stosowanej do wydzielenia SAs z probek ciektych,
réwniez w przypadku prébek gleb najlepszym okazat sie sorbent OASIS HLB, z ktérego anality
eluowano mieszaning 0,1% AcA w MeOH (Tabela 13). Aby doktadnie okreslic wptyw
skladnikow matrycy gleby na potencjalng dezaktywacje ztoza OASIS HLB i spadek
efektywnosci zatrzymywania SAs, zrezygnowano z tandemowego potgczenia z sorbentem
OASIS WAX. Niezwykle interesujgcym okazat sie fakt, ze jednym z kluczowych etapéw
wptywajgcych na koncowy odzysk SAs byt sposob odparowania eluatu po SPE. Odparowanie
ekstraktow z gleby do sucha powodowato adsorpcje SAs na sciankach naczynia oraz ich
znaczne straty podczas ponownego rozpuszczania i przenoszenia. Najwyzszy odzysk SAs
uzyskano odparowujgc roztwor do objetosci 1 ml w strumieniu azotu. Odzysk SAs z gleby
o Sredniej zawartosci OC miescit sie w zakresie 31 — 69%.

W celu rozszerzenia zakresu stosowalnosci opracowanej metody ekstrakcji
przeprowadzono analize wptywu parametréw, takich jak zawartos¢ wegla organicznego, pH
oraz zawarto$¢ jonéw nieorganicznych (Na*, K*, A**, Ca?*, Mg?*) w glebie na odzysk SAs [P7].
Zawartos$¢ A", Ca?*, Mg?* oraz pH nie mialy znaczacego wptywu na efektywnos$é ekstrakgji
SAs. Stwierdzono, ze obecnos$¢ jondw Na* i K* moze utrudnia¢ desorpcje SAs, poniewaz jony
te zwiekszajg site wigzania SAs do gleby. W najwyzszym stopniu na odzysk SAs wptywata
zawartos¢ OC w glebie. Zaobserwowano, ze wraz ze wzrostem zawarto$ci OC w glebie,
odzysk SAs znaczaco spadat. W celu zapewnienia uniwersalnosci opracowanej metody SLE-
SPE dla gleb o roznej charakterystyce, zakres walidacji metody zostat rozszerzony. Odzysk
analitow okreslono na 4 poziomach zawartosci OC: bardzo niskim (<1%), niskim (1=OC<2%),
Srednio-niskim (2<OC<3%) i srednio-wysokim (3%<OC). Tak jak przypuszczano, najwyzszy
odzysk SAs otrzymano, gdy zawartos¢ OC w probce byta <1% (81 — 110%). Wraz ze wzrostem
OC 0 1%, odzysk SAs systematycznie spadat: 42 — 80% (1=OC<2%), 31 — 69% (2<0OC<3%)
oraz 20 — 50% (3%<OC) [PT7]. To potwierdzito teorie, ze problem z odtwarzalnoscig procedur
analitycznych wynika gtéwnie z braku informacji o sktadzie gleby, dla ktorej zostaty one
opracowane.

Badania nad bioakumulacjg i biotransformacjg AMs pobranych przez rosliny z gleby oraz
wody prowadzono z wykorzystaniem 4 gatunkéw ro$lin: pietruszki zwyczajnej (Petroselinum
crispum) [P5], limnobium roztogowego (Limnobium laevigatum) [P6], rzodkwi japonskiej
(Raphanus sativus var. longipinnatus) oraz rzgsy wodnej (Lemna minor L.) [P8]. Po zebraniu
roslin byly one osuszane recznikiem papierowym z nadmiaru wody, wazone, a nastepnie
poddawane liofilizacji, aby zatrzyma¢ procesy biologiczne w roslinie oraz zapobiec dziataniu
bakterii gnilnych. W przypadku rzodkwi japonskiej oraz pietruszki zwyczajnej ze wzgledu na
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Tabela 13. Procedury przygotowania probek statych z uzyciem ekstrakcji ciafo state ciecz (SLE) oraz ekstrakcji do
fazy statej (SPE) przed analizg LC-MS/MS

AMs ’;::::{ Procedura przygotowania probki O(;f/z}?k Publikacja
SLE: Do 2 g gleby dodano 10 ml mieszaniny buforu Mcllvaine
(pH=4):MeOH (1:1; v/v) i wytrzasano przez 30 min z predkoscig 900 rpm,
14 AMs: a nastepnie odwirowano z predkoscig 8000 rpm przez 10 min. Probke
TC OTC ponownie ekstrahowano 10 ml mieszaniny NaOH:aceton (1:1; v/v) przez
E;OX ' 20 min lub 10 ml mieszaniny buforu Mcllvaine (pH=4):ACN (1:1; v/v) przez
SMX S;:D 30 min z predkoscig 900 rpm i ponownie odwirowano. Supernatanty
CIP’ LVE ’ gleba potgczono, rozcienczono wodg destylowang do 500 ml i doprowadzono do
E’NF ’ nawozona | pH=3 z uzyciem stezonego FA. 57 -95 [P4]
MET 'I:RI obornikiem | SPE: Probke naniesiono z predkoscig 3 ml/min na tandemowo potgczone
VAN!TYL‘ sorbenty OASIS WAX (60 mg, 3 ml) i OASIS HLB (500 mg, 6 ml)
CLR ’ kondycjonowane kolejno 6 ml MeOH, 6 ml 0,1 M HCI. Sorbenty suszono
CLD‘ prézniowo przez 15 min i eluowano 20 ml MeOH. Eluat odparowano do
sucha w strumieniu azotu. Bezposrednio przed analiza probke
rozpuszczono w mieszaninie 0,1% FA w H,O:MeOH (1:1; v/iv)
i przefiltrowano przez filtr strzykawkowy NY (0,45 ym, 25 mm).
SLE: Do 1 g gleby dodano 10 ml mieszaniny MeOH:ACN:0,1 M EDTA:
bufor Mcllvaine (pH=4) (30:20:25:25; v/v/viv) i wytrzgsano przez 60 min
8 SAs: z predkoscig 750 rpm, a nastepnie odwirowano z predkoscig 8000 rpm
SMX. SFD gleby przez 10 min. Ekstrakcje przeprowadzono dwukrotnie, supernatanty
SFP’ SFM’ o réznej potaczono, rozcienczono do 250 ml wodg destylowang i doprowadzono do 20 — 110 P7]
SF'I: SFR: zawartosci | pH=4 z uzyciem stezonego HCI.
SFI—; SFX1 ocC SPE: Probke naniesiono na sorbent OASIS HLB (500 mg, 6 ml)
’ kondycjonowany kolejno 6 ml MeOH, 6 ml H,O i 6 ml buforu Mcllvaine
(pH=4). Nastepnie, sorbent suszono prézniowo przez 30 min i eluowano
12 ml 0,1% AcA w MeOH. Prébke odparowano do 1 ml w strumieniu azotu.
SLE: Do 0,5 g liofilizowanego liscia dodano 15 ml mieszaniny buforu
Mcllvaine (pH=4):ACN (1:1; v/v) i wytrzgsano przez 30 min z predkoscig
750 rpm, a nastepnie odwirowano z predkoscig 8000 rpm przez 10 min.
Ekstrakcje wykonano dwukrotnie, supernatanty potaczono, rozcienczono
8 AMs: TC, do .500 ml wodg destylowang i doprowadzono do pH=3 z uzyciem
OTC. DOX stezonego HCI.
CIP‘ENF ’ SPE: Probke naniesiono z predkoscig 3 ml/min na sorbent OASIS HLB 46— 97
LVF1 CLD, (500 mg, 6 ml) kondycjonowany kolejno 6 ml MeOH, 6 ml 0,1M HCI oraz
\)AN ’ 6 ml H,O. Sorbent suszono prézniowo przez 15 min, a nastepnie eluowano
10 ml 0,1% FA w MeOH:ACN (2:8; v/v) oraz 10 ml 0,1% NH; w MeOH.
lis¢ Eluaty pofgczono i odparowano do sucha w strumieniu azotu. [P5]
Bezposrednio przed analizg pozostatosci rozpuszczono w 1 ml mieszaniny
0,1% FAw H,0:MeOH (1:1; v/v) i odwirowano z predkoscig 8000 rpm przez
5 min, a nastepnie przeniesiono eluat do fiolki chromatograficznej.
SLE: Do 0,5 g liofilizowanego liscia dodano 10 ml MeOH i wytrzasano
6 AMs: z predkoscig 750 rpm przez 30 min, a nastepnie odwirowano z predkoscig
MET SMX 8000 rpm przez 10 min. Ekstrakcje wykonano dwukrotnie, supernatanty
SFD‘ RI ’ potaczono i odparowano w strumieniu azotu do sucha. Bezposrednio przed 55 -89
TYL:CLR1 analizg pozostatosci rozpuszczono w 1 ml mieszaniny 0,1% FA
' w H,O:MeOH (1:1; v/v) i odwirowano z predkoscig 8000 rpm przez 5 min,
a nastepnie przeniesiono eluat do fiolki chromatograficznej.
SLE: Do 0,5 g liofilizowanej prébki roslinnej dodano 10 ml MeOH
i wytrzgsano z predkoscig 750 rpm przez 30 min, a nastepnie odwirowano
2 AMs: rosling z predkoscig 10000 rpm. Ekstrakcje przeprowadzono dwukrotnie, | g3 (SMX) [P6]
SMX, TRI a supernatanty potaczono i odparowano do sucha w strumieniu azotu. 60 (TRI)

Bezposrednio przed analizg, pozostatosci rozpuszczono w 1 ml mieszaniny
0,1% FAw H,O:MeOH (1:1; v/v).
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Rodzaj
AMs ocza) Procedura przygotowania probki Odzysk

probki [%]

Publikacja

SLE: Do 0,5 g liofilizowanego korzenia dodano 10 ml buforu Mcllvaine
(pH=4):ACN:0,1M EDTA (2:2:1; v/vlv) i wytrzgsano przez 30 min
z predkoscig 750 rpm. Nastepnie probke odwirowano z predkoscig 8000
rpm przez 10 min, supernatant zebrano, rozcienczono wodg destylowang
do 250 ml i doprowadzono do pH=3 z uzyciem stezonego FA.

SPE: Probke naniesiono z predkoscig 3 ml/min na sorbent OASIS HLB
korzen (500 mg, 6 ml) kondycjonowany kolejno 6 ml MeOH, 6 ml 0,1M HCL oraz 45 - 95 [P5]
6 ml H.O. Sorbent suszono prézniowo przez 15 min, a nastepnie eluowano
6 ml MeOH oraz 4 ml 0,1% AcA w MeOH, eluaty potagczono i odparowano
do sucha w strumieniu azotu. Bezposrednio przed analizg pozostatosci
rozpuszczono w 1 ml mieszaniny 0,1% FA w H,O:MeOH (1:1; v/v)
i odwirowano z predkoscig 8000 rpm przez 5 min, a nastepnie przeniesiono
eluat do fiolki chromatograficzne;.

14 AMs:
TC, OTC,
DOX, SMX,
SFD, CIP,
LVF, ENF,
MET, TR,
VAN, TYL,
CLR, CLD

ENF+LVF (SLE): Do 0,2 — 0,5 g liofilizowanej tkanki roslinnej dodano
10 ml MeOH i wytrzgsano z predkoscig 750 rpm przez 30 min, a nastepnie
odwirowano z predkoscig 8000 rpm. Ekstrakcje powtdrzono dwukrotnie,
a ekstrakty potagczono i odparowano do sucha w strumieniu azotu.
Bezposrednio przed analizg prébki rozpuszczono w 1,0 ml 0,1% FA
w H>0:MeOH (1:1; v/v) i odwirowano przez 10 min z predkoscig 4000 rpm,
a nastepnie supernatant przeniesiono do fiolki chromatograficzne;j.
CIP (SLE+SPE): Do 0,2 - 0,5 g liofilizowanej tkanki roslinnej dodano 15 mi
buforu Mcllvaine (pH=4):ACN (1:1; v/v) i wytrzgsano przez 30 min
3 AMS: z predkoscig 750 rpm, a nastepnie odwirowano z predkoscig 8000 rpm
LVF, ENF, przez 10 min. Ekstrakcje przeprowadzono dwukrotnie, a nastepnie [P8]
CIP supernatanty zebrano i rozcienczono wodg destylowang do objetosci
500 ml i doprowadzono do pH=3 z uzyciem stezonego HCI. Prébke
lis¢ naniesiono z predkoscig 5 ml/min na sorbent OASIS HLB (500 mg, 6 ml) 52 — 99
kondycjonowany kolejno 6 ml MeOH, 6 ml H,O oraz 6 ml 0,1 M HCI.
Nastepnie, sorbent suszono prézniowo przez 20 min i eluowano 10 ml 0,1%
AcA w MeOH oraz 10 ml 0,1% NH; w MeOH. Ekstrakty potgczono
i odparowano w strumieniu azotu do sucha. Bezposrednio przed analizg
pozostatosci rozpuszczono w 1,0 ml 0,1% FA w H,O:MeOH (1:1; v/v)
i odwirowano przez 10 min z predkos$cig 4000 rpm, a nastepnie supernatant
przeniesiono do fiolki chromatograficznej.

korzen 78 — 113

AcA — kwas octowy, ACN — acetonitryl, CIP — ciprofloksacyna, CLD — klindamycyna, CLR — klarytromycyna, DOX — doksycyklina,
ENF — enrofloksacyna, FA — kwas mréwkowy, LVF — lewofloksacyna, MeOH — metanol, MET — metronidazol, NY — nylon,
OTC — oksytetracyklina, rom — obroty na minute, SFD — sulfadiazyna, SFH — sulfametizol, SFM — ulfametazyna, SFP — sulfapirydyna,
SFR — sulfamerazyna, SFT — sulfatiazol, SFX — sulfizoksazol, SMX — sulfametoksazol, TC — tetracyklina, TRl — trimetoprim,

TYL - tylozyna, VAN — wankomycyna.

rozwiniety system korzeniowy, mozliwe bylo oddzielenie czesci zielonej (lisci i todyg) od
korzenia przed liofilizacjg. Natomiast limnobium roztogowe oraz rzesa wodna miaty watte
i cienkie uktady korzeniowe, dlatego zdecydowano sie na liofilizacje catych roslin. Ostatecznie
w tabeli 13 wyrdzniono 3 rodzaje matryc roslinnych (licie, korzenie, roslina), dla ktérych
opracowano metody wydzielania wybranych AMs z uzyciem SLE lub SLE-SPE.

Na skutecznos$c¢ ekstrakcji AMs z czes$ci zielonych roslin (liscie, todygi) mogg wptywac jej
sktadniki matrycy, takie jak lignina, celuloza, biatka, flawonoidy, taniny oraz barwniki roslinne.
Natomiast korzenie roslin zawierajg znacznie mniej skfadnikdbw matrycowych, ktére moga
negatywnie wptywaé na efektywno$¢ ekstrakcji AMs. Wydzielanie AMs 2z kazdej
z wymienionych matryc, analogicznie jak w przypadku prébek gleb, przeprowadzono
metodami SLE oraz SLE-SPE w dobranych wczeéniej optymalnych warunkach ekstrakcji
[P5,P6,P8]. W pierwszej kolejnosci wyznaczono odzysk 14 wybranych AMs z liofilizowanych
lisci pietruszki metodg SLE z uzyciem 11 mieszanin rozpuszczalnikow organicznych (MeOH,
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ACN, aceton, EtOH, bufor Mcllvaine (pH=4)) oraz nieorganicznych (0,2 M NaOH), co
omowiono szerzej w publikacji P5. Do ekstrakcji 14 AMs z lisci pietruszki technikg SLE
wybrano dwa rozpuszczalniki — MeOH oraz mieszanine buforu Mcllvaine (pH=4) z ACN
w stosunku 1:1 (v/v). Stosujgc dwukrotng SLE liscia pietruszki mieszaning buforu Mcllvaine
(pH=4) z ACN, wydzielono wszystkie 14 AMs z odzyskiem w zakresie 66 (CIP) — 96% (OTC)
[P5]. Ze wzgledu na wysokg zawartos¢ wody w ekstrakcie odparowywanie probki byto
czasochfonne, a ponadto wraz ze zmniejszaniem sie jej objetosci, skladniki matrycy
powodowaty Zelowanie probki. Z tego powodu konieczne byto zastosowanie dodatkowego
etapu oczyszczania i wzbogacania probki przy uzyciu techniki SPE. Sprawdzono rézne
sorbenty (OASIS HLB, OASIS MAX, C1s, OASIS WCX) oraz rozpuszczalniki na etapie elucji
(MeOH, 0,1% AcA w MeOH, 2% FA w ACN/MeOH (8:2 v/v) oraz 0,1% NHs w MeOH).
Ostatecznie zaproponowana metoda wydzielania AMs z lisci pietruszki z uzyciem SLE-SPE
byta odpowiednia wytgcznie dla 8 z 14 AMs (TC, OTC, DOX, CIP, ENF, LVF, CLD, VAN),
ktérych odzysk byt w zakresie 68 — 97% (HQL) [P5]. Z tego powodu wydzielenie pozostatych
6 AMs (SMX, SFD, TRI, MET, TYL, CLR) z prébek lisci pietruszki przeprowadzono stosujgc
jedynie dwukrotng SLE z uzyciem MeOH, bez dodatkowego oczyszczenia przez SPE. Odzysk
6 wymienionych AMs byt w zakresie 61 — 89% (HQL), a efekt matrycowy byt zaniedbywalny
(-4,84 — 6,50), wiec nie byto koniecznosci wprowadzania dodatkowego etapu oczyszczania
ekstraktow [P5]. Omawiana procedura podwadjnej SLE z uzyciem MeOH okazata sie réwniez
odpowiednia do wydzielenia SMX oraz TRI z prébek limnobium roztogowego oraz dwéch FQs
(ENF, LVF) z tkanek rzodkwi japonskiej oraz rzesy wodnej, a ich odzysk wynosit odpowiednio:
63% (SMX), 60% (TRI), 74 — 104% (ENF) oraz 65 — 113% (LVF) [P6,P8]. Do ekstrakcji CIP
z prébek lisci oraz korzeni rzodkwi japonskiej, a takze rzesy wodnej zastosowano
zmodyfikowang procedure opisang w P5, w ktérej na etapie elucji zastosowano 0,1% AcA
w MeOH zamiast mieszaniny 0,1% FA w MeOH:ACN [P8]. Biorgc pod uwage prostszy sktad
matrycy korzenia pietruszki mozliwe byto wyekstrahowanie wszystkich 14 AMs za pomocag
jednej metody SLE-SPE [P5]. Procedura skiadata sie z jednokrotnej SLE z uzyciem
mieszaniny buforu Mcllvaine (pH=4):ACN:0,1M EDTA (2:2:1; v/vlv), a nastepnie etapu
oczyszczania i zatezania ekstraktu na sorbencie OASIS HLB z koncowa elucjg MeOH oraz
0,1% AcA w MeOH [P5]. Szczegdtowy opis opracowanych metod ekstrakcji AMs z prébek
statych wraz z ich odzyskiem zestawiono w tabeli 13.

Podsumowujgc, niska odtwarzalnos¢ opisanych w literaturze metod wydzielania AMs ze
statych probek srodowiskowych wynika z zatozenia, ze mogg one by¢ uniwersalne dla danego
typu prébki, pomijajgc jej charakterystyke i wiasciwosci fizykochemiczne. Jak zauwazono,
sktadniki matrycowe gleby, takie jak wegiel organiczny oraz niektére jony metali mogg
znaczaco wptywa¢ na odzysk AMs. Aby metode analityczng mozna byto traktowac jako
uniwersalng, konieczne jest zbadanie, ktére ze sktadnikow matrycowych mogg wptywac na
odzysk AMs, a nastepnie uwzglednienie tych parametrow na etapie walidacji.
Najefektywniejsza strategia doboru parametrow metody SLE-SPE polegata na podzieleniu jej
na pojedyncze etapy, a nastepnie zbadaniu oraz optymalizacji odzyskow analitow na kazdym
z nich. Takie podejscie umozliwito identyfikacje przyczyny niskiego odzysku AMs w procedurze
wydzielania ich z gleb i skrocito czas potrzebny na opracowanie uniwersalnej metody.
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2.1.3.Dobér parametréw pracy spektrometru mas

Oznaczenie pozostatosci wybranych 22 AMs w prébkach srodowiskowych
przeprowadzono z uzyciem LC-MS/MS w trybie pracy MRM [P1-P9]. W ramach rozprawy
doktorskiej opracowano dwie metody do oznaczania AMs w prébkach waod, sciekow, gleb oraz
tkanek roslinnych, ktérych czas pojedynczej analizy wynosit maksymalnie 10 minut oraz dwie
metody oznaczania pojedynczych zanieczyszczen, ktérych catkowity czas analizy nie
przekraczat 2,5 minuty (Tabela 14). Dobdr parametrow charakterystycznych dla zwigzkéw
przeprowadzono metodg strzykawkowa, stosujgc roztwory pojedynczych AMs o stezeniu
1 yg/ml. Nastepnie z uzyciem oprogramowania Analyst 1.4 okreslono optymalne parametry
charakterystyczne dla kazdego ze zwigzkow: dwa przejscia jon prekursorowy — jon produktu
0 hajwyzszej intensywnosci sygnatdéw oraz odpowiadajgcy im potencjat rozgrupowania
klastrow (DP), energie kolizji (CE) oraz potencjat wyjscia z komory zderzehn (CXP) (Rysunek
2). W kolejnym kroku dobrano parametry rozdzielania chromatograficznego, takie jak rodzaj
kolumny chromatograficznej, sktad fazy ruchomej, rodzaj elucji, temperatura kolumny,
natezenie przeptywu fazy ruchomej oraz objeto$¢ nastrzyku (Tabela 14).

Kolumna Zorbax SB-C3 (150 mm x 3,0 mm, 5 ym) z wypetnieniem triizopropylosilanowym ze
wzgledu na stabilno$¢ w szerokim zakresie pH (1,8 — 8,0), temperatur (max. 80°C) oraz cisnien
(max. 600 bar) byla odpowiednia do rozdzielenia chromatograficznego 14 AMs
z réznych grup lekéw [P2—-P5]. Natomiast do separacji 8 SAs uzyto kolumny Kinetex F5
(100 x 2,1 mm, 1,7 ym) z wypetnieniem pentafluorofenylopropylowym, typu core-shell [P1,PT].
Zastosowanie kolumny core-shell, w ktorej faza stacjonarna jest natozona na podtoze
w postaci rdzenia (core), otoczonego warstwg ochronng (shell), pozwolito na zmniejszenie
dyfuzji wewnetrznej oraz skrécenie drogi, jakg muszg pokonaé anality. Dzieki temu mozliwe
byto rozdzielenie analitow w krétkim czasie (10 min), przy jednoczesnie dobrej rozdzielczosci
zwigzkow o zblizonych wiasciwos$ciach fizykochemicznych. W obu metodach w sktad fazy
ruchomej wchodzity dwa rozpuszczalniki — 0,1% FA w H>O oraz ACN. Elucje przeprowadzono
gradientowo, stopniowo zwigekszajgc udziat procentowy ACN w mieszaninie. FA stosowany
jako modyfikator fazy ruchomej umozliwit poprawe rozdzielczosci sygnatéw (zapobiegat
deprotonowaniu analitbw w uktadzie chromatograficznym) oraz wptywat na ich czas retencji,
poprzez tworzenie wigzan wodorowych z polarnymi czgsteczkami. Przyktadowe
chromatogramy uzyskane z uzyciem LC-MS/MS w trybie MRM dla 14 AMs oraz 8 SAs
przedstawiono na rysunku 3. Rozdzielanie pojedynczych analitow (SMX, TRI, CIP, ENF, LVF)
przeprowadzono w uktadach izokratycznych, réwniez stosujgc jako rozpuszczalniki 0,1% FA
w H20 oraz ACN. Zastosowano kolumny chromatograficzne o mniejszej dtugosci (75 mm), co
umozliwito zmniejszenie zuzycia rozpuszczalnikow oraz skrocenie czasu pojedynczej analizy
do 2,4 min dla SMX i TRI oraz <1 min w przypadku FQs [P6,P8,P9]. Parametry, takie jak
temperatura kolumny, objetos¢ nastrzyku oraz predkos¢ przeptywu fazy ruchomej, zostaty
dobrane zgodnie z zaleceniami producentow, tak aby uzyskac jak najlepszg intensywnos¢ oraz
rozdzielczo$¢ sygnatéw poszczegdlnych analitéw. Optymalizacje parametréw zrédta jondw
wykonano za pomocg analizy przeptywowo-strzykawkowej (FIA; ang. flow injection analysis),
w ktérej przygotowany roztwdr wzorcow AMs w rozpuszczalniku o okreslonym sktadzie
(MeOH, 0,1% AcA w MeOH, 0,1% FAw H>O:MeOH (1:1; v/v)) wprowadzono bezposrednio do

54



fazy ruchomej o poczgtkowym sktadzie, pomijajgc kolumne chromatograficzng. W ten sposéb
dobrano nastepujgce parametry zrodta jondw: cisnienie gazu kurtynowego (CUR),
temperatura (TEM), ci$nienie gazu rozpraszajgcego (GS1), ciSnienie gazu osuszajgcego
(GS2), cisnienie gazu w komorze kolizyjnej (CAD) i napiecie zrodta jondw (1S). Ich wartosci
zostaty dobrane w taki sposéb, aby osiggngé maksymalng intensywnosé sygnatéw dla
wiekszosci AMs obecnych w badanej mieszaninie. Aby pozna¢ mozliwosci i ograniczenia
opracowanych metod pomiarowych, przeprowadzono testy walidacyjne. Walidacja metody
analitycznej obejmowata wyznaczenie parametréw takich jak: doktadnos¢, precyzja,
selektywnos¢, liniowos$¢, efekt matrycowy, granica wykrywalnosci (LOD), granica
oznaczalnosci (LOQ) oraz odzysk.
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Rysunek 2. Dobér parametrow charakterystycznych dla analitu metodg strzykawkowg na przyktadzie SMX;
(A) widmo fragmentacyjne SMX, wykresy intensywnosci w funkcji (B, D) CXP, (C) DP oraz (E) CE dla dwdch przej$¢
jon prekursora (m/z 253,7) — jon produktu (m/z 156,1 oraz m/z 108,1).

W tabeli 14 zestawiono parametry walidacyjne opracowanych metod analitycznych,
natomiast szczegotowe informacje znajdujg w publikacjach P1 — P9. Krzywa wzorcowa
opracowana jako zaleznos¢ pola powierzchni pod pikiem analitu od jego stezenia postuzyta
do wyznaczenia liniowosci oraz LOD i LOQ metody. Stosujgc metode regresji liniowej
wyznaczono wspotczynniki determinacji (R?) i okreslono dopasowanie modelu. Otrzymane
warto$ci R? byty >0,9, stgd metody uznano za liniowe w badanym zakresie pomiarowym. Jako
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LOQ przyjeto najnizszy punkt na krzywej wzorcowej, natomiast LOD obliczono zgodnie
z rownaniem LOQ = 3LOD. Doktadnos¢, precyzja oraz odzysk zostaty wyznaczone na trzech
poziomach stezeh z zastosowaniem ekstraktéw matrycy wzbogaconej roztworem wzorca na
niskim (LQC), srednim (MQC) oraz wysokim (HQC) poziomie stezen. Analizy prébek byty
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Rysunek 3. Chromatogram roztworu wzorcowego (A) 14 AMs (CIP, ENF, LVF, SMX, SFD, TRI, CLD, CLR, MET,
TYL, TC, OTC, DOX, VAN) oraz (B) 8 SAs (SMX, SFD, SFP, SFM, SFT, SFR, SFH, SFX) uzyskanych z uzyciem

LC-MS/MS w trybie jonizacji dodatniej (ESI+).
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Tabela 14. Opracowane oraz zwalidowane procedury do oznaczania AMs w probkach ciektych oraz statych z uzyciem LC-MS/MS

Tinfowosé
AMs Matryca Faza stacjonarna Faza ruchoma LOD/LOQ lnI((;V;OSC CV [%] RE [%] ME [%] Publikacja
d Elucj LOD: 0,03 — 0,27 ng/l 0,9953 —
woda uea ng 14-73 9,1-58 05— 124 [P1]
8 SAs: SMX powierzchniowa gradientowa: LOQ: 0,1- 0,8 ng/l 0,9984
] . 0,
SFD, SFP, Kinetex F5 A: 0’18/? :é‘ll’l" H:0
SFM, SFT, (100 x 2,1 mm, 1,7 pm) e LOD: 0,3 ng/g 0,9890 —
gleba Natezenie _ 0,3-15,0 -31,0-30,0 | -6,4—-36,0 [P7]
SFR, SFH, SFX przeplywu: LOQ: 1,0 ng/g 0,9959
0,3 ml/min
16 AMs: AMOX, scieki,
AMP, TC, OTC woda Elucja LOD: 0,1-0,3 ng/l 0,9946 —
B ' : ) 1,567 78-7 15-11,2 P2,P
DOX, SMX, powierzchniowa, _gra?'e“mwa- LOQ: 0,2 — 1,0 ng/! 0,9998 S=75 8-73 S-1, [P2,P3]
SFD, CIP, woda gruntowa Zorbax SB-C3 Ao :é‘ll’l" H0
LVF, ENF, MET, 1 N LOD: 0,2 46 —
Rl gleba (150°>3,0mm, 5 pm) Natezenie LSQ, 8 . ng;g 0(’)93957 11-78 63-63 | 29-103 [P4]
VAN, TYL, CLR Pr2epiywu: e :
) ) ) C 1.0 ml/min LOD: 0,3 -1,6 ng/g 0,9858 —
tkanki ros| : 1,2-9,6 04-114 11,3-11,3 P5
CLD anki rosfinne LOD: 0,3 - 1,6 nglg 0,9988 [P3]
Elucja LOD: 0,4 —7,0 ng/I 0,9992 —
d ; 35-74 6,5-6,4 15-7,8
woaa izokratyczna: LOQ: 1,3 — 10 ng/l 0,9998
A:0,1% FAw H,0
Ki -Shell C1 :
SMX, TRI (;nseie; ??1:(:11829(’3 }j:m)8 AB ?8(’)6\(2:(;\l \7A%] LOD: 0,3 ng/g 0,9953 [Pel
L f y 4y . 2V, :0,on , -
tkanki roslinne Natezenie LOQ: 1,0 ng/g 0.9970 4,30 -7,04 1,1-3,6 -40-53
przepltywu:
0,6 ml/min
Elucja LOD: 0,3 ng/l 0,9993 —
; 12— 13- 4,31
woda izokratyczna: LOQ: 1,0 ngl 0,9998 2-80 3-65 ,3-1,6
A: 0,1% FAwW H,0
Kinetex F5 B: ACN LODyiss: 0,6 ng/g
CIP, ENF, LVF P8,P9
tkanki roglinne | (/0 <21 mm. 26um) | AB (85:15; viv) LODsorzen: 1,6 n9/g 0,9985 — 0,1-62 11-10,1 1,7-10,5 el
Natezenie LOQuisc: 2,0 ng/g 0,9998 T : : ' ’
przeplywu: LOQuorzer: 5.0 nglg
0,6 ml/min

ACN - acetonitryl, AMOX — amoksycylina, AMP — ampicylina, CIP — ciprofloksacyna, CLD — klindamycyna, CLR — klarytromycyna, CV — wspotczynnik zmiennosci, DOX — doksycyklina,
ENF — enrofloksacyna, LOD — granica wykrywalnosci, LOQ — granica oznaczalnosci, LVF — lewofloksacyna, ME — efekt matrycowy, MeOH — metanol, MET — metronidazol, OTC — oksytetracyklina,
RE — btad wzgledny, SFD - sulfadiazyna, SFH — sulfametizol, SFM — sulfametazyna, SFP — sulfapirydyna, SFR — sulfamerazyna, SFT — sulfatiazol, SFX — sulfizoksazol, SMX — sulfametoksazol,
TC — tetracyklina, TRI — trimetoprim, TYL — tylozyna, VAN — wankomycyna.



przeprowadzone w trzech réwnolegtych powtérzeniach oraz w trzech nastrzykach
(9 niezaleznych pomiaréw). Dokladnos¢ metody zostata wyrazona poprzez btad wzgledny
(RE), a precyzja jako wspoétczynnik zmiennosci (CV). Efekt matrycowy obliczono jako stosunek
pola powierzchni sygnatu analitu w ekstrakcie z matrycy do sygnatu tego analitu w czystym
rozpuszczalniku. Selektywno$¢ metody zostata osiggnieta poprzez zastosowanie trybu MRM,
ktéry umozliwiat monitorowanie konkretnych przejs¢ jon prekursora — jon produktu, co
zminimalizowato wptyw interferentow. Poréwnano rowniez chromatogramy ekstraktow
z matrycy probek srodowiskowych przed i po wzbogaceniu analitami, aby wykluczy¢ obecnosé
sygnatéw tta, niezwigzanych bezposrednio z sygnatem analitu. W celu wyznaczenia odzysku
wzbogacono modelowe probki wod, sciekow, gleb oraz tkanek roslinnych mieszaning AMs
o okreslonym stezeniu, a nastepnie ekstrahowano zgodnie z procedurami omdwionymi
w tabelach 12 oraz 13. Odzysk okreslono jako stosunek pola powierzchni wybranego analitu
w prébce po ekstrakcji do jego pola powierzchni w roztworze wzorca. Ostatecznie stwierdzono,
ze metody analityczne opracowane w ramach rozprawy doktorskiej sg odpowiednie do analizy
prébek srodowiskowych. Otrzymane parametry walidacyjne byly poréwnywalne z wartosciami
podawanymi w literaturze (1.5 Metody analityczne wykorzystywane w oznaczaniu srodkow
bakteriobdjczych w prébkach srodowiskowych; Tabele 8 — 10).

2.2. Srodki bakteriobdjcze w s$rodowisku wodnym: metody
analityczne w identyfikacji zrédet ich wprowadzania oraz
rozpowszechnienia

Gtéwnymi zrédtami wprowadzania AMs do srodowiska wodnego sg WWTPs, ktérych
technologie bazujgce na mikrobiologicznym usuwaniu zanieczyszczeh organicznych nie sg
skuteczne wobec mikrozanieczyszczeh farmaceutycznych. Skutecznos¢ usuwania AMs ze
Sciekow nie zalezy wytgcznie od metody ich oczyszczania, ale réwniez od sktadu
doprowadzanych sciekow, ktory jest zmienny w zaleznosci od umiejscowienia WWTPs, pory
roku oraz regionalnych potrzeb zdrowotnych [22,159]. Celem pierwszego z badan byta
ocena efektywnosci usuwania 14 wybranych AMs w procesie oczyszczania sciekow
metoda osadu czynnego oraz identyfikacja ich TPs. Probki sciekdw oraz wody rzecznej
pobierano w okresie od lutego do wrzesnia 2019 roku [P2]. Do analizy AMs oraz ich TPs
zastosowano LC-MS/MS w réznych trybach pracy spektrometru mas, co omowiono
szczegotowo w rozdziale 2.1. Skutecznos¢ usuwania AMs oraz tworzenia TPs monitorowano
na trzech etapach oczyszczania sciekow (UWW, Scieki z bioreaktora (AS), TWW) oraz
w wodzie rzecznej w probkach pobranych przed oraz za miejscem odprowadzania TWW.
Probki sciekow pochodzity z oczyszczalni sciekow ,tyna’ potozonej w wojewodztwie
warminsko-mazurskim. Odbiera ona gtéwnie Scieki bytowe oraz te pochodzace z przemystu
spozywczego, meblarskiego i chemicznego, a okoto 2% stanowity Scieki pochodzace ze
szpitali.

Na rysunku 4 przedstawiono zmiany stezenia wybranych AMs w prébkach sciekéw na
réznych etapach oczyszczania pobranych w okresie wczesnowiosennym (luty), letnim (lipiec)
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oraz jesiennym (wrzesien). Sposréd 16 wybranych AMs w UWW oraz wodzie rzecznej wykryto
jedynie 13 z nich. Najwyzsze stezenia AMs wykryto w probkach UWW pobranych we wrzesniu
(11,4 — 1643,7 ng/l), natomiast nizsze w probkach pobranych w lipcu (2,4 — 163,1 ng/l) oraz
lutym (1,4 — 160,2 ng/l). Na zwiekszong zawartos¢ AMs w UWW w okresie jesiennym mogty
mie¢ wptyw dwa czynniki — zwiekszona zapadalnosé na choroby o podtozu bakteryjnym oraz
mata ilos¢ opaddw atmosferycznych wptywajgca na rozcienczenie doprowadzanych do WWTP
nieczystoéci. Obserwowana tendencja wzrostowa zawartoéci AMs w Sciekach pokrywa sie
z danymi dotyczgcymi sezonowej zmiennoscig spozycia AMs w Polsce, gdzie w pierwszym
i czwartym kwartale roku kalendarzowego zapotrzebowanie na farmaceutyki znaczaco
wzrasta. Nalezy jednak zauwazy¢, ze wahania sezonowe stezenia AMs w UWW dotyczyly
takich klas lekéw jak TCs, FQs i MQs. Natomiast, stezenie SAs (SMX i SFD) w UWW byto na
podobnym poziomie, co moze sugerowac, ze jest na nie state zapotrzebowanie [P2].
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Stezenie AMs w prébkach (ng/l)
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Rysunek 4. Stezenie wybranych AMs w probkach Sciekow zebranych na réznych etapach oczyszczania oraz wody
rzecznej (URW — woda rzeczna przed punktem zrzutu Sciekéw, UWW — Scieki nieoczyszczone, AS — Scieki
z bioreaktora, TWW — Scieki oczyszczone, DRW — woda rzeczna za punktem zrzutu $ciekow) [P2]. © 2021 Elsevier
B.V. All rights reserved.

Na skuteczno$¢ oczyszczania Sciekdw z uzyciem osadu czynnego wptywa tempo
metabolizmu mikroorganizmow, proces adsorpcji/desorpciji wybranego zanieczyszczenia oraz
poczatkowy sktad doprowadzonych UWW. Zauwazono, ze niezaleznie od rodzaju AMs
im wyzsze byto ich poczatkowe stezenie w UWW, tym wyzsze stezenie pozostawato w TWW.
Mozna to zaobserwowac na przyktadzie CIP, dla ktdrej skuteczno$¢ usuwania w zaleznosci od
pory roku wahata sie od 60 (wrzesieh) — 82% (lipiec), a jej stezenie w TWW byto odpowiednio
w zakresie 16,1 — 120,1 ng/l. Metoda oczyszczania $ciekdw za pomocg osadu czynnego byta
nieskuteczna w usuwaniu pozostatosci MQs. Stezenie TYL w procesie oczyszczania sciekow
nie zmieniato sie znaczaco, natomiast skuteczno$¢ usuwania CLR w lutym, lipcu i wrze$niu
wynosita odpowiednio 25%, 82% i 11%. Udowodniono, ze WWTP jest gtéwnym Zzrodtem
wprowadzania do srodowiska wodnego MET oraz TRI, poniewaz w probkach wody rzeczne;j
przed zrzutem Sciekow nie zostaty one wykryte, natomiast po zrzucie TWW ich stezenie
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w wodzie rzecznej byto w zakresie 2,2 — 149,5 ng/l [P2]. Niezaleznie od pory roku w prébkach
wody rzecznej pobranej za punktem zrzutu TWW wykryto SMX i SFD w zakresach stezen
odpowiednio: 8,1 — 19,2 ng/l oraz 2,5 — 3,7 ng/l. Sugeruje to, ze SAs sg stabilne w srodowisku
wodnym oraz majg potencjat do akumulacji, pomimo rozcienczenia, jakie nastepuje po
wprowadzeniu TWW do rzeki. TPs wybranych AMs byly obecnhe we wszystkich rodzajach
prébek Sciekow. Byly one zaréwno doprowadzane z UWW, jak i powstawaty bezposrednio
W procesie oczyszczania sciekow. Szczegdtowe informacje dotyczgce TPs oraz ich Sciezek
transformacji zawarto w rozdziale 2.5. Ze wzgledu na zdolnosé¢ SAs do bioakumulacji
i migracji po wprowadzeniu do sSrodowiska wodnego, przeprowadzono badania
przesiewowe majace na celu okreslenie stopnia ich rozpowszechnienia w zbiornikach
wodnych oraz rzekach [P1].

Gtoéwnym celem badan byta ocena rozproszenia 8 wybranych SAs (SMX, SFD, SFP, SFM,
SFT, SFR, SFH, SFX) w wodach powierzchniowych na terenie silnie zurbanizowanego
wojewodztwa Slgskiego [P1]. Tak jak w przypadku probek sciekow, wykonano badania
przesiewowe w celu identyfikacji TPs wybranych SAs obecnych w prébkach wadd
powierzchniowych. Decyzja o wyborze lokalizacji oraz miejsca poboru probek zostata podjeta
na podstawie nastepujgcych parametréw: przeznaczenie zbiornika (rekreacja, ekoturystyka,
kontrola powodzi), dtugo$¢ czasu retencji wody oraz umiejscowienie punktowych zréodet
zanieczyszczen, ktore wptywajg na zwigekszone prawdopodobienstwo akumulacji SAs. Do
badan wybrano sztuczne zbiorniki wodne na terenie Sosnowca (Jezioro Stawiki), Katowic
(Jezioro Borki) oraz Tychow (Jezioro Paprocany), potok Jamna przeptywajgcy przez centrum
oraz tereny wiejskie Mikotowa oraz ujscie wody pitnej w miejscowosci Psary. Wszystkie probki
wod powierzchniowych pobierano wczesng wiosng (marzec 2020), kiedy srednia temperatura
powierza wynosita 4,5°C. W zaleznosci od wielkosci zbiornika ustalono od 1 do 6 punktow
poboru, z ktérych pobrano 3 réwnolegte prébki wody. Préobki przygotowano z zastosowaniem
SPE, a oznaczenie wykonano z zastosowaniem metody LC-MS/MS opisanej szczegotowo
w rozdziale 2.1.

Pozostatosci SMX, SFD oraz SFP wykryto w prébkach pobranych z dwéch miejscowosci
— Tychoéw oraz Mikotowa. W zaleznoéci od umiejscowienia punktu poboru probki stezenia SAs
byly od <LOQ (<0,1 ng/l) do maksymalnie 75,8 ng/l (Rysunek 5A). Najczesciej wykrywano
SMX, ktoéry byt obecny w 2 z 4 punktdéw poboru z Jeziora Paprocany oraz w 3 z 6 punktow
poboru na obszarze potoku Jamna. Na rozproszenie SAs w zbiorniku wodnym majg wptyw
zaréwno czynniki hydrologiczne (czas retencji hydraulicznej, wymiary jeziora), jak rowniez
pora roku, wtasciwosci fizykochemiczne zwigzku (zdolno$¢ do adsorpciji, stabilnos¢) i szybkosé
ich degradacji w warunkach srodowiskowych. Najwyzsze stezenia SMX (75,8 ng/l) oraz SFP
(22,9 ng/l) oznaczono w probkach wody pobranych z doptywu rzeki Gostynia do Jeziora
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Rysunek 5. Mapa jeziora Paprocany (A) oraz potoku Jamna (B) z naniesionymi punktami poboru probek.

Paprocany, gdzie gtebokos¢ oraz szerokos$¢ zbiornika byta najmniejsza. Punkty poboru wody
rozmieszczone na terenie potoku Jamna odzwierciedlaty rozny profil dziatalnosci cztowieka
i gospodarowania odpadami ciektymi. Najwyzsze stezenia SMX (34,1 ng/l), SFP (38,8 ng/l)
oraz SFD (<0,1 ng/l) oznaczono w punkcie poboru umiejscowionym na terenie wiejskim.
Wszystkie 3 SAs oznaczono réwniez w prébce wody pobranej na terenie miejskim, jednakze
ich stezenie bylo nizsze niz w probce z terenu wiejskiego (Rysunek 5B). Réznice te mozna
ttumaczy¢ czesciowym brakiem dostepu do kanalizacji miejskiej na terenach wiejskich oraz
sptywami z pdl rolnych nawozonych nawozami odzwierzecymi. Pomimo podobnego profilu
aktywnosci cziowieka oraz turystycznego przeznaczenia jezior Borki oraz Stawiki
zlokalizowanych na terenie miast Sosnowiec oraz Katowic, nie wykryto w nich pozostatosci
SAs. Woda pitna pobrana z miejscowosci Psary rowniez nie byta zanieczyszczona SAs. Brak
zanieczyszczeh wod powierzchniowych przez SAs moze by¢ efektem dwoch czynnikow:
dziatan rekultywacyjnych oraz ich degradacji po wprowadzeniu do Srodowiska na skutek
czynnikéw biotycznych i abiotycznych. Pomimo braku SAs w probkach wody z obu jezior oraz
w wodzie pitnej, wykryto w nich TPs SMX oraz SFD. Mozna przypuszczaé, ze diugi czas
retencji hydraulicznej sprzyja biodegradacji oraz akumulacji TPs lekdw z grupy SAs
w srodowisku.

Podsumowujgc, w ramach przeprowadzonych badan wykazano, ze obecnie stosowane
metody oczyszczania Sciekbw oparte na przemianach mikrobiologicznych s3g
niewystarczajgce do kompletnego usunigcia AMs doprowadzonych do WWTP. Efektywnosc¢
usuwania AMs ze Sciekow zalezy od sktadu doprowadzanych UWW (rodzaj i stezenie
zanieczyszczen, pH, stezenie sktadnikéw biogennych (azot, fosfor), pory roku (temperatury,
ilosci opaddéw) oraz zastosowanych parametrow procesu (hydrauliczny czas zatrzymania,
stezenie osadu czynnego, stezenie rozpuszczonego tlenu). Potwierdzono, ze TWW sg
gtdbwnym zrodiem wprowadzania pozostatosci AMs do srodowiska wodnego. W procesie
oczyszczania sciekow z uzyciem osadu czynnego nie dochodzi do petnej mineralizacji AMs.
W wyniku przeksztatcen mikrobiologicznych powstajg ich réznorodne TPs, ktdre sg stabilne
w stosowanych warunkach procesowych, a przez to obecne réwniez w TWW. Zauwazono, ze
w trakcie roku SAs (SMX, SFD) sg systematycznie wprowadzane do srodowiska wodnego
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wraz z TWW, co sugeruje, ze popyt na leki zawierajgce te substancje aktywne jest staty.
Dodatkowo przeprowadzono badania przesiewowe wod powierzchniowych na terenie
wojewoddztwa slgskiego pod kgtem ich obecnosci i rozproszenia. Pozostatosci SMX, SFD oraz
SFP zostaty wykryte w 2 sposrod 5 badanych zbiornikéw wodnych. TPs SAs byty obecne
w prébkach wody pobranej ze wszystkich zbiornikow, co potwierdza, ze SAs sg powszechnym
zanieczyszczeniem wod, a w srodowisku ulegajg one transformacjom, przez co mogg nie by¢
wykrywane w tradycyjnych metodach analitycznych, opartych na analizie celowane;.

2.3. Losy srodkéw bakteriobdéjczych w glebie — metody analityczne
w ocenie ich mobilnosci oraz dostepnosci dla roslin

Pomimo dobrej znajomosci zrédet wprowadzania AMs do gleby (rozdziat 1.1.), ich losy po
wprowadzeniu, mobilnosé, zdolnos¢ do akumulacji oraz biodostepnos¢ stanowig zagadnienie,
ktére pozostaje w duzej mierze niewyjasnione. Kolejnym celem badan byla ocena
mobilnosci, stabilnosci oraz biodostepnosci 4 AMs weterynaryjnych (DOX, ENF, SMX,
TYL) po wprowadzeniu ich do rolniczego ekosystemu hydrogeologicznego,
w ktérego sktad wchodzity wody gruntowe, gleby oraz rosliny uprawne [P4,P5].
Doswiadczenie przeprowadzono w warunkach $rodowiskowych, na polach rolniczych
o powierzchni 4 m?, ktére nawozono jednym z dwoch rodzajéw obornika zwierzecego
(drobiowy lub bydlecy), a nastepnie wysiano nasiona pietruszki zwyczajnej. Obornik zwierzecy
stosowany w badaniach nie zawierat zadnego z 4 wybranych AMs (DOX, ENF, SMX, TYL),
stgd zostat on wzbogacony nimi bezposrednio przed nawozeniem (50 mg AMs na 1 kg
obornika). Badania terenowe byly prowadzone od maja do wrzesnia 2019 roku, czyli
w okresie aktywnej wegetaciji roslin w Polsce. Do oznaczenia AMs w probkach wéd, gleb oraz
w tkankach ro$linnych zastosowano metode LC-MS/MS [P4,P5]. W probkach oprécz
4 AMs, ktérymi wzbogacono obornik oznaczano dodatkowo 10 AMs (TC, OTC, CIP, LVF, MET,
CLR, TRI, CLD, VAN, SFD), co umozliwito pozyskanie informacji o rozpowszechnieniu
i zdolnosci do akumulacji szerszej grupy zwigzkow w srodowisku.

W wodzie gruntowej pobranej przed nawozeniem obornikiem wzbogaconym
mieszaning 4 AMs (DOX, ENF, SMX, TYL) wykryto sladowe ilosci SMX (13,2 — 90,8 ng/l) oraz
CIP (18,7 — 99,6 ng/l) bedacej metabolitem ENF, pomimo, ze pola uprawne wykorzystane
w badaniach terenowych nie byly nigdy nawozone nawozami organicznymi (obornik,
gnojowica). W oborniku drobiowym réwniez wykryto pozostatosci CIP (30,03 ng/g), natomiast
obornik bydlecy nie byt zaniebieszczony zadnymi AMs [P4]. W prébkach gleby pobranych
przed nawozeniem obornikiem nie wykryto zadnego z 4 wybranych AMs, natomiast byta w nigj
obecna CIP, ktérej stezenie utrzymywato sie na statym poziomie przez caly czas trwania
eksperymentu. Glebe nawozono zgodnie z wytycznymi producentéw nawozéw, odpowiednio
4 kg/m? obornika bydlecego oraz 1,5 kg/m? obornika drobiowego. Stad tez poczatkowe
stezenie AMs w glebach nawozonych obornikiem bydlecym byto wyzsze (10,0 — 73,4 ng/gow)
w poréwnaniu do gleb nawozonych obornikiem drobiowym (17,5 — 109,1 ng/gow) [P4].
Stosowanie nawozow na bazie obornika zwieksza zawarto$¢ wegla organicznego w glebie, co
powoduje zmiane jej wtasciwosci sorpcyjnych. Ubytek DOX, TYL oraz SMX w miare uptywu
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czasu byt znacznie wyzszy w glebach nawozonych obornikiem bydlecym (60 — 93%),
w poréwnaniu do gleb nawozonych obornikiem drobiowym (21 — 81%). Niezaleznie od
zastosowanego nawozu stezenie ENF w glebie utrzymywato sie na statym poziomie. W trakcie
badan w wodach gruntowych zebranych po 133 dniach eksperymentu nie wykryto DOX, TYL
i ENF. Na tej podstawie stwierdzono, ze ich ubytek w glebie nie byt zwigzany z wymywaniem
przez deszcze, a najprawdopodobniej z pobieraniem przez rosliny oraz procesami degradacii.
Wytgcznie zmiany stezenia SMX w glebie mozna powigza¢ z wymywaniem go przez opady,
poniewaz pod koniec eksperymentu nie wykryto SMX w wodzie gruntowej zebranej na
gtebokosci 30 cm, natomiast byt obecny na gtebokosciach od 60 do120 cm [P4].

Zarowno w probkach wod gruntowych, jak i gleb wykryto AMs, ktorych nie wprowadzono
do gleby wraz z obornikiem. W wodzie gruntowej pobranej przed nawozeniem obornikiem
wykryto 6 AMs (OTC, TRI, SFD, CLR, CLD, MET), a ich rozmieszczenie w profilu gleby na
gtebokosci w zakresie 30 — 120 cm byto losowe. Mozna to ttumaczy¢ naturalng migracja
AMs w glebie, spowodowang splywami z sgsiadujgcych pol rolnych nawozonych
zanieczyszczonym obornikiem, badz gnojowicg. Sposréd 6 wymienionych AMs
najpowszechniej wykrywanym zanieczyszczeniem byt MET (25 z 40 probek), ktorego stezenie
w wodzie gruntowej przed rozpoczeciem eksperymentu miescito sie w zakresie od 0,4 do
11,5 ng/l, natomiast po jego zakonczeniu w 133 dniu wynosito od 0,2 do 31,6 ng/l [P4]. Ponadto
byt on obecny w prébkach wdd pobranych na wszystkich gtebokosciach profilu glebowego, co
Swiadczy o jego dobrej rozpuszczalnosci, mobilnosci oraz stabilno$ci po wprowadzeniu do
srodowiska. W probkach gleb pobranych przed wprowadzeniem obornika zwierzecego
wykryto sladowe ilosci (2,4 — 12,1 ng/gow) OTC, CLR oraz SFD i tak jak w przypadku probek
wod gruntowych ich rozmieszczenie byto losowe [P4]. Pomimo wykrycia dodatkowych AMs
w prébkach gleby oraz wod gruntowych, ich stezenia sg zbyt niskie, aby umozliwi¢ doktadne
Sledzenie ich loséw w Srodowisku.

Po 133 dniach wegetacji zebrano dojrzatg pietruszke, a nastepnie oddzielono korzen
rosliny od lisci w celu okreslenia dystrybucji AMs w poszczegoélnych tkankach rosliny [P5].
W tkankach roslin wykryto wytgcznie te, ktére zostaty wprowadzone ze wzbogaconym
obornikiem, pomimo iz w glebie oraz wodzie gruntowej byto obecnych tacznie 11 AMs.
Obecnos¢ DOX, TYL, SMX oraz ENF w tkankach roslinnych wynika z ich wyzszego stezenia
w glebie w poréwnaniu do pozostatych AMs oraz réwnomiernego rozproszenia.
W liofilizowanych tkankach roslinnych na najwyzszym poziomie stezen oznaczono ENF
(13,4 — 29,3 ng/gow), nastepnie DOX (2,1 — 14,0 ng/gow) oraz SMX (2,3 — 6,8 ng/gow),
natomiast stezenie TYL byto nizsze niz 1,0 ng/gow [P5]. Zdolno$¢ pietruszki do pobierania AMs
z gleby oraz ich akumulowania zalezata od ich rodzaju oraz formy jonowej. ENF
w przewazajgcym stopniu akumulowata sie w liciach pietruszki, w przeciwienstwie do DOX,
ktéra byta obecna gtéwnie w korzeniach. W przypadku SMX oraz TYL nie stwierdzono
specyficznej tendencji do gromadzenia sie w okreslonym organie rosliny. Wykazano, ze rosliny
majg zdolno$¢ do pobierania AMs z gleby oraz ich akumulowania, co ma zaréwno pozytywne,
jak i negatywne konsekwencje. Zdolnos¢ do pobierania AMs przez rosliny moze byc¢
wykorzystana jako jedna z alternatywnych metod oczyszczania srodowiska. Natomiast jesli
zostang one pochioniete przez rosline jadalnag, to istnieje ryzyko przeniesienia ich do farncucha
pokarmowego cztowieka.
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Kluczowe wnioski z badah P4 oraz P5 tj. (1) sktad matrycy gleby (a zwlaszcza zawarto$¢
OC) ma istotny wptyw na mobilnos¢ AMs w srodowisku, (lI) pozostatosci AMs sa
systematycznie wprowadzane do $rodowiska i mogg sie w nim utrzymywacé przez dtugi czas
oraz (lll) rosliny majg potencjat do oczyszczania srodowiska z pozostatosci AMs, jednakze
istotne jest odpowiednie dobranie gatunku rosliny, ktéry wykaze najwiekszg bioprzyswajalno$¢
wobec AMs, stanowity podstawe do sformutowania koncepcji kolejnych badan [P6,P7,P8].

Przeprowadzono monitoring srodowiska glebowego na terenie wojewédztwa
Slaskiego, ktérego celem bylo zbadanie zanieczyszczenia pozostatosciami
8 wybranych SAs (SMX, SFD, SFM, SFP, SFT, SFR, SFH, SFX) [P7]. Wybrano tgcznie
27 miejsc poboru prébek zlokalizowanych na terenach miejskich oraz wiejskich w 6
miejscowosciach: Tychach, Katowicach, Sosnowcu, Dgbrowie Gorniczej, Mikotowie oraz
Przyteku. Gtéwnym kryterium wyboru miejsca poboru probki byta zwiekszona aktywnosc¢
zwierzat domowych wychodzgcych lub stosowanie nawozéw odzwierzecych we wskazanym
obszarze. Wczesniejsze prace dotyczgce badanh przesiewowych probek gleb pod katem
wystepowania AMs byly dotychczas skupione na obszarach wiejskich (pola rolne, pastwiska),
natomiast pomijaty tereny miejskie. Miejsca o specjalnym przeznaczeniu, takie jak wybiegi dla
psow, wybiegi dla koni oraz parki miejskie sg szczegolnie podatne na zanieczyszczenie
pozostatosciami AMs obecnymi w odchodach zwierzat domowych wychodzgcych. SAs sag
skfadnikami aktywnymi lekow, ktore stosuje sie zaréwno w leczeniu zwierzat hodowlanych, jak
i domowych, a réznice pomiedzy poszczegdlnymi preparatami leczniczymi wynikajg z gatunku
zwierzecia, dla ktérego sg one przeznaczone (Tabela 7, str. 29 — 34). Warto réwniez
zaznaczy¢, ze czesc¢ preparatow zawierajgcych wymienione SAs jest dostepnych bez recepty,
€O moze sprzyjac¢ naduzyciom zarowno w leczeniu ludzi, jak i zwierzat. W poprzednim badaniu
wykazano, ze SMX i SFD byly obecne w glebie, zaréwno przed, jak i po zakonczeniu
eksperymentu polowego, a ponadto sg one podatne na wyptukiwanie z gleby, co skutkuje ich
migracjg w srodowisku [P4]. Do ekstrakcji SAs z probek gleb i ich oznaczenia zastosowano
metode SLE-SPE-LC-MS/MS, ktérej szczegoty omdwiono w rozdziale 2.1. Uwzglednienie
zawartosci OC oraz mineratéw jako czynnikdéw wptywajgcych na odzysk SAs z gleby w ramach
etapu walidacji, zapewnito uniwersalnos¢ opracowanej metody ekstrakcji. Udowodniono, ze
wraz ze wzrostem zawartosci OC w glebie odzysk SAs maleje [P7]. Dzieki uniwersalnosci
stosowanej metody, mozliwe byto poréwnanie wynikow zawartosci SAs oraz ich tendencji do
akumulacji, poniewaz uwzgledniata ona roznice we wtasciwosciach sorpcyjnych gleb.

W glebach pobranych z zamknietych oraz otwartych wybiegéw dla psow oznaczono kazdy
z 8 wybranych SAs. Ich stezenie bylo w zakresie 1,7 — 10,5 ng/gow, a najpowszechniej
wykrywanymi zwigzkami byty SFD (10 prébek) oraz SMX (9 probek) [P7]. Wybiegi dla psow
sg miejscami publicznymi, szczegodlnie narazonymi na akumulacje réznego rodzaju
zanieczyszczen (w tym SAs). Gidwnie ze wzgledu na ograniczong przestrzen uzytkowg (300
— 2000 m?) oraz duzg rotacje pséw w ciggu dnia. Z uwagi na specyfike posiadania zwierzat
domowych, a w szczegdlnosci praktyke ich wyprowadzania, nawet w trakcie leczenia
farmakologicznego, ich duza rotacja na ograniczonym terenie wybiegu, moze przyczyniac sie
do powstawania rezerwuarow bakterii lekoopornych. Badaniami objeto rowniez pola rolne
z terendw podmiejskich, nawozone w ciggu ostatnich dwéch lat nawozami pochodzenia
odzwierzecego. W tych probkach oznaczono wszystkie 8 SAs, jednak ich stezenia byty nizsze
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(1,9 — 3,7 ng/gow) niz w probkach gleb pobranych z wybiegéw dla pséw. Badano rowniez gleby
z trzech osrodkow wypoczynkowych — Borkéw, Paprocan oraz Pogorii — ktére stanowig
atrakcje turystyczng. Obecnos¢ sztucznych zbiornikdw retencyjnych sprzyja migracji SAs
w srodowisku poprzez wymywanie ich z piaszczystych terendw przybrzeznych. Najwiecej SAs
oznaczono w prébkach gleb z osrodka Borki (8), nastepnie Paprocanach (7) oraz Pogorii (6),
a ich stezenie w zaleznosci od zawartosci OC w glebie bylo w zakresie od
1,5 do 7,1 ng/gow. Wylgcznie 2 SAs (SMX oraz SFD) oznaczono w parkach miejskich
umiejscowionych na terenie Tychow oraz Dabrowy Gorniczej, a ich stezenie byto ponizej
2,5 ng/g. Nalezy zauwazyé, ze pomimo podobnej rotacji zwierzat wolno wychodzacych
w parkach miejskich oraz wybiegach dla pséw, powierzchnia parkéw jest zdecydowanie
wieksza, co moze ttumaczy¢ nizszg zawartos¢ SAs w glebach.

Wyniki zawarte w pracach P4, P5 oraz P7 potwierdzity, ze AMs sg powszechnymi
zanieczyszczeniami gleb, obecnymi zaréwno na terenach wiejskich, jak i miejskich. W obu
przypadkach zrodtem wprowadzania AMs do gleby sg odchody zwierzece, pochodzgce od
zwierzat gospodarskich oraz wychodzacych zwierzgt domowych (pséw, kotow). Akumulacja
AMs oraz ich mobilno$¢ w glebie zalezy od wiasciwosci fizykochemicznych zwigzku (masy,
ilosci i rodzaju grup funkcyjnych, stezenia oraz formy jonowej), charakterystyki gleby
(zawartosci OC oraz mineratow), jak rowniez od czynnikow Srodowiskowych, takich jak ilos¢
opadow, wilgotnosé, nastonecznienie i pora roku. Udowodniono, ze ENF, DOX oraz TYL po
wprowadzeniu do gleby akumulujg sie w niej, nie sg tatwo wymywane przez opady deszczowe
i sg w réznym stopniu pobierane przez rosliny [P4,P5]. Ponadto, zwigzki te nie ulegty catkowitej
degradaciji przez okres 4 miesiecy po wprowadzeniu do srodowiska. Zauwazono, ze sladowe
ilosci AMs z roznych klas lekéw byly obecne w glebie juz przed planowanym eksperymentem
polowym, co stanowito podstawe wyznaczenia kolejnego zagadnienia badawczego
zwigzanego z ich rozpowszechnieniem w glebach. Szczegdlng uwage poswiecono SAs (SMX
oraz SFD), ktére byty obecne w glebie przed rozpoczeciem eksperymentu i wraz z uptywem
czasu byly wymywane w gtab profilu gleby [P4]. Na podstawie otrzymanych wynikéw mozna
wnioskowac, ze najpowszechniej wykrywanymi zwigzkami na terenach miejskich oraz pol
rolnych potozonych na obrzezach miast byty rowniez SMX (23 na 27 probek) oraz SFD (19 na
27 probek) [P7]. Rownie interesujgcym spostrzezeniem byto to, ze zwigkszona aktywnos$¢
zwierzat domowych wychodzgcych przyczynia sie do zwiekszonej akumulacji AMs w glebach
z miejsc dla nich wyznaczonych [P7]. Oznacza to, ze na terenach miast réwniez znajdujg sie
rejony bedgce rezerwuarami, w ktérych mogg rozwijac sie bakterie oporne na leki, co moze
by¢ potencjalnie niebezpieczne dla zdrowia ludzkiego.

2.4. Fitoremediacja oraz fotokataliza jako alternatywne metody
oczyszczania wody 2z mikrozanieczyszczen sSrodkami
bakteriobdéjczymi

Ze wzgledu na niskg skutecznos¢ tradycyjnych mikrobiologicznych metod oczyszczania
Sciekdbw z mikrozanieczyszczeh AMs, w dalszej czesSci badah zaproponowano dwie
alternatywne metody ich usuwania — fitoremediacje [P6,P8] oraz fotokatalize heterogeniczng
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[P3,P9]. Ocene ich skutecznosci przeprowadzono dla wybranych AMs (MET, CIP, ENF, LVF,
SMX, SFD, CLD, TYL) w warunkach laboratoryjnych. Usuniecie AMs z wody z uzyciem
fotokatalizy heterogenicznej wymagato doboru odpowiedniego rodzaju fotokatalizatora, jego
masy oraz intensywnosci promieniowania elektromagnetycznego. Celem tego badania byta
ocena skutecznosci usuwania MET z prébek wodnych z zastosowaniem réznych
parametréw fotokatalizy heterogenicznej [P3]. Do badah wybrano MET ze wzgledu na jego
wysokg stabilnos¢ w srodowisku i odpornos¢ na biodegradacje. Wptyw poszczegodlnych
parametrow na efektywnosé usuwania MET z wody zostat okreslony poprzez badanie zmian
stezenia leku w czasie procesu oraz wyznaczenie parametrow kinetycznych reakciji.
W badaniach wykorzystano 6 fotokatalizatoréw potprzewodnikowych — TiOz-anataz, TiO»-P25,
Zn0, ZrOz, W03, PbS — w postaci czystych substancji oraz ich mieszanin w stosunku
masowym 1:1. Sposrdéd pojedynczych fotokatalizatoréow najwyzszg wydajnos¢ usuniecia MET
(90% po 60 minutach procesu) osiggnieto stosujgc TiO2-P25. Dobre wtasciwosci
fotokatalityczne wykazywaty rowniez ZrO,, ZnO oraz PbS, ktérych skutecznos¢ usuwania MET
byta w zakresie 80 — 90% po 90 minutach procesu. Zastosowanie mieszanin fotokatalizatoréw
mialo na celu rozszerzenie zakresu absorpcji Swiatta przez fotokatalizator
z zakresu UV do VIS, poniewaz kazdy ze sktadnikow mieszaniny miat r6zng szerokos¢ przerwy
wzbronionej. Takie podejscie metodyczne nie przyniosto oczekiwanego rezultatu, poniewaz
wytgcznie dla 2 z 9 mieszanin (ZnO+PbS, TiO,-P25+PbS) zaobserwowano nieznaczng
(5 — 10%) poprawe efektywnosci fotokatalitycznej [P3]. Zmiana masy fotokatalizatora
w zakresie 50 — 200 mg/Inie wptywata znaczgco na skutecznos¢ usuwania MET. Istotny wplyw
na skuteczno$¢ fotokatalizy heterogenicznej miata intensywno$¢ natezenia promieniowania
elektromagnetycznego. Irradiancje zmieniano w zakresie od 250 W/m? ($rednia roczna
warto$¢ irradiancji stonecznej w Polsce) do 1000 W/m ($rednia warto$¢ irradiancji stonecznej
w okresie letnim w Polsce). Zastosowanie irradiacji na poziomie 250 W/m? w 90 minutowym
procesie nie zapewniato catkowitego usunigcia MET z wody (86%). Najnizsza wartos¢
irradiacji, przy ktérej skutecznos¢ usuwania MET po 90 minutach byta bliska 100% wynosita
500 W/m?. Zwiekszanie tej wartosci do 750 W/m? oraz 1000 W/m? skracato czas do
odpowiednio 45 i 30 minut. Pomimo wysokiej skutecznosci usuwania MET przy uzyciu
irradiancji o warto$ci 1000 W/m?, nalezy zauwazy¢, ze uzyskanie tej warto$ci w warunkach
naturalnego oswietlenia jest trudne i wymaga zastosowania dodatkowych zrédet Swiatta.

Na podstawie wynikow badan opisanych w P3 stwierdzono, ze zastosowanie mieszanin
TiO2-P25 oraz ZnO z PbS jako fotokatalizatorow poprawia tylko nieznacznie skutecznos¢
usuwania MET w procesie fotokatalizy heterogenicznej w poréwnaniu do pojedynczych
sktadnikow, jednakze wdrozenie tego rozwigzania jest problematyczne z perspektywy
srodowiskowej. Otéw jest znany z toksycznych wtasciwosci, co moze prowadzi¢ do powaznych
konsekwencji dla zdrowia cztowieka oraz ekosystemow w przypadku jego uwolnienia do
Srodowiska. W kontekscie ekonomicznym zastosowanie najwyzszych wartosci irradiacji moze
nie by¢ korzystne, ze wzgledu na koniecznos¢ doprowadzenia dodatkowych zrédet Swiatta, co
zwieksza koszty procesu. Jako optymalng wartosci irradiancji, ktdra zapewnia petne usuniecie
MET z wody, przy jednoczesnym minimalizowaniu kosztéw operacyjnych uznano 500 W/m?,
ktora jest mozliwa do osiggniecia w warunkach srodowiskowych.
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W nastepnej kolejnosci, okreslono skutecznos¢ usuwania z wody oraz $ciekdw
5 kolejnych AMs z grup FQs (CIP, LVF, ENF) oraz MQs (TYL, CLR) z uzyciem TiO2-P25, TiO»-
anataz, WO3;, ZrO, oraz ZnO w 120 minutowym procesie fotokatalizy heterogenicznej [P9].
Stezenie fotokatalizatorow w roztworze wynosito 100 mg/l, a irradiancja 500 W/m?, Gtéwnym
celem badan byto poréwnanie efektywnosci usuwania AMs w takich samych warunkach
fotokatalitycznych. W literaturze naukowej zostaty opisane metody usuwania wybranych
AMs z uzyciem fotokatalizy heterogenicznej, jednak ze wzgledu na rozne parametry procesu
(moc i rodzaj lampy, irradiancja, rodzaj i masa fotokatalizatora) ich poréwnanie jest utrudnione.
Dodatkowo, fotokatalizator o najlepszych wlasciwosciach zastosowano do usuniecia
wybranych AMs z TWW. Ocena skutecznosci usuwania AMs rozpuszczonych w wodzie
destylowanej (pH=7) nie jest miarodajna w odniesieniu do TWW, poniewaz w ich skladzie
mogg znajdowac sie naturalne zmiatacze rodnikéw lub zwigzki, ktére bedg konkurowac
Z zanieczyszczeniami o miejsce aktywne fotokatalizatora.

CIP, ENF i LVF tatwo ulegaja fotodegradacii, poniewaz w pierwszych 15 minutach procesu
stopien ich usuniecia z wody bez zastosowania fotokatalizatora wynosit od 40% (LVF) do 90%
(ENF). Zastosowane TiO»-P25 jako fotokatalizatora pozwolito na osiggniecie wyzszej
skuteczno$ci usuwania wszystkich trzech FQs (>90%), skracajgc czas procesu z 30 min do
3 min dla ENF i 5 min dla LVF i CIP. TYL oraz CLR gorzej ulegaty fotodegradacji w poréwnaniu
do FQs. Wytgcznie 3 pétprzewodniki — TiO2-P25, TiO2-anataz oraz ZnO — wykazaty aktywnosé
fotokatalityczng i pozwolity na usuniecie 25 — 53% CLR oraz 93 — 100% TYL z wody w ciagu
120 minut procesu fotokatalitycznego [P9]. Mozna zatem zauwazy¢, ze warunki fotokatalizy
heterogenicznej (czas, masa fotokatalizatora, irradiancja), ktére byty odpowiednie dla MET,
CIP, ENF, LVF oraz TYL nie sg wystarczajgce, aby w petni usung¢ CLR z wody. Na podstawie
okreslonej zawartosci OC w prébkach wody po procesie fotokatalizy stwierdzono, ze 120 min
nie jest wystarczajgcym czasem by osiggna¢ petng mineralizacje zaréwno FQs, jak i MQs [P9].
Po zastosowaniu opracowanej metody fotokatalitycznej do oczyszczania TWW wzbogaconych
wybranymi FQs oraz MQs zaobserwowano znaczacy spadek skutecznosci ich usuwania
w poréwnaniu do prébek wody, co sugeruje utrate wiasciwosci fotokatalitycznych przez
fotokatalizator w obecnosci zwigzkéw matrycowych. Na podstawie badan wstepnych [P3] oraz
rozszerzonych [P9] stwierdzono, ze:

() Jednym =z kluczowych czynnikbw ograniczajgcych skuteczno$¢ fotokatalizy
heterogenicznej w usuwaniu AMs jest ich zroznicowana natura chemiczna oraz strukturalna.
FQs majg w swojej strukturze grupy funkcyjne (karboksylowa, piperazynowa), ktére moga
ulega¢ przeksztatceniom pod wptywem promieniowania UV. MET ma w strukturze grupe
nitroimidazolowg wrazliwg na dziatanie promieniowania UV. MQs (TYL, CLR) majg ztozong
strukture chemiczng, w ktérej sklad wchodzg stabilne pierscienie laktonowe, co utrudnia
i wydtuza czas ich usuwania.

(I Skutecznos$¢ usuwania pozostatosci AMs jest ograniczona przez obecnos¢ sktadnikéw
matrycowych w TWW, ktére mogg konkurowa¢ z AMs o adsorpcje na powierzchni
fotokatalizatora lub hamowac reakcje fotokatalityczne poprzez konkurencyjne pochtanianie
Swiatta. Ocena efektywnosci dziatania fotokatalizatora wytgcznie w oparciu o wyniki otrzymane
dla prébek modelowych (woda wzbogacona AMs) powinna by¢ tylko poglgdowa, natomiast

67



w celu otrzymania wynikéw, ktére mozna zaimplementowa¢ do probek rzeczywistych,
degradacja powinna by¢ wykonana w obecnosci sktadnikow matrycy.

() Zastosowanie tagodnych warunkow fotokatalitycznych, w ktérych wartosc¢ irradiancji jest
zblizona do stonecznej, a pH prébki jest zblizone do pH prébek srodowiskowych, nie pozwala
na petng mineralizacje pozostato$ci AMs w 120 minutowym procesie z uzyciem komercyjnych
fotokatalizatorow poétprzewodnikowych. Otrzymane wyniki potwierdzaja, ze zmiana warunkéw
pH $rodowiska wodnego, wydtuzenie procesu lub zastosowanie wyzszych wartosci irradianc;ji
zwieksza skutecznos¢ usuwania AMs z wody. Kierujgc sie ideg zréwnowazonego podejscia do
optymalizacji procesu fotodegradacji, zmiany pH oraz stosowanie dodatkowych Zrédet Swiatta
nie jest to wskazane z punktu widzenia ekonomicznego i ekologicznego. Najlepszym
podejsciem bytoby opracowanie nowego rodzaju fotokatalizatora o wysokiej aktywnosci, ktory
umozliwitby efektywne usuwanie AMs z wody oraz sciekdw w fagodnych warunkach
fotokatalitycznych.

Badania wstepne nad skutecznoscig usuwania AMs z wody w procesie fitoremediaciji,
przeprowadzono z uzyciem limnobium roztogowego (fac. Limnobium laevigatum) dla dwéch
zwigzkéw — SMX oraz TRI [P6]. SMX byt najczesciej wykrywanym zanieczyszczeniem wod
powierzchniowych oraz gleb na terenie wojewddztwa Slgskiego [P1,P8]. Byt on réwniez
obecny w probkach sciekow zebranych na wszystkich etapach oczyszczania $ciekow
z uzyciem osadu czynnego [P2]. W preparatach leczniczych SMX jest stosowany
réwnoczesnie z TRI, ze wzgledu na ich dziatanie synergistyczne, przez co do srodowiska sg
wprowadzane razem. Najistotniejszym aspektem fitoremediacji byt wybdr rosliny, ktéra
powinna charakteryzowac sie szybkim tempem wzrostu i rozwoju, odpornoscig na zmienne
warunki Ssrodowiskowe, duzg biodostepnoscia AMs, wysokim potencjalem biomasy oraz
tatwoscig zbioru. Kryteria te spetnito limnobium roztogowe, wolno ptywajgcy, wieloletni makrofit
wodny, fatwy w uprawie hydroponicznej, ktory miat potencjat do fitoremediacji wody
z zanieczyszczen metalami ciezkimi. Ponadto, roslina ta nie znajduje sie na unijnej liscie
inwazyjnych gatunkéw obcych, wiec mozna bezpiecznie stosowaé jg w warunkach
Srodowiskowych. Skutecznos¢ usuwania SMX oraz TRl z wody o poczagtkowym stezeniu
1,0 ug/l w procesie fitoremediacji zalezata od 4 zjawisk — hydrolizy, fotolizy, sorpciji
zanieczyszczeh przez rosline oraz aktywnos$ci mikroorganizméw obecnych w strefie
korzeniowej rosliny. W trakcie 14-dniowego eksperymentu skutecznos¢ usuwania AMs z wody
wyniosta 96% dla SMX oraz 75% dla TRI. Czynnikami, ktére spowodowaty usuniecie 83%
SMX z wody po 14 dniach fitoremediacji byly hydroliza oraz fotoliza. Sorpcja przez rosling
w zaleznosci od dnia eksperymentu wptywa na usunigcie jedynie od 4% do 31% SMX z wody
(Rysunek 6A) [P6]. W przypadku TRI gtéwng drogg usuwania byto pobieranie przez rosling
oraz rozktad mikrobiologiczny w strefie korzeniowej, a ich tgczny udziat w zalezno$ci od dnia
eksperymentu wynosit 51 — 58% (Rysunek 6B). W zaleznosci od dnia eksperymentu pH prébek
wody po fitoremediacji bylo w zakresie 6,0 — 7,0. We wspomnianym przedziale pH, SMX
wystepowat w formie anionowej, natomiast TRl w formie obojetnej, co miato kluczowy wptyw
na biodostepnos¢ tych zwigzkoéw. Kondycja limnobium roztogowego podczas eksperymentu
byta zadowalajgca, nie zaobserwowano obumierania rosliny lub karfowacenia korzeni.
Zastosowana do badan partia roslin nie zawierata zadnego z wybranych AMs. Zgodnie
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z przewidywaniami stezenie SMX (1,3 — 4,4 ng/grw) W tkankach roslinnych zebranych w 7 i 14
dniu eksperymentu byto nizsze niz TRI (72,0 — 78,4 ng/grw). ROznice w stezeniu AMs
w tkankach rosliny pomiedzy 7, a 14 dniem mogg sugerowaé przeksztatcanie zwigzkéw
podstawowych w TPs w reakcjach metabolicznych (Rysunek 6C). Na podstawie poréwnania
wartosci BAF dla SMX oraz dla TRI wyznaczonych dla limnobium roztogowego z innymi
gatunkami roslin stwierdzono, ze roslina ta nie przejawia zdolnosci do hiperakumulacji AMs.

Otrzymane rezultaty fitoremediacji wody z pozostatosci AMs uznano za obiecujgce,
poniewaz SMX oraz TRI nie miaty negatywnego wptywu na wzrost, rozw¢j rosliny oraz jej
zdolnosé¢ do pobierania, akumulowania oraz przeksztatcania ich w procesach metabolicznych.
Badania nad fitoremediacja wody zanieczyszczonej AMs byly kontynuowane, przy czym
skoncentrowano sie na dwoch istotnych aspektach: poszukiwaniu nowego gatunku rosliny
zdolnego do hiperakumulacji wybranych farmaceutykéw oraz ocenie wptywu stezenia tych
zwigzkdéw na kondycje rosliny oraz jej zdolnosci do bioakumulacji. W kolejnych badaniach
zastosowano rzese wodng (fac. Lemma minor), ktéra wykazywata zdolnos$¢ do hiperakumulaciji
metali ciezkich [160,161], a ponadto jest odporna na czynniki srodowiskowe, charakteryzuje
sie szybkim wzrostem, a jej maty rozmiar pozwala na pokrycie catej tafli wody. Skutecznosc¢
fitoremediacji zbadano na dwéch poziomach stezen, ktére odpowiadaty Srednim wartosciom
stezen AMs w wodach powierzchniowych (1,0 pg/l; LCF) i TWW (10,0 pg/l; HCF) [P8].
Eksperyment fitoremediacji rowniez prowadzono przez 14 dni, podczas ktérych mierzono
zmiany stezenia trzech FQs (CIP, ENF, LVF) w wodzie oraz w ro$linie.

Skutecznos¢ usuwania FQs z wody po 14 dniach fitoremediacji byta najwyzsza dla ENF
(96 (LCF) — 98% (HCF)), nastepnie LVF (86 (HCF) — 88% (LCF)), a najnizsza dla CIP
(72 (HCF) — 80% (LCF)) [P8] (Rysunek 7). Stan rosliny podczas trwania eksperymentu byt
dobry, nie zaobserwowano kartowacenia lisci lub utraty barwnika, jednakze w zaleznosci od
stezenia FQs w wodzie zaobserwowano nieznaczne obumieranie i opadanie roslin na dno
akwarium. Im wyzsze byto stezenie FQs w wodzie, tym mniej roslin opadato na dno, co
sugeruje, ze mogg one dziata¢ hamujgco na aktywnos¢ mikroorganizméw gnilnych. Wraz ze
wzrostem stezenia FQs obserwowano roéwniez zmniejszenie sie zdolnosci do ich
bioakumulacji. Sugeruje to istnienie maksymalnego stezenia, ktére moze zosta¢ pobrane
przez rosling. Rosliny zastosowane w badaniach nie miaty wczesniej stycznosci z wybranymi
FQs. Po 14 dniach fitoremediacji w liofilizowanych tkankach rosliny oznaczono najwiecej CIP
(87 — 2140 ng/g), nastepnie ENF (19 — 324 ng/g), a najmniej LVF (75 -198 ng/g) (Rysunek 8)
[P8]. Im wyZsze byto poczatkowe stezenie FQ w wodzie, tym wyzsze stezenia tych substanciji
oznaczono w roslinie. Obliczone BAFpw dla rzesy wodnej, w poréwnaniu do danych
uzyskanych dla innych gatunkéw roslin, okazaly sie obiecujgce. Zaobserwowano
hiperakumulacje CIP w roSlinie, ktérej BAFpw byt w zakresie 11,5 — 18,2. W przypadku ENF
wraz ze wzrostem stezenia zaobserwowano wzrost BAFpw z 2,4 do 2,8, natomiast dla LVF
zaobserwowano znaczacy spadek z 7,8 do 1,4 [P8]. Nalezy jednak podkresli¢, ze stosowany
powszechnie w ocenie skutecznosci fitoremediacji wspotczynnik BAF nie moze by¢ traktowany
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Rysunek 8. Zawarto$¢ FQs w rzegsie wodnej po 14 dniach fitoremediacji (LCF — poczgtkowe stezenie FQs w wodzie
1 ug/l; HCF — poczatkowe stezenie FQs w wodzie 10 ug/l).

Tabela 15. Poréwnanie metod oczyszczania $ciekéw oraz wody z pozostatosci FQs

Metod. Fotokatalli
etoda , Metoda osadu czynnego ofofa a.:za Fitoremediacja
oczyszczania heterogeniczna
P : 3
rzeptyw: 60 000 m'/doba Katalizator: TiO,-P25
BZT: 267 mg/l (UWW), o )
17 mg/l (TWW) (100 mg/l) Roslina: Lemma minor
Warunki 9 Irradiancja: 500 W/m? Czas trwania: 14 dni
CHZT. 382 mg/l (UWW), Czas: 120 min Cras: 1— 10 pg/l
173 mg/l (TWW) o Fas Ha
Cras: 9,5 — 306,7 ng/! Fos: 1 MG
o Woda: 99 (15 min)
Ecie [? Scieki: 60 — 82 . Woda: 72 — 80
o [%] e Scieki: 96(120 min) oda
o Woda: 99 (15 min)
E 9 ki: 1 . Woda: 96 —
ene [%] Scieki: 15 Scieki: 99 (120 min) oda: 96 — 98
o Woda: 99 (15 min)
E 9 ki: 8 — 1 . Woda: 86 —
wr [%] Scieki: 8 — 100 Scieki: 99 (120 min) oda: 86 — 88
TPs + + +
Zrédto [P2] [P9] [P8]

E — efektywnosc; TPs — produkty transformacji; BZT — biochemiczne zapotrzebowanie tlenu ; CHZT — chemiczne zapotrzebowanie
na tlen; C — poczgtkowe stezenie AMs.

jako jedyny wyznacznik. Wskazniki fitoremediacji takie jak BAF oraz |t nie zostaty
znormalizowane, a metodyka ich wyznaczania ujednolicona. Najczeséciej stosowany
w literaturze BAF jest wyznaczany niekonsekwentnie, dla suchej (DW) lub mokrej masy (WW)
rosliny. Roslina w procesie liofilizacji traci od 70 — 95% masy, ktorg stanowi woda, wiec
wspotczynniki BAF podawane dla suchej masy bedg znacznie wyzsze niz dla mokrej masy
[34]. Brak standaryzacji metod obliczania BAF oraz jednoznacznych kryteriow jego
interpretacji prowadzi do trudnosci w poréwnywaniu wynikéw dla réznych gatunkow roslin.
Dlatego BAF moze stuzy¢ wytgcznie do celdow poréwnawczych, pomiedzy réznymi gatunkami
roslin, o ile sposdb przygotowania prébki roslinnej przed ekstrakcjg byt taki sam. Ponadto
wartos¢ BAF moze by¢ zmienna w zaleznosci od dnia poboru prébki. Stezenie FQs w roslinie
zmienia sie wskutek ich przemian metabolicznych i tworzenia sie TPs. Ocena skutecznosci
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fitoremediacji AMs najczesciej okreslana jest wytgcznie parametrem efektywnosci, natomiast
It oraz BAF nie zawsze sg wyznaczane (Rozdziat 1.3, Tabela 5). Efektywnosc¢ fitoremediacji
réwniez nie moze by¢ traktowana jako parametr wystarczajgcy, aby oceni¢ skutecznosé
oczyszczania wody z AMs, poniewaz nie uwzglednia mozliwosci transformacji AMs w wodzie.
Aby w pefni zrozumiec¢ i wykorzystac potencjat fitoremediacji do usuwania AMs ze Srodowiska
nalezy doktadnie zrozumie¢ mechanizm ich pobierania przez rosline oraz ustandaryzowac
metodyke badan.

W tabeli 15 poréwnano skutecznosé tradycyjnej metody oczyszczania $ciekéw
z zastosowaniem osadu czynnego, fotokatalizy heterogenicznej oraz fitoremediacji
w usuwaniu FQs ze $ciekdéw oraz wody. Skutecznos¢ mikrobiologicznego oczyszczania
Sciekow zalezata od rodzaju FQs oraz pory roku. Im mniejsze byto poczatkowe stezenie FQs
w UWW, tym wyzsza byta skutecznos¢ ich usuwania. Wyrazny wptyw pory roku na
skuteczno$¢ mikrobiologicznego oczyszczania sciekéw widaé¢ na przyktadzie LVF, gdzie
w okresie wiosennym oraz letnim skutecznoS¢ usuwania byta bliska 100%, natomiast
w okresie jesienno-zimowym spadta do 8% [P2]. Fotokataliza heterogeniczna, w ktorej
wykorzystano TiO.-P25 jako fotokatalizator oraz intensywnosci promieniowania 500 W/m?
spowodowata prawie catkowite (~ 99%) usuniecie wszystkich FQs z wody oraz prébek
Sciekow, jednakze w zaleznosci od sktadu matrycy zaobserwowano wydtuzenie sie czasu
procesu z 15 min do 120 min [P6]. Ponadto podczas fotokatalizy heterogenicznej mozliwe byto
usuniecie FQs o wyzszych stezeniach (1 mg/l) od wykrytych w UWW (max. 306,7 ng/l). Nalezy
jednak podkreslic, ze wraz z wydluzaniem sie czasu fotokatalizy wzrastajg koszty
energetyczne procesu, co moze nie byé korzystne w zastosowaniu na wiekszg skale.
Fitoremediacja wody z wykorzystaniem rzesy wodnej rowniez okazata sie obiecujgcg metoda
usuwania pozostatosci FQs z wody. W zaleznosci od rodzaju FQs oraz ich poczatkowego
stezenia, skutecznos¢ usuwania w 14-dniowym eksperymencie byta w zakresie 72 — 98% [P8].
Fitoremediacja ma jednak dwa znaczgce ograniczenia w poréwnaniu do fotokatalizy. Po
pierwsze, rzesa wodna moze byc¢ stosowana tylko przy sprzyjajgcych warunkach pogodowych
od marca do pazdziernika, a po tym czasie nalezy jg usungc¢ ze zbiornika, poniewaz podczas
obumierania moze uwolni¢ pochfoniete zanieczyszczenia. Po drugie, pomimo duzej
odpornosci na zmienne czynniki srodowiskowe jej stosowanie jest ograniczone do TWW,
ktérych sktad jest zblizony do wdd powierzchniowych. Zastosowanie rodliny w UWW moze
wptywac negatywnie na jej wzrost, rozwdj oraz rozmnazanie, co obnizy znaczgco zdolnos¢ do
pobierania zanieczyszczen. Warto jednak zauwazyé, ze w zadnej z omawianych metod
oczyszczania sciekow nie udato sie doprowadzi¢ do petnej mineralizacji FQs, poniewaz
zarbwno w wodzie, jak i sciekach obecne byly ich TPs.

2.5. Sciezki transformacji Srodkéw bakteriobéjczych w srodowisku

Do identyfikacji TPs wybranych AMs zastosowano LC-ESI-MS/MS w réznych trybach
pracy detektora mas (monitorowania reakcji nastepczych (MRM, ang. multiple reactions
monitoring), wzmocnionego skanowania jonéw potomnych (EPI, ang. enhanced product ion),
wzmocnionego skanowania MS (EMS, ang. enhanced MS scan)) oraz oprogramowanie
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umozliwiajgce inteligentng akwizycje danych (IDA). Dzieki zastosowaniu IDA mozliwe byto
uzyskanie wiekszej ilosci informacji o TPs obecnych w prébce w ramach jednej analizy, takich
jak: pary jon prekursora — jon produktu, czas retencji, wzgledne intensywnosci sygnatow
odpowiadajgce jonom fragmentacyjnym oraz peine widma masowe. l|dentyfikacie TPs
przeprowadzono w 4 krokach:

1) Badania przesiewowe probek w trybie pracy p-MRM: Na podstawie opracowanej na
bazie literatury listy TPs wraz z przypisanymi im parami jon prekursora — jon produktu dla
wybranych 22 AMs oraz listy potencjalnych przejs¢ MRM dla TPs wygenerowanych przez
program LightSight, opracowano metode ich identyfikacji z zastosowaniem trybu MRM.
Liste przejs¢ MRM przygotowano dla ponad 300 TPs, ktére powstalty w reakcjach
biotycznej lub abiotycznej transformacji macierzystych AMs. Etap ten umozliwit wstepnag
identyfikacje TPs w prébkach modelowych oraz srodowiskowych.

2) Analiza niecelowana probek w trybie pracy EMS-IDA-EPI: W tym etapie zebrano dane
o TPs oraz sktadnikach matrycy probki. Zastosowanie odpowiednich kryteriow IDA
umozliwito wyodrebnienie i wzmocnienie sygnatéw TPs, ktorych zawartoS¢ w probce byta
najwyzsza. Kryteria IDA, takie jak zakres skanowania m/z oraz minimalna intensywnos¢
sygnatu byly dobierane w kazdym z badan opisanych w P1 — P9 w zaleznosci od rodzaju
probki oraz ilosci i rodzaju AMs wykrytych w ramach analizy celowane;.

3) Potwierdzenie obecnosci TPs zidentyfikowanych w pierwszym kroku. Zastosowanie
EPI pozwolito na skupienie jonéw o okreslonych czasach retencji oraz ich fragmentacije,
a wynikiem byty otrzymane widma masowe. Jezeli na widmach masowych zidentyfikowano
jon prekursora oraz jony produktéw TP, ktéry wykryto réwniez metodg p-MRM,
a pozostate sygnaty na widmie byty zgodne z danymi literaturowymi, to potwierdzato to
obecnosc¢ tego zwigzku w probce.

4) Identyfikacja ,,nowych” TPs: Wykonano selekcje widm masowych na podstawie
intensywnosci sygnatow na chromatogramach zarejestrowanych w trybie EPI. Nastepnie
wykonano analize retrospektywng widm, przypisujgc kazdemu z sygnatdw o okreslonym
m/z jon o okreslonej strukturze. Struktury TPs zidentyfikowane tg metodg potwierdzono
poprzez porownanie danych z widm masowych z danymi literaturowymi lub bazami
danych.

Zastosowanie tego schematu postepowania do identyfikacji TPs miato jednak pewne
ograniczenia. Po pierwsze, mozliwa byta identyfikacja tylko tych zwigzkow, ktére ekstrahujg
sie w takich samych warunkach jak zwigzek macierzysty. Zaréwno analize celowang, jak
i niecelowang wykonano korzystajgc z tych samych ekstraktow. O ile odzysk AMs w metodzie
celowanej byt znany, tak nie bylo mozliwosci wyznaczenia go dla TPs. Jezeli po
przeksztatceniu macierzystego zwigzku zmienia sie charakter zwigzku (lotno$¢, polarnosc,
rozpuszczalnosé, stabilnos¢) to wydajnos¢ jego ekstrakcji moze by¢ nizsza, a przez to nie
zostanie on wykryty w probce. Ponadto, stezenie TPs w probce moze by¢ zbyt niskie, by
wykryé go w ziozonej matrycy srodowiskowej. Po drugie, TPs mogg nie by¢ prawidiowo
rozdzielane w uktadzie chromatograficznym i koeluowaé, przez co widma masowe tych
zwigzkow naktadajg sie. Wynika to ze stosowania w NTA takich samych warunkéw
chromatograficznego rozdzielania TPs, jak w analizie celowanej. Po trzecie, zastosowanie
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wytgcznie LC-MS/MS w roznych trybach pracy detektora mas typu QTRAP moze nie by¢
wystarczajgce do okreslenia doktadnej struktury molekularnej TPs np. odmiany izomerycznej,
pofozenia ugrupowania chemicznego, czy wigzania. Do tego celu nalezatoby zastosowac inne
techniki analityczne jak np. HRMS, NMR lub XPS. Swiadomo$é ograniczen opracowanego
czteroetapowego schematu identyfikacji TPs byfta kluczowym elementem zapewnienia
poprawnosci zastosowania zaproponowanej metody NTA oraz unikniecia nadinterpretaciji
wynikow.

Wyznaczenie $ciezek transformacji AMs wylgcznie na podstawie informaciji
o zidentyfikowanych w probkach TPs jest réwniez utrudnione, poniewaz nieznane sg ich zrodta
wprowadzenia do srodowiska. Transformacja AMs moze zachodzi¢ nie tylko po wprowadzeniu
do Srodowiska, ale réwniez na etapie oczyszczania sciekow, uzdatniania wody, wydalania ich
metabolitdw wraz z odchodami oraz migracji w srodowisku. W ramach kompleksowych badan
oczyszczania sciekdw metodg osadu czynnego opisanych w P2 wykazano, ze TPs wybranych
AMs byty obecne juz w UWW, a w trakcie procesu mogty ulegac dalszym transformacjom, tak
samo jak macierzysty zwigzek. TPs odporne na dziatanie osadu czynnego, byty obecne
réwniez w TWW i rzece, do ktérej je odprowadzono [P2]. Wyniki badan przesiewowych waod
powierzchniowych na terenie aglomeracji Slaskiej opisane w P1 sugerujg, ze TPs SMX oraz
SFD sg obecne nawet w prébkach wody, w ktérych nie wykryto macierzystych SAs. Mozna
zatem wnioskowac, ze TPs mogg by¢ bardziej stabilne i trwate w $rodowisku od macierzystych
AMs. W przypadku lekéw nalezgcych do SAs oraz FQs ich podobienstwo strukturalne utrudnia
wskazanie, ktéry z lekow byt prekursorem TPs, stad tez w P1 Sciezki transformaciji ENF i CIP
omoéwiono fgcznie, natomiast w P7 oddzielono jako osobng grupe TPs powstate w wyniku
przeksztatcen kwasu 4-aminobenzenosulfonowego, bedgcego rdzeniem struktury SAs. Na
etapie identyfikacji TPs CIP oraz ENF powstaltych podczas fitoremediacji w warunkach
laboratoryjnych zauwazono, ze AMs z tej samej grupy lekbw mogqg tworzy¢ takie same TPs
[P8]. Na podstawie tych obserwacji stwierdzono, ze nie da sie jednoznacznie wskazaé
czynnika, ktéry spowodowat transformacje AMs oraz wskaza¢ miejsca i czasu, w ktérym do tej
transformaciji doszto wytgcznie na podstawie informacji o obecnosci lub braku TPs w prébce
srodowiskowej. ldentyfikacja TPs wybranych AMs w prébkach srodowiskowych (gleby, wody,
Scieki, tkanki roslinne) oraz modelowych byta kluczowym aspektem kazdego z badan P1 — P9.
Na rysunkach 9 — 19 przedstawiono Sciezki transformacji wybranych AMs, uwzgledniajgc
rodzaj probki w jakim poszczegdlne TPs zostaty wykryte. Takie przedstawienie danych
pozwala na okreslenie warunkdéw oraz czynnikow, ktére mogg sprzyjaé powstawaniu TPs.
Zidentyfikowano tgcznie 119 TPs we wszystkich probkach srodowiskowych.

Produkty transformacji MET zostaty wykryte zarébwno w probkach srodowiskowych (wody
gruntowe oraz powierzchniowe) [P2,P4], jak i prébkach wody po procesie fotodegradac;ji [P3]
(Rysunek 9). W wodzie poddanej procesowi fotokatalizy heterogenicznej (PC)
zaobserwowano powstanie 5 TPs. MET172a, MET172b oraz MET158 powstaty w wyniku
przegrupowania pierscienia imidazolu do oksoimidazolu, a nastepnie do oksadiazolu. MET128
powstat w reakcji odszczepienia grupy hydroksyetylowej od pierscienia nitroimidazolowego
i jest to typowy dla proceséw AOPs produkt transformacji MET [162,163]. Dwa TPs (MET282,
MET143) byly charakterystyczne dla probek srodowiskowych. MET282 zidentyfikowano
w Sciekach na wszystkich etapach ich oczyszczania oraz w rzece przylegajacej do
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oczyszczalni [P2]. Tworzy sie on poprzez utlenienie grupy hydroksylowej w farnncuchu bocznym
MET oraz przytaczenie 5-hydroksymetylofurfuralu [164]. Natomiast MET143 powstat
w reakcji odtgczenia grupy nitrowej oraz przytgczenia tlenu do MET i zostat wykryty zaréwno
w wodzie rzecznej, jak i wodach gruntowych. Nie stwierdzono jednak powstawania MET143
W procesie oczyszczania sciekow.

MET143
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Rysunek 9. Sciezka transformacji MET w $rodowisku oraz w procesie fotodegradacji (WS — wody powierzchniowe,
WG — wody gruntowe, UWW — Scieki nieoczyszczone, AS — Scieki z bioreaktora, TWW — Scieki oczyszczone,
PC — fotokataliza).

DOX jako jeden z najpowszechniej stosowanych u bydfa i drobiu przedstawicieli TCs, po
wprowadzeniu do gleby wraz z obornikiem drobiowym lub bydlecym ulegat czeSciowej
degradaciji z utworzeniem TPs [P4,P5] (Rysunek 10A). W wodach gruntowych nie wykryto TPs
DOX, natomiast w glebie, niezaleznie od zastosowanego rodzaju obornika, zidentyfikowano
dwa z nich — DOX432 oraz DOX477. DOX432 powstat w reakcji dehydratacji DOX, natomiast
DOX477 zostat utworzony na skutek podwojnej hydroksylacji jej poczwdrnego pierscienia [P4].
W Kkorzeniu pietruszki, ktérej wzrost i rozwdj przebiegat w zanieczyszczonej DOX glebie,
réwniez zidentyfikowano dwa TPs (DOX399 oraz DOX274). Warto zauwazy¢, ze zaden
z wymienionych TPs nie zostat wykryty w glebie oraz w wodzie gruntowej. Sugeruje to, ze
powstaty one w wyniku reakcji metabolicznych rosliny lub na skutek dziatania
mikroorganizmoéw zasiedlajacych korzen rosliny [P5]. DOX339 powstat w reakcji rozerwania
wigzania C-C, a nastepnie odigczenia sie grupy amidowej od DOX, natomiast do utworzenia
DOX274 prowadzg reakcje rozerwania wigzania C-C, C-N oraz dehydratacji macierzystego
zwigzku. Produkty transformacji TC powstate w reakcjach pojedynczego (TC461), podwdjnego
(TCA77) oraz potréjnego (TC493) hydroksylowania byty odporne na dziatanie osadu czynnego
W procesie oczyszczania $ciekdw, a ich obecnos¢ potwierdzono zarowno w UWW, TWW, jak
i wodzie rzecznej pobranej przed i po zrzucie sciekdw [P2] (Rysunek 10B). Inaczej byto
w przypadku TPs OTC, ktére wykryto wytgcznie w UWW a po procesie oczyszczania ulegty
dalszym przemianom [P2] (Rysunek 10C).
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Rysunek 10. Sciezka transformacji wybranych TCs w $rodowisku oraz w procesie oczyszczania ciekéw z uzyciem
osadu czynnego: (A) DOX — doksycyklina, (B) TC — tetracyklina, (C) OTC — oksytetracyklina. (WS — wody
powierzchniowe, UWW — Scieki nieoczyszczone, AS — Scieki z bioreaktora, TWW — $cieki oczyszczone, PR — ro$lina
korzen, SL — gleby).

Wysokie stezenia TRI oznaczone zaréwno w UWW (2,4 — 1643,7 ng/l), jak i TWW
(12,1 — 1255,1 ng/l) na przestrzeni roku wskazujg na trwatos¢ tego AMs i jego odpornosé na
usuwanie metodg osadu czynnego [P2]. We wszystkich probkach sciekow oraz wody rzecznej
wykryto wytgcznie jeden TPs — TRI305 — ktéry zostat utworzony w wyniku przytgczenia tlenu
do fancucha fgczgcego aromatyczne pierscienie TRI (Rysunek 11). W probkach wody
oczyszczonej metodg fitoremediacji zidentyfikowano tgcznie 6 TPs TRI. W tkankach roslinnych
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wykryto 3 TPs — TRI323, TRI307 oraz TRI305 — powstate w reakcjach utleniania TRI, typowych
dla metabolizmu | fazy lekow. Ponadto zauwazono, ze TRI rozpuszczony w wodzie, ktérg
wystawiono na dziatanie promieniowania w zakresie dtugosci fal swiatta 400 — 840 nm
przeksztatca sie po 7 — 9 dniach w TRI325 i TRI291. Natomiast w kontakcie z roslinami
wodnymi juz po 2 dniach obserwowane byto tworzenie sie TRI171.
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Rysunek 11. Sciezka transformacji TRI w procesie fitoremediacji oraz oczyszczania $ciekéw z uzyciem osadu
czynnego (WS — wody powierzchniowe, UWW — $cieki nieoczyszczone, AS — Scieki z bioreaktora, TWW — Scieki
oczyszczone, FR-R — fitoremediacja tkanki roslinne, FT-W — fitoremediacja probki wody).

CLR réwniez byta odporna na procesy biologicznego oczyszczania sciekow. W prébkach
Sciekdéw pobranych na kazdym z etapdw oczyszczania zidentyfikowano jej 4 TPs — CLR734,
CLR590, CLR764b oraz CLR764a - powstate w reakcjach hydroksylowania oraz
metylowania/demetylowania (Rysunek 12). Stopieh usuniecia CLR z wody w procesie
fotokatalizy heterogenicznej miescit sie¢ w zakresie 16 — 53%, a w mieszaninie po reakcji
wykryto tgcznie 5 TPs [P9]. Zidentyfikowano dwa rézne TPs o takiej samej wartosci m/z:
CLR604a utworzone w reakcji hydroksylowania oraz CLR604b powstate w reakcji metylowania
CLR. CLR604a miata jony fragmentacyjne o m/z odpowiednio 586 oraz 558, natomiast
CLR604b o m/z 522 oraz 572, co potwierdza, ze byly to dwie rézne struktury. CLR764a
i CLR764b powstajg w reakciji utleniania CLR, a w literaturze przypisywane sg im te same jony
fragmentacyjne o m/z 606 oraz m/z 158 [147,165]. Dodatkowo, na widmie masowym CLR764a
zaobserwowano jon fragmentacyjny (m/z 365), ktdry opisat w swojej pracy R. Tian i inni, co
pozwolito na rozroéznienie tych zwigzkow [147].
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Rysunek 12. Sciezki transformacji CLR w procesie oczyszczania $ciekéw oraz wody z uzyciem osadu czynnego
oraz fotokatalizy heterogenicznej (WS — wody powierzchniowe, UWW — Scieki nieoczyszczone, AS — Scieki
Z bioreaktora, TWW — Scieki oczyszczone, PC — fotokataliza).

Stezenie TYL w UWW niezaleznie od pory roku byto niskie (<2,0 ng/l) i praktycznie nie
ulegato zmianom w procesie biologicznego oczyszczania Sciekéw [P2]. W TWW oraz wodzie
rzecznej po zrzucie sciekéw zidentyfikowano jeden TPs TYL (TYL772), powstaty w wyniku
hydrolizy wigzania C-O i odigczenia pierscienia mykarozy [P2]. W procesie fotokatalizy
heterogenicznej skuteczno$¢ usuwania TYL z wody byla w zakresie od 69% do 93% [P9].
Niezaleznie od zastosowanych warunkéw fotokatalitycznych, w zadnym przypadku nie
osiggnieto petnej mineralizacji probki, a w mieszaninach poreakcyjnych wykryto jej 5 TPs
(TYL772, TYL902, TYL918, TYL352, TYL336). TYL902 oraz TYL918 powstaty w reakcjach
odpowiednio demetylacji oraz redukcji grupy aldehydowej (Rysunek 13). TYL336 zostat
utworzony w wyniku odtgczenia sie pierscieni cukrowych mykarozy i mykaminozy od
piercienia laktonowego, natomiast TYL356 w reakcji rozszczepienia pierscienia laktonowego
i mykaminozy. TYL336 oraz TYL356 wykryto wytgcznie w probkach po procesach
fotokatalitycznych, natomiast nie byty obecne w probkach srodowiskowych. W ekstraktach
z prébek gleb nawozonych obornikiem wzbogaconym TYL zidentyfikowano jej 4 TPs: TYL772,
TYL902, TYL918 oraz TYL916. Ponadto TYL772, TYL918 oraz TYL916 byly obecne
w prébkach gleb niezaleznie od zastosowanego typu nawozu, natomiast TYL902 wykryto
wytacznie w glebach nawozonych obornikiem bydlecym [P4]. Analize przesiewowg
przeprowadzono rowniez w probkach tkanek pietruszki zwyczajnej, uprawianej
w zanieczyszczonej glebie. W tkankach nie wykryto zadnego TPs [P5], co potwierdza niskg
biodostepnosc¢ TYL [166].
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Rysunek 13. Sciezka transformacji TYL w procesie oczyszczania $ciekéw oraz w $rodowisku glebowym
(WS — wody powierzchniowe, TWW — Scieki oczyszczone, AS — Scieki z bioreaktora, PC — fotokataliza, SL — gleby).

Identyfikacje TPs w grupie FQs w probkach srodowiskowych [P2,P4,P5] i modelowych
[P8,P9] przeprowadzono dla trzech zwigzkéw: ENF, CIP i LVF. ENF i CIP wybrano ze wzgledu
na ich powszechng obecnos¢ w srodowisku wodnym oraz glebie, natomiast LVF ze wzgledu
na brak doniesien literaturowych na temat tego leku. Zaréwno fitoremediacja, jak i fotokataliza
heterogeniczna powodowaly skuteczne usuniecie LVF z wody z duzg skutecznoscia:
odpowiednio 86 — 88% w 14 dni i >90% w 120 min. Niezaleznie od wybranej metody
oczyszczania w wodzie obecne byly TPs LVF (Rysunek 14). W probkach wody po procesie
fotokatalitycznym wykryto 3 TPs LVF powstate w reakcjach utlenienia (LVF378), demetylac;ji
(LVF348) oraz redukcji pierscienia piperazynowego (LVF261) [P8]. W tkankach roslinnych
oraz w wodzie po procesie fitoremediacji zidentyfikowano 5 TPs. Powstaty one w wyniku zmian
w obrebie pierscienia piperazynowego LVF, takich jak rozerwanie wigzania C-N, otwarcie
pierscienia oraz utlenienie [P9]. Warto zauwazyc¢, ze dwa TPs LVF powstaty niezaleznie od
wybranej metody oczyszczania — LVF279 oraz LVF348 — co moze sugerowac, ze sg one
szczegolnie trwate lub trudne do usuniecia.

Struktury chemiczne ENF oraz CIP rdéznig sie miedzy sobg jedng grupg etylowag
przytgczong do atomu azotu w pierscieniu piperazyny, dlatego mogg sie przeksztatcaé w siebie
wzajemnie (Rysunek 15). TPs ENF oraz CIP zostaty oznaczone we wszystkich rodzajach
probek Srodowiskowych: Sciekach [P2], wodach powierzchniowych [P2] i gruntowych [P4]
oraz tkankach roslinnych [P5]. Ich tworzenie zaobserwowano takze w procesie
fotokatalitycznym [P9] oraz fitoremediacji [P8]. tacznie zidentyfikowano 30 TPs obu
zwigzkoéw, powstatych w reakcjach otwarcia lub odigczenia pierscienia piperazynowego,
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Rysunek 14. Sciezka transformacji LVF w procesie fotokatalizy oraz fitoremediacji (PC — fotokataliza, FR-R —
fitoremediacja tkanki roslinne, FT-W — fitoremediacja probki wody).

odtgczenia pierscienia cyklopropylowego, rozerwania wigzania C-C lub C-N, hydroksylaciji,
przytgczenia tlenu oraz defluoryzacji. Warto zauwazy¢, Ze niezaleznie od czynnika
srodowiskowego bedgcego przyczyng transformacji, we wszystkich zidentyfikowanych TPs
pierécien chinolonowy pozostat nienaruszony, co swiadczy o jego szczegdlnej stabilnosci.
Najczesciej wykrywanymi TPs byly: FQ263 — powstalty w reakcji odtgczenia pierscienia
piperazynowego oraz FQ190 — powstaly w reakcji odigczenia pierscienia piperazynowego,
cyklopropylowego oraz defluoryzacji. Tworzenie FQ263 zaobserwowano zaréwno
w procesach fotokatalitycznej degradacji, jak i fitoremediacji wody zanieczyszczonej
omawianymi FQs. Byt on takze obecny w UWW, wodach powierzchniowych, glebie oraz
tkankach roslinnych. Powszechna obecnos¢ FQ263 w probkach srodowiskowych wskazuje na
wysokg stabilnos¢ tego zwigzku, jego tendencje do akumulacji oraz tatwg biodostepnosc¢ dla
roslin. FQ190 byt odporny na usuwanie przez biologiczne metody oczyszczania Sciekow,
dlatego wykryto go we wszystkich rodzajach probek sciekéw, a takze w wodach
powierzchniowych. Tworzyt sie rowniez w procesie fitoremediacji CIP oraz ENF, a jego
obecnos¢ potwierdzono zaréwno w wodzie, jak i tkankach roslinnych. Mozna wiec
wywhnioskowagé, ze FQ190 moze by¢ wprowadzany wraz z TWW do srodowiska, a takze w nim
powstawac na skutek dziatania czynnikow srodowiskowych z macierzystych FQs. Tradycyjne,
biologiczne oczyszczanie $ciekdw byto niewystarczajgce do usunigcia pozostatosci FQs, co
wiecej, byty zrédtem nowych TPs [P2]. Na przykiadzie FQ190, FQ288, FQ318, FQ342b oraz
FQ348 mozna wywnioskowaé, ze jezeli TPs byt obecny w Sciekach z bioreaktora (AS), to
wykryto go réwniez w TWW, a to skutkowato wprowadzaniem go do srodowiska wodnego [P2].
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Analizujgc sciezki transformacji ENF oraz CIP w procesie fotokatalizy oraz fitoremediaciji
mozna zauwazy¢, ze niektére TPs powstate w reakcjach utlenienia (FQ376a, FQ360, FQ328)
oraz otwarcia i/lub odigczenia jednego z pierscieni (FQ362, FQ350, FQ348, FQ346, FQ334,
FQ330a, FQ306, FQ292, FQ291, FQ288, FQ263, FQ223) byty tozsame. FQ316a oraz FQ334
powstate w wyniku otwarcia i utlenienia pierscienia piperazynowego zostaty wykryte wytgcznie
w wodzie po procesie fotokatalitycznym [P9]. Réwniez w wodzie (FQ330b, FQ264) i tkankach
roslinnych (FQ374, FQ358, FQ342a, FQ316b) po fitoremediacji zidentyfikowano
charakterystyczne dla procesu TPs, powstate w reakcjach defluoryzacji, hydroksylaciji,
oksydacji oraz otwarcia pierscienia [P8]. Ich tworzenie mozna ttumaczyC specyficznymi
przemianami metabolicznymi rosliny, ktéra po pobraniu macierzystego FQs przeksztatca go
w potencjalnie mniej toksyczne TPs lub aktywnoscig mikroorganizmow ze strefy korzeniowe;.

Pomimo, iz SAs sa najczesciej wykrywang w srodowisku grupa lekow, to ich sciezki
transformacji w srodowisku nie zostaty doktadnie opisane. O ile dla najczesciej stosowanego
w medycynie i weterynarii SMX mozna znalez¢ informacje o jego TPs, to dla mniegj
powszechnie stosowanych SAs konieczne jest uzupetnienie tych informacji. Badania
przesiewowe przeprowadzono dla probek wod powierzchniowych i gruntowych [P1,P4], gleb
[P4,P7], a w przypadku SMX rowniez tkanek roslinnych [P5,P6]. W wodach powierzchniowych
wykryto 7 TPs SMX powstatych w reakcjach metylowania (SMX268, SMX281), utleniania
(SMX296, SMX208, SMX284) oraz otwarcia pierscienia izoksazolowego (SMX256, SMX244)
[P1,P2] (Rysunek 16). Nie mozna jednak jednoznacznie okresli¢ zrodta pochodzenia oraz
charakteru czynnikow (biotyczne/abiotyczne) wptywajgcych na powstanie wszystkich
wymienionych TPs. Jedynie w przypadku SMX244 mozna zauwazy¢, ze byt on rowniez obecny
w UWW i nie zostat usuniety w procesie oczyszczania sciekdw, co moze sugerowac, ze to
WWTPs moga by¢ jednym ze zrédet jego wprowadzania do srodowiska [P2]. SMX244 zostat
réwniez wykryty w probkach gleb nawozonych obornikiem wzbogaconym SMX, wigc moze on
réwniez powstawa¢ w warunkach srodowiskowych [P4]. W glebach zanieczyszczonych SMX
zidentyfikowano dwa TPs — SMX288 i SMX208 — powstate w reakcji jego utleniania [P4,P7].
SMX256 byt obecny w wodzie pobranej po procesie fitoremediacji, co sugeruje, udziat
czynnikow biotycznych oraz abiotycznych w jego tworzeniu [P6]. Jak wspomniano w rozdziale
2.4, skutecznos¢ usuwania SMX przez rosline byta w zakresie 4 — 28% w zaleznosci od dnia
poboru probki [P6]. W tkankach limnobium roztogowego zidentyfikowano 4 TPs SMX
(SMX304, SMX246, SMX445, SMX254), ktorych nie wykryto w innych probkach
srodowiskowych. Mozna zatem przypuszcza¢, ze powstaly one w skutek reakciji
metabolicznych rosliny po pobraniu SMX. SMX216 zostat utworzony w reakcji otwarcia
pierscienia izoksazolowego i przeksztatcenia go w grupe karbamidowg. Wykryto go zaréwno
w hodowli hydroponicznej limnobium roztogowego, jak i w korzeniach pietruszki hodowanej
w zanieczyszczonej SMX glebie [P5,P6].

Wszystkie SAs sg analogami kwasu p-aminobenzenosulfonowego, okreslanego
w literaturze jako rdzenh sufonamidowy, natomiast r6znig sie aming aromatyczng przytgczong
do tego rdzenia [167]. Na podstawie informacji o strukturze aminy aromatycznej mozliwe jest
przypisanie TPs do konkretnego sulfonamidu, natomiast jesli zmiany struktury dotyczg rdzenia
SA po rozerwaniu wigzania S-N lub N-C, to jest to utrudnione lub niemozliwe. Na rysunku 17
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Rysunek 19. Produkty transformacji SFD (A), SFM (B), SFP (C), SFT (D), SFX (E) obecne w prébkach
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przedstawiono TPs powstate w wyniku przeksztatcen kwasu p-aminobenzenosulfonowego
zidentyfikowane w prébkach gleb, wod oraz sciekow [P2,P4,P7]. W wiekszosci przypadkéw
TPs tworzyty sie w reakcjach przytgczenia grupy hydroksylowej oraz rozerwania wigzania
C-N w obrebie rdzenia SAs.

Strukturalnie SFM oraz SFR rdéznig sie od siebie jedng grupg metylowa przytgczong do
pierscienia pirymidynowego, dlatego sciezki ich degradacji mogg sie pokrywaé. Na rysunkach
18 oraz 19B przedstawiono TPs obu tych zwigzkéw, wykryte w prébkach gleb zebranych na
terenie wojewodztwa Slgskiego [P7]. TPs przypisano do SFR oraz SFM na podstawie
informaciji literaturowych [168—170], jednak nie mozna wykluczy¢, Zze mogg one powstawaé
w wyniku transformacji obu tych zwigzkow. Siedem TPs SFR oraz trzy TPs SFM powstato
w reakcjach: utraty grupy SO, (SFR201), otwarcia pierscienia pirymidynowego (SFR216,
SFM215), zerwania wigzania S-N (SFR110, SFR169, SFM124) oraz utleniania (SFR266,
SFR281, SFR297, SFM140) [P7]. Nie mozna jednak jednoznacznie okresli¢, czy do
transformaciji wskazanych SAs doszio bezposrednio w $rodowisku, czy zostaty one
wprowadzone wraz z TPs ze zrédta zewnetrznego. Trzy TPs SFD zostaly wykryte w wodach
powierzchniowych [P1], glebach [P6] oraz sciekach [P2] (Rysunek 19A). SFD267 powstat
w wyniku hydroksylacji pierécienia pirymidynowego (najczesciej w pozycji C4 lub C5) i jest on
metabolitem powszechnie wykrywanym w odchodach zwierzat oraz ludzi leczonych
preparatami zawierajgcymi SFD [171]. Obecnos¢ SFD267 w TWW wskazuje na jego wysokag
stabilnos¢ i odpornos¢ na biologiczne metody oczyszczania sciekéw [P2]. SFD279 oraz
SFD293 powstaty w wyniku przytgczenia odpowiednio grupy karbonylowej lub acetylowej do
grupy aminowej w pierscieniu p-aminobenzenosulfonowym. Zaréwno SFD279, jak i SFD293
zostaty wykryte w probkach wod powierzchniowych [P1] oraz glebach [P6] pobranych na
terenie zurbanizowanych miast wojewddztwa slgskiego. Warto zauwazyé, ze badania
przesiewowe wod powierzchniowych byty przeprowadzone na przetomie lat 2019/2020,
natomiast gleb 2022/2023, co moze sugerowac, ze oba TPs sg stabilne w srodowisku, stale
do niego wprowadzane lub zdolne do migracji. Pozostatosci SFT, SFP oraz SFX zostaty
oznaczone w nielicznych prébkach gleb, natomiast nie wykryto ich w prébkach wadd
powierzchniowych. Ich TPs powstaty w reakcjach zerwania wigzania S-N (SFP95, SFT101,
SFX113), S-C (SFT181) oraz hydroksylowania (SFP232) [P6] (Rysunek 19C — E).

Podsumowujgc, TPs AMs z grup SAs, TCs, FQs oraz MQs mogg by¢ wprowadzane do
Srodowiska tymi samymi drogami co macierzyste leki lub w nim powstawac¢ w wyniku dziatania
czynnikow srodowiskowych. TPs AMs mozna podzieli¢ na uniwersalne, ktore sg obecne we
wszystkich rodzajach probek $rodowiskowych oraz specyficzne, charakterystyczne dla
rodzaju prébki lub procesu. To zréznicowanie moze miecC istotne znaczenie dla skutecznej
identyfikacji i monitorowania ich losow w s$rodowisku. Tradycyjne metody oczyszczania
Sciekdw oparte na osadzie czynnym nie tylko nie sg skuteczne w usuwaniu zanieczyszczen
AMs, ale rowniez prowadzg do powstawania ich TPs. Udowodniono, ze TPs ktére nie zostang
usuniete ze sciekdw w procesie ich oczyszczania, sg wprowadzane do Srodowiska wraz
z TWW [P2]. Zastosowanie alternatywnych metod oczyszczania wody (fotokataliza,
fitoremediacja) z wybranych AMs réwniez prowadzi do tworzenia sie ich TPs. W Zzadnych
z zastosowanych warunkoéw procesu fotokatalizy heterogenicznej (rodzaj fotokatalizatora,
irradiancja) nie zaobserwowano petnej mineralizacji prébki [P3,P9]. W zaleznosci od rodzaju
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zastosowanego fotokatalizatora obserwowano tworzenie sie réznych TPs [P9]. W prébkach
wody oraz tkanek roslinnych po fitoremediacji rowniez wykryto TPs wybranych AMs [P6,P8].
Zdolnos¢ do bioakumulacji TPs w roslinie jest obiecujgca, poniewaz mogg one by¢ stosunkowo
tatwo zbierane i poddane procesom przetwarzania (kompostowanie, obrdobka termiczna,
biodegradacja), co pozwoli unikng¢ ponownego wprowadzenia tych zanieczyszczen do
Srodowiska.
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Podsumowanie i wnioski

Rozwéj przemystu farmaceutycznego na przestrzeni ostatnich 80 lat spowodowat, ze AMs
staty sie powszechnymi zanieczyszczeniami srodowiska naturalnego. Jako ich gtéwne drogi
wprowadzania do srodowiska najczesciej wymienia sie oczyszczalnie $ciekéw oraz sptywy
z pol rolnych nawozonych odchodami zwierzecymi. W ramach rozprawy doktorskiej
oceniono, w jakim stopniu oba wymienione zrédia punktowe przyczyniajg sie do
wprowadzania i rozpowszechniania pozostalosci AMs w sSrodowisku wodnym
i ladowym. W pierwszej kolejnosci na podstawie dostepnych raportéw oraz analiz spozycia
lekéw na terenie Polski wybrano 22 AMs (AMOX, AMP, TC, OTC, DOX, CIP, ENF, LVF, TYL,
CLR, MET, TRI, SMX, SFD, VAN, CLD, SFP, SFM, SFT, SFR, SFH, SFX), ktére byty
najczesciej stosowane w medycynie oraz weterynarii na przestrzeni ostatnich 15 lat. Nastepnie
opracowano metody ich wydzielania oraz oznaczania w probkach srodowiskowych (woda,
Scieki, gleby, tkanki roslinne) z uzyciem LC-MS/MS. Metody zwalidowano i zastosowano do
badan przesiewowych prébek srodowiskowych. Do analizy celowanej z powodzeniem
zastosowano LC-MS/MS w trybie akwizycji MRM. Wydzielanie AMs z prébek wod gruntowych,
powierzchniowych oraz $ciekdw przeprowadzono z zastosowaniem SPE. Natomiast do
przygotowania matrycy statej (gleba, roédliny) zastosowano SLE Iub tgczong
SLE-SPE. Ostatecznie z powodzeniem opracowano metody ekstrakcji dla 20 sposrod 22
wybranych AMs. Ze wzgledu na duza niestabilnos¢ p-laktaméw (AMOX, AMP), ich podatnos¢
na hydrolize i szybkg degradacje w warunkach laboratoryjnych, zrezygnowano z poszukiwania
ich w probkach srodowiskowych. Parametry walidacyjne opracowanych metod wydzielania
i oznaczania AMs byty poréwnywalne lub lepsze od parametréw metod opisanych w literaturze
naukowe;.

Ocene wptywu oczyszczalni sciekow jako zrodia wprowadzajgcego AMs do $rodowiska,
przeprowadzono poprzez monitorowanie sktadu Sciekdw doprowadzanych oraz
odprowadzanych z niej do sgsiadujgcej rzeki na przestrzeni od lutego do wrzesnia 2019 roku.
Zauwazono, ze skutecznosc oczyszczania Sciekdw z pozostatosci AMs zalezy od ich stezenia
i sktadu sciekéw doprowadzanych do oczyszczalni oraz pory roku. Po procesie oczyszczania
obserwowano spadek stezenia wybranych AMs w Sciekach, jednakze nie zostaty one
catkowicie usuniete. Ponadto, im wyzsze byto stezenie AMs w probkach $ciekow
nieoczyszczonych, tym wyzsze oznaczono w Sciekach oczyszczonych. Obecnosé AMs
w wodzie rzecznej pobranej za punktem zrzutu sciekéw oczyszczonych potwierdzita, ze
oczyszczalnie sciekéw sg jednym z gtéwnych zrédet wprowadzania AMs do srodowiska.
Zaobserwowano takze, ze wprowadzane do rzeki AMs, a w szczegdolnosci SAs sa
stabilne i moga akumulowaé¢ sie w srodowisku wodnym. Obserwacje te potwierdzity
wyniki badan przesiewowych woéd powierzchniowych, przeprowadzonych na terenach
wybranych miejscowosci wojewodztwa slaskiego. SMX, SFD oraz SFP zostaty wykryte
w ilosciach sladowych w wodach powierzchniowych na terenie miasta Tychy oraz Mikotowa.

Zanieczyszczanie Srodowiska AMs poprzez sptywy z pol rolnych zwigzane jest ze
stosowaniem obornika pochodzgcego od zwierzgt po leczeniu farmakologicznym. Po
wprowadzeniu do gleby pozostatosci AMs wraz z obornikiem zwierzecym, ich los zalezy
gtéwnie od ich wiasciwosci fizykochemicznych, takich jak: wlasciwosci sorpcyjne,
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rozpuszczalnosé¢ w wodzie, stabilno$é na czynniki Srodowiskowe oraz biodostepnosé
dla roslin. Na podstawie przeprowadzonego badania terenowego oceniono mobilnosé,
stabilnos¢ oraz biodostepnosc¢ 4 najczesciej stosowanych lekow weterynaryjnych — DOX, ENF,
SMX oraz TYL. Potwierdzono, ze losy AMs w glebie sg determinowane przez ich
wiasciwosci fizykochemiczne. DOX, ENF oraz TYL wykazywaty tendencje do akumulacji
w glebie i ulegaty powolnej degradacji przez 4 miesigce, podczas gdy SMX zostat wymyty
przez opady atmosferyczne. Dodatkowo ENF i DOX charakteryzowaty sie dobrg
biodostepnoscig dla rosngcej na glebie pietruszki zwyczajnej, poniewaz zostaty wykryte
zarébwno w Kkorzeniu, jak i w czesci nadziemnej rosliny. Potwierdzona mobilnosé¢ SMX
w rolniczym ekosystemie hydrogeologicznym byta podstawg do przeprowadzenia
badan monitoringowych gleb na terenie wojewddztwa $laskiego, w celu okreslenia
rozpowszechnienia SAs. Kryterium wyboru miejsca poboru probek byta zwiekszona
aktywnoS$¢ zwierzat gospodarskich lub domowych wolno wychodzgcych na wskazanym
obszarze. W prébkach gleb zebranych na terenach miejskich i podmiejskich
zidentyfikowano wszystkie z 8 wybranych SAs, a najwieksze ich ilosci oznaczono na
terenach wybiegéw dla pséw oraz polach uprawnych. Stezenia SAs w prébkach
zebranych na terenach wybiegdow dla pséw byty znacznie wyzsze niz oznaczone w prébkach
zebranych z pdl uprawnych. Oznacza to, ze duza rotacja oraz zwiekszona aktywnos¢ psow na
terenach o ograniczonej powierzchni sprzyja akumulacji SAs. Na podstawie obu badan
potwierdzono, ze odchody zwierzat gospodarskich oraz domowych, ktére byly leczone
farmakologicznie, stanowig istotne zrodio wprowadzania AMs do srodowiska.

Niska skuteczno$¢ tradycyjnych, biologicznych metod oczyszczania $ciekow
z pozostatosci AMs, byta przyczyng poszukiwania alternatywnych metod ich usuwania,
zaréwno ze sSciekdw, jak i z wod powierzchniowych. W ramach rozprawy doktorskiej
oceniono skutecznos¢ usuwania wybranych AMs z wody 2z uzyciem dwodch
alternatywnych metod — fitoremediacji oraz fotokatalizy heterogenicznej. Fotokataliza
heterogeniczna byta najskuteczniejszg metodg usuwania AMs z wody oraz Sciekow
nieoczyszczonych. Stosujgc jako fotokatalizator TiO»-P25 oraz irradiancje 500 W/m?, mozliwe
byto calkowite usuniecie pozostatosci CIP, ENF, LVF, MET oraz czesciowo CLR
o poczgtkowym stezeniu 1 mg/l w trakcie 120-minutowego procesu. Powaznym
ograniczeniem fotokatalizy jest mozliwos¢ dezaktywacji katalizatora przez sktadniki
matrycy sciekéw, ktéore moga adsorbowaé si¢ na jego powierzchni oraz hamowa¢é
reakcje fotokatalityczne poprzez pochlanianie promieniowania swietinego. Ponadto,
zastosowanie tagodnych warunkéw fotokatalitycznych, symulujacych s$rednia
irradiancje stoneczng w Polsce nie prowadzi do petnej mineralizacji AMs w prébce.

Fitoremediacja moze by¢ traktowana jako tania i skuteczna metoda oczyszczania wody
z pozostatosci AMs. Skutecznosé pobierania AMs z wody zalezy od gatunku zastosowanej
rosliny, wtasciwosci fizykochemicznych zwigzku oraz jego poczgtkowego stezenia.
W procesie fitoremediacji zanieczyszczenia sq usuwane gtéwnie na skutek dziatania
czynnikdw biotycznych (pobieranie przez rosline, rozklad mikrobiologiczny) oraz
abiotycznych (fotoliza, hydroliza). To, ktéry z czynnikdw bedzie dominujgcy zalezy od
wiasdciwosci fizykochemicznych AMs. Aby fitoremediacja byta skuteczna, niezbedne jest
zapewnienie optymalnych warunkéw wzrostu i rozwoju dla rosliny, co moze ograniczy¢ jej
zastosowanie do oczyszczania wod powierzchniowych oraz sciekow oczyszczonych.

Jednym z gtéwnych zatozen rozprawy doktorskiej byto uzupetnienie luki badawczej
dotyczacej transformacji AMs w srodowisku. Aby zidentyfikowa¢ produkty transformacji
AMs w prébkach sSrodowiskowych wykonano analize przesiewowg oraz niecelowang,
z uzyciem LC-MS/MS w réznych trybach pracy spektrometru mas. Produkty transformacji AMs
byty obecne we wszystkich prébkach, w ktérych wykryte zostaty macierzyste farmaceutyki.
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Zidentyfikowano lgcznie 119 TPs we wszystkich rodzajach prébek srodowiskowych.
Zaobserwowano, ze produkty transformacji sa odporne na biologiczne metody
oczyszczania sciekéw lub powstajg w trakcie procesdw oczyszczania, przez co sa
obecne w $ciekach oczyszczonych, a nastepnie wprowadzane do srodowiska wodnego.
Co wiecej, produkty transformacji mogg charakteryzowac sie wiekszg stabilnoscig i tendencja
do akumulacji w srodowisku w poréwnaniu do macierzystego leku, czego przyktadem sg
produkty transformacji SMX oraz SFD wykryte we wszystkich prébkach waod
powierzchniowych na terenie Slgska. Do transformacji AMs moze dochodzié réwniez po
wprowadzeniu ich do gleby. W glebie nawozonej obornikiem wzbogaconym mieszaning
DOX, TYL, SMX oraz ENF po 133 dniach zidentyfikowano 16 produktow transformac;ji
powstatych w reakcjach utleniania, karbonylowania oraz otwarcia pierscienia. Po pobraniu
przez rosline, AMs réwniez ulegajg transformacjom, prawdopodobnie na skutek dziatania
metabolizmu wtérnego u roslin, ktéry odpowiada za dostosowanie sie organizmu do
zmiennych warunkéw $rodowiskowych i detoksyfikacje. Na podstawie wynikéw badan
ekstraktow z korzeni i lisci pietruszki zwyczajnej oraz rzodkwi japonskiej udowodniono,
ze tak jak w przypadku AMs, ich TPs réwniez podlegaja dystrybucji tkankowej w roslinie
i moga by¢ przez nig akumulowane. Pomimo catkowitego usuniecia AMs z wody oraz
sciekdbw w procesie fotokatalizy heterogenicznej, ich produkty transformacji byly obecne
w mieszaninach poreakcyjnych. Rodzaj powstatych produktéw transformacji zalezat od
warunkéw procesu, a w szczegolnosci rodzaju fotokatalizatora, ktéry wplywat na kinetyke
reakcji i mogt preferencyjnie prowadzi¢ do tworzenia sie okreslonego rodzaju TPs.

Na podstawie wynikéw badan otrzymanych w trakcie realizacji niniejszej rozprawy
doktorskiej, mozna z petnym przekonaniem stwierdzi¢, ze zrealizowano wszystkie zatozone
cele badawcze oraz udowodniono, ze mozliwa jest jednoczesna identyfikacja AMs oraz
ich produktéw transformaciji z uzyciem LC-MS/MS pracujacego w réznych trybach pracy
spektrometru mas. Rozprawa poszerza dotychczasowg wiedze na temat zrédet uwalniania
pozostatosci farmaceutycznych oraz ich rozprzestrzeniania sie w $rodowisku. Badania
wstepne wykazaty, ze fotokataliza stanowi obiecujgcg metode usuwania AMs z wody oraz
Sciekow. Nalezy jednak zaznaczy¢, ze aby wykorzystac jej peten potencjat, konieczne jest
kontynuowanie badan pod katem poszukiwania nowych rodzajéw fotokatalizatorow, ktére
umozliwig zwiekszenie stopnia mineralizacji probki, z zastosowaniem irradiancji zblizonej do
naturalnego promieniowania stonecznego. Fitoremediacja, chociaz skuteczna w usuwaniu
AMs, ma swoje ograniczenia i moze by¢ stosowana jako etap doczyszczania sciekdw po
procesie oczyszczania biologicznego. Aby w petni wykorzysta¢ potencjat fitoremediacji,
konieczne jest przetestowanie wiekszej liczby gatunkéw roslin w celu wytypowania tych, ktére
wykazujg tendencje do hiperakumulacji AMs. Sciezki transformacji wybranych AMs,
opracowane w ramach rozprawy doktorskiej, stanowig znaczgce uzupetnienie luki literaturowej
dotyczgcej ich przemian po wprowadzeniu do Srodowiska. Kontynuacjg tych prac beda
badania ekotoksycznosci na réznych poziomach troficznych, ktére pomogg w okresleniu
potencjalnie negatywnego wptywu na srodowisko i ludzkie zdrowie obecnych w $rodowisku
TPs.
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1.

K. Kokoszka (Stando), S. Bajkacz, wystapienie ustne: ,New analytical tools for the determination
of anthropogenic pollutants in the environmental samples”. National Scientific Conference
,Understand the Science” IV Edition, (26 wrzesnia 2020), konferencja miedzynarodowa (on-line).
K. Kokoszka (Stando), S. Bajkacz, wystapienie ustne: ,Analiza niecelowana jako narzedzie do
identyfikacji produktéw transformacji wybranych farmaceutykéw w srodowisku”, e-Zjazd Wiosenny
SSPTChem 2021, 27-29 maja 2021, konferencja krajowa (on-line).

K. Kokoszka (Stando), S. Bajkacz, wystapienie ustne: ,Oznaczanie pozostatosci Srodkéw
bakteriobdjczych oraz identyfikacja ich produktéw transformacji w srodowisku wodnym”. 63. Zjazd
Naukowy Polskiego Towarzystwa Chemicznego (L6dz, 13—17 wrzesnia 2021), konferencja krajowa.
K. Stando, S. Bajkacz, E. Felis, M. Harnisz, E. Korzeniewska, wystapienie ustne: ,LC-MS/MS
w badaniach akumulacji i degradacji wybranych lekéw weterynaryjnych w glebie oraz tkankach
pietruszki”. Xl Polska Konferencja Chemii Analitycznej, PoKoChA 2022 (Lodz, 19-23 czerwca
2022), konferencja krajowa.

Prezentacje posterowe (prezentowane osobiscie):

1.

J. Plonka, K. Kokoszka (Stando), poster: ,Metabolity wtérne w procesie detoksyfikacji rosliny
potraktowanej herbicydami”. Aktualne problemy chemii analitycznej: Xl Seminarium naukowe,
(Katowice, 17 maja 2019), konferencja krajowa.

K. Kokoszka (Stando), W. Zielinski, E. Korzeniewska, E. Felis, M. Harnisz, S. Bajkacz, poster:
»Analysis of pharmaceutical residues and their transformation products in groundwater and

102



municipal sewage samples”. QUO VADIS Life Sciences (Opole, 23—27 czerwca 2021), konferencja
miedzynarodowa (on-line). (poster zostat wyrézniony w kategorii za najlepszy poster)

3. K. Kokoszka (Stando), S. Bajkacz, poster: ,Development of a method for extraction and
determination of residues of selected antimicrobials in soil and plant tissues”. QUO VADIS Life
Sciences (Opole, 23-27 czerwca 2021), konferencja miedzynarodowa (on-line), konferencja
krajowa.

4. K. Stando, J. Wilk, S. Bajkacz, poster: ,Occurrence of transformation products of sulfonamides in
environmental water samples from urbanized areas of Silesia, Poland”. 5th Symposium on
Biotransformations for Pharmaceutical and Cosmetic Industry (Kroczyce, 13—15 czerwca, 2022),
konferencja krajowa.

5. K. Stando, S. Bajkacz, E. Felis, M. Harnisz, E. Korzeniewska, poster: ,Distribution and degradation
of antimicrobials in the soil-water system”. 5th Symposium on Biotransformations for
Pharmaceutical and Cosmetic Industry (Kroczyce, 13—15 czerwca, 2022), konferencja krajowa.

6. K. Stando, S. Bajkacz, P. Kasprzyk, E. Felis, poster: ,Zastosowanie fotokatalizy heterogeniczne;j
do oczyszczania wody z pozostato$ci metronidazolu”. Xl Polska Konferencja Chemii Analitycznej,
PoKoChA 2022 (L6dz, 19-23 czerwca 2022), konferencja krajowa.

7. K. Stando, A. Czyz, M. Gajda, E. Felis, S. Bajkacz, poster: ,Zastosowanie Limnobium Laevigatum
do fitoremediacji wody zanieczyszczonej sulfametoksazolem oraz trimetoprimem”. Zjazd Zimowy
SMPTChem 2022 (Opole, 10 grudzien 2022), konferencja krajowa.

Wspotautorstwo wyktadéw, komunikatéw i prezentacji posterowych:

1. N. Kuznik, M. Wysocka-Gajda, M.M. Tomczyk, K. Bakalorz, A. Buchcik, M. Marczyk,
K. Kokoszka (Stando), wystapienie ustne: ,Srodki kontrastowe do obrazowania magnetyczno-
rezonansowego”. |l Seminarium Ogdlnoakademickie Metody fizykochemiczne w badaniach
naukowych, (Sosnowiec, 23 kwietnia 2018), konferencja krajowa.

2. J. Wilk, K. Stando, S. Bajkacz, poster: ,Poréwnanie wystepowania wybranych sulfonamidow
w Srodowisku wodnym i w glebie na terenach miejskich wojewddztwa sSlgskiego”. Zjazd Zimowy
SMPTChem 2022 (Opole, 10 grudzien 2022), konferencja krajowa.

3. A. Kicinska, K. Stando, S. Bajkacz, poster: ,Rozkiad tetracykliny w procesach inicjowanych
Swiattem stonecznym”. Zjazd Wiosenny SMPTChem 2023 (Checiny, 3—7 maja 2023), konferencja
krajowa.

4. J. Wilk, K. Stando, A. Grabowska, S. Bajkacz, poster: ,Zastosowanie procesow inicjowanych
Swiattem do usuwania deksametazonu z roztworéw wodnych”. XVI Konferencja Naukowag
.Mikrozanieczyszczenia w $rodowisku cztowieka (Czestochowa, 18-20 wrzesnia 2024),
konferencja krajowa.

5. J. Wilk, K. Stando, S. Bajkacz, poster: ,Opracowanie metod ekstrakcji i oznaczania lekéw
antybakteryjnych w prébkach s$rodowiskowych”. Xl Polska Konferencja Chromatograficzna
(Katowice, 25—-28 czerwca 2023), konferencja krajowa.

6. J.Wilk, K. Stando, A. Grabowska, S. Bajkacz, poster: ,Zastosowanie LC-MS/MS w ocenie stopnia
degradacji farmaceutykéw w cieklych probkach modelowych”. Zjazd Zimowy SMPTChem 2023
(L6dz, 9 grudnia 2023), konferencja krajowa.

7. A. Kicinska, K. Stando, S. Bajkacz, poster: ,Rozktad mikrozaniczyszczen w procesach
inicjowanych swiattem stonecznym - identyfikacja produkiéow degradacji”. Zjazd Zimowy
SMPTChem 2023 (Lodz, 9 grudnia 2023), konferencja krajowa.

8. A. Kicinska, K. Stando, E. Felis, S. Bajkacz, wystgpienie ustne: ,Fotodegradacja tetracyklin
w procesach inicjowanych $wiattem stonecznym”. | Warszawskie Sympozjum Chemiczne
»W ProbUWce” (Warszawa, 27-28 kwietnia 2024), konferencja krajowa.
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9.

10.

S. Bajkacz, K. Stando, J. Wilk, E. Korzeniewska, M. Harnisz, E. Felis, wystapienie ustne:
»Antibiotic residues in the environment’. XIV Miedzynarodowa Konferencja Naukowa
,Chromatografia Jonowa i Techniki Pokrewne 2024 (Katowice, 9—10 kwietnia 2024), konferencja
miedzynarodowa.

S. Bajkacz, K. Stando, E. Felis, M. Harnisz, E. Korzeniewska, wystgpienie ustne: ,Losy $srodkow
bakteriobdjczych w ekosystemach rolniczych”. 66. Zjazd Polskiego Towarzystwa Chemicznego,
PTChem 2024 (Poznan, 15-20 wrzes$nia 2024), konferencja krajowa.

Projekty badawcze

1.

Kierownik w projekcie (maj 2020 — styczen 2021): ,Oznaczanie antybiotykéw sulfonamidowych w
prébkach wod powierzchniowych”, Badania statutowe, mtodzi naukowcy (BKM-542/RCH-1/2020;
04/010/BKM20/0130).

Kierownik w projekcie (maj 2021 — styczen 2022): ,Badania wptywu procesow fotokatalitycznych
na stabilnos¢ wybranych farmaceutykéw”, Badania statutowe, mtodzi naukowcy (BKM-
516/RCH1/2021; 04/010/BKM21/1023).

Kierownik w projekcie (maj 2022 — styczen 2023): ,Zastosowanie fitoremediacji do oczyszczania
wod z pozostatosci srodkow bakteriobojczych”, Badania statutowe, mtodzi naukowcy (BKM-
593/RCH1/2022; 04/010/BKM22/1046).

Kierownik w projekcie (17 maja 2022 — 16 listopada 2023): ,Zastosowanie fitoremediacji do
oczyszczania wod z pozostatosci niesteroidowych lekdw przeciwzapalnych”, Grant na rozpoczecie
dziatalnosci naukowej w nowej tematyce badawczej (IDUB: 32/014/SDU/10-22-38).

Wykonawca w projekcie (pazdziernik 2019 — sierpien 2022): ,Lekoopornosé drobnoustrojow
srodowiskowych w perspektywie podejscia holistycznego "Jedno Zdrowie", Projekt OPUS 14
finansowany przez Narodowe Centrum Nauki (NCN) (2017/27/B/NZ9/00267).
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