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W ostatnich łatach w wodach krajobrazu rolniczego obserwuje się zwiększone 
stężenia składników chemicznych. Nasilone wymywanie nieorganicznych i organicz- 
nych związków chemicznych do wód zauważa się z terenów o intensywnie prowa- 
dzonej gospodarce rolnej, a zwłaszcza na obszarach o glebach lekkich, które na 
przykład na terenie Wielkopolski stanowią 60% powierzchni uprawnej [18]. 

Spływ związków mineralnych i substancji organicznych z pól uprawnych do wód 
uzależniony jest od warunków hydrogeologicznych zlewni, klimatu, struktury upraw, 

nawożenia oraz kwasowości gleb [26]. Obniżenie wartości pH gleb, zwłaszcza gleb 

lekkich, może istotnie zwiększyć proces wymywania składników chemicznych. Z 

gleb o odczynie kwaśnym (pH w H.O 5,1—6,0), odpowiadających pod względem 
składu granulometrycznego piaskom gliniastym lekkim i słabo gliniastym, stwierdzo- 

ne zostało czterokrotnie większe wymywanie związków organicznych niż z gleb lekko 

kwaśnych (pH w H.O 6,1-6,7) [6]. 
Szczególnie niebezpieczne, z uwagi na znaczną toksyczność w stosunku do 

organizmów, są podwyższone stężenia wymywanych metali ciężkich. Analiza zawar- 

tości metali w wodach powierzchniowych Wielkopolski wskazuje na stały wzrost ich 

stężenia w ostatnich dziesięciu latach [23]. Metale ciężkie dostają się do wód powie- 

rzchniowych głównie ze ścieków przemysłowych i komunalnych (kadm, ołów, cynk, 
chrom, nikiel i rtęć), a także w wyniku spływu z pól środków ochrony roślin (rtęć i 

miedź) oraz z opadami atmosferycznymi (głównie związki ołowiu) [5]. Zródłem 
metali ciężkich mogą być niektóre nawozy mineralne, np. fosforowe, zawierające 

kadm [29, 31]. Najbardziej kłopotliwe do kontroli są zanieczyszczenia metalami 

ciężkimi, pochodzące ze źródeł rolniczych [4], gdyż jako zanieczyszczenia obszarowe 

oddziałują długofalowo i nie są tak łatwe do zlokalizowania jak zanieczyszczenia 

punktowe [17]. 

  

* Praca wykonana została w ramach grantu 6 P205 077 04.
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Większość występujących w wodach metali (miedź, cynk, ołów, kadm) należy do 
pierwiastków, które mogą stanowić potencjalne zagrożenie dla organizmów. Biodo- 
siępność i toksyczność metali ciężkich zależy od ich stężenia, formy występowania, 
szybkości pobierania i wydalania metali przezorganizmy wodne, a także od obecności 
innych metali, np. wapnia i magnezu. 

Celem prezentowanej pracy jest przedyskutowanie, na podstawie danych litera- 
turowych i badań własnych, form metali ciężkich znajdujących się w środowisku 
wodnym, ze szczególnym uwzględnieniem wpływu pH i rozpuszczonej materii orga- 
nicznej (RMO) na ich występowanie i oznaczanie — tzw. chemiczną specjację metali. 

1. Chemiczna specjacja metali ciężkich 

Termin specjacja ma kilka znaczeń i może być definiowany jako analiza, rozdział, 
biodostępność i transformacja występujących w środowisku form metali. Pod poję- 
ciem tormy występowania metalu określa się zarówno jony metalu, jak również ich 
kompleksy z organicznymi i nieorganicznymi ligandami [30]. Poszczególne ilości 
różnych chemicznych form metalu składają się na ogólną zawartość metalu w środo- 
wisku. Często stężenia ogólne rozpuszczonego metalu są w wodach podobne, jednak 
ich chemiczne formy mogą się całkiem różnić od siebie, decydując o toksyczności 
metalu. Na przykład jonowa miedź jest dużo bardziej toksyczna niż miedź w formie 
kompleksów [3, 4]. 

Bardzo rozpowszechnionym w środowisku wodnym śladowym pierwiastkiem 
jestcynk. Postaci, w których on występuje, mody(ikowane są w zależności od wartości 
pH. W wodach o pH <7 cynk występuje głównie w postaci Jonowej, tworząc łatwo 
kompleksy ze związkami nieorganicznymi i organicznymi. Przy pH 7—7,5 sole cynku 
hydrolizują, a przy pH >8 powstaje osad wodorotlenku cynku i tym samym zmniejsza 
się dostępność tego pierwiastka dla organizmów [22]. 

Niebezpiecznymi dla organizmów metalami ciężkimi są kadm i ołów. W wodach 
naturalnych kadm rzadko występuje w ilościach znaczących. Mimo stosunkowo 
niskiego stężenia charakteryzuje się on znacznie wyższą toksycznością w porównaniu 
z innymi metalami rozpuszczonymi w wodzie. Jego toksyczne działanie związane jest 
z kumulowaniem się w organizmach żywych [22]. Przy pH = 6 występuje on głównie 
w formie wolnego jonu albo labilnego kompleksu. Przy wyższym pH (>8,0) tworzy 
się hydroksy jon [Cd(OH)|*. 

Ołów ma silne właściwości toksyczne i jest zaliczany, podobnie jak kadm, do 
metali kumulujących się w organizmach żywych. W wodach naturalnych ołów 
występuje w formie rozpuszczonej, głównie jako jon dwuwartoŚciowy, oraz w postaci 
zaadsorbowanej np. na wodorotlenkach, tlenkach żelaza. Tworzy względnie silne 
połączenia z ligandami organicznymi, przez co zmienia się istotnie jego dostępność i 
toksyczność. Tworzenie połączeń ze związkami organicznymi uzależnione jest od
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odczynu wody. Przy pH =6 jony dwuwartościowe występują w przewadze w stosunku 
do formy Pb(OH)”. Obniżenie pH wody, wywołane np. kwaśnym deszczem, powoduje 
jego uwolnienie z kompleksów i zwiększenie stężenia ołowiu w formie jonowej [3]. 

Miedź w wodzie występuje w formie rozpuszczonej jako jon, a także w postaci 
kompleksów z organicznymi i nieorganicznymi ligandami. Miedź nie tworzy kom- 
pleksów z krzemianami, siarczanami i azotanami. Natomiast mogą powstawać kom- 
pleksy organiczne zaminokwasami, polipeptydami i substancjami humusowymi [22]. 
Trwałość połączeń kompleksowych miedzi i formy jej występowania uzależnione są 
od pH środowiska. Przy pH poniżej 6 miedź występuje w postaci Cu, przy pH 6-9 
w postaci [CuCO,],,, w zakresie pH 9-11 tworzy się forma [Cu(CO>),]” , natomiast 
przy pH >13 dominuje torma [Cu(OH),|" [12]. Przy pH 8 stata stabilności kompleksu 
jest kilka rzędów wielkości większa niż przy pH 3 [16]. 

Postaci, w jakich występują metale ciężkie w środowisku, uzależnione są nie tylko 
od wartości pH, ale również od rodzaju związków chemicznych, a zwłaszcza od 
obecności materii organicznej. Rozpuszczona w wodach materia organiczna chara- 
kieryzująca się dużą chemiczną różnorodnością zdolna jest do wiązania metali, a tym 
samym może wpływać na ich specjację. 

Dużą rolę w specjacji metali odgrywają substancje humusowe, które w wodach 
stanowią 40—60% rozpuszczonego węgla organicznego [25, 27]. Rozpuszczone w 
wodach substancje humusowe (HS) zdolne są do wiązania nie tylko związków 
organicznych, takich jak aminokwasy, pestycydy, wielopierścieniowe węglowodory 

aromatyczne [11, 24], ale również składników mineralnych: fosforanów, krzemianów 

oraz metali ciężkich. Poprzez łączenie się z HS metale ciężkie mogą zostać unieczyn- 

nione i tym samym ich toksyczne działanie dla organizmów wodnych ulega zmniej- 

szeniu. Z uwagi na bogactwo w kwasach humusowych grup funkcyjnych substancje 

te mogą wiązać II- i IIl-wartościowe jony metali, modyfikując ich dostępność dla 
organizmów wodnych. Literaturowe doniesienia stwierdzają, że kationy dwuwarto- 

Ściowe są 3—4 razy silniej wiązane niż metale trójwartościowe [15]. 

Jednym z ważniejszych procesów mobilizujących migrację metali w systemach 
wodnych jest kompleksowanie. W wyniku kompleksowania przez RMO może zmie- 

nić się m.in. stabilność koloidów zawierających metale [4]. Metale w formie komple- 

ksów czy zasocjowane z koloidalnymi cząstkami są dla wodnych organizmów dużo 

mniej toksyczne niż metale w formie jonowej. Materia koloidalna, obejmująca nie- 

organiczne i organiczne substancje, często może być silniejszym "ligandem" niż 

proste kompleksujące czynniki [3]. 
Ilość wiązanych metali w kompleksy zmienia się wraz ze zmianą pH, co może 

być związane ze wzrostem jonizacji humusowych polimerów lub zmianą struktury 
makromolekuł [9]. W środowisku kwaśnym 670 g kwasów fulwowych może rozpu- 

Ścić i utrzymać w roztworze do 56 gramów żelaza [21]. Zmiana odczynu naturalnych 
wód może wpływać na stopień kompleksowania metali w roztworze, ponieważ wiele 
kompleksujących czynników modyfikuje swój zasadowy lub kwasowy charakter [19].
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Obniżenie kwasowości, czyli wzrost wartości pH np. o 0,5 jednostki, może niekiedy 
spowodować całkowite przejście rozpuszczonego metalu (Cd, Pb, Zn) do osadu. 
Natomiast zmniejszenie wartości pH, jakie obserwuje się w wodach silnie zakwaszo- 
nych, wywołuje efekt odwrotny i metale przechodzą z osadów do wód [20]. Osady 
stanowią tę część zbiorników, w których gromadzą się duże ilości metali. Jest to 
następstwem zjawisk fizycznych zachodzących na granicy faz ciecz — ciało stałe, 
zarówno między wodą a osadami dennymi, jak i wodą a zawieszonymi w niej 
cząstkami stałymi organicznymi i nieorganicznymi. Zachodzą tu nie tylko procesy 
sorpcyjne, lecz również jonowymienne. O ich przebiegu, jak i kształtowaniu się 
równowagi w tych układach decydują takie czynniki, jak odczyn wody, rozmiary 
zawieszonych w wodzie cząsteczek oraz formy występowania metali. 

2. Sposoby oznaczania specjacji metali ciężkich 

Oznaczanie zawartości metali w naturalnych wodach za pomocą standardowych 
metod typu atomowej spektroskopii absorpcyjnej (AAS) pozwala na określenie 
ogólnego ich stężenia w wodzie. Zastosowanie do oznaczania zawartości metali 
metody AAS, a także użycie np. elektrod jonoselektywnych nie pozwala na pełną 
ocenę form ich występowania [3]. Przy ocenie jakości wód może to być bardzo 
mylące, ponieważ oznacza się ich całkowite stężenie, podczas gdy o biodostępności 
i toksyczności metali decyduje forma ich występowania. Na oznaczenie ilości różnych 
form chemicznych metalu, które razem tworzą ogólną zawartość tego metalu w 
środowisku, pozwala chemiczna specjacja [1]. 

W pracach nad chemiczną specjacją, prowadzonych przez Florence i Batleya [3], 
Landnera [7] oraz Salomonsa i Fórstnera [2], opisane są dwa różne sposoby postępo- 
wania przy określaniu chemicznej specjacji śladowych metali w naturalnych wodach: 
komputerowe modelowanie i analityczne oznaczanie. 

Komputerowe modelowanie określania chemicznej specjacji opiera się na kalku- 
lacji równowagi stężeń metalu i ligandu w powiązaniu z ich stałymi stabilności. Przy 
komputerowym określaniu specjacji unika się problemów z pobieraniem próbek iich 
zanieczyszczeniem. Słabą stroną tej metody jest niedostateczna informacja o rodzaju 
adsorpcji metali na koloidalnych cząstkach. Metale zaadsorbowane na koloidach 
mogą przy zmianie właściwości środowiska uwalniać się z połączeń, podwyższając 
ogólną toksyczność wód. I z tego powodu nie można minimalizować obecności metali 
adsorbowanych na cząstkach koloidalnych. 

Analityczne oznaczanie specjacji metali, opierające się na wykorzystaniu praw 
chemii fizycznej, polega między innymi na ekstrakcji rozpuszczalnikami, elektrofo- 
rezie, ultrafiltracji czy dializie. Z uwagi na różnorodność form występowania metali 
w wodach konieczne jest przy ocenie jakości wód zastosowanie odpowiedniej wysoko 
czułej techniki analitycznej, np. anodowej chronowoltamperometrii inwersyjnej
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(DPASV) [8,13]. Metoda ta umożliwia oznaczanie nie tylko form metali ciężkich w 
zakresie małych zawartości (0,05—1,0 ppb), ale również pozwala na określenie ich 
ilości w próbkach zawierających wysokie zawartości nieorganicznych soli innych 
metali, np. wapnia i magnezu [10]. 

3. Oznaczanie specjacji metali ciężkich metodą DPASV 
  

Przedmiotem badań były wody powierzchniowe i gruntowe małej zlewni rolniczej 
o powierzchni 6 ha, położonej na terenie Wielkopolski. Badano wody gruntowe pod 
polem i łąką oraz wodę powierzchniową zbiornika śródpolnego. Wody sączono przez 
bibułę szklaną Whatman GF/C, a następnie związki organiczne oddzielono od mine- 
ralnych używając żywicy typu Amberlit XAD-2 [25]. Stosując anodową chrono- 
woltamperometrię inwersyjną analizowano ogólne stężenia kadmu, miedzi i ołowiu 
oraz stopień ich związania z rozpuszczonymi związkami organicznymi. Oznaczanie 
całkowitej zawartości kadmu, miedzi i ołowiu w wodach krajobrazu rolniczego 
przeprowadzono mineralizując próbki suchych mas, otrzymane po odparowaniu 
badanych wód na wrzącej łaźni wodnej. Uzyskane suche masy mineralizowano 
zalewając je mieszaniną kwasów: nadchlorowego, azotowego i siarkowego (6 : 2: 

0,25) o objętości 15 ml i ogrzewając przez 30 minut w temperaturze wrzenia. 

Ogólne zawartości badanych metałi były najwyższe w wodzie gruntowej pod łąką 

(tab. 1). Jedynie stężenie ołowiu było wyższe w wodzie powierzchniowej stawu, co 

wskazywałoby na uwolnienie Pb z sedymentów, a także na jego dopływ do wody 

powierzchniowej w wyniku spływu i erozji wodnej, którym to procesom sprzyja 
naturalne położenie zbiornika w zagłębieniu. 

Tabela 1. Zawartości substancji humusowych (HS) oraz metali ciężkich w wodzie gruntowej 

i powierzchniowej 

  

  

  

Typ wody Oznaczany HS Forma metalu [ug/L] Różnica 

metal [mg/L] ogólna = zwiazana Cog- Caw | 100% 
Cog Cow Czw 

Woda gruntowa Cd 19,3 0,035 0,010 29,1 

pod polem uprawnym Cu 133 053 40,2 

Pb 2,098 0,995 42,6 

Woda gruntowa Cd 17,6 0,238 0,002 0,84 

pod taka Cu 20,047 0,476 2,37 

Pb 10,880 0,799 7,37 

Woda powierzchniowa Cd 34,0 0,094 0,004 4,24 

stawu Cu 6,039 0,467 7,73 

Pb 15,792 _ 0,243 1,54
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Najmniejszy procent metali w formie związanej zaobserwowano w wodzie grun- 
towej pod łąką, w której również było najniższe (17,6 mg/L) stężenie substancji 
humusowych. Prawie 10-krotnie silniejsze wiązanie metali przez substancje organi- 
czne stwierdzono w wodzie gruntowej pod polem. W wodzie powierzchniowej stawu 
zawartość substancji humusowych była o 100% większa w porównaniu do wody 
gruntowej pod łąką, natomiast ogólna ilość metali związanych zwiększyła się niezna- 
cznie z 10,6% do 13,5%. Mniej metali w formie związanej w wodzie gruntowej pod 
łąką i w wodzie powierzchniowej stawu może wynikać z większego poboru tych 
metali przez roślinność. Na przykład miedź jest szczególnie łatwo pobierana przez 
rośliny w postaci kationu metalicznego, kationów kompleksowych, a także związków 
metaloorganicznych [14]. W wodzie powierzchniowej stawu, pomimo wysokiej 
koncentracji substancji humusowych (34,0 mg/L) i stosunkowo dużego stężenia 
ołowiu (15,79 ug/L), zaobserwowano niski procent związania tego metalu. Może to 
wynikać z przewagi w wodzie powierzchniowej substancji humusowych o charakte- 
rze hydrotobowym, które z uwagi na mniejszą zawartość miejsc wiążących komple- 
ksują mniej metali [28, 32]. 

Przeprowadzone badania wykazały, że zdolność wiązania miedzi i ołowiu przez 
1 gram substancji humusowych rozpuszczonych w wodzie gruntowej pod polem 
uprawnym i łąką była podobna (tab. 2). W wodach gruntowych ilość związanego 

Tabela 2. Zdolność wiązania metali ciężkich przez 1 gram substancji humusowych (ug/g) 
  

  

  

Typ wody Wiązany meta] 

kadm micdź ołów 
Woda gruntowa pod polem uprawnym _ 0,528 27,6 46,4 
Woda gruntowa pod łąką 0,113 27,0 45,4 
Woda powierzchniowa stawu 0,117 13,7 7,1 
  

ołowiu i miedzi była wyższa niż w wodzie powierzchniowej stawu (o 84,5% w 
wypadku Pb i 49,8% dla Cu). W przypadku Cd silne właściwości kompleksujące 
humusu stwierdzono w wodzie gruntowej pod polem uprawnym. Pięciokrotnie mniej- 
szą zdolność kompleksowania kadmu wykazywały substancje humusowe w wodzie 
gruntowej pod łąką i w wodzie powierzchniowej stawu. 

4, Podsumowanie 

Zdolność wiązania metali ciężkich przez RMO, a zwłaszcza HS, determinują 
formy występowania metali ciężkich, wpływa jąc na ich dostępność, szkodliwość i 
biologiczną aktywność. Ze względu bowiem na łatwość przechodzenia przez błony 
biologiczne, a także tworzenia połączeń z kwasami nukleinowymi metale ciężkie —w
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zależności od form ich występowania — powodują różnego rodzaju uszkodzenia 
komórek, zaburzając ich funkcje metaboliczne. Dlatego wiedza o formach występo- 
wania metali ciężkich — chemicznej specjacji w naturalnych wodach — jest istotna przy 
ocenie biodostępności i toksyczności metali. 
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Heavy metals and their speciation in waters 
of the agricultural environment 

Summary 
Heavy metals migrate in the environment in different forms (tree ions, labile 

inorganic and organic complexes). Most of the heavy metals create a potential threat 
to organisms. Their harmfulness is connected not only with biological, biochemical 
properties, but also depends on forms in which heavy metals appear in the environ- 
ment, so-called speciation. The chemical term speciation has several meanings and 
can be defined as analysis, distribution, bioavailability and transformation. 

In the presented paper the occurrence of heavy metals and possibilities of their 
determination are discussed. Using anodic Stripping voltammetry (DPASV) it was 
found that 1 gram of humic substances (HS) dissolved in surface water bound to 13.7 
ug Cu/g HS anć 7.1 ug Pb/g HS. Stronger complexing properties were observed for 
HS isolated [rom groundwater: 27 ug/g HS in the case of Cu and 46 ug/g HS for Pb.


