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Εκτεταμένη Περίληψη 

 

Στο πλαίσιο της παρούσας διδακτορικής διατριβής μελετήθηκε η συμπεριφορά δύο 

κατηγοριών συνθετικών οργανικών ενώσεων κατά την απολύμανση των δευτεροβάθμια 

επεξεργασμένων λυμάτων και η τύχη τους μετά τη διάθεση των αποβλήτων στο υδάτινο 

περιβάλλον. Λαμβάνοντας υπόψιν την ευρεία χρήση, τη συχνή ανίχνευση και την 

οιστρογονική δραστηριότητα, οι ενώσεις που επιλέχθηκαν για τη μελέτη ανήκουν σε δύο 

διαφορετικές ομάδες μικρορύπων, τους ενδοκρινικούς διαταράκτες (endocrine disruptors, 

EDCs), οι οποίοι περιλαμβάνουν προϊόντα καθημερινής χρήσης και προσωπικής φροντίδας, 

και τα μη στεροειδή αντιφλεγμονώδη φάρμακα (non-steroidal anti-inflammatory drugs, 

NSAIDs) τα οποία αποτελούν μια σημαντική ομάδα φαρμακευτικών προϊόντων. Πιο 

συγκεκριμένα, οι πέντε (5) ενώσεις που επιλέχθηκαν ως εκπρόσωποι των EDCs είναι: η 

εννεϋλοφαινόλη (nonylphenol, NP), οι μονο και δι- αιθοξυλιωμένες εννεϋλοφαινόλες 

(nonylphenol mono-ethoxylate & nonylphenol di-ethoxylate, NP1EO & NP2EO), η βισφαινόλη 

(bisphenol A, BPA) και η τρικλοζάνη (triclosan, TCS) ενώ για την κατηγορία των NSAIDs οι 

τέσσερεις (4) ενώσεις που επιλέχθηκαν ήταν: η ιμπουπροφένη (ibuprofen, IBU), η 

κετοπροφένη (ketoprofen, KTP), η ναπροξένη (naproxen, NPX) και η δικλοφενάκη 

(diclofenac,DCF).  

Στο πρώτο μέρος της διατριβής μελετήθηκε η τύχη και η συμπεριφορά των υπό εξέταση 

ουσιών κατά τη διάρκεια της απολύμανσης των δευτεροβάθμια επεξεργασμένων λυμάτων. 

Η διερεύνηση περιελάβανε τη βελτιστοποίηση των πλέον χρησιμοποιούμενων 

φυσικοχημικών τεχνολογιών απολύμανσης (χλωρίωση και υπεριώδης ακτινοβολία) 

προκειμένου να επιτευχθεί η μέγιστη αποτελεσματικότητα των μεθόδων ως προς την 

απομάκρυνση των ενώσεων-στόχων με ταυτόχρονη απομάκρυνση των συμβατικών ρύπων 

και παθογόνων μικροοργανισμών. Παράλληλα, διερευνήθηκε η επίδραση διάφορων 

χαρακτηριστικών των λυμάτων και λειτουργικών παραμέτρων στην αποδοτικότητα των 

διεργασιών, όπως είναι ο χρόνος επαφής και η δόση του απολυμαντικού, το pH των λυμάτων, 

τα αιωρούμενα στερεά (TSS) και η διαλυμένη οργανική ύλη (DOM), ενώ ταυτοποιήθηκαν 

παραπροϊόντα των διεργασιών για συγκεκριμένα EDCs (BPA και NP) και NSAIDs (DCF) και 

αξιολογήθηκε η εξάρτησή τους από το χρόνο επαφής της αντίδρασης. Από τα πειράματα 

διαπιστώθηκε ότι καμία από τις δύο μεθόδους δεν μπορεί να αποτελέσει αξιόπιστη λύση για 

την πλήρη απομάκρυνση των υπό εξέταση ουσιών από τις εγκαταστάσεις επεξεργασίας 

λυμάτων (ΕΕΛ).  
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Σε ότι αφορά στη χλωρίωση, από τα αποτελέσματα φάνηκε ότι αν και κάποιες από τις 

ενώσεις παρουσίασαν ικανοποιητική απομάκρυνση για τις συνήθεις χρησιμοποιούμενες 

δόσεις χλωρίου (30 – 150 mg Cl2 L-1), ωστόσο αρκετές εμφάνισαν μέτρια ή και χαμηλή 

αντιδραστικότητα. Οι ενώσεις, BPA, TCS, NPX και DCF, κατέγραψαν υψηλή απομάκρυνση 

(>70%) σε όλες τις συνθήκες που μελετήθηκαν (χρόνου επαφής και συγκέντρωσης 

υπολειμματικού χλωρίου), ενώ χαμηλή αποτελεσματικότητα είχε η χλωρίωση στην 

απομάκρυνση της IBU, της KTP και των NPnEOs. Στην περίπτωση της NP, αξίζει να σημειωθεί 

ότι σε δόσεις χλωρίωσης που συνήθως χρησιμοποιούνται στις ΕΕΛ φαίνεται ότι με την 

εφαρμογή της χλωρίωσης ως μέθοδο απολύμανσης, επιτυγχάνονται τα επιτρεπτά όρια 

απόρριψης όπως αυτά έχουν θεσπιστεί μέσω ευρωπαϊκών οδηγιών. Από τα επιμέρους 

πειράματα που πραγματοποιήθηκαν προέκυψε ότι κρίσιμος παράγοντας που επιδρά στην 

αποτελεσματικότητα της χλωρίωσης στην απομάκρυνση των ενώσεων είναι ο χρόνος επαφής 

τους με το χλώριο και όχι η αρχική δόση οξειδωτικού που εφαρμόζεται, ενώ σημαντικό ρόλο 

φαίνεται ότι παίζουν και τα χαρακτηριστικά των υγρών αποβλήτων, και πιο συγκεκριμένα το 

pH, το οποίο καθορίζει τόσο την κυρίαρχη μορφή των ουσιών στο διάλυμα όσο και την 

κυρίαρχη μορφή του χλωρίου σε αυτό. Η παρουσία των TSS και της οργανικής ύλης, για τις 

συγκεντρώσεις που μελετήθηκαν και συνήθως συναντώνται στα δευτεροβάθμια 

επεξεργασμένα λύματα (TSS: 0, 10 και 70 mg L-1 – DOM: 0, και 20 mg L-1), έδειξαν ότι δεν 

δρουν ανταγωνιστικά προς τις υπό εξέταση ουσίες για την κατανάλωση του χλωρίου, ενώ 

παρατηρήθηκε ότι η επίδραση των αιωρούμενων στερεών στην απόδοση της διεργασίας 

εξαρτάται από τα φυσικοχημικά χαρακτηριστικά των ενώσεων και πιο συγκεκριμένα από την 

τάση που αυτές παρουσιάζουν να συσσωρεύονται στη σωματιδιακή φάση. Μεταξύ των υπό 

εξέταση ουσιών, η τύχη των φαινολών BPA και TCS φάνηκε ότι είναι πρακτικά ανεξάρτητη 

τόσο από τα χαρακτηριστικά της χλωρίωσης όσο και από τα χαρακτηριστικά των λυμάτων, 

καταγράφοντας ποσοστά απομάκρυνσης μεγαλύτερα του 80%. Η μελέτη των 

παραπροϊόντων χλωρίωσης των NP, BPA και DCF έδειξε ότι ο σχηματισμός τους εξαρτάται 

από το χρόνο αντίδρασης με το οξειδωτικό ενώ παρατηρήθηκε ότι αν και το μεγαλύτερο 

μέρος της οξείδωσης των μητρικών ενώσεων ολοκληρώνεται από τα πρώτα κιόλας λεπτά της 

αντίδρασης, εντούτοις συνεχίζονται να παράγονται μια σειρά από προϊόντα χλωρίωσης 

ακόμα πέρα από αυτό το χρονικό πλαίσιο, κυρίως λόγω του περαιτέρω μετασχηματισμού 

των ίδιων των παραπροϊόντων σε άλλες ενώσεις.  

Από τα πειράματα που διεξήχθησαν για τη μελέτη της επίδρασης της απολύμανσης με 

υπεριώδη ακτινοβολία (UV) διαπιστώθηκε ότι οι δόσεις που συνήθως υιοθετούνται για την 

καταστροφή των παθογόνων μικροοργανισμών στα δευτεροβάθμια επεξεργασμένα λύματα 
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(10-80 mW sec cm-2), δεν επιφέρουν αποτελεσματική απομάκρυνση στην πλειοψηφία των 

ενώσεων-στόχων. Μοναδικές εξαιρέσεις αποτέλεσαν οι φαρμακευτικές ουσίες DCF και KTP, 

ενώ ακόμη και μετά την εφαρμογή πολύ υψηλών δόσεων ακτινοβολίας, τέτοιες που δεν 

εφαρμόζονται στις μονάδες επεξεργασίας λυμάτων (1000 mW sec cm-2), η μείωση για τις 

περισσότερες από τις μελετώμενες ενώσεις παρέμεινε ελάχιστη. Επιπλέον, τα διαφορετικά 

χαρακτηριστικά των λυμάτων (η παρουσία αιωρούμενων στερεών και διαλυμένης οργανικής 

ύλης), σε εύρος συγκεντρώσεων που είναι πιθανό να ανιχνευθούν σε δευτεροβάθμια 

επεξεργασμένα λύματα, δεν φάνηκε να επηρεάζουν σημαντικά το βαθμό 

αποτελεσματικότητας της διεργασίας τόσο για τις, έτσι κι αλλιώς, έντονα φωτοασταθείς 

(KTP) όσο και για τις σταθερές ενώσεις (IBU, NPX, BPA, NPnEOs), ενώ παρατηρήθηκε ότι ο 

ρυθμός απομάκρυνσης ήταν πρακτικά ανεξάρτητος από το ρΗ (για pH=6, 7.5 και 10). Η 

μελέτη σχηματισμού των παραπροϊόντων της DCF συναρτήσει του χρόνου ακτινοβόλησης 

έδειξε ότι με την αύξηση του χρόνου αντίδρασης δημιουργούνται μια σειρά από προϊόντα 

άμεσης φωτόλυσης τα οποία ενδεχομένως οφείλονται στη διάσπαση τόσο της ίδιας της 

ουσίας όσο και στην περαιτέρω διάσπαση των παραπροϊόντων της.  

Στο δεύτερο μέρος της διατριβής μελετήθηκε η συμπεριφορά των επιλεγμένων EDCs και 

NSAIDs κατά τη διάθεση επεξεργασμένων υγρών αποβλήτων στο υδάτινο περιβάλλον. Πιο 

συγκεκριμένα μελετήθηκε ο μηχανισμός της φωτοδιάσπασης υπό φυσική ηλιακή 

ακτινοβολία και άλλων αβιοτικών και βιοτικών μηχανισμών (προσρόφηση/ 

βιοαπομάκρυνση) που ενδέχεται να λαμβάνουν χώρα σε ένα φυσικό αποδέκτη. Ειδικότερα, 

εκτιμήθηκε η επίδραση κρίσιμων παραμέτρων όπως, είναι η εποχικότητα της προσπίπτουσας 

ηλιακής ακτινοβολίας (θερινή-χειμερινή περίοδος), το pH του νερού (για pH=6, 7 και 8) και η 

παρουσία χουμικών οξέων (20 mg L -1) και νιτρικών ιόντων (ΝΟ3
-= 1 και 10 mg L -1), τα οποία 

ενδέχεται να δρουν ως φωτοευαισθητοποιητές ή/και ως φίλτρα. Αναφορικά με τους 

μηχανισμούς της βιοαπομάκρυνσης και της προσρόφησης, πειράματα μικρόκοσμων 

διενεργήθηκαν χρησιμοποιώντας δείγματα  νερού ποταμού, ιζήματος και μικροοργανισμών 

που συλλέχθηκαν από το Σπερχειό ποταμό (Κεντρική Ελλάδα) κοντά στο σημείο διάθεσης της 

μονάδας επεξεργασίας λυμάτων της πόλης της Λαμίας, τα οποία εγκλιματίστηκαν στις 

εκάστοτε συνθήκες των μικρόκοσμων. Μέσω αυτών των πειραμάτων μελετήθηκε η 

συνεισφορά των διεργασιών στη μείωση των μητρικών ενώσεων-στόχων από την υδάτινη 

στήλη υπό την παρουσία διαφορετικών συνθήκων οξειδοαναγωγής (αερόβιες, αναερόβιες, 

ανοξικές και θειικοαναγωγικές συνθήκες).  

Σε ότι αφορά στη φωτοδιάσπαση των ενώσεων παρατηρήθηκε η απομάκρυνση με 

υψηλούς ρυθμούς των KTP, DCF, NPX και TCS, οι οποίες είναι έντονα φωτοασταθείς ενώσεις 



Εκτεταμένη περίληψη      

IV 
 

ενώ, αντιθέτως, μεγάλη σταθερότητα στη διεργασία παρουσίασαν οι ενώσεις IBU, BPA, 

NP1EO και NP2EO. Πιο αναλυτικά, η KTP μετά τα 15 min (0.25 h) συνεχούς έκθεσης στο φως 

μειώθηκε κατά 90% και στις δυο εποχές, ενώ και η DCF παρουσίασε γρήγορη φωτοδιάσπαση 

με τη συγκέντρωσή της στο διάλυμα να μειώνεται στο 10% της αρχικής μετά από 2.5 h και 20 

h έκθεσης κατά τη θερινή και τη χειμερινή πειραματική περίοδο, αντίστοιχα. Αντιθέτως, η 

απομάκρυνση της IBU δεν ξεπέρασε το 50% για καμία από τις πειραματικές περιόδους, ενώ 

και για την BPA δεν παρατηρήθηκε μείωση μεγαλύτερη του 60% και 30% μετά από έκθεση 

σε ηλιακή ακτινοβολία διάρκειας 110 h και 163 h, κατά τη θερινή και χειμερινή πειραματική 

περίοδο, αντίστοιχα. Η αποτελεσματικότητα της φωτόλυσης και ο χρόνος ημιζωής των υπό 

μελέτη ενώσεων εξαρτώνται σημαντικά τόσο από το φάσμα απορρόφησης των ουσιών, 

δηλαδή την ικανότητά τους να απορροφούν ενέργεια στο μήκος κύματος του ηλιακού φωτός, 

όσο και από την ένταση της προσπίπτουσας ηλιακής ακτινοβολίας. Από τα επιμέρους 

πειράματα που πραγματοποιήθηκαν προέκυψε ότι η παρουσία χουμικών οξέων αύξησε το 

ρυθμό φωτοδιάσπασης των περισσότερων φαινολικών ενώσεων, και μοναδική εξαίρεση 

αποτέλεσε η TCS. Συγκεκριμένα, στα πειράματα όπου είχε προστεθεί διαλυμένη οργανική 

ύλη, η απομάκρυνση της NP, των NPnEOs και της BPA έπειτα από 15 h έκθεσης αυξήθηκε 

κατά 25%, 15% και 25% φτάνοντας το 70%, 15% και 55% αντίστοιχα, συγκριτικά με τα 

πειράματα που διεξήχθησαν χωρίς προσθήκη χουμικών οξέων. Αντιθέτως, για τις ουσίες NPX, 

DCF και TCS ο ρυθμός μειώνεται και αυτό πιθανότατα οφείλεται στον ανταγωνισμό των 

ενώσεων με τα χρωμοφόρα τμήματα των χουμικών οξέων για την απορρόφηση της 

ακτινοβολίας, λόγω της αλληλοεπικάλυψης των φασμάτων τους, αναστέλλοντας έτσι την 

άμεση φωτόλυση. Η φωτοδιάσπαση σε παρουσία συγκεντρώσεων νιτρικών ιόντων φάνηκε 

να ενισχύεται για την NP, την BPA και την IBU, οι οποίες μετά από 15 h έκθεσης, αυξήθηκε 

από το 45%, το 30% και το 12%, απουσία νιτρικών, στο 65%, 90% και 40%, παρουσία 10 mg 

L-1 ΝΟ3
-, αντίστοιχα. Από την άλλη πλευρά, η παρουσία νιτρικών ιόντων στο διάλυμα δεν 

επηρέασε το ρυθμό διάσπασης των έντονα φωτοασταθών ουσιών (DCF, KTP, NPX και TCS) 

και τα ποσοστά απομάκρυνσής τους ήταν όμοια σε όλες τις εξεταζόμενες συγκεντρώσεις 

νιτρικών μετά από 15 h έκθεσης σε ηλιακή ακτινοβολία. Η NP2EO έδειξε αμελητέα 

απομάκρυνση (<20%) σε όλα τα πειράματα φωτόλυσης που πραγματοποιήθηκαν.  

Από τα πειράματα μικρόκοσμων που διεξήχθησαν για τη μελέτη των επιμέρους 

μηχανισμών που λαμβάνουν χώρα (αποκλείοντας το μηχανισμό της φωτοδιάσπασης) 

διαπιστώθηκε ότι η υδρόλυση ή/και η πτητικοποίηση για όλες τις ενώσεις-στόχους ήταν 

αμελητέες ως διεργασίες υπό όλες τις οξειδοαναγωγικές συνθήκες που εξετάστηκαν. Πιο 

συγκεκριμένα, όσον αφορά στα EDCs παρουσίασαν μέτρια έως υψηλή προσρόφηση στο 
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ίζημα και στα αιωρούμενα στερεά, εν αντιθέσει με τα NSAIDs των οποίων η προσρόφηση 

ήταν σχετικά χαμηλή και το μεγαλύτερο μέρος τους παρέμεινε στην υδατική φάση. 

Εντούτοις, από τους βιολογικά ενεργούς μικρόκοσμους μέσω των οποίων προσδιορίστηκε η 

βιοαπομάκρυνση υπό αερόβιες συνθήκες φάνηκε ότι οι ενώσεις-στόχοι μετασχηματίζονται 

μέσω βιολογικής δραστηριότητας και ότι οι αερόβιοι μικροοργανισμοί που παρουσιάζουν 

την ικανότητα αποικοδόμησής τους ενδημούν ευρέως σε ιζήματα ποταμών. Αυτό 

αντανακλάται στους υψηλούς ρυθμούς μείωσης και συνεπώς από τις χαμηλές τιμές χρόνου 

υποδιπλασιασμού (DT50) που υπολογίστηκαν για τα EDCs και τα NSAIDs, των οποίων η 

αύξουσα σειρά είναι: TCS → NP → NP2EO → NP1EO → BPA και DCF → KTP → NPX → IBU, 

αντίστοιχα. Με την ίδια σειρά, οι αντίστοιχοι ρυθμοί μετασχηματισμού μετρήθηκαν σε 0.064 

± 0.004 d-1 (TCS), 0.067 ± 0.006 d-1 (NP), 0.076 ± 0.009 d-1 (NP2EO), 0.081 ± 0.007 d-1 (NP1EO), 

0.103 ± 0.011 d-1 (BPA) με DT50 10.9 ± 0.6 d, 10.4 ± 0.9 d, 9.2 ± 1.0 d, 8.6 ± 0.7 d, 6.8 ± 0.8 d 

για τα EDCs, και σε 0.028 ± 0.010 d-1 (DCF), 0.055 ± 0.011 d-1 (KTP), 0.088 ±0.005 d-1 (NPX), 

0.126 ±0.011 d-1 (IBU) με DT50 26.5 ± 7.5 d, 13.0 ± 2.7 d, 7.9 ± 0.4 d, 5.5 ± 0.5 d για τα NSAIDs. 

Ωστόσο, θα πρέπει να δοθεί ιδιαίτερη προσοχή στην παρατηρούμενη μείωση και την 

εκτιμώμενη κινητική των NP, ΝΡ1ΕΟ και ΝΡ2ΕΟ, αφού είναι γνωστό ότι οι NPEs μικρής 

αλυσίδας και η NP αποτελούν συχνά παραπροϊόντα των NPEs μεγαλύτερης αλυσίδας. 

Αναφορικά με τα επιμέρους πειράματα που διεξήχθησαν προκειμένου να μελετηθεί η 

επίδραση των διαφορετικών συνθηκών οξειδοαναγωγής που ενδέχεται να επικρατούν σε ένα 

φυσικό υδάτινο σώμα ή/και στα διαφορετικά στρώματα του ιζήματος, παρατηρήθηκε ότι η 

βιοαπομάκρυνση των υπό μελέτη ενώσεων μειώνεται δραματικά όταν εδραιώνονται 

συνθήκες μειωμένου οξυγόνου συγκριτικά με τις αερόβιες, υποδεικνύοντας τη μειωμένη 

ικανότητα της μικροβιακής κοινότητας που αναπτύσσεται στο ίζημα κάτω από αυτές τις 

συνθήκες να διασπά την πλειοψηφία των υπό μελέτη ενώσεων. Αυτό οδηγεί στο 

συμπέρασμα ότι ο ρυθμός βιοαπομάκρυνσης στο ίζημα μπορεί να ενισχυθεί κυρίως με την 

επικράτηση αερόβιων συνθηκών στον πυθμένα του υδάτινου σώματος. 

Εν κατακλείδι, συνδυάζοντας τα αποτελέσματα από τα διαφορετικά και ξεχωριστά 

πειράματα που πραγματοποιήθηκαν για τη μελέτη της συνεισφοράς των βιοτικών και 

αβιοτικών διεργασιών, προκύπτει ότι, η παρουσία οξυγόνου στο υδάτινο σώμα και η 

επικράτηση αερόβιων ή αναερόβιων συνθηκών στη διεπιφάνεια του συστήματος 

νερού/ιζήματος παίζει σημαντικό ρόλο στην οδό αποδόμησης των μικρορύπων σε έναν 

φυσικό αποδέκτη, αφού όπως φάνηκε από τα πειράματα, οι οξειδοαναγωγικές συνθήκες 

που επικρατούν ενδέχεται να μεταβάλλουν τη συνολική συνεισφορά κάθε μηχανισμού 

απομάκρυνσης των ενώσεων από την υδάτινη στήλη, επηρεάζοντας το εάν οι κυρίαρχες 
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διεργασίες μείωσης είναι οι βιοτικές (βιοαπομάκρυνση) ή οι αβιοτικές (προσρόφηση, 

φωτόλυση). Πιο αναλυτικά, οι ενώσεις που εμφάνισαν μέτρια έως χαμηλή 

φωτοαντιδραστικότητα (EDCs: NP1EO-NP2EO-BPA, NSAIDS: IBU) αποδείχθηκε ότι μειώνονται 

από την υδάτινη στήλη κυρίως μέσω του βιολογικού μετασχηματισμού και της προσρόφησης 

(εκτός από την IBU) όταν επικρατούσαν αερόβιες συνθήκες, ενώ αυτό αντιστράφηκε όταν οι 

επικρατούσες συνθήκες οξειδοαναγωγής ήταν αναγωγικές καθιστώντας τους αβιοτικούς 

μηχανισμούς κυρίαρχους μηχανισμούς μείωσής τους. Εν αντιθέσει, για τις ενώσεις που 

φάνηκαν ότι είναι έντονα φωτοασταθείς (NSAIDS: NPX-DFC-KTP) αποδεικνύεται ότι η 

κυρίαρχη διεργασία απομάκρυνσης είναι η φωτοδιάσπαση είτε παρουσία είτε απουσία 

οξυγόνου, ενώ για τις φωτοευαίσθητες ενώσεις οι οποίες ωστόσο παρουσίασαν παράλληλα 

υψηλή ικανότητα προσρόφησης στο ίζημα (EDCs: NP-TCS), η φωτόλυση μαζί με την 

προσρόφηση αποτέλεσαν τις επικρατούσες διεργασίες απομάκρυνσης, θεωρώντας ότι στις 

πραγματικές συνθήκες πεδίου τα επιφανειακά ύδατα εκτίθενται στην ηλιακή ακτινοβολία 

για ικανοποιητικό χρόνο.  
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The aim of the PhD thesis was to study the fate of selected endocrine disruptors (EDCs) 

and non-steroidal anti-inflammatory drugs (NSAIDs) during wastewater disinfection and also 

to study their behavior during treated wastewater disposal to the aquatic environment. Based 

on the wide use, the frequent detection and the estrogenic activity, the compounds chosen 

in the study, belong to two different groups of micropollutants, endocrine disruptors (EDCs) 

containing in everyday use products and non-steroidal anti-inflammatory drugs (NSAIDs) 

which are a significant group of pharmaceuticals. More specifically, the compounds selected 

as representatives of the EDCs are: Nonylphenol (NP), Nonylphenol monoethoxylate (NP1EO), 

Nonylphenol diethoxylate (NP2EO), Bisphenol A (BPA), Triclosan (TCS) and of the NSAIDs are: 

Naproxen (NPX), Ketoprofen (KTP), Diclofenac (DCF) and Ibuprofen (IBU).  

The purpose of the first part of the dissertation was to optimize the most used 

disinfection technologies (chlorination and UV radiation) in order to achieve maximum 

removal of target compounds with simultaneous removal of pathogens. In parallel, the effect 

of various wastewater characteristics and operational parameters, such as contact time and 

dose of disinfectant, pH of sewage, total suspended solids (TSS) and dissolved organic matter 

(DOM) concentration, on the efficiency of the processes on the removal of EDCs and NSAIDs 
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was evaluated, while identification of disinfection by-products for specific EDCs (BPA και NP) 

and NSAIDs (DCF) was performed and the dependence of these by-products on contact time 

was assessed. From these experiments, it was found that neither chlorination nor UV-

radiation can be a reliable solution for the complete removal of the selected substances from 

secondary treated wastewater.  

Regarding chlorination process, the results showed that although some of the target 

compounds presented satisfactory removal for the typical chlorine doses used in treatment 

plants (30-150 mg Cl2 L-1), several substances showed moderate to low reactivity. BPA, TCS, 

NPX and DCF presented high removal (>70%) under all different conditions studied (contact 

time and residual chlorine concentration), while low removal efficiency was recorded for IBU, 

KTP and NPnEos. In the case of NP, it is worth mentioning that for chlorination doses 

commonly used in wastewater treatment plants, it achieves the permissible limits of discharge 

established by European directives. Based on the individual experiments carried out, it was 

found that the critical factor which guides compounds removal through chlorination was 

chlorine contact time rather than initial chlorine concentration applied. Moreover, it is 

concluded that degradation of target compounds through chlorination is also affected by 

wastewater pH which determines both the predominant form of the substances in the 

solution and the predominant form of chlorine in it. Furthermore, based on the experimental 

results it can be stated that the effect of TSS on the performance of the process, for the 

concentrations studied and usually can be found in secondary treated wastewater (TSS: 0, 10 

and 70 mg L-1), is dependent on the physicochemical characteristics of the compounds and 

more particularly on the tendency they present to accumulate in the particulate phase. 

Among the target compounds the removal of BPA and TCS through chlorination is practically 

independent on the initial chlorine dose and the physicochemical characteristics of 

wastewater and showed removal greater than 80%. Finally, several chlorination by-products 

were identified for NP, BPA and DCF and their dependence on chlorination contact time was 

demonstrated. Although the degradation of the target compounds seems to be completed in 

the first minutes of the reaction, a series of degradation products are produced beyond this 

time frame, mainly due to the transformation of the by-products themselves to other 

compounds.  

From the experiments carried out to study the effect of UV radiation, it can be stated that 

for doses which are typically used to reduce the pathogenic content of biologically treated 

wastewater (10-80 mW sec cm-2), the removal of most of the target compounds was 

inefficient. From the target compounds tested, only KTP exhibited appreciable removal at UV 
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doses in the 70 – 150 mW sec cm-2 (94- 96%) range, while even by adopting higher UV doses 

in the order of 1000 mW sec cm-2 the degradation for most of the tested compounds still 

remains minimal (<25%). In addition, regarding the effect of different characteristics of 

wastewater (pH, TSS and dissolved organic matter concentration) on process performance, it 

seems that the removal of both photoreactive (KTP) and photostable (IBU, BPA, NPnEOs) 

compounds was practically independent, and only TCS exhibits higher degradation rate when 

pH value increases (for the pH range examined: 6, 7.5 and 10). Finally, the identification study 

of DCF’s UV‐degradation by‐products showed that more by‐products are produced as UV dose 

increases (70‐ 150 – 1000 mW sec cm-2) and this is possibly related to the increased 

degradation of parent compound as well as to the transformation of the by-products 

themselves to other compounds. 

The second part of the dissertation was to study the fate of the organic micropollutants 

during wastewater disposal and to evaluate the role of the individual mechanisms taking place 

in the aquatic environment. The role of photodegradation under natural sunlight, sorption 

and biodegradation on their transformation was studied. More specifically, the effect of 

photodegradation and hydrolysis on the fate of selected EDCs and NSAIDs in water and the 

role of critical parameters such as season (summer-winter), water pH (pH=6, 7 and 8), humic 

acids (HA: 20 mg L -1) and nitrate (ΝΟ3
-= 1 και 10 mg L -1) concentration on processes 

performance were investigated. Concerning the mechanisms of biodegradation and sorption, 

microcosms experiments were conducted with river water and sediment collected from the 

Spercheios River water system (Central-Eastern Greece) in an area receiving WWTP effluent. 

From these experiments the processes contribution on the elimination of parent compounds 

from water column was studied under different redox conditions (aerobic, anaerobic, anoxic 

and sulfate reducing conditions). 

Regarding photodegradation mechanism results, DFC, KFN, NPX and TCS presented high 

reactivity under sunlight conditions while on the contrary IBU, BPA, NP1EO and NP2EO were 

found to be photostable. More specifically, DCF and KTP presented high reactivity during both 

experimental periods. Already from the first irradiation day, the compounds were not 

detected at any samples indicating their fast degradation. During the first 15 min (0.25 h) of 

continuous light exposure KTP was reduced by 90% for both experimental periods, while also 

DCF presented a rapid reduction and was reduced by 90% at 2.5 h and 20 h of irradiation for 

the summer and the winter experimental period, respectively. On the contrary, IBU removal 

did not exceed 50% in neither experimental periods while the dissipation of BPA did not 

exceed 60% after 110 h of exposure and 30% after 163 h of exposure during summer and 
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winter season, respectively. The extent of photodegradation and the half-lives of the 

compounds strongly depend on the light intensity and their absorbance in the wavelength 

region of the solar spectrum. Furthermore, from the individual experiments carried out, it 

seems that the presence of humic acids enhanced most phenolic compounds’ photolysis rate 

and the only exception was TCS. Specifically, removal of NP, NPnEOs and BPA after 15 h of 

exposure increased by 25%, 15% and 25%, compared to the experiments conducted without 

the addition of humic acids, reaching 70%, 15% and 55% of elimination, respectively. For NPX, 

DCF and TCS the presence of humic acids in water inhibits the photodegradation and this is 

possibly because chromophoric moieties of humic acids compete with the compounds for 

irradiation absorption due to their spectra overlap, thereby inhibiting the direct photolysis. 

The photodegradation efficiency of most of the compounds was found to be enhanced due to 

the presence of ΝΟ3
-. The removal percentage of NP, BPA and IBU in the absence of nitrate 

was 45%, 30% and 12% respectively, after 15 h of irradiation, instead of 65%, 90% and 40%, 

which was observed in the presence of 10 mg L-1 of ΝΟ3
-. On the other hand, the effect of the 

presence of ΝΟ3
-on the removal of the compounds which presented high photoreactivity 

under sunlight irradiation was minimal and their removal was similar in all tested nitrate 

concentrations after 15 h of irradiation. NP2EO showed negligible removal (<20%) in all 

photolysis experiments performed. 

From microcosms experiments performed in order to study the individual mechanisms 

taking place in the aquatic environment (excluding photodegradation) it can be stated that 

hydrolysis and volatilization of the compounds studied are negligible under all redox 

conditions tested. EDCs were all moderately to highly adsorbed on sediment and suspended 

solids, as opposed to NSAIDs whose sorption was relatively low and most of their content 

remains in the aqueous phase. Nevertheless, the results of the biologically active experiments 

carried out under aerobic conditions, illustrate that all target compounds are microbially 

degraded and that aerobic microorganisms with the capability of degrading them are 

abundant in river sediments. This is reflected by the high dissipation rate observed in 

biologically active incubations and consequently by the low half dissipation time (DT50) values 

calculated for both EDCs and NSAIDs. The low-to-high order of results was TCS → NP → NP2EO 

→ NP1EO → BPA and DCF → KTP → NPX → IBU, respectively. In the same order, respective 

aerobic transformation rate constants were calculated at 0.064 ± 0.004 d-1 (TCS), 0.067 ± 0.006 

d-1 (NP), 0.076 ± 0.009 d-1 (NP2EO), 0.081 ± 0.007 d-1 (NP1EO), 0.103 ± 0.011 d-1 (BPA) with 

DT50 of 10.9 ± 0.6 d, 10.4 ± 0.9 d, 9.2 ± 1.0 d, 8.6 ± 0.7 d, 6.8 ± 0.8 d for EDCs and at 0.028 ± 

0.010 d-1 (DCF), 0.055 ± 0.011 d-1 (KTP), 0.088 ±0.005 d-1 (NPX), 0.126 ±0.011 d-1 (IBU) with 
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DT50 of 26.5 ± 7.5 d, 13.0 ± 2.7 d, 7.9 ± 0.4 d, 5.5 ± 0.5 d for NSAIDs. Great attention should be 

given, however, to the observed reduction and the estimated kinetics of NP, NP1EO and 

NP2EO, as it is well known that the short-chain NPEs and NP are by-products of the long-chain 

NPEs. Regarding biotransformation experiments conducted to study the effect of different 

redox conditions, that may prevail in an aquatic water body or in sediment layers, on the 

elimination of the compounds, it was observed that when reduced oxygen conditions were 

established in incubations, biodegradation dropped dramatically as compared to aerobic, 

indicating the reduced ability of the microbial community grown in the sediment under these 

conditions to degrade most of the target compounds. This leads to the conclusion that 

biodegradation rate in the sediment can be enhanced when aerobic conditions are 

established in stream beds. 

In conclusion, the combination of the experimental results from the separate 

experiments carried out to examine the contribution of biotic and abiotic processes, it appears 

that oxygen presence, and hence the establishment of aerobic or anaerobic conditions at 

water/sediment interface, plays an important role in the contaminants degradation pathway 

in river environment. As it was shown the prevailing redox conditions may alter the overall 

contribution of each mechanism on the compounds elimination from the water column, 

influencing whether the dominant elimination processes are biotic (biodegradation) or abiotic 

(i.e. sorption and/or photolysis). Specifically, compounds with moderate to low 

photoreactivity (EDCs: NP1EO-NP2EO-BPA, NSAIDS: IBU) seemed to be primarily eliminated 

from water phase through biological transformation and sorption (except IBU) processes 

under aerobic conditions, while this was reversed when anaerobic, anoxic or sulfate reducing 

conditions prevailed and abiotic mechanisms tended to be dominant. On the contrary, this is 

not the case for substances shown to be highly photoactive (NSAIDS: NPX-DFC-KTP), where 

the dominant elimination process was photolysis both in the presence and the absence of 

oxygen. For photosensitive compounds which presented also high sorption ability on 

sediments (EDCs: NP-TCS), photolysis along with sorption were the dominant reduction 

processes.  
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Εισαγωγή 

 

Τα τελευταία χρόνια η ανθρωπότητα έχει έρθει αντιμέτωπη με ποικίλα περιβαλλοντικά 

προβλήματα τα οποία προκλήθηκαν από την επέμβαση του ανθρώπου στο φυσικό 

περιβάλλον. Στην πλειοψηφία τους οι ανθρώπινες δραστηριότητες συνοδεύονται από την 

παραγωγή αποβλήτων τα οποία είναι ως προς τη φύση τους αέρια, υγρά ή στερεά. Τα 

παραγόμενα απόβλητα, η ανεξέλεγκτη διάθεσή τους στο φυσικό περιβάλλον και κυρίως η 

ελλιπής πρόληψη της ρύπανσης αποτελούν σημαντικές πιέσεις καθώς εν δυνάμει 

διαταράσσουν το φυσικό οικοσύστημα και εκθέτουν τους ζώντες οργανισμούς σε διάφορες 

ουσίες, πολλές από τις οποίες μπορεί να είναι επικίνδυνες ή/και τοξικές. 

Τα υγρά απόβλητα έχουν αποτελέσει αντικείμενο ευρείας επιστημονικής έρευνας 

εξαιτίας της σημαντικότητας που παρουσιάζουν λόγω του μεγάλου παραγόμενου όγκου τους 

και της σύστασής τους. Πιο συγκεκριμένα, μπορεί να περιέχουν ρυπαντικούς και 

μολυσματικούς παράγοντες και η ποιοτική και ποσοτική τους σύσταση εξαρτάται από την 

πηγή προέλευσής τους (αστικά ή βιομηχανικά απόβλητα). Οι ουσίες που μπορεί να 

περιέχονται στα υγρά απόβλητα αλλοιώνουν τα φυσικά, βιολογικά και χημικά 

χαρακτηριστικά του νερού, ενώ η επεξεργασία τους έχει ως στόχο την απομάκρυνση ή την 

τροποποίηση των χαρακτηριστικών των λυμάτων ώστε να προστατεύονται οι αποδέκτες από 

τις δυσμενείς συνέπειες μετά τη διάθεσή τους. Τα κριτήρια που λαμβάνονται υπόψην για την 

παρκοούθηση της ασφαλούς διάθεσης των επεξεργασμέων υγρών αποβλήτων αφορούν 

κυρίως σε μικροβιολογικές και συμβατικές παραμέτρους και μέταλλα, ενώ τα τελευταία 

χρόνια έχει προστεθεί μια νέα ομάδα ουσιών που περιλαμβάνει διάφορες συνθετικές 

οργανικές ενώσεις.  

Οι ενώσεις αυτές ανήκουν στη γενικότερη κατηγορία των «ρύπων προτεραιότητας» 

(Emerging Contaminants, ECs), οι οποίοι αποτελούν μια μεγάλη και ετερογενή ομάδα 

οργανικών ενώσεων που λόγω των τοξικολογικών και χημικών τους χαρακτηριστικών 

λαμβάνουν ολοένα και περισσότερη προσοχή από την επιστημονική κοινότητα. Οι χημικές 

αυτές ενώσεις έχουν χαρακτηριστεί ως ουσίες προτεραιότητας λόγω της ευρείας χρήσης 

τους, της επίμονης ανίχνευσής τους στα υγρά απόβλητα και στους υδάτινους αποδέκτες και 

την πιθανή θετική συσχέτισή τους με ενδοκρινικές και αναπτυξιακές διαταραχές, δυσπλασίες 

και βιοχημικές αλλαγές, βλάβες στην ιστολογία των οργάνων και στην έκφραση των 

γονιδίων, ενώ σε αρκετές περιπτώσεις έχει καταγραφεί θνησιμότητα υδρόβιων οργανισμών, 

που αναφέρεται από μικροοργανισμούς βενθικών οικοσυστημάτων έως και καταναλωτές 4ης 
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τάξης. Η συχνή παρουσία τους στα αστικά λύματα και στους υδάτινους αποδέκτες είναι 

ευρύτατα μελετημένη και αποτελεί κυρίως αποτέλεσμα της ανθρώπινης χρήσης ή/και 

απέκκρισης, ενώ οι ΕΕΛ θεωρούνται η κύρια οδός μεταφοράς και εναπόθεσής τους στο 

υδάτινο και χερσαίο περιβάλλον. Αυτά τα ευρήματα προκαλούν έντονη ανησυχία και 

πιθανόν καθιστούν τη διάθεση και την επαναχρησιμοποίηση των λυμάτων, χωρίς επιπλέον 

επεξεργασία ως προς την απομάκρυνση τέτοιων ουσιών, επικίνδυνη.  

Τέλος, λίγα στοιχεία είναι μέχρι σήμερα διαθέσιμα για τη συμπεριφορά και την τύχη των 

ουσιών αυτών μετά τη διάθεσή τους στο υδάτινο περιβάλλον, ενώ σημαντικό ενδιαφέρον 

παρουσιάζει η μελέτη και ο καθορισμός των οδών που ακολουθούνται για τη μείωση των 

συγκεντρώσεών τους, είτε μέσω αβιοτικών είτε μέσω βιοτικών διεργασιών.  
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1. Νομοθετικό πλαίσιο ΕΕ για την Επεξεργασία και διάθεση υγρών 

αποβλήτων 

Για την πρόληψη της ρύπανσης και της δημιουργίας προβλημάτων στους ζώντες 

οργανισμούς είναι αναγκαία η ανάπτυξη και η εφαρμογή συγκεκριμένων Κανονισμών οι 

οποίοι θα καθορίζουν τα ποιοτικά χαρακτηριστικά των επεξεργασμένων λυμάτων κατά τη 

διάθεσή τους στο περιβάλλον, την ανακύκλωση ή την επαναχρησιμοποίησή τους. Στο παρόν 

κεφάλαιο παρουσιάζονται οι βασικές νομοθετικές διατάξεις του Κοινοτικού και κατ’ 

επέκταση του εθνικού δικαίου της Ελλάδας, που αφορούν στη διαχείριση και τη διάθεση των 

υγρών αποβλήτων. 

Η Ευρωπαϊκή Ένωση (ΕΕ) από τη δεκαετία του 1970 αναπτύσσει σταδιακά πολιτικές και 

δράσεις που αφορούν στο περιβάλλον και μέχρι σήμερα υπάρχουν συγκεκριμένες 

νομοθετικές διατάξεις υπό τη μορφή Οδηγιών και Κανονισμών, οι οποίες αποτελούν 

δέσμευση και έχουν ως κύριο σκοπό την επίτευξη της αειφόρου ανάπτυξης. Πιο 

συγκεκριμένα, η πολιτική που ακολουθείται έχει ως στόχους, τη διατήρηση, την προστασία 

και τη βελτίωση της ποιότητας του περιβάλλοντος, τη διατήρηση των φυσικών πόρων και της 

βιοποικιλότητας, την προστασία της υγείας του ανθρώπου και την προώθηση μέτρων για την 

αντιμετώπιση των παγκόσμιων περιβαλλοντικών προβλημάτων. 

Η διαχείριση των υδάτων αποτελεί μία από τις προτεραιότητες της περιβαλλοντικής 

πολιτικής που εφαρμόζει η ΕΕ και αποσκοπεί στην αναβάθμιση και την προστασία της 

ποιότητας των υδατικών πόρων. Την πρώτη και βασικότερη διάταξη για την συλλογή, 

επεξεργασία και διάθεση των αστικών και αγροτικών υγρών αποβλήτων στα κράτη μέλη της 

ΕΕ αποτελεί η Οδηγία 91/271/ΕΟΚ (1991). Η συγκεκριμένη Οδηγία ορίζει την ελάχιστη 

αναγκαία υποδομή που πρέπει να έχουν οι οικισμοί και οι πόλεις, ανάλογα με τον ισοδύναμο 

πληθυσμό που διαθέτουν και τον αποδέκτη των επεξεργασμένων υγρών αποβλήτων. 

Επιπροσθέτως, διαχωρίζει και κατατάσσει τους υδατικούς αποδέκτες των λυμάτων σε τρεις 

κατηγορίες: κανονικούς, ευαίσθητους και λιγότερο ευαίσθητους αποδέκτες, ενώ καθορίζει 

και τα ανώτατα επιτρεπτά όρια των ποιοτικών χαρακτηριστικών των επεξεργασμένων 

λυμάτων. Τα επόμενα χρόνια, μετά την έκδοση της Οδηγίας 91/271/ΕΟΚ, η Ευρωπαϊκή 

Επιτροπή εξέδωσε μια νέα τροποιητική οδηγία (Οδηγία 98/15/ΕΚ, 1998) μέσω της οποίας 

διευκρινίζονται ασαφή και ελλιπή σημεία, διευρύνοντας παράλληλα τις απαιτήσεις 

απόρριψης από σταθμούς επεξεργασίας αστικών λυμάτων σε ευαίσθητους αποδέκτες που 

παρουσιάζουν ευτροφισμό.  
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Δύο χρόνια αργότερα, μετά από μακροχρόνια περίοδο συζητήσεων μεταξύ των κρατών 

μελών της ΕΕ, συντάσσεται και δημοσιεύεται η Οδηγία Πλαίσιο για τα Νερά 2000/60/ΕΚ 

(2000), στην οποία θεσπίζεται ένα ενιαίο κοινοτικό πλαίσιο δράσης στον τομέα της πολιτικής 

των υδάτων και αποτελεί ένα βασικό εργαλείο για την ολοκληρωμένη διαχείρισή τους. 

Ειδικότερα, η Οδηγία 2000/60/ΕΚ καθορίζει τη στρατηγική κατά της ρύπανσης των υδάτινων 

σωμάτων (επιφανειακών, μεταβατικών, παράκτιων και υπόγειων) και προβλέπει νέα ειδικά 

μέτρα για τον έλεγχό της και για τα πρότυπα ποιότητας περιβάλλοντος. Επιπροσθέτως, η 

Οδηγία Πλαίσιο εισάγει επιστημονικά τεκμηριωμένη μεθοδολογία επιλογής επικινδύνων 

ουσιών με βάση τον βαθμό κινδύνου που συνεπάγονται για το υδάτινο περιβάλλον ή μέσω 

αυτού, συμπεριλαμβανομένων και των κινδύνων για τα ύδατα που χρησιμοποιούνται στην 

παραγωγή πόσιμου νερού. Βάσει αυτής, οι ουσίες ή οι ομάδες ουσιών που χαρακτηρίζονται 

ως «επικίνδυνες» είναι εκείνες που εμφανίζουν τοξικότητα και σταθερότητα και είναι 

επιρρεπείς σε βιοσυσσώρευση. Επίσης, μέσω της Οδηγίας 2000/60/ΕΚ καθορίζεται ότι κράτη 

μέλη θα πρέπει να εφαρμόζουν τα αναγκαία μέτρα για την μείωση της ρύπανσης από τις 

επικίνδυνες ουσίες και την παύση ή τη σταδιακή εξάλειψη των εκπομπών, των απορρίψεων 

και των διαρροών τους εντός 20 ετών από την έγκρισή τους σε κοινοτικό επίπεδο. Ο βασικός 

στόχος, όπως αυτός αναγνωρίζεται στο πλαίσιο της επίτευξης των στόχων σχετικών διεθνών 

συμφωνιών, είναι οι συγκεντρώσεις στο θαλάσσιο περιβάλλον για τις μεν φυσικώς 

απαντώμενες ουσίες να πλησιάζουν το φυσικό βασικό επίπεδο, για τις δε συνθετικές που 

παράγονται από ανθρώπινες δραστηριότητες να είναι σχεδόν μηδενικές. 

Εν συνεχεία των προηγουμένων, το 2001 δημοσιεύτηκε η απόφαση με αριθμό 

2455/2001/ΕΚ (2001), η οποία τροποποίησε την Οδηγία 2000/60/ΕΚ και όριζε τον πρώτο 

κατάλογο 33 ουσιών ή ομάδων ουσιών στις οποίες δόθηκε προτεραιότητα για δράση σε 

κοινοτική κλίμακα. Οι ενώσεις αυτές περιλαμβάνουν φθαλικούς εστέρες, φυτοφάρμακα, 

διοξίνες, αλκυλοφιανόλες, υδρογονάνθρακες, δισφαινόλες κ.α. ενώ μετά το 2001 εκδόθηκαν 

πολυάριθμες νομοθετικές πράξεις της ΕΕ που συνιστούν έλεγχο των εκπομπών για επιμέρους 

ουσίες προτεραιότητας και έχουν ως κύριο αντικείμενο τον εμπλουτισμό και την 

επικαιροποίηση του καταλόγου των επικίνδυνων ουσιών. Μια εκ των σημαντικότερων 

νομοθετικών ενεργειών αποτελεί η Οδηγία 2008/105/ΕΚ που έχει ως στόχο την επίτευξη 

καλής χημικής κατάστασης των επιφανειακών νερών. Η Οδηγία αυτή καθορίζει πρότυπα 

ποιότητας περιβάλλοντος για επικίνδυνες ουσίες και ουσίες προτεραιότητας, 

εμπλουτίζοντας και τροποποιώντας τους ήδη υπάρχοντες καταλόγους, καθορίζοντας τη 

μέγιστη επιτρεπόμενη συγκέντρωση και την μέση ετήσια συγκέντρωση μιας ουσίας για 

επιφανειακούς αποδέκτες.  
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Μέχρι σήμερα, η πιο πρόσφατη Ευρωπαϊκή Οδηγία σχετικά με τις ουσίες 

προτεραιότητας είναι η 2013/39/ΕΕ (2013) που αποτελεί τροποποίηση των Οδηγιών 

2000/60/ΕΚ και 2008/105/ΕΚ. Στη συγκεκριμένη οδηγία αναθεωρούνται τα πρότυπα 

ποιότητας περιβάλλοντος για τις υφιστάμενες ουσίες προτεραιότητας και επανεξετάζεται ο 

κατάλογος παρακολούθησης τους. Πιο συγκεκριμένα, τροποποιείται ο κατάλογος με τον 

προσδιορισμό νέων ουσιών για δράση κατά προτεραιότητα σε επίπεδο ΕΕ και δημιουργείται 

ένα νέος διευρυμένος κατάλογος παρακολούθησης συμπεριλαμβάνοντας περισσότερες 

επικίνδυνες ουσίες.  

Σε ότι αφορά στην επαναχρησιμοποιήση των λυμάτων, αν και μέχρι σήμερα δεν έχουν 

θεσπιστεί ενιαία κριτήρια σε επίπεδο ΕΕ, εντούτοις αρκετές χώρες έχουν καθιερώσει 

εθνικούς κανονισμούς συσχετίζοντας τη διάθεση και επεξεργασία των αποβλήτων με τον 

τρόπο επαναχρησιμοποίησής τους. Οι ακόλουθες χώρες έχουν αναπτύξει τα πιο 

ολοκληρωμένα πρότυπα ειδικά για τις πρακτικές επαναχρησιμοποίησης νερού: Κύπρος, 

Γαλλία, Ελλάδα, Ιταλία και Ισπανία. Τα κριτήρια αφορούν κυρίως σε μικροβιολογικές και 

συμβατικές παραμέτρους και μέταλλα, ενώ τα τελευταία χρόνια έχει προστεθεί μια νέα 

ομάδα ουσιών που περιλαμβάνει διάφορες συνθετικές οργανικές ενώσεις. Πιο 

συγκερκιμένα, σε ότι αφορά την Ελλάδα, το 2011 υιοθέτησε ένα ολοκληρωμένο νομοθετικό 

πλαίσιο για την επαναχρησιμοποίηση των λυμάτων μέσω της Κοινής Υπουργικής Απόφασης 

145116/2011 (ΚΥΑ, 145116/2011, ΦΕΚ 354/Β/8.3.2011), η οποία σκοπό έχει την προώθηση 

της αξιοποίησης των επεξεργασμένων υγρών αποβλήτων με αποτελέσμα την εξοικονόμηση 

υδατικών πόρων, η οποία θα συμβάλλει σημαντικά στην αντιμετώπιση των επιπτώσεων α) 

από την λειψυδρία και ξηρασία στην περιοχή της Μεσογείου και β) από την υποβάθμιση των 

υπόγειων υδροφορέων μέσω της θαλάσσιας διείσδυσης. 

Εν κατακλείδι, ο απώτερος στόχος της ΕΕ είναι η δημιουργία ενός ενιαίου καταλόγου 

που θα έχει δυναμικό χαρακτήρα και περιορισμένη χρονική ισχύ, ώστε να ανταποκρίνεται 

στα τυχόν νέα στοιχεία σχετικά με τους πιθανούς κινδύνους που ενέχουν οι συγκεκριμένοι 

ρύποι και να αποφεύγεται η παρακολούθηση των ουσιών για περισσότερο χρονικό διάστημα 

από όσο είναι απαραίτητο. Ωστόσο είναι σημαντικό να σημειωθεί ότι για να επιτευχθεί ο 

παραπάνω στόχος είναι αναγκαίο να υπάρχει έγκαιρη ανταπόκριση στις τεχνικές και 

επιστημονικές εξελίξεις που σημειώνονται στους τομείς που διέπονται από τις 

προαναφερθείσες νομοθετικές πράξεις. 
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2. Αναδυόμενοι Οργανικοί Μικρορύποι 

2.1 Εισαγωγή  

Τα τελευταία χρόνια μια μεγάλη κατηγόρια ουσιών που αποτελείται από συνθετικές 

οργανικές ενώσεις έχει προκαλέσει ευρύ ενδιαφέρον και ανησυχία στην επιστημονική 

κοινότητα και στην κοινή γνώμη. Οι ενώσεις αυτές ανήκουν στην γενικότερη κατηγορία των 

«αναδυόμενων μικρορύπων» (Emerging Contaminants, ECs), η οποία περιλαμβάνει 

οποιεσδήποτε συνθετικές ή φυσικές ουσίες έχουν τη δυνατότητα να εισέλθουν στο 

περιβάλλον και να προκαλέσουν γνωστές ή δυνητικά αρνητικές οικολογικές συνέπειες ή/και 

επιπτώσεις στην ανθρώπινη υγεία ή/και στους οργανισμούς που αναπτύσσονται σε ένα 

οικοσύστημα. Με τον όρο «αναδυόμενες» (“emerging”) δίνεται έμφαση στο συνεχώς 

αυξανόμενο ενδιαφέρον για τη μελέτη των ουσιών αυτών όσον αφορά την τύχη τους στο 

υδάτινο περιβάλλον, εξαιτίας των τοξικολογικών και χημικών τους χαρακτηριστικών. Σε 

αρκετές περιπτώσεις, η σύνθεση νέων χημικών ουσιών ή αλλαγές στη χρήση και τη διάθεση 

των υφιστάμενων ενώσεων μπορεί να δημιουργήσει νέες πηγές των αναδυόμενων 

ρυπαντών. Βάσει αυτού, μια ουσία μπορεί επιπροσθέτως να χαρακτηριστεί ως 

«αναδυόμενος ρύπος» λόγω της ανακάλυψης μια νέας πηγής, μιας νέας οδού μεταφοράς 

προς τον άνθρωπο, μιας νέας μεθόδου ανίχνευσής της ή την ανάπτυξη νέας τεχνολογίας 

επεξεργασίας της.  

Οι περισσότεροι από τους μικρορύπους δεν παράγονται με φυσικό τρόπο και η 

παρουσία τους στο υδάτινο περιβάλλον οφείλεται αποκλειστικά σε ανθρωπογενείς 

δραστηριότητες. Τα τελευταία χρόνια γίνεται εκτεταμένη χρήση συνθετικών οργανικών 

ενώσεων και έχουν δημοσιευθεί πολλές μελέτες που καταγράφουν τη συχνή ανίχνευσή τους 

στις εγκαταστάσεις επεξεργασίας λυμάτων (ΕΕΛ) και στους υδατικούς αποδέκτες (Loos et al., 

2009, Jonkers et al., 2010, Loos et al., 2013, Esteban et al., 2014, Shanmugam et al., 2014, 

Inam et al., 2015, Salgueiro-González et al., 2015, Osorio et al., 2016). Οι οργανικοί 

μικρορύποι μπορεί να εισέρχονται στο υδάτινο περιβάλλον είτε άμεσα είτε έμμεσα, μέσω 

ενός ευρέως φάσματος σημειακών και διάχυτων πηγών. Πιο συγκεκριμένα, είναι πιθανό να 

εισέρχονται στα επιφανειακά και υπόγεια νερά άμεσα μέσω απορρίψεων βιομηχανικών και 

αστικών υγρών αποβλήτων και έμμεσα μέσω της επιφανειακής απορροής. Πολλές έρευνες 

υποδεικνύουν τις ΕΕΛ ως μια από τις κυριότερες οδούς μεταφοράς των ουσιών στο υδάτινο 

και στο χερσαίο περιβάλλον (Ashton et al., 2004, Nakada et al., 2006, Stasinakis et al., 2008, 

Verlicchi et al., 2012). Αυτό αρχικά συνάγεται από το γεγονός ότι οι ουσίες ανιχνεύονται σε 



Κεφάλαιο 2     

10 
 

μεγάλο ποσοστό στα επεξεργασμένα απόβλητα και την ιλύ που παράγεται από τις 

εγκαταστάσεις και δευτερευόντως από το γεγονός ότι κοντά σε περιοχές που είναι 

ρυπασμένες με λύματα παρατηρούνται υψηλότερες συγκεντρώσεις αυτών των ουσιών 

(Kasprzyk-Hordern et al 2009, Stasinakis et al, 2012, Barber et al, 2015).  

Η παρουσία οργανικών συνθετικών ενώσεων στα ανεπεξέργαστα αλλά και στα 

επεξεργασμένα κλάσματα μιας ΕΕΛ υποδηλώνει ότι οι συμβατικές εγκαταστάσεις δεν είναι 

αποτελεσματικές όσον αφορά την πλήρη απομάκρυνσή τους. Ωστόσο, αν και η τύχη και η 

συμπεριφορά πολλών ουσιών στις ΕΕΛ δεν είναι πλήρως γνωστή, εντούτοις φαίνεται πως οι 

μηχανισμοί απομάκρυνσης και βιομετατροπής τους επηρεάζονται σε μεγάλο βαθμό τόσο 

από τα λειτουργικά χαρακτηριστικά των εγκαταστάσεων όσο και από τις φυσικοχημικές 

ιδιότητές τους (Πίνακας 2.1). Πιο συγκεκριμένα, οι πληροφορίες σχετικά με τις 

φυσικοχημικές ιδιότητες, όπως ο συντελεστής κατανομής οκτανόλης/νερού (Kow), ο 

συντελεστής κατανομής οργανικού άνθρακα (Koc), οι σταθερές διάστασης (pKa) και η τάση 

ατμών ή σταθερά του νόμου του Henry μιας ουσίας βοηθά να προσδιοριστεί αν η ένωση 

είναι πιο πιθανό να βρίσκεται στο υδάτινο, χερσαίο ή ατμοσφαιρικό περιβάλλον. Ενώσεις με 

υψηλό log Kow και log Koc μπορεί να δείξουν τάση για προσρόφηση σε λάσπες και σε εδάφη 

ενώ το pKa των ουσιών συναρτήσει του ρΗ του μέσου που βρίσκονται προσδιορίζει την 

ιονισμένη/μη ιονισμένη τους μορφή.  

Πίνακας 2.1: Ταξινόμηση βάσει φυσικοχημικών χαρακτηριστικών των ουσιών 

Φυσικοχημική Σταθερά Διεργασία  Χαμηλή Μέση Υψηλή 

Υδατοδιαλυτότητα Διάλυση (mg L-1) <1 - 1000 

Σταθερά Henry Πτητικοποίηση (atm·m3 mol-1) >10– 2 10– 2 - 10– 7 <10– 7 

Koc Προσρόφηση (log KOC) <3 - >3 

Kow Βιοσυσσώρευση (log KOW) <1.0 1.0 – 4.0 >4.0 

Πηγή: (Birkett & Lester, 2003) 

Παρά το γεγονός ότι οι ανιχνευόμενες ουσίες είναι συνήθως σε πολύ χαμηλές 

συγκεντρώσεις (της τάξης των μg L-1 ή n L-1), ωστόσο παρουσιάζουν σημαντικό ενδιαφέρον 

λόγω του ότι πολλές από αυτές είναι τοξικές, σταθερές και επιρρεπείς σε βιοσυσσώρευση. 

Όπως αναφέρθηκε σε προηγούμενο κεφάλαιο, εξαιτίας της μεγάλης επικινδυνότητας που 

παρουσιάζουν για το υδρόβιο περιβάλλον και την ανθρώπινη υγεία, έχει δημιουργηθεί 
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κατάλληλο νομοθετικό πλαίσιο το οποίο καθορίζει τα επιτρεπόμενα όρια ανίχνευσης και 

διευρύνεται συνεχώς ακολουθώντας τα επιστημονικά ευρήματα.  

Οι αναδυόμενοι ρύποι προτεραιότητας αποτελούν μια ποικίλη και ετερογενή ομάδα 

χημικών ουσιών και διαχωρίζονται σε υποκατηγορίες αναλόγως με τη συμπεριφορά τους στο 

περιβάλλον, τις επιπτώσεις στους ζώντες οργανισμούς, την προέλευση και τη χημική τους 

δομή. Ενδεικτικά η ευρύτερη αυτή ομάδα των οργανικών μικρορύπων αποτελείται από 

ανθεκτικούς οργανικούς ρύπους, φαρμακευτικά προϊόντα και προϊόντα προσωπικής 

φροντίδας, ενδοκρινικούς διαταράκτες, φυτοφάρμακα και ζιζανιοκτόνα, υποπροϊόντα 

απολύμανσης, αντιβακτηριδιακά νανοϋλικά και μια σειρά άλλων ενώσεων (Thomaidis et al., 

2012). 

Στο πλαίσιο της παρούσας διδακτορικής διατριβής μελετήθηκαν ουσίες που ανήκουν 

στις υποκατηγορίες των Ενδοκρινικών διαταρακτών και των Φαρμακευτικών ενώσεων. Στη 

συνέχεια η βιβλιογραφική ανασκόπηση θα περιορισθεί στις ουσίες αυτές. Συγκεκριμένα, 

μελετήθηκαν ενδοκρινικοί διαταράκτες που περιέχονται σε προϊόντα καθημερινής χρήσης 

(εννεϋλοφαινόλες, δισφαινόλη Α και τρικλοζάνη) και φαρμακευτικές ουσίες που ανήκουν 

στην κατηγορία των μη στεροειδών αντιφλεγμονωδών φαρμάκων (ιμπουπροφένη, 

ναπροξένη, κετοπροφένη και δικλοφενάκη).  
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2.2 Ενδοκρινικοί διαταράκτες (Endocrine Disruptors, EDCs) 

2.2.1 Γενικά 

Ως Ενδοκρινικός Διαταράκτης (Endocrine Disruptor Compound, EDC) έχει οριστεί από 

τον Παγκόσμιο Οργανισμό Υγείας (World Health Organization, WHO) μια εξωγενής ουσία ή 

μείγμα ουσιών που μεταβάλλει τις λειτουργίες του ενδοκρινικού συστήματος και κατά 

συνέπεια προκαλεί δυσμενείς επιπτώσεις στην υγεία ενός οργανισμού ή στους απογόνους 

του. Πιο συγκεκριμένα οι χημικοί ενδοκρινικοί διαταράκτες έχουν την ικανότητα να 

μιμούνται τη δράση των ενδογενών ορμονών ενός οργανισμού παρεμβαίνοντας στη 

φυσιολογική σύνθεση, έκκριση, μεταφορά, δέσμευση και μεταβολισμό των φυσικών 

ορμονών και τελικά να απορυθμίζουν τους ομοιοστατικούς μηχανισμούς, την αναπαραγωγή 

και την ανάπτυξη (Annamalai & Namasivayam, 2015). 

Η αυξανόμενη ανησυχία και το ενδιαφέρον σχετικά με αυτές τις ενώσεις προκαλείται 

από την συχνότατη ανίχνευσή τους στις ΕΕΛ και στους υδατικούς αποδέκτες και την πιθανά 

θετική συσχέτισή τους με ασθένειες ή ενδοκρινικές διαταραχές στην ανθρώπινη υγεία. Πιο 

συγκεκριμένα, η έκθεση του ανθρώπινου οργανισμού στους ενδοκρινικούς διαταράκτες 

μπορεί να επηρεάσει αρνητικά την υγεία του και οι κύριες παρατηρούμενες επιπτώσεις 

σχετίζονται με διαταραχές του θυρεοειδούς αδένα, παθήσεις του νευρικού συστήματος, 

αυξημένη εμφάνιση ορισμένων ειδών καρκίνου, προβλήματα γονιμότητας, μαθησιακές 

δυσκολίες, προβλήματα ανάπτυξης του εγκεφάλου και παραμορφώσεις του σώματος 

(Mendes, 2002; Birkett & Lester, 2003). Επίσης, αρκετές μελέτες έχουν αναφέρει ότι 

μεταβολές στα επίπεδα των ορμονών, ιδιαίτερα στα πρώτα στάδια ανάπτυξης, μπορεί να 

προκαλέσουν θηλυκοποίηση σε αρσενικά άτομα ψαριών που ζουν σε αποδέκτες οι οποίοι 

δέχονται επεξεργασμένα λύματα (Birkett & Lester, 2003, Lee et al., 2003).  

Στη βιβλιογραφία έχει καταγραφεί ένα ευρύ φάσμα χημικών που είναι ικανό να 

διαταράξει το ενδοκρινικό σύστημα. Ο μακρύς κατάλογος των EDCs περιλαμβάνει τα εξής: 

φυτοφάρμακα (π.χ DDT), μόνιμα οργανοχλωρίδια και οργανοαλογόγονούχες ενώσεις (π.χ 

διοξίνες και φουράνια), αλκυλοφαινόλες (π.χ εννεϋλοφαινόλη), βαρέα μέταλλα (π.χ κάδμιο, 

μόλυβδος), φυτοοιστρογόνα (π.χ β-σιτοστερόλη) και συνθετικές και φυσικές ορμόνες (π.χ β-

οιστραδιόλη). Στην παρούσα διατριβή από την κατηγορία των ενδοκρινικών διαταρακτών, 

μελετήθηκαν η εννεϋλοφαινόλη, οι μονο και δι- αιθοξυλιωμένες εννεϋλοφαινόλες, η 

δισφαινόλη Α και η τρικλοζάνη. Στις παρακάτω παραγράφους δίνονται πληροφορίες σχετικά 

με τις υπό εξέταση ουσίες, που αφορούν στις φυσικοχημικές ιδιότητές τους, στην τοξικότητα 

που παρουσιάζουν και την παρουσία τους στις εκροές των ΕΕΛ και στο υδάτινο περιβάλλον.  
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2.2.2 Δισφαινόλη Α (Bisphenol A, BPA) 

2.2.2.1 Γενικά 

Η Δισφαινόλη Α (Bisphenol A, BPA), κατά την Διεθνή Ένωση Καθαρής και Εφαρμοσμένης 

Χημείας (International Union of Pure and Applied Chemistry, IUPAC) 4,4'-(πρόπανο-2,2-διυλ)-

διφαινόλη, είναι μια συνθετική οργανική ουσία με χημικό τύπο C15H16O2 και αποτελείται από 

δύο φαινολικούς δακτυλίους που ενώνονται μεταξύ τους μέσω δύο συνδεδεμένων μεθυλίων 

(Εικόνα 2.1). Συντέθηκε πρώτη φορά το 1891 και έκτοτε παράγονται περίπου 3.2 

εκατομμύρια τόνοι ετησίως (Okata et al, 2008) ενώ η παγκόσμια παραγωγή της είναι αρκετά 

συγκεντρωμένη, με το 70% περίπου σε ΗΠΑ και ΕΕ. Η ΒΡΑ χρησιμοποιείται εκτεταμένα στην 

παραγωγή πολυανθρακικών σκευών φαγητού, υλικά συσκευασίας τροφίμων και ποτών, 

οδοντιατρικών στεγανωτικών υλικών και εποξικών ρητινών (Chang et al., 2013).  

 

Εικόνα 2.1: Χημική δομή BPA 

 (Πηγή: Montes-Grajales & Olivero-Verbel, 2015) 

 

H BPA είναι μια ένωση που παράγεται με τη μορφή λευκού στερεού και έχει χαμηλή 

μεταβλητότητα σε συνθήκες θερμοκρασίας περιβάλλοντος. Επίσης, παρουσιάζει χαμηλή 

προς μέτρια διαλυτότητα στο νερό ενώ αντιθέτως παρουσιάζει μεγάλη διαλυτότητα στους 

οργανικούς διαλύτες. Σύμφωνα με τις ιδιότητές της, πρόκειται για μια μη πτητική, λιπόφιλη 

και υδρόφοβη ένωση ενώ η τιμή της σταθεράς Κow υποδεικνύει ότι είναι ικανή να δεσμεύεται 

στα ιζήματα και στη σωματιδιακή φάση (Πίνακα 2.2).  
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Πίνακας 2.2: Φυσικοχημικές ιδιότητες της BPA 

BPA 

Μοριακός τύπος C15H16O2 

Μοριακό βάρος 228.28634 g mole-1 

Διαλυτότητα στο νερό 300 mg L-1 at 25°C 

Σημείο τήξεως  153-157 °C 

Σημείο βρασμού  360.5 °C at 760 mm Hg 

Τάση ατμών  4.0 × 10-8 mm Hg at 25°C 

Σταθερά Henry 4.0 × 10-11 atm·m3mole-1 

pKa 9.6 

Log Kow 3.32 

Log Koc 2.9 

Πηγή: (PubChem & TOXNET) 

 

Οι τοξικές επιδράσεις της BPA έχουν διερευνηθεί αρκετά τα τελευταία χρόνια μέσα από 

μελέτες που έχουν πραγματοποιηθεί σε διάφορους υδρόβιους οργανισμούς. Αναλυτικότερα, 

σε μελέτες που έχουν γίνει σε επίπεδα συγκεντρώσεων της ΒΡΑ που συναντώνται συνήθως 

στο υδάτινο περιβάλλον, έχουν αναφερθεί επιπτώσεις στους υδρόβιους οργανισμούς που 

σχετίζονται με ενδοκρινικές διαταραχές, δυσπλασίες, διαταραχές στην ανάπτυξη, 

χρωμοσωμικές βλάβες και βιοχημικές αλλαγές (Carlisle et al., 2009) ενώ, σε πειράματα με 

επαρκώς υψηλές συγκεντρώσεις παρατηρήθηκε θνησιμότητα σε μεγάλο ποσοστό (Song, et 

al., 2014). Επίσης, σύγχρονα ευρήματα δείχνουν ότι μικροοργανισμοί που ζουν σε βενθικά 

οικοσυστήματα και γενικότερα σε μεγαλύτερα βάθη, είναι πιθανό να έχουν υψηλότερη 

έκθεση στην ουσία, δεδομένου ότι οι συγκεντρώσεις της BPA είναι υψηλότερες στα ιζήματα 

από ότι στη στήλη του νερού (Birkett & Lester, 2003).  

Στον ανθρώπινο οργανισμό η BPA μπορεί να εισέρχεται μέσω του πόσιμου νερού και 

της τροφής. Πιο συγκεκριμένα, σε τρόφιμα τα οποία έρχονται σε επαφή με τις συσκευασίες 

τους είναι δυνατόν να μεταφερθεί η BPA από το πλαστικό στην τροφή. Κατ’ αντιστοιχία, μέσω 

του πόσιμου νερού είναι δυνατόν να περάσει η ουσία μέσω της πλαστικής συσκευασίας του 
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ενώ αρκετές μελέτες έχουν δείξει, επίσης, την παρουσία της ουσίας σε εγκαταστάσεις 

παραγωγής πόσιμου νερού (Luo et al., 2014, Gou et al., 2016, Muhamad et al., 2016, Zhang 

et al., 2016).  

Εξαιτίας της τοξικής επίδρασης μέσω των ενδοκρινικών διαταραχών που προκαλεί η 

BPA, σε πολλές χώρες έχει απαγορευτεί η χρήση της. Το 2008 απαγορεύτηκε στις ΗΠΑ η 

προσθήκη της ουσίας στην παραγωγή προϊόντων που προορίζονται για παιδιά κάτω των 7 

ετών ενώ λίγα χρόνια αργότερα, το 2011, στην ΕΕ η Ευρωπαϊκή Αρχή για την Ασφάλεια των 

Τροφίμων (European Food Safety Authority, ΕFSA) έθεσε ως ανεκτή ημερήσια πρόσληψη τα 

0.05 mg Kg-1 σωματικού βάρους ανά ημέρα. Τον ίδιο χρόνο, η Ευρωπαϊκή Επιτροπή εξέδωσε 

Εκτελεστικό Κανονισμό (321/2011) με τον οποίο απαγορεύτηκε πλήρως η χρήση της στην 

παραγωγή πλαστικών μπουκαλιών βρεφικής διατροφής και παράλληλα απαγορεύτηκε η 

διάθεση και η εισαγωγή στην ΕΕ των αντίστοιχων προϊόντων που περιέχουν την ουσία.  

 

2.2.2.2 Παρουσία της BPA στις εκροές ΕΕΛ 

Μία από τις σημαντικότερες οδούς εισόδου της ΒΡΑ στο υδάτινο περιβάλλον αποτελούν 

οι εκροές των ΕΕΛ. Το 2010, οι Erler & Novak (2010) υπολόγισαν ότι περίπου 500 τόνοι BΡΑ 

εισέρχονται στο περιβάλλον ετησίως από πλαστικά αλλά και από Εγκαταστάσεις 

Επεξεργασίας Λυμάτων (Jeffries et al., 2010). Υπάρχουν πολλές εργασίες οι οποίες έχουν 

μελετήσει την παρουσία της ΒΡΑ στις εκροές διάφορων ΕΕΛ ανά τον κόσμο και απ’ ότι 

φαίνεται εντοπίζεται στην πλειοψηφία των περιπτώσεων. Οι ανιχνευόμενες συγκεντρώσεις 

της BPA κυμαίνονται από μερικές δεκάδες ng L-1 μέχρι και μερικά μg L-1 (Πίνακας 2.3) ενώ η 

αποδοτικότητα των συμβατικών εγκαταστάσεων επεξεργασίας λυμάτων είναι σχετικά υψηλή 

και υπολογίζεται περίπου στο 82 ± 12% (Luo et al., 2014). Ωστόσο, έρευνες έχουν δείξει ότι η 

απομάκρυνση της ουσίας οφείλεται σε μεγάλο ποσοστό στην προσρόφησή της στην ιλύ 

(Stasinakis at al., 2008). Στη βιβλιογραφία, οι συγκεντρώσεις που μετρώνται στην ιλύ 

διαφέρουν ανά χώρα και κυμαίνονται από μερικά μg Kg-1 έως μερικά mg Kg-1. Πιο 

συγκεκριμένα, μελέτη που έγινε σε ΕΕΛ στην Καλιφόρνια έδειξε συγκεντρώσεις της τάξης των 

111 μg Kg-1 κατά μέσο όρο στην επεξεργασμένη ιλύ (Yu et al., 2013) ενώ αντιστοίχως, οι 

Huang, et al. (2014) σε μελέτη που πραγματοποίησαν σε ΕΕΛ στην Κίνα, βρήκαν 

συγκεντρώσεις της τάξης των 197.9 μg Kg-1. Σχετικά μεγαλύτερη συγκέντρωση της ουσίας 

μετρήθηκε σε ΕΕΛ στην Ελλάδα (620-530 μg Kg-1) (Gatidou et al., 2007, Stasinakis et al., 2008), 

ενώ, σε μελέτη που έγινε σε ΕΕΛ της Αυστραλίας παρατηρήθηκε μικρότερη συγκέντρωση, της 

τάξης των 89 μg Kg-1 (Fromme et al., 2002). 
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Πίνακας 2.3: Συγκεντρώσεις της BPA στην έξοδο ΕΕΛ 

Χώρα ΒΡΑ (ng L-1) Πηγή 

Αγγλία <105 – 237 Kasprzyk-Hordern et al., 2009 

Αγγλία 31 - 99 Kasprzyk-Hordern et al., 2009 

Αυστραλία 13 - 44 Guang-Guo et al., 2009 

Αυστραλία 19 ± 16 Shareef et al., 2010 

Ελλάδα 20 - 48 Photiou & Voutsa, 2008 

Ελλάδα 14 - 2358 Arditsoglou & Voutsa, 2010 

Ελλάδα 151 - 790 Stasinakis et al., 2012 

Ελλάδα 7 – 90 Samaras et al., 2013 

Ελλάδα 70-280 Samaras et al., 2013 

Ισπανία 140 - 980 Gomez et al., 2006 

Κίνα 366 - 1233 Huang et al., 2014 

Ταϋλάνδη 38.7 – 270.5 Pookpoosa et al., 2015 

 

2.2.2.3 Παρουσία της BPA στο υδάτινο περιβάλλον 

Μετά από την αναγνώριση της ΒΡΑ ως μιας επικίνδυνης ουσίας λόγω των επιπτώσέων 

της στους υδρόβιους οργανισμούς, το ερευνητικό ενδιαφέρον στράφηκε στην 

παρακολούθηση της παρουσίας της στους υδάτινους αποδέκτες. Εξαιτίας της διαδεδομένης 

χρήσης της, μεγάλες ποσότητες ελευθερώνονται στο περιβάλλον με αποτέλεσμα την πολύ 

συχνή ανιχνεύσή της στα φυσικά νερά (Chang et al., 2013). Σημαντικοί παράγοντες που 

παίζουν ρόλο στα επίπεδα ανίχνευσης της ουσίας είναι αν το υδάτινο σώμα αποτελεί 

αποδέκτη λυμάτων από ΕΕΛ και η απόσταση που βρίσκεται το σημείο δειγματοληψίας από 

τον αγωγό εκβολής.  

Στην Ελλάδα έχουν γίνει μετρήσεις σε ποταμούς της Κατερίνης και της Θεσσαλονίκης, 

σε διάφορα σημεία πριν και μετά από τα σημεία εκβολής των ΕΕΛ που εξυπηρετούν τις 

παρακείμενες πόλεις (Stasinakis et al., 2012, Arditsoglou & Voutsa, 2010). Αναλυτικότερα, 
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στον ποταμό Αίσονα στην Κατερίνη, η συγκέντρωση της ουσίας κυμάνθηκε σε ένα εύρος 55-

162 ng L-1 και η στατιστική ανάλυση που έγινε έδειξε ότι η ποιότητα του νερού του ποταμού 

κατάντη της εγκατάστασης επηρεάζεται από την εκροή της παρακείμενης ΕΕΛ (Stasinakis et 

al.,2012). Αντιστοίχως, σε μελέτη που έγινε στη Θεσσαλονίκη, ανιχνεύτηκαν συγκεντρώσεις 

της τάξης των 15-138 ng L-1 στους μεγάλους ποταμούς που εκβάλλουν στον Θερμαϊκό κόλπο 

(Αξιός, Λούδιας και Αλιάκμονας) ενώ σε ρέματα με μικρότερη ροή, τα οποία δέχονται 

λύματα, οι συγκεντρώσεις που προσδιορίστηκαν ήταν σε ένα εύρος 49-460 ng L-1 (Arditsoglou 

& Voutsa, 2010). Ένας ακόμη σημαντικός παράγοντας που πρέπει να λαμβάνεται υπόψη όταν 

μελετώνται ο συγκεντρώσεις των ουσιών στα επιφανειακά ύδατα είναι η μεταβλητότητα που 

μπορεί να παρουσιαστεί λόγω της εποχικής διακύμανσης των κατακρημνίσεων, με το 

μεγαλύτερο εύρος να καταγράφεται όταν πρόκειται για ρέματα με μικρή ροή που 

παρουσιάζουν έντονη εποχικότητα (Guang-Guo et al., 2009, Kim, et al., 2014, Moreno-

González et al., 2014).  

Σε ευρωπαϊκό επίπεδο, μελέτη που πραγματοποιήθηκε σε περισσότερα από 100 

ποτάμια της ΕΕ έδειξε ότι η ΒΡΑ ανιχνεύθηκε σε μέση συγκέντρωση 25 ng L-1 και μέγιστη 323 

ng L-1 (με συχνότητα ανίχνευσης 34%) (Loos et al., 2009). Ωστόσο, σε έρευνα που 

πραγματοποιήθηκε στις ΗΠΑ, όπου ελήφθησαν 140 δείγματα επιφανειακών νερών, αν και 

το ποσοστό ανίχνευσης της ΒΡΑ ήταν αρκετά κοντά με αυτό της ΕΕ (41%), η μέση και μέγιστη 

συγκέντρωση που μετρήθηκαν ήταν αρκετά μεγαλύτερες, 140 ng L-1 και 12 μg L-1 αντίστοιχα 

(Kolpin et al., 2002). 

Τέλος, σε ότι αφορά τα υπόγεια νερά, σε πανευρωπαϊκή μελέτη των Loos et al. (2010) η 

ΒΡΑ ανιχνεύθηκε με συχνότητα 40% και μέσο όρο 79 ng L-1 ενώ η μεγαλύτερη συγκέντρωση 

της ουσίας έφτασε τα 2.3 μg L-1. Αυτό επιβεβαιώνεται και από άλλες μελέτες, στις οποίες έχει 

αναφερθεί ότι η ΒΡΑ είναι πολύ συχνός βιομηχανικός ρύπος στα υπόγεια νερά της Αυστρίας, 

της Γερμανίας και της Ισπανίας (Hohenblum et al., 2004, Osenbrück et al., 2007, Loos et al., 

2010). Σε αντίστοιχη μελέτη που έγινε σε 47 υπόγεια ύδατα από 18 πολιτείες των ΗΠΑ, 

αναφέρθηκαν παρόμοιες τιμές με την ΕΕ, με συχνότητα ανίχνευσης 30% και μέγιστη 

συγκέντρωση 2.55 μg L-1 (Barnes et al., 2008). 
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2.2.3 Τρικλοζάνη (Triclosan, TCS) 

2.2.3.1 Γενικά 

Η Τρικλοζάνη (Triclosan, TCS), κατά την IUPAC 5-χλωρο-2- (2,4-διχλωροφαινοξυ) 

φαινόλη, είναι μια χλωριωμένη αρωματική ένωση με χημικό τύπο C12H7Cl3O2 και αποτελείται 

από δύο χλωριωμένους αρωματικούς δακτυλίους και τις χαρακτηριστικές ομάδες των 

φαινολών και των αιθέρων (Εικόνα 2.2). Από το 1960 χρησιμοποιείται ως αντιβακτηριδιακός 

και αντιμυκητιακός παράγοντας ενώ έχει υπολογιστεί ότι παγκοσμίως παράγονται 1500 

τόνοι, εκ των οποίων το 25% στην Ευρώπη (Chen et al., 2009) για την παραγωγή πολλών 

προϊόντων προσωπικής φροντίδας και υγιεινής όπως σαπούνια, καθαριστικά, οδοντόκρεμες, 

στοματικά διαλύματα, αποσμητικά, αφρόλουτρα, σαμπουάν κ.α. (Singer et al., 2002). Η 

προσθήκη της TCS στα προϊόντα υγιεινής είναι της τάξης του 0.1-0.3% w/w, συγκέντρωση 

που παρουσιάζει ικανοποιητική αντιβακτηριδιακή δράση χωρίς να προκαλεί 

δερματοπάθειες και ευαισθησίες στα μάτια (Chau et al., 2008).  

Η TCS είναι μια ουσία που παράγεται με τη μορφή λευκής κρυσταλλικής σκόνης και έχει 

ελαφριά αρωματική οσμή (McBain et al., 2003). Στον Πίνακα 2.4 δίνονται οι φυσικοχημικές 

της ιδιότητες, σύμφωνα με τις οποίες φαίνεται ότι πρόκειται για μια δύσκολα υδρολύσιμη, 

λιπόφιλη, μη πτητική ένωση, με μικρή διαλυτότητα στο νερό ενώ οι τιμές των σταθερών Κow 

και Κoc υποδεικνύουν ότι έχει την τάση να δεσμεύεται στα ιζήματα και στη σωματιδιακή ύλη.  

 

Εικόνα 2.2: Χημική δομή TCS  

(Πηγή: Montes-Grajales & Olivero-Verbel, 2015) 
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Πίνακας 2.4: Φυσικοχημικές ιδιότητες της TCS 

TCS 

Μοριακός τύπος C12H7 Cl3O2 

Μοριακό βάρος 289.54178 g mole-1 

Διαλυτότητα στο νερό 10 mg L-1 at 20°C 

Σημείο τήξεως  54 – 57.3 °C 

Σημείο βρασμού  280 - 290 °C  

Τάση ατμών  4.6 × 10-6 mm Hg at 20°C 

Σταθερά Henry 2.1 × 10-8 atm·m3 mole-1 

pKa 7.9 

Log Kow 4.76 

Log Koc 3.38 – 4.2 

Πηγή: (PubChem & TOXNET) 

 

Η TCS χαρακτηρίστηκε ως ενδοκρινικός διαταράκτης όταν αποδείχθηκε ότι μπορεί να 

προσδένεται στον υποδοχέα της ορμόνης του θυρεοειδούς, ενώ οι αντι-ανδρογόνες και αντι-

οιστρογονικές ιδιότητές της έχουν παρατηρηθεί in vitro (Chen et al, 2007; Gee et al., 2008). 

Τα τελευταία χρόνια έχουν αναφερθεί σημαντικές τοξικές επιδράσεις της ουσίας στους 

υδρόβιους οργανισμούς και στα άλγη, κυρίως των γλυκών νερών που αποδεικνύονται πιο 

ευάλωτα (Heidler & Halden, 2007). Έρευνες που έχουν γίνει, δείχνουν ότι η TCS προσδένεται 

πάνω σε ένζυμο των βακτηρίων, το οποίο είναι υπεύθυνο για την σύνθεση των λιπαρών 

οξέων, αναστέλλοντας τον συγκεκριμένο μηχανισμό (Heath et al., 1999). Επίσης, σε 

πρόσφατη έρευνα των Bedoux et al. (2012) αποδείχθηκε ότι η ύπαρξη της TCS στο υδατικό 

περιβάλλον προκαλεί διαταραχή στην ανάπτυξη και την δομή της κοινότητας των αλγών με 

αποτέλεσμα την μείωση της βιομάζας και της ποικιλομορφίας του γένους τους. Σε ότι αφορά 

τον άνθρωπο, αν και η TCS στις συγκεντρώσεις που χρησιμοποιείται δεν θεωρείται τοξική για 

τον ανθρώπινο οργανισμό, ωστόσο, επιδημιολογικές μελέτες που πραγματοποιήθηκαν τη 

συνδέουν με την ανάπτυξη καρκίνου του προστάτη, με αναπτυξιακές ανωμαλίες και με 

τοξικότητα στο ήπαρ (Hess-Wilson & Knudsen 2006; Mink et al., 2008).  
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Σημαντικό στοιχείο σχετικά με την τοξικότητα της TCS αποτελεί το γεγονός ότι η ουσία 

έχει την ικανότητα να μετασχηματίζεται σε άλλες ενώσεις πιθανόν πολύ πιο τοξικές. Πιο 

συγκεκριμένα, ιδιαίτερο ενδιαφέρον έχει δοθεί στη χημική της δομή, η οποία είναι παρόμοια 

με αυτή των διοξινών που χαρακτηρίζονται από πολύ υψηλή τοξικότητα λόγω της χημικής 

τους σταθερότητας, και στην πιθανή μετατροπή της σε αυτές, κυρίως μέσω της 

φωτοδιάσπασης (Nilsson et al., 1974, Sanchez-Prado et al., 2006, Fair et al., 2009, Dann & 

Hontela, 2011). Τέλος, είναι πιθανό η TCS να βιομετατραπεί στη μεθυλιωμένη της μορφή, μια 

ουσία δύσκολα αποδομήσιμη που λόγω της σταθερότητάς της οδηγεί σε μεγαλύτερη 

βιοσυσσώρευση στα ψάρια και στους υδρόβιους οργανισμούς (Bester, 2003) ή να σχηματίσει 

τοξικές χλωροφαινόλες εάν έρθει σε επαφή με χλώριο (Buth et al 2011).  

 

2.2.3.2 Παρουσία της TCS στις εκροές ΕΕΛ 

Στη βιβλιογραφία των τελευταίων ετών, έχουν δημοσιευτεί μελέτες οι οποίες 

παρουσιάζουν αποτελέσματα σχετικά με την ύπαρξη της TCS σε βιολογικά υγρά (Dann & 

Hontela, 2011) και οι συγκεντρώσεις που έχουν μετρηθεί στα ανθρώπινα ούρα κυμαίνονται 

μεταξύ 1 και 3.790 μg L-1 με μέσο όρο τα 12 μg L-1 και με συχνότητα ανίχνευσης περίπου στο 

70% των δειγμάτων (Wolff et al., 2007, Calafat et al., 2008, Kawaguchi et al., 2008). Τα 

αποτελέσματα αυτά υποδηλώνουν ότι οι ανθρώπινες εκκρίσεις αποτελούν και αυτές 

σημαντική πηγή της ουσίας στις ΕΕΛ και συνυπολογίζοντας το μεγάλο αριθμό των προϊόντων 

που περιέχουν TCS στην καθημερινότητα, η ουσία αναμένεται να ανιχνεύεται σε μεγάλο 

ποσοστό στα ανεπεξέργαστα αστικά απόβλητα. Πολλές εργασίες έχουν προσδιορίσει την 

παρουσία της TCS στις εκροές διάφορων ΕΕΛ (Πίνακας 2.5) και στις περισσότερες 

περιπτώσεις, η αποδοτικότητα των συμβατικών εγκαταστάσεων είναι μεγαλύτερη του 90% 

(Singer et al., 2002, Thompson et al., 2005, Heidler & Halden 2007, Stasinakis et al., 2008, 

Samaras et al., 2013; Yu et al., 2013). Σε πανευρωπαϊκή μελέτη των Loos et al. (2013) όπου 

ελήφθησαν δείγματα από τις εκροές 90 διαφορετικών ΕΕΛ σε όλη την ΕΕ η συχνότητα 

ανίχνευσης της ουσίας ήταν 41% με μέση και μέγιστη παρατηρούμενη συγκέντρωση στα 74.8 

ng L-1 και 4259 ng L-1 αντίστοιχα.  

Σε ότι αφορά τις συγκεντρώσεις που παρατηρούνται στην ιλύ, υποδεικνύουν ότι ένα 

ποσοστό της απομάκρυνσης που παρατηρείται στις ΕΕΛ οφείλεται στην προσρόφηση της 

ουσίας στα στερεά (Stasinakis et al., 2008). Ενδεικτικά, σε μετρήσεις από πέντε ΕΕΛ στην 

Καλιφόρνια των ΗΠΑ έδειξαν συγκεντρώσεις της τάξης των 1505 μg Kg-1 κατά μέσο όρο (Yu 

et al., 2013) ενώ σε αντίστοιχες μελέτες που πραγματοποιήθηκαν σε ελληνικές 

εγκαταστάσεις έδειξαν συγκεντρώσεις της τάξης των 3390 μg Kg-1, 1840 μg Kg-1 και 461 μg Kg-
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1 για την εγκατάσταση της Αθήνας, της Μυτιλήνης και της Θεσσαλονίκης αντίστοιχα (Gatidou 

et al., 2007, Photiou & Voutsa, 2008, Samaras et al., 2013). 

 

Πίνακας 2.5: Συγκεντρώσεις της TCS στην έξοδο ΕΕΛ 

Χώρα TCS (ng L-1) Πηγή 

Αγγλία 50 Kasprzyk-Hordern et al., 2009 

Αυστραλία 23 - 434 Ying & Kookana, 2007 

Ελλάδα  15 - 290 Photiou & Voutsa, 2008 

Ελλάδα 75 - 120 Stasinakis et al., 2012 

Ελλάδα 70 – 150 Samaras et al., 2013 

Ελλάδα 40 - 240 Samaras et al., 2013 

ΗΠΑ 10 - 21 Boyd et al., 2004 

ΗΠΑ 48 Yu et al., 2013 

Ισπανία  219 Rosal et al., 2009 

 

2.2.3.3 Παρουσία της TCS στο υδάτινο περιβάλλον 

Τα τελευταία χρόνια πολλές μελέτες έχουν γίνει για να διαπιστωθεί η παρουσία της TCS 

στους φυσικούς υδατικούς αποδέκτες, οι οποίες στην πλειοψηφία τους αφορούν σε 

μετρήσεις σε ποτάμια. Λόγω της ευρείας χρήσης της TCS, η συχνότητα ανίχνευσή της είναι 

μεγάλη ενώ μελέτες έχουν δείξει την παρουσία της σε επιφανειακά νερά και ιζήματα τα 

οποία έχουν άμεση σχέση με επεξεργασμένα λύματα (Kolpin et al., 2002, Singer et al., 2002, 

Tixier et al., 2002) Πιο συγκεκριμένα, σε έρευνα που πραγματοποιήθηκε μεταξύ των ετών 

1999 και 2000 σε 139 ποτάμια και ρέματα σε 30 πολιτείες των ΗΠΑ, η TCS ανιχνεύτηκε στο 

57.6% των δειγμάτων σε μέση και μέγιστη συγκέντρωση 140 ng L-1 και 2300 ng L-1 αντίστοιχα 

(Kolpin et al.2002). Ωστόσο, αυτά τα αποτελέσματα έρχονται σε αντίθεση με μελέτη που 

έγινε στον ποταμό Μισσισσιππή της Λουιζιάνα των ΗΠΑ όπου τα δείγματα που αναλύθηκαν 

ήταν κάτω των ορίων ανίχνευσης (Boyd et al., 2004), καθώς επίσης και με πρόσφατη έρευνα 

σε επιφανειακά ύδατα στο Μισούρι που έδειξε μέγιστη συγκέντρωση στα 9.8 ng L-1 (Wang et 
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al., 2011). Οι διαφορές στα αποτελέσματα των μελετών πιθανά να οφείλονται στις 

διαφορετικές υδρολογικές συνθήκες που παρατηρούνται μεταξύ των περιοχών όπως έδειξαν 

οι Kolpin et al. (2004) σε έρευνα που έκαναν λαμβάνοντας δείγματα από ρέματα με 

μεταβαλλόμενες συνθήκες συσχετίζοντας τη επιφανειακή ροή με τη μετρούμενη 

συγκέντρωση. Από τα αποτελέσματα φάνηκε ότι οι ουσίες παρουσίαζαν μεγαλύτερη 

συχνότητα εμφάνισης και μεγαλύτερες συγκεντρώσεις όταν η ροή ήταν μικρότερη, εξαιτίας 

της μικρότερης αραίωσης των εκροών από τις ΕΕΛ που βρίσκονται στην ανάντη περιοχή. Σε 

ότι αφορά τις συγκεντρώσεις της TCS σε επιφανειακά ύδατα της Ευρώπης, οι συγκεντρώσεις 

που μετρήθηκαν ήταν ανάλογες με αυτές των ΗΠΑ και κυμαίνονται κατά μέσο όρο μεταξύ 35 

και 230 ng L-1 (Kasprzyk-Hordern et al., 2009, Regnery & Püttmann, 2010, Azzouz & 

Ballesteros, 2013, Esteban et al., 2014). Στην Ελλάδα, σε μετρήσεις που πραγματοποιήθηκαν 

σε ποταμό της Κατερίνης έδειξαν ότι η TCS ανιχνεύτηκε σε εύρος συγκεντρώσεων <3 – 98 ng 

L-1 (Stasinakis et al., 2012).  

Τέλος, στα υπόγεια νερά, πανευρωπαϊκή μελέτη των Loos et al. (2010) έδειξε ότι η TCS 

δεν είναι ισχυρά παρούσα στα υπόγεια νερά καθώς ανιχνεύτηκε σε πολύ μικρή συχνότητα 

(1.8% των δειγμάτων ήταν θετικά) και η μέγιστη συγκέντρωση που μετρήθηκε ήταν 9 ng L-1. 

Αντίστοιχα αποτελέσματα είχε και μελέτη που έγινε σε υπόγεια ύδατα 18 πολιτειών των ΗΠΑ 

όπου αναφέρθηκε συχνότητα ανίχνευσης 14.9% ενώ η συγκέντρωση σε όλα τα δείγματα ήταν 

μη ποσοτικοποιήσιμη (Barnes et al., 2008).  

 

2.2.4 Eννεϋλοφαινόλη (Νonylphenol, NP), Μονο- και δι- αιθοξυλιωμένες 

εννεϋλοφαινόλες (Νonylphenol mono-ethoxylate & Νonylphenol di-ethoxylate, 

NP1EO & NP2EO) 

2.2.4.1 Γενικά 

Οι εννεϋλοφαινόλες (nonylphenols, NPs) είναι οργανικές ενώσεις που 

συμπεριλαμβάνονται στη γενικότερη χημική κατηγορία των αλκυλοφαινολών (alkylphenols, 

APs). Τα τελευταία 40 χρόνια χρησιμοποιούνται ευρύτατα κυρίως λόγω των 

επιφανειοδραστικών ιδιοτήτων τους σε απορρυπαντικά, μπογιές, φυτοφάρμακα, 

κλωστοϋφαντουργικά προϊόντα και σε προϊόντα προσωπικής φροντίδας και αποτελούν το 

80% των APs που διατίθενται στο εμπόριο (La Guardia et al., 2009). Στην ΕΕ η εννεϋλοφαινόλη 

(ΝΡ) χρησιμοποιείται σχεδόν κατ’ αποκλειστικότητα ως ενδιάμεσο προϊόν για την παραγωγή 

άλλων χημικών και υπολογίζεται ότι περίπου το 60% χρησιμοποιείται για την παραγωγή 
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πολυαιθοξυλιωμένων εννεϋλοφαινολών (ΝΡnΕOs) ενώ το 37% για την παραγωγή ρητινών, 

πλαστικών, σταθεροποιητών κ.α. (European Chemical Bureau, 2002).  

Η NP αποτελείται από ένα φαινολικό δακτύλιο και μια αλυσίδα με εννέα άτομα άνθρακα 

ενώ οι ΝΡnΕOs, οι οποίες παράγονται από την αιθοξυλίωση της ΝΡ, αποτελούνται από δύο 

μέρη: την εννεϋλοφαινόλη και το αιθοξυλιωμένο τμήμα (Εικόνα 2.3). Υπό συνθήκες 

περιβάλλοντος η ΝΡ είναι ένα ελαφρώς κίτρινο, παχύρευστο υγρό και βάσει των 

φυσικοχημικών ιδιοτήτων της (Πίνακας 2.6) χαρακτηρίζεται ως λιπόφιλη, υδρόφοβη ένωση 

με τάση να προσροφάται στην οργανική ύλη, ενώ η τιμή της σταθεράς Henry υποδεικνύει 

την ημι-πτητικότητά της (John et al., 2000, Birkett & Lester, 2003). Επιπροσθέτως, δεδομένου 

του ότι η διαλυτότητα των NPnEOs εξαρτάται από τον αριθμό των πολικών ομάδων που 

σχηματίζονται στο υδρόφιλο κομμάτι τους, οι NPnEΟs με μικρές αλυσίδες, όπως είναι η 

NP1EO και η NP2EO, χαρακτηρίζονται και αυτές ως λιπόφιλες (Ahel & Ginger, 1993).  

 

 

 

Εικόνα 2.3: Χημική δομή NP (a), NP1EO (b), NP2EO (c)  

(στις αγκύλες της εικόνας προσδιορίζεται η αιθοξυλική ομάδα) 

(Πηγή: Montes-Grajales & Olivero-Verbel, 2015, PubChem) 

 

 

 

 

 

 

(c) (b) (a) 
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Πίνακας 2.6: Φυσικοχημικές ιδιότητες της NP- NP1EO – NP2EO 

Πηγή: (Ahel & Giger, 1993, PubChem, TOXNET) 

 

Ιδιαίτερο ενδιαφέρον παρουσιάζει η τοξικότητα των NPnEOs στους υδρόβιους 

οργανισμούς. Η πρώτη μελέτη που δείχνει ότι οι ουσίες θα μπορούσαν να έχουν 

οιστρογονική δράση έγινε από τους Doddos & Lawson το 1938 και έκτοτε πληθώρα μελετών 

δημοσιεύτηκαν στη διεθνή βιβλιογραφία σχετικά με τις αρνητικές επιπτώσεις των NPnEOs. 

Οι ουσίες χαρακτηρίστηκαν ως ενδοκρινικοί διαταράκτες, καθώς λόγω της μεγάλης 

ομοιότητάς τους με τη δομή των φυσικών ορμονών, μιμούνται τη δράση τους και έτσι 

μπλοκάρουν ή τονώνουν το ενδοκρινικό σύστημα (Lee & Lee, 1996, Soares et al., 2008). Από 

τις μελέτες που έχουν δημοσιευτεί κατά καιρούς φαίνεται ότι η τοξικότητα NPnEOs στους 

οργανισμούς αποτελεί ένα πολυπαραγοντικό θέμα που εξαρτάται από πολλές συνισταμένες 

(π.χ. το στάδιο ανάπτυξης του οργανισμού, το μηχανισμό δράσης των ουσιών και τα 

χαρακτηριστικά του περιβάλλοντος) (Colerangle & Roy, 1996, Yokota et al., 2001, Balch & 

Metcalfe, 2006, Ishibashi et al., 2006, Soares et al., 2008). Ωστόσο, σημαντικό ρόλο στην 

ανθεκτικότητα και την τοξική δράση των NPnEOs παίζει η καθεαυτή δομή της εκάστοτε 

ουσίας, δηλαδή, το μήκος της αιθοξυλιωμένης αλυσίδας που προστίθεται στην 

εννεϋλοφαινόλη. Πιο συγκεκριμένα, μελέτες έχουν δείξει ότι NPnEOs με μικρότερη αλυσίδα 

παρουσιάζουν μεγαλύτερη τοξικότητα και σταθερότητα στο περιβάλλον, με την ΝΡ να είναι 

 NP NP1EO NP2EO 

Μοριακός τύπος  C15H24O C17H28O2 C19H32O3 

Μοριακό βάρος g mole-1 220.35046 264.40302 308.4556 

Διαλυτότητα στο νερό mg L-1 at 25°C 4.9 – 6.4 3.02 3.38 

Σημείο βρασμού  °C  293 - 297 385 436 

Τάση ατμών  mm Hg at 25°C 9.4×10-5 - 8.175×10-4 1.27×10-6  9.14×10-9 - 2.23×10-8 

Σταθερά Henry atm·m3 mole-1 5.6 × 10-6 - 3.4 × 10-5 - - 

pKa  10.25 – 10.7 - - 

Log Kow  4.48 - 5.76 4.17±0.15 4.21±0.12 

Log Koc  4 – 4.7 2.4 2.5 
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η τοξικότερη (Ying et al., 2002, Shao et al., 2003; Ahel et al., 1994, Bennie, et al., 1997, Planas, 

et al., 2002, Balch & Metcalfe ,2005, Soares et al., 2008).  

Βιβλιογραφικά προκύπτει ότι η μέγιστη επιτρεπόμενη συγκέντρωση της NP που 

προτείνεται ότι είναι ασφαλής και αποτρέπει τοξική επίδραση στους υδρόβιους οργανισμούς 

είναι 10 μg L-1 (Thomas et al., 2001, Soares et al., 2008). Ωστόσο, ο οδηγός της ΕΡΑ για την 

ποιότητα των υδάτων ορίζει ως μέγιστη αποδεκτή συγκέντρωση στο γλυκό και στο 

θαλασσινό νερό τα 6 μg L-1 και 1.7 μg L-1 αντίστοιχα (Brooke & Thursby, 2005). Όσον αφορά 

τη νομοθεσία στην ΕΕ, η ΝΡ και NPnEOs χαρακτηρίστηκαν ως ρύποι προτεραιότητας στην 

Οδηγία 2000/60/ΕΚ βάσει της Απόφασης 2455/2001/ΕΚ ενώ δύο χρόνια αργότερα με την 

Οδηγία 2003/53/ΕΚ περιορίσθηκε η διάθεσή τους σε χρήσεις οι οποίες έχουν ως συνέπεια 

απορρίψεις ή διαρροές τους στο περιβάλλον. Σε συνέχεια αυτών, με την Οδηγία 2013/39/ΕΕ 

θεσπίστηκαν πρότυπα ποιότητας περιβάλλοντος με μέγιστη επιτρεπόμενη συγκέντρωση στα 

επιφανειακά νερά τα 2 μg L-1. Τέλος, σε ότι αφορά τα ανακτημένα απόβλητα, αν και δεν 

υπάρχει ενιαία ευρωπαϊκή νομοθεσία, εντούτοις σε εθνικό επίπεδο, η ΝΡ έχει 

συμπεριληφθεί στον εθνικό κατάλογο των ουσιών προτεραιότητας και παρακολούθησης σε 

ανακτημένα απόβλητα με μεγίστη επιτρεπόμενη τιμή τα 2 μg L-1 (ΚΥΑ, 145116/2011, ΦΕΚ 

354/Β/8.3.2011). 

 

2.2.4.2 Παρουσία των ΝΡ και NPnEOs στις εκροές ΕΕΛ 

Λόγω της ευρείας χρήσης των NPnEOs σε πολλά προϊόντα της καθημερινότητας οι ουσίες 

ανιχνεύονται σε μεγάλο ποσοστό στα ανεπεξέργαστα λύματα των ΕΕΛ. Στις περισσότερες 

περιπτώσεις, για την παραγωγή των προϊόντων αυτών χρησιμοποιούνται NPnEOs με μεγάλη 

αιθοξυλιωμένη αλυσίδα, οι οποίες μετά την είσοδό τους στις ΕΕΛ μετασχηματίζονται 

δημιουργώντας παραπροϊόντα. Έχει αποδειχθεί ότι η αποδόμηση των NPnEOs γίνεται κυρίως 

λόγω της μετατροπής τους από τους μικροοργανισμούς και πιο συγκεκριμένα, η 

βιομετατροπή αρχίζει από το υδρόφιλο κομμάτι των ενώσεων και ως εκ τούτου γίνεται μέσω 

μείωσης του μεγέθους της αιθοξυλιωμένης αλυσίδας των πρόδρομων ουσιών μέχρι να 

σχηματιστούν ΝΡ1ΕΟ, ΝΡ2ΕΟ και ΝΡ (Planas et al., 2002, Lu et al., 2008). Η παραπάνω 

διεργασία έχει ως συνέπεια την παραγωγή ενώσεων που είναι πιο σταθερές, λιπόφιλες και 

τοξικές από τις αρχικές και οι οποίες ανιχνεύονται σε σημαντικές συγκεντρώσεις στην ιλύ των 

ΕΕΛ (Fauser et al., 2003, Stasinakis et al., 2008, Nie et al., 2012, Samaras et al., 2013).  

Σε πολλές εργασίες έχει προσδιοριστεί η παρουσία των ΝΡ, ΝΡ1ΕΟ και ΝΡ2ΕΟ στις 

εκροές των ΕΕΛ (Πίνακας 2.7) από τις οποίες αποδεικνύεται ότι η αποτελεσματικότητα στην 

απομάκρυνση των ουσιών αυτών εξαρτάται από τις λειτουργικές παραμέτρους της 
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εγκατάστασης αν και παρόλα αυτά, στις περισσότερες περιπτώσεις η αποδοτικότητα των 

συμβατικών ΕΕΛ είναι μεγαλύτερη του 70%. Σε μελέτη των Samaras et al. (2013) 

προσδιοριστήκαν οι ουσίες στα επεξεργασμένα λύματα από την ΕΕΛ της Αθήνας όπου οι 

συγκεντρώσεις που μετρήθηκαν κατά μέσο όρο στο υγρό κλάσμα της εκροής για την ΝΡ, 

ΝΡ1ΕΟ και ΝΡ2ΕΟ ήταν 0.47±0.12, 0.14±0.07 και 0.08±0.04 μg L-1, ενώ τα ποσοστά 

απομάκρυνσης των ουσιών από τα ανεπεξέργαστα λύματα ήταν αντιστοίχως 78±10%, 92±5% 

και 90±11%. Επιπρόσθετα, στην ίδια μελέτη, στην αφυδατωμένη ιλύ οι συγκεντρώσεις που 

μετρήθηκαν ήταν 6.48±2.61, 1,86±0.58 και 1.32±0.55 mg/Kg για την ΝΡ, ΝΡ1ΕΟ και ΝΡ2ΕΟ, 

αντίστοιχα. 

Πίνακας 2.7: Συγκεντρώσεις της NP- NP1EO – NP2EO στην έξοδο ΕΕΛ  

Χώρα ΝΡ (μg L-1) ΝΡ1ΕΟ (μg L-1) ΝΡ2ΕΟ (μg L-1) Πηγή 

Γερμανία 0.32   Melcer et al., 2006 

Δανία 0.33  2.01 Melcer et al., 2006 

Ελβετία  10 - 200 10 – 620 Melcer et al., 2006 

Ελλάδα 0.786±0.794 0.154±0.242 0.087±0.078 Pothitou & Voutsa, 2008 

Ελλάδα 0.47±0.12 0.14±0.07 0.08±0.04 Samaras et al., 2013 

ΗΠΑ 0.009   Yu et al., 2013 

Ιαπωνία 0.1 0.05  Melcer et al., 2006 

Καναδάς 1 - 2 1 - 13 Melcer et al., 2006 

Κίνα  1.5 <0.05 11 Melcer et al., 2006 

Κίνα 0.0257 0.239 0.238 Huang, et al., 2014 

 

2.2.4.3 Παρουσία των ΝΡ και NPnEOs στο υδάτινο περιβάλλον 

Όπως αναφέρθηκε παραπάνω, οι NPnEOs και τα προϊόντα μετασχηματισμού τους δεν 

παράγονται με φυσικό τρόπο και επομένως η παρουσία τους στο περιβάλλον είναι 

αποτέλεσμα ανθρωπογενούς δραστηριότητας. Η μεταφορά τους στο φυσικό περιβάλλον 

γίνεται είτε μέσω των εκροών εγκαταστάσεων επεξεργασίας βιομηχανικών και αστικών 

λυμάτων (υγρό κλάσμα και εναπόθεση λάσπης), είτε μέσω απευθείας απόρριψής τους, π.χ. 
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ως συστατικά φυτοφαρμάκων (European Chemical Bureau, 2002, Ying et al., 2002). Σε ότι 

αφορά την παρουσία της ΝΡ στους υδατικούς αποδέκτες, έχουν αναφερθεί συχνά 

υψηλότερες συγκεντρώσεις συγκριτικά με τις εκροές των ΕΕΛ. Αυτό πιθανά οφείλεται στο 

γεγονός ότι αποτελεί το τελευταίο προϊόν αποδόμησης των NPnEOs και συνεπώς είναι πιθανό 

αυτή να είναι η κύρια πηγή της στο υδατικό προβάλλον (Birkett & Lester, 2003).  

Τα τελευταία χρόνια πολλές μελέτες έχουν καταγράψει την παρουσία των NPnEOs στους 

φυσικούς υδατικούς αποδέκτες, τόσο στην υγρή στήλη όσο και στα ιζήματα όπου οι 

συγκεντρώσεις των ουσιών είναι αρκετά υψηλές. Σε μελέτες που έγιναν για την παρουσία 

των NPnEOs σε πυρήνες ιζημάτων από περιοχές οι οποίες είναι κοντά με ΕΕΛ, έδειξαν 

αυξημένα επίπεδα συσσώρευσης των ουσιών για τη δεκαετία από το 1960 και μετά 

(Yamashita et al., 2000), ενώ οι συγκεντρώσεις που ανιχνεύονται είναι της τάξης των μg g-1 

(ξηρού βάρους) τόσο στα ιζήματα όσο και συσσωρευμένες σε υδρόβιους οργανισμούς (π.χ. 

μύδια) που βρίσκονται στην εγγύς περιοχή (Bennett & Metcalfe, 2000). Σε έρευνα που έγινε 

σε ποτάμια των ΗΠΑ η ΝΡ, ΝΡ1ΕΟ και ΝΡ2ΕΟ ανιχνεύθηκαν περίπου στο 50% των δειγμάτων, 

ενώ οι μέσες και μέγιστες συγκεντρώσεις των ουσιών ήταν στα 1 μg L-1 και 20-40 μg L-1 

αντίστοιχα (Kolpin et al., 2002). Ωστόσο, σε αντίστοιχη μελέτη που πραγματοποιήθηκε σε 

ποτάμια της ΕΕ, η ΝΡ ανιχνεύτηκε σε μικρότερες μέσες και μέγιστες συγκεντρώσεις της τάξης 

των 0.1 μg L-1 και 4.5 μg L-1 αντίστοιχα (Loos et al., 2009). Σε ότι αφορά τα δεδομένα που 

αφορούν στην Ελλάδα, σε μελέτες που έγιναν σε ποταμούς της Κατερίνης και της 

Θεσσαλονίκης, ανιχνεύτηκαν NPnEOs σε μεγάλο εύρος συγκεντρώσεων, και πιο 

συγκεκριμένα για την ΝΡ και τις ΝΡ1ΕΟ-ΝΡ2ΕΟ οι συγκεντρώσεις κυμάνθηκαν από 0.152 έως 

13.6 μg L-1 και από 0.015 έως 50.1 μg L-1, αντίστοιχα (Arditsoglou & Voutsa, 2010, Stasinakis 

et al., 2012). Το μεγάλο εύρος των τιμών των συγκεντρώσεων οφείλεται κατά κύριο λόγο στα 

χαρακτηριστικά της ροής των ποταμών ή των ρεμάτων, με τις μεγαλύτερες συγκεντρώσεις να 

καταγράφονται στα υδατικά σώματα με τις μικρότερες ροές όπου οι ουσίες έχουν υποστεί 

μικρότερη αραίωση. Διακύμανση των συγκεντρώσεων των ουσιών παρατηρήθηκε επίσης, 

συναρτήσει της εποχής του χρόνου. Πιο συγκεκριμένα, κατά τη διάρκεια των θερινών μηνών 

παρατηρήθηκε αύξηση στις μετρούμενες συγκεντρώσεις των ουσιών λόγω της μείωσης των 

κατακρημνισμάτων αλλά και λόγω αύξησης της χρήσης και κατ’ επέκταση της απόρριψής 

τους μέσω των ΕΕΛ π.χ. εξαιτίας πληθυσμιακών διακυμάνσεων λόγω τουρισμού (Rocha et 

al., 2013, Nam et al, 2014).  

Σε ότι αφορά τα υπόγεια νερά, παρότι η συχνότητα ανίχνευσης των NPnEOs είναι μικρή, 

εντούτοις οι συγκεντρώσεις είναι αρκετά υψηλές και ξεπερνούν τα ευρωπαϊκά πρότυπα 

ποιότητας των υπόγειων νερών για τα φυτοφάρμακα που είναι στα 0.1 μg L-1 (Directive 
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2006/118/EC). Πιο συγκεκριμένα, σε μελέτη που έγινε σε 164 δείγματα υπόγειων νερών στην 

ΕΕ, η ΝΡ ανιχνεύθηκε με συχνότητα 11% και μέγιστη συγκέντρωση 3.9 μg L-1 (Loos et al., 2010) 

ενώ σε αντίστοιχη μελέτη που πραγματοποιήθηκε στις ΗΠΑ η συχνότητα ανίχνευσης της 

ΝΡ2ΕΟ ήταν 2.1% και η μέγιστη συγκέντρωση που μετρήθηκε ξεπερνούσε τα 5 μg L-1 (Barnes 

et al., 2008). 
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2.3 Φαρμακευτικές ουσίες (Pharmaceuticals, Phs) 

2.3.1 Γενικά 

Οι φαρμακευτικές ουσίες και τα προϊόντα προσωπικής φροντίδας (Pharmaceuticals, 

PhCs και Personal Care Products, PPCPs) αποτελούν αναδυομένους ρύπους προτεραιότητας 

και χρησιμοποιούνται κυρίως στη γεωργία, την υγεία, την κτηνιατρική και την αισθητική. 

Ειδικότερα, τα PhCs είναι μια γενική κατηγορία που περιλαμβάνει πολλές συνθετικές ενώσεις 

μεταξύ των οποίων είναι τα μη στεροειδή αντιφλεγμονώδη φάρμακα, τα αντιβιοτικά, οι 

ορμόνες, τα αναλγητικά, οι β-αναστολείς κ.α. (Petrovic & Barceló, 2007). Ωστόσο, από την 

ευρεία κατηγορία των PhCs, σημαντικό ενδιαφέρον παρουσιάζουν τα μη στεροειδή 

αντιφλεγμονώδη φάρμακα (Non Steroidal Anti-inflammatory Drugs, NSAIDs) λόγω των 

επιπτώσεων που έχουν στους ζώντες οργανισμούς καθώς επίσης και λόγω της ολοένα 

συχνότερης ανίχνευσής τους στο φυσικό περιβάλλον (Petrovic & Barceló, 2007).  

Τα NSAIDs χρησιμοποιούνται κατά κύριο λόγο εξαιτίας της αναλγητικής, αντιπυρετικής 

και αντιφλεγμονώδους δράσης τους (Green, 2001) και η χορήγησή τους, ως φάρμακα γενικής 

χρήσης ή ως συνταγογραφούμενα, εξαρτάται από τη νομοθεσία της εκάστοτε χώρας. 

Έρευνες που έγιναν με σκοπό να μελετηθεί η κατανάλωση των NSAIDs στην Ευρώπη και τις 

ΗΠΑ την τελευταία δεκαετία, έδειξαν ότι η χρήση των φαρμάκων αυτών αυξάνεται με το 

πέρασμα των ετών, ενώ οι πιο συχνά χρησιμοποιούμενες ουσίες είναι η Diclofenac και η 

Ibuprofen (Inotai et al., 2010, Zhou et al., 2014). Ως συνέπεια της μεγάλης χρήσης τους, τα 

NSAIDs καταλήγουν στο υδάτινο περιβάλλον και ανιχνεύονται σε επιφανειακά και υπόγεια 

ύδατα και αυτό έχει προκαλέσει το ερευνητικό ενδιαφέρον διότι, με δεδομένο ότι οι ουσίες 

αυτές έχουν σχεδιαστεί να είναι βιολογικά ενεργές και ανθεκτικές για να διατηρούν τη χημική 

δομή τους εκτελώντας το θεραπευτικό τους σκοπό, μπορεί να προκαλέσουν αρνητικές 

επιδράσεις στα οικοσυστήματα και τη δημόσια υγεία. Πιο συγκεκριμένα, οι επιπτώσεις που 

έχουν παρατηρηθεί αφορούν κυρίως σε διαταραχές του γαστρεντερικού, κυκλοφορικού και 

νεφρικού συστήματος. Ωστόσο, πρέπει να σημειωθεί ότι οι επιπτώσεις στους οργανισμούς 

εξαρτώνται σε μεγάλο βαθμό από τη συγκέντρωση των ουσιών, την ικανότητα του 

οργανισμού να το μεταβολίσει και τελικά να το αποβάλλει αλλά και από την πιθανή 

παρουσία άλλων ενώσεων ή μιγμάτων με τις οποίες ενδέχεται να αντιδρούν ή να δρουν 

συνεργιστικά αυξάνοντας την τοξικότητά τους (Cleuvers, 2003, Petrovic & Barceló, 2007, 

Brown et al., 2007, Pomati et al., 2008).  

Στην παρούσα διατριβή από την κατηγορία των μη στεροειδών αντιφλεγμονωδών 

φαρμάκων ως αντιπροσωπευτικές ουσίες επιλέχθηκαν η ιμπουπροφένη, η κετοπροφένη, η 
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ναπροξένη και η δικλοφενάκη. Στις παρακάτω παραγράφους δίνονται πληροφορίες σχετικά 

με τις ουσίες, που αφορούν στις φυσικοχημικές ιδιότητές τους, στην τοξικότητα που 

παρουσιάζουν και στην παρουσία τους στις εκροές των ΕΕΛ και στο υδάτινο περιβάλλον.  

 

2.3.2 Ιμπουπροφένη (Ibuprofen, IBU) 

2.3.2.1 Γενικά 

Η Ιμπουπορφένη (Ibuprofen, IBU) (Εικόνα 2.4), κατά IUPAC (RS)2-(4-(2-μεθυλο-πρόπυλο) 

φαινυλο) προπανοϊκό οξύ, ανήκει στην ομάδα 2 αρυλο-προπιονικών παραγώγων των NSAIDs 

και χρησιμοποιείται ως αναλγητικό και αντιπυρετικό καθώς επίσης και σε φλεγμονώδεις 

παθήσεις κυρίως αρθρίτιδες. Παρασκευάστηκε τη δεκαετία του 1970 και 

συμπεριλαμβάνεται στον κατάλογο βασικών φαρμάκων του WHO (WHO, 2015). Αναλόγως 

τη νομοθεσία της εκάστοτε χώρας η ουσία αποτελεί μη συνταγογραφούμενο φάρμακο μέχρι 

κάποια δόση (συνήθως 200-400 mg) ενώ σε συνδυασμό με την αποτελεσματικότητά του έχει 

καταστεί ένα από τα δημοφιλέστερα στο ευρύ κοινό. Πιο συγκεκριμένα, σε μελέτη που έγινε 

το 2011 σε 15 χώρες χαμηλού, μεσαίου και υψηλού εισοδήματος, υπολογίστηκε ότι το IBU 

καταλαμβάνει έως και το 27% του μεριδίου της αγοράς των NSAIDs (McGettigan & Henry, 

2013). 

Πρόκειται για μια υπόλευκη έως λευκή σκόνη με ελαφρά οσμή και σε ξηρή κατάσταση 

είναι φυσικά και χημικά σταθερή. Βάσει των φυσικοχημικών ιδιοτήτων της (Πίνακας 2.8) 

πρόκειται για μια ουσία που παρουσιάζει χαμηλή διαλυτότητα στο νερό και χαρακτηρίζεται 

ως μέτρια υδρόφοβη υποδεικνύοντας μη σημαντική ικανότητα να προσροφάται στη 

σωματιδιακή ύλη σε ουδέτερο pH (Nakada, et al., 2007).  

 

Εικόνα 2.4: Χημική δομή IBU  

(Πηγή: PubChem) 
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Πίνακας 2.8: Φυσικοχημικές ιδιότητες της IBU  

IBU 

Μοριακός τύπος C13H18O2 

Μοριακό βάρος 206.28082 g mole-1 

Διαλυτότητα στο νερό 21 mg L-1 at 25°C 

Σημείο τήξεως  75 - 77 °C 

Τάση ατμών  4.74 × 10-5 mm Hg at 25°C 

Σταθερά Henry 1.5 × 10-7 atm·m3 mole-1 

pKa 4.91 – 5.2 

Log Kow 3.5 - 3.97 

Log Koc 1.3 – 2.21 

Πηγή: (PubChem, Scheytt et al., 2005, Wishart et al., 2006, Yamamoto et al., 2009) 

Η έκθεση στην IBU είναι δυνατόν να επηρεάσει τη φυσιολογική λειτουργία των 

συστημάτων των ζώντων οργανισμών και έχει αποδειχθεί ότι τα πιο ασθενή αναλγητικά, 

όπως η IBU, δρουν αναστέλλοντας τα ένζυμα που σχετίζονται με τις λειτουργίες της 

αναπαραγωγής και την ισορροπία των γεννητικών στεροειδών ορμονών δημιουργώντας 

προβλήματα στην ωορρηξία και την ωρίμανση των ωαρίων, τόσο σε σπονδυλωτά όσο και σε 

ασπόνδυλα (Heckmann et al., 2007, Han et al., 2010). Γενικότερα, στη βιβλιογραφία 

περιγράφεται ότι η IBU προκαλεί μέτρια τοξικότητα στα άλγη και υψηλότερη τοξικότητα στα 

ασπόνδυλα και ψάρια (Cleuvers, 2004, Yu et al., 2013, Martín et al., 2012, Liu et al., 2015). 

Ωστόσο, πρέπει να σημειωθεί ότι η τοξικότητα εξαρτάται από τις συνθήκες του 

περιβάλλοντος σε συνδυασμό με τα φυσικοχημικά χαρακτηριστικά της ουσίας, από τη 

συγκέντρωση και από τους μηχανισμούς μεταβολισμού της από τους οργανισμούς 

(Schwaiger et al.,2004, Gomez et al., 2011, Nallani et al., 2011). Στον άνθρωπο η λήψη 

υπερδοσολογίας της IBU μπορεί να οδηγήσει σε αιματολογικά και διαβητολογικά 

προβλήματα και σε νεφρική τοξικότητα. Εντούτοις, τα τελευταία χρόνια φαίνεται ότι 

υπάρχουν κάποιες θετικές επιδράσεις από χρόνιες και χαμηλές δόσεις, που αφορούν στο 

νευρικό σύστημα, όπου παρατηρούνται νευροπροστατευτικά αποτελέσματα (Gao et al., 

2011).  
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2.3.2.2 Παρουσία της IBU στις εκροές ΕΕΛ 

Η παρουσία της IBU στις εισόδους των ΕΕΛ είναι αρκετά συχνή και στις περισσότερες 

περιπτώσεις οι συγκεντρώσεις που ανιχνεύονται είναι της τάξης των μg L-1. Ωστόσο, 

συγκρίνοντας βιβλιογραφικά δεδομένα που αφορούν στα ανεπεξέργαστα λύματα 

διαφορετικών χωρών, παρατηρούνται διαφοροποιήσεις στις συγκεντρώσεις της ουσίας, οι 

οποίες οφείλονται κατά κύριο λόγο στις διαφορετικές καταναλισκόμενες ποσότητες. Πιο 

συγκεκριμένα, σε ανατολικές χώρες συχνά ανιχνεύονται μικρότερες συγκεντρώσεις (ng L-1) 

στις εισόδους των ΕΕΛ, και αυτό αιτιολογείται πιθανόν από τη χρήση παραδοσιακής ιατρικής 

για την αντιμετώπιση των νοσημάτων (0.78 gr IBU/κάτοικο/έτος) (Nakada et al., 2006, Yan et 

al., 2014). Εν αντιθέσει, στην Ευρώπη οι συγκεντρώσεις είναι συχνά πολύ μεγαλύτερες και 

αυτό οφείλεται αφενός στην ευρεία και συνεχώς αυξανόμενη χρήση της ουσίας ως μη 

συνταγογραφούμενο φάρμακο (Fent et al., 2006, Carballa et al., 2008, Inotai et al., 2010) και 

αφετέρου στο χαμηλό ρυθμό μεταβολισμού της στο ανθρώπινο σώμα. Πιο συγκεκριμένα, 

έρευνες έχουν δείξει ότι το 70-80% της θεραπευτικής δόσης που λαμβάνεται από έναν 

άνθρωπο, απεκκρίνεται ως μητρική ένωση (15%) ή ως μεταβολίτες (25-45%) (Buser et 

al.,1999, Weigel et al., 2004). Οι κύριοι ανθρώπινοι μεταβολίτες της IBU είναι η υδροξυ-IBU 

(hydroxy-IBU, OH-IBU) και η καρβοξυ-IBU (carboxy-IBU, CX-IBU), οι οποίοι συνήθως 

εντοπίζονται στα ανεπεξέργαστα λύματα σε μεγαλύτερες συγκεντρώσεις από τη μητρική 

ένωση (Buser et al., 1999, Weigel et al., 2004, Bendz et al., 2005).  

Σε ότι αφορά τα επεξεργασμένα λύματα των ΕΕΛ, οι συγκεντρώσεις που ανιχνεύονται 

είναι της τάξης των μερικών ng L-1 (Πίνακα 2.9), υποδεικνύοντας την αποτελεσματική 

απομάκρυνσή από τις συμβατικές εγκαταστάσεις με βαθμό απόδοσης άνω του 80% (Behera 

et al., 2011, Ferrando-Climent et al., 2012, Martín et al., 2012, Evgenidou et al., 2015). Στη 

βιβλιογραφία η IBU έχει αναφερθεί ως εγγενώς βιοδιασπάσιμη ουσία (Ziylan & Ince, 2011, 

Collado et al., 2012) και τα υψηλά ποσοστά απομάκρυνσή της από τις ΕΕΛ οφείλονται κυρίως 

στη βιοαπομάκρυνσής της ενώ δεν παρατηρείται τάση για προσρόφηση στην ιλύ, κάτι που 

συνεπάγεται και από τις φυσικοχημικές ιδιότητες της ουσίας (Yan et al., 2014). Ωστόσο, από 

μελέτες που έχουν πραγματοποιηθεί προκύπτει ότι ο βαθμός απόδοσης των ΕΕΛ εξαρτάται 

από τις λειτουργικές παραμέτρους της εκάστοτε εγκατάστασης και τις εποχικές εναλλαγές 

που ενδέχεται να μεταβάλλουν τα φορτία εισόδου (Buser et al., 1999, Quintana et al., 2005, 

Abegglen et al., 2009, Tran et al., 2009, Collado et al., 2012, Kosma et al., 2014, Lindholm-

Lehto et al.,2016).  
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Πίνακας 2.9: Συγκεντρώσεις της IBU – OH-IBU – CX-IBU στην έξοδο ΕΕΛ (εντός παρενθέσεων 

το ποσοστό απομάκρυνσης)  

Χώρα IBU (ng L-1) Πηγή 

Αγγλία 143 - 263 Kasprzyk-Hordern et al., 2009 

Ισπανία 970 Carballa et al., 2004 

ΗΠΑ 56 Yu et al., 2013 

Ισπανία 1000 – 8000 Martin et al., 2012 

Ισπανία 135 Rosal et al., 2009 

Αυστραλία <LOD Shareef et al., 2010 

Ελλάδα 500 - 2600 Kosma et al., 2010 

Ελλάδα <LOD-300 Kosma et al., 2014 

Ελλάδα <LOD Samaras et al., 2013 

Ελλάδα 313±167 Stasinakis et al., 2012 

Σουηδία IBU 150 – 680 (96%) Bendz et al., 2005 

OH-IBU 50 (95%) 

CX-IBU 430 (96%) 

Γερμανία IBU 150 (50 - 75%) Weigel et al., 2004 

OH-IBU 90 – 1130 (70 - 85%) 

CX-IBU 1270 (70 - 95%) 

Ισπανία IBU 1.9 (>90%) Ferrando-Climent et al., 2012 

OH-IBU 1.4 (58-100%) 

CX-IBU 10.7 (72-100%) 

 

 

http://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S0048969712011643
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2.3.2.3 Παρουσία της IBU στο υδάτινο περιβάλλον 

Η IBU αποτελεί μια από τις πιο συχνά ανιχνεύσιμες φαρμακευτικές ουσίες στα 

επιφανειακά νερά και οι συγκεντρώσεις κυμαίνονται κατά μέσο όρο στις περισσότερες 

περιπτώσεις σε μερικά ng L-1. Μελέτες που έχουν γίνει για την παρουσία της IBU στους 

υδατικούς αποδέκτες συνδέουν τη συγκέντρωση της ουσίας σε ένα υδατικό σώμα με την 

εποχή του έτους και με τη διάθεση επεξεργασμένων ή ανεπεξέργαστων υγρών αποβλήτων 

στην ευρύτερη περιοχή μελέτης (Ashton et al.,2004, Nam et al., 2014, Osorio et al.,2016). Σε 

ότι αφορά την εποχική διακύμανση των συγκεντρώσεων της ουσίας τα αποτελέσματα είναι 

συχνά αντικρουόμενα και αυτό γιατί οι περιοχές που μελετώνται έχουν διαφορετικά 

χαρακτηριστικά. Πιο συγκεκριμένα, σε υδατικά σώματα όπου σημαντικό ρόλο παίζει η 

εποχιακή μεταβλητότητα των κατακρημνίσεων και της ροής του νερού, οι συγκεντρώσεις που 

μετρώνται τους χειμερινούς μήνες ή μετά από έντονα φαινόμενα (πλημύρα ή παλίρροια) 

είναι συχνά χαμηλότερες λόγω της αραίωσης (Aydin & Talinli, 2013, Lara-Martin et al., 2014, 

Osorio et al., 2014). Ωστόσο, σε αντίστοιχες μελέτες έχει αποδειχθεί ότι εξίσου σημαντικό 

ρόλο μπορεί να αποτελέσει η χαμηλότερη θερμοκρασία που παρατηρείται κατά τους 

ψυχρούς μήνες καθώς επηρεάζεται ο ρυθμός βιοαπομάκρυνσής (Azzouz & Ballesteros, 2013) 

όπως επίσης και η αυξημένη κατανάλωση του φαρμάκου στη διάρκεια του χειμώνα για την 

αντιμετώπιση νοσημάτων.  

Σε έρευνα που έγινε σε ποτάμια των ΗΠΑ, η IBU ανιχνεύτηκε με μέση και μέγιστη 

συγκέντρωση τα 200 και 1000 ng L-1 αντίστοιχα (Kolpin et al., 2002) ενώ σε αντίστοιχη μελέτη 

που έγινε σε ευρωπαϊκά ποτάμια, η ουσία ανιχνεύτηκε στο 62% των δειγμάτων, ωστόσο η 

μέση και μέγιστη συγκέντρωση ήταν μεγαλύτερες, 395 και 31000 ng L-1, αντίστοιχα (Loos et 

al., 2009). Σε 5 ποταμούς της Κίνας, οι οποίοι δέχονται επεξεργασμένα λύματα, η IBU 

ανιχνεύτηκε σε ποσοστό 80%, και η μέση και μέγιστη συγκέντρωση ήταν 18,6 και 86 ng L-1, 

αντίστοιχα (Liu et al., 2015). Σε ότι αφορά τα δεδομένα που αφορούν την Ελλάδα (Κατερίνη) 

η IBU ανιχνεύτηκε σε εύρος 1 έως 67 ng L-1 (Stasinakis et al., 2012). 

Τέλος, στα υπόγεια νερά, πανευρωπαϊκή μελέτη των Loos et al. (2010) έδειξε ότι η IBU 

ανιχνεύτηκε σε χαμηλή συχνότητα (6.7%), με μέση και μέγιστη συγκέντρωση 3 ng L-1 και 395 

ng L-1, αντίστοιχα. Ωστόσο, αντίθετα αποτελέσματα έδειξε μελέτη στις ΗΠΑ όπου αν και 

παρουσίασε χαμηλή συχνότητα ανίχνευσης στα υπόγεια νερά (2.1%) ωστόσο η μέγιστη 

συγκέντρωση που μετρήθηκε ήταν αρκετά υψηλότερη στα 3.11 μg L-1 (Barnes et al., 2008). 
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2.3.3 Ναπροξένη (Naproxen, NPX) 

2.3.3.1 Γενικά 

Η Ναπροξένη (Naproxen, NPX), κατά IUPAC 2-(6-μέθοξυ ναφθαν-2-υλο) προπανοικό οξύ, 

ανήκει στην οικογένεια 2-αρυλο-προπιονικών οξέων (profen) των NSAIDs. Πρόκειται για ένα 

καρβοξυλικό οξύ με ασύμμετρο άτομο α-άνθρακα και με μια μεθόξυ ομάδα στο δακτύλιο 

του ναφθαλενίου (Εικόνα 2.5). Είναι ένα μη-στεροειδές, αντιφλεγμονώδες φάρμακο με 

αναλγητική και αντιπυρετική δράση και χρησιμοποιείται κυρίως για την θεραπεία της 

ρευματοειδούς αρθρίτιδας. Χρησιμοποιείται ωστόσο και στην κτηνιατρική. Σε μελέτη που 

έγινε το 2011 σε 15 χώρες του ανατολικού και δυτικού κόσμου, υπολογίστηκε ότι η NPX αν 

και καταλαμβάνει την τρίτη θέση ανάμεσα στα δημοφιλέστερα NSAIDs, το μερίδιο αγοράς 

που της αντιστοιχεί είναι σχετικά μικρό (<10%) παρόλο που αποτελεί ένα από τα 

ασφαλέστερα μη συνταγογραφούμενα αντιφλεγμονώδη φάρμακα (McGettigan & Henry, 

2013).  

Είναι άοσμη, με λευκό ή υπόλευκο χρώμα που παρασκευάζεται σε μορφή κρυσταλλικής 

σκόνης. Βάσει των φυσικοχημικών χαρακτηριστικών της (Πίνακας 2.10) πρόκειται για μια 

ουσία μέτριας υδροφοβικότητας υποδεικνύοντας μη σημαντική ικανότητα να προσροφάται 

στη σωματιδιακή ύλη, με μικρή διαλυτότητα στο νερό, αλλά υψηλή διαλυτότητα σε 

οργανικούς διαλύτες (Nakada, et al., 2007).  

 

Εικόνα 2.5: Χημική δομή NPX 

(Πηγή: PubChem) 
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Πίνακας 2.10: Φυσικοχημικές ιδιότητες της NPX 

NPX 

Μοριακός τύπος C14H14O3 

Μοριακό βάρος 230.25916 g mole-1 

Διαλυτότητα στο νερό 15.9 mg L-1 at 25°C 

Σημείο τήξεως  153 - 155 °C 

Τάση ατμών  1.89 × 10-6 mm Hg at 25°C 

Σταθερά Henry 3.39 × 10-10 atm·m3 mole-1 

pKa 4.15 

Log Kow 3.18 

Log Koc 2.52 

Πηγή: (PubChem & TOXNET) 

 

Η έκθεση στη NPX ενδέχεται να εμποδίσει αναστρέψιμα ή μη, τη δράση ενζύμων και 

ορμονών που επηρεάζουν τις λειτουργίες του συκωτιού, των νεφρών και του γαστρικού 

συστήματος. Από μελέτες που έχουν πραγματοποιηθεί για τον προσδιορισμό της τοξικότητας 

της ουσίας σε υδρόβιους οργανισμούς έχει αποδειχθεί ότι είναι μέτρια τοξική για άλγη, 

ασπόνδυλα και φυτά που συναντώνται συχνά σε υδατικά οικοσυστήματα, στα οποία 

καταλήγουν λύματα από εγκαταστάσεις επεξεργασίας λυμάτων (Cleuvers et al., 2003, 

Verlicchi et al., 2012). Από μελέτες που έχουν γίνει έχει αποδειχθεί ότι η τοξικότητα της 

ουσίας είναι μεγαλύτερη στις εξόδους των ΕΕΛ συγκριτικά με τους υδατικούς αποδέκτες 

(Gros et al., 2010, Martín et al., 2012). Τέλος, όσον αφορά στις παρενέργειες στον ανθρώπινο 

οργανισμό από την κατανάλωση της ΝΡΧ συγκριτικά με άλλα NSAIDs, σε έρευνες που έχουν 

γίνει φαίνεται ότι είναι το λιγότερο επιβλαβές για το καρδιαγγειακό σύστημα (Olsen et al., 

2011).  

 

2.3.3.2 Παρουσία της NPX στις εκροές ΕΕΛ 

H NPX αποτελεί μια ουσία συχνά ανιχνεύσιμη στα ανεπεξέργαστα νοσοκομειακά και 

αστικά απόβλητα (Kosma et al., 2010, Luo et al., 2014) και αυτό εξηγείται τόσο από την ευρεία 
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χρήση της, όσο και από το γεγονός ότι σε ένα μεγάλο ποσοστό αποβάλλεται από τον 

ανθρώπινο οργανισμό χωρίς να μεταβολιστεί (60%) (Kosjek et al., 2005). Οι ποσότητες 

εισόδου στις ΕΕΛ συχνά παρουσιάζουν εποχικές διακυμάνσεις (Yu et al., 2013, Lindholm-

Lehto et al.,2016, Papageorgiou et al., 2016) ενώ στις εξόδους οι συγκεντρώσεις είναι 

συνήθως της τάξης των ng L-1 (Πίνακας 2.11). Σε πανευρωπαϊκή μελέτη των Loos et al. (2013) 

όπου ελήφθησαν δείγματα από τις εκροές 90 διαφορετικών ΕΕΛ σε όλη την ΕΕ η συχνότητα 

ανίχνευσης της ουσίας ήταν 66% με μέση και μέγιστη παρατηρούμενη συγκέντρωση τα 26.7 

ng L-1 και 958 ng L-1 αντίστοιχα. Ο κυρίαρχος μηχανισμός απομάκρυνσης της ένωσης είναι η 

βιοδιάσπασή της ενώ δεν παρατηρείται σημαντική προσρόφηση της ουσίας στην ιλύ 

(Carballa et al., 2004, Suárez et al., 2005, Urase & Kikuta, 2005, Sim et al., 2010, Jelic et al., 

2011, Samaras et al., 2013). Τέλος, στη βιβλιογραφία έχουν καταγραφεί διαφορετικοί βαθμοί 

απόδοσης για τις συμβατικές ΕΕΛ, οι οποίοι κυμαίνονται σε μεγάλο εύρος ανάλογα με τις 

λειτουργικές παραμέτρους της εγκατάστασης (υδραυλικός χρόνος παραμονής, ηλικία ιλύος) 

ή την εποχή του χρόνου και τις συγκεντρώσεις εισόδου της ουσίας.  

Πίνακας 2.11: Συγκεντρώσεις της NPX στην έξοδο ΕΕΛ (εντός παρενθέσεων το ποσοστό 

απομάκρυνσης) 

Χώρα NPX (ng L-1) Πηγή 

Ιαπωνία 10-100 (<50%) Nakada et al., 2006 

ΗΠΑ 90 -280 (>85%) Yu et al., 2013 

Ισπανία 990-2580 (37-75%) Martín et al., 2012 

Ελλάδα n.d.(>85%) Papageorgiou et al., 2016 

Ελλάδα 183-654 Stasinakis et al., 2012 

Ελλάδα 10-90 (>90%) Samaras et al., 2013 

Ελλάδα 2-110 (>76%) Samaras et al., 2013 

Ελλάδα n.d. - 534 Kosma et al., 2014 

Ελλάδα n.d – 700 (10-65%) Kosma et al., 2010 

Κορέα 37-166 (>95%) Behera et al., 2011 

Σουηδία 288 (>90%) Zorita et al., 2009 
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Φιλανδία 150-1900 (55-98%) Lindqvist et al., 2005 

Αγγλία 170-370 (<58->74%) Kaspryk-Hordern et al., 2009 

 

2.3.3.3 Παρουσία της NPX στο υδάτινο περιβάλλον 

Από μελέτες που έχουν γίνει σε υδατικούς αποδέκτες έχει φανεί ότι η NPX ανιχνεύεται 

σε μεγάλη συχνότητα στα επιφανειακά νερά και συνήθως οι συγκεντρώσεις της είναι της 

τάξης των μερικών ng L-1. Πιο, συγκεκριμένα, σε μελέτη που έγινε σε περισσότερα από 100 

ποτάμια σε 27 ευρωπαϊκές χώρες, το 69% των δειγμάτων ήταν θετικό στην παρουσία την 

ουσίας και η μέση και μέγιστη συγκέντρωση που προσδιορίστηκε ήταν 38 και 2027 ng L-1 

αντίστοιχα (Loos et al., 2009). Της ίδιας τάξης αποτελέσματα έχουν δημοσιευτεί και για 

ποταμό στην Ελλάδα, όπου η ΝΡΧ ανιχνεύτηκε σε εύρος <3-322 ng L-1 (Stasinakis et al., 2012). 

Επιπροσθέτως, όπως και με την Ibuprofen, έτσι και η ΝΡΧ παρουσιάζει διακυμάνσεις στις 

μετρούμενες συγκεντρώσεις στα υδάτινα σώματα, με μεγαλύτερες τιμές να καταγράφονται 

κατά τους χειμερινούς μήνες συγκριτικά με τους θερινούς (Azzouz & Ballesteros, 2013, Nam 

et al., 2014).  

Τέλος, σε ότι αφορά στα υπόγεια νερά, μελέτες δείχνουν ότι η ουσία ανιχνεύεται σε 

σημαντικά μικρότερο ποσοστό. Συγκεκριμένα, σε πανευρωπαϊκή μελέτη παρουσιάστηκε ότι 

η ΝΡΧ δεν ανιχνεύτηκε σε κανένα από τα δείγματα που ελήφθησαν (Loos et al., 2010), ενώ 

σε αντίστοιχη μελέτη για τα υπόγεια νερά στην Ισπανία το ποσοστό των θετικών δειγμάτων 

ήταν εξαιρετικά χαμηλό (3.8%) με εύρος συγκέντρωσης 145-263 ng L-1 (Teijon et al., 2010).  

 

2.3.4 Δικλοφενάκη (Diclofenac, DCF) 

2.3.4.1 Γενικά 

Η Δικλοφενάκη (Diclofenac, DCF), κατά IUPAC 2-(2-(2,6-διχλωρο φαινυλο αμινο) φαινυλ) 

ακετικό οξύ, είναι ένα μη στερεοειδές αντιφλεγμονώδες φάρμακο (NSAID) και 

χρησιμοποιείται για την μείωση των φλεγμονών και για την ανακούφιση από πόνους, καθώς 

και ως αναλγητικό σε καταστάσεις όπως αρθριτικά και οξείς πόνους. Η DCF είναι από τα 

δημοφιλέστερα NSAIDs σε 100 χώρες ανά τον κόσμο, όπως καταγράφεται στους καταλόγους 

βασικών φαρμάκων που δημοσιεύονται στον Παγκόσμιο Οργανισμό Υγείας. Πιο 

συγκεκριμένα, αποτελεί το τρίτο πιο συχνό αντιφλεγμονώδες με ποσοστό 74%, μετά από την 

ασπιρίνη (88%) και την IBU (90%) (WHO, 2012). Επιπροσθέτως, σε μελέτη που 
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πραγματοποιήθηκε ανάμεσα σε 15 χώρες υπολογίστηκε ότι η DCF αποτελεί το πιο δημοφιλές 

αντιφλεγμονώδες, καταλαμβάνοντας περίπου το 30% του μεριδίου της αγοράς, το οποίο 

αντιστοιχεί στο άθροισμα του μεριδίου αγοράς των τριών αμέσως πιο δημοφιλών NSAIDs, 

υποδεικνύοντας την ευρεία κατανάλωσή του (McGettigan & Henry, 2013). Στο εμπόριο, η 

DCF είναι διαθέσιμη σε πολλές μορφές, όπως είναι οι αλοιφές και τα gel για δερματικές 

εφαρμογές, οι σταγόνες για τα μάτια και οι ενέσεις. Στον άνθρωπο, ο μεταβολισμός του 

φαρμάκου γίνεται στο ήπαρ και αποβάλλεται μέσω του ουροποιητικού συστήματος και της 

χολής. Το ποσοστό απέκκρισης της ουσίας χωρίς να υποστεί μεταβολισμό είναι πολύ μικρό 

έως μηδενικό ενώ περίπου το 65% της θεραπευτικής δόσης αποβάλλεται στα ούρα ως 

συνδυασμός μητρικής ένωσης και μεταβολιτών (Wishart et al. 2006).  

Τα δομικά χαρακτηριστικά του DCF περιλαμβάνουν δύο αρωματικούς δακτυλίους (ο 

ένας εκ των οποίων περιλαμβάνει το καρβοξύλιο και ο δεύτερος δύο άτομα χλωρίου) 

ενωμένους με μία αμινομάδα, εξασφαλίζοντας έτσι την ευκαμψία μεταξύ των επιπέδων που 

σχηματίζουν οι δύο δακτύλιοι (Εικόνα 2.6). Πρόκειται για ουσία με λευκό χρώμα που 

παρασκευάζεται σε κρυσταλλική μορφή με μικρή διαλυτότητα στο νερό και μέτρια 

υδροφοβικότητα (Πίνακας 2.12).  

 

 

Εικόνα 2.6: Χημική δομή DCF 

(Πηγή: PubChem) 
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Πίνακας 2.12: Φυσικοχημικές ιδιότητες της DCF 

DCF 

Μοριακός τύπος C14H10 Cl2NO2Na 

Μοριακό βάρος 318.130469 g mole-1 

Διαλυτότητα στο νερό 2.4 mg L-1 at 25°C 

Σημείο τήξεως  156 - 158 °C 

Τάση ατμών  6.14 × 10-8 mm Hg at 25°C 

Σταθερά Henry 4.73 × 10-12 atm·m3 mole-1 

pKa 4.15 – 4.2 

Log Kow 4.51 

Log Koc 2.39 

Πηγή: (PubChem & TOXNET) 

 

Μελέτες αναφέρουν ότι η DCF είναι ουσία με μέτρια και σε αρκετές περιπτώσεις υψηλή 

τοξικότητα σε βακτήρια, ασπόνδυλα, άλγη και ψάρια (Fent et al., 2006, Hernando et al., 2006, 

Li, 2013, Yan et al., 2014). Πιο συγκεκριμένα, έχει αποδειχθεί ότι έχει την ιδιότητα να 

συσσωρεύεται σε τοξικά επίπεδα στα ηπατικά κύτταρα, στα νεφρά και στα βράγχια ψαριών 

(Schwaiger et al., 2004, Triebskorn et al., 2004), ενώ έχει αποδειχθεί ότι η DCF ακολουθεί τους 

ίδιους μηχανισμούς στα ψάρια και στα θηλαστικά προκαλώντας τις ίδιες επιπτώσεις στο 

αιματολογικό, βιοχημικό και ενζυμικό προφίλ των οργανισμών (Elliott et al, 1995, Sanchez et 

al., 2002, Hoeger et al., 2005, Saravanan et al., 2011). Ο μηχανισμός δράσης της DCF, όπως 

και των περισσότερων NSAIDs, βασίζεται στην αναστολή των ενζύμων που εμπλέκονται στη 

ρύθμιση του κυκλοφορικού και τη λειτουργία των νεφρών και των αγγείων (Hargus et al., 

1995, Hickey et al., 2001, Sanchez et al.,2002). Στο ζωικό πληθυσμό, το σημαντικότερο 

περιστατικό τοξικότητας που έχει αναφερθεί αφορά στη μείωση του αριθμού τριών ειδών 

γυπών οι οποίοι εκτέθηκαν σε πτώματα ζώων στα οποία προηγουμένως είχαν χορηγηθεί 

ποσότητες του φάρμακου για την αντιμετώπιση ασθενειών (Oaks et al., 2004, Fent et al., 

2006, Barceló & Petrovic, 2007). Ο πληθυσμός των πτηνών μειώθηκε δραματικά, σε ποσοστό 
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95% καθώς προκαλούσε στους γύπες προβλήματα στο ουροποιητικό σύστημα με 

αποτέλεσμα το γρήγορο θάνατό τους (Naidoo & Swan, 2008).  

Στον άνθρωπο ενδέχεται να προκαλέσει παρενέργειες όπως η νεφροπάθεια, η 

ηπατοτοξικότητα και τα γαστρικά προβλήματα ενώ αποτελεί το αντιφλεγμονώδες με το 

υψηλότερο καρδιαγγειακό ρίσκο έχοντας ωστόσο σχετικά μικρή διαφορά συγκριτικά με τα 

υπόλοιπα NSAIDs (Olsen et al., 2011, Trelle et al., 2011, McGettigan & Henry, 2013). Τέλος, 

σημαντικό παράγοντα στην τοξικότητα που εμφανίζει η ουσία παίζει η πιθανή παρουσία 

άλλων ενώσεων (πχ IBU) ή μιγμάτων με τις οποίες ενδέχεται να δρα συνεργιστικά 

προκαλώντας σημαντικότερες αρνητικές επιπτώσεις (Cleuvers, 2003, Pomati et al., 2008). 

Όσον αφορά στην υπάρχουσα νομοθεσία της ΕΕ, η DCF σύμφωνα με την οδηγία 

2013/39/ΕΕ (άρθρο 8β) έχει συμπεριληφθεί στη λίστα παρακολούθησης των ουσιών για τις 

οποίες πρέπει να συλλέγονται δεδομένα παρακολούθησης σε επίπεδο Ευρωπαϊκής Ένωσης 

με σκοπό να διευκολυνθεί ο καθορισμός των κατάλληλων μελλοντικών μέτρων σύμφωνα με 

την οδηγία 2000/60/ΕΚ, για την αντιμετώπιση του κινδύνου που προκύπτει από την 

παρουσία της ουσίας. Επίσης, μετά από το περιστατικό τοξικότητας με τους γύπες στην Ινδία, 

απαγορεύτηκε το 2005 η παραγωγή και χρήση του κτηνιατρικού DCF ενώ αργότερα 

απαγορεύτηκε στο Νεπάλ και το Πακιστάν.  

 

2.3.4.2 Παρουσία της DCF στις εκροές ΕΕΛ 

Μελέτες που έχουν γίνει τα τελευταία χρόνια, υποδεικνύουν τη συχνή παρουσία της DCF 

στις εισόδους των εγκαταστάσεων επεξεργασίας αστικών και νοσοκομειακών αποβλήτων 

(Kosma et al., 2010, Luo et al., 2014), ενώ παράλληλα έχει εξεταστεί και η εποχική 

διακύμανση που παρουσιάζουν οι συγκεντρώσεις της, με τις υψηλότερες να καταγράφονται 

κατά τη διάρκεια των χειμερινών μηνών (Gracia-Lor et al., 2012, Yu et al., 2013, Papageorgiou 

et al., 2016). Σε ότι αφορά στα δεδομένα για Ευρωπαϊκές ΕΕΛ, σε μελέτη των Loos et al. 

(2013), η συχνότητα ανίχνευσης της DCF ήταν 89% με μέση και μέγιστη παρατηρούμενη 

συγκέντρωση τα 50 ng L-1 και 174 ng L-1 αντίστοιχα. Στον Πίνακα 2.13, παρουσιάζονται οι 

συγκεντρώσεις του φαρμάκου στα επεξεργασμένα λύματα και τα αντίστοιχα ποσοστά 

απομάκρυνσής του από τις εγκαταστάσεις. Φαίνεται, ότι οι συγκεντρώσεις στις εκροές είναι 

της τάξης των ng L-1 έως μερικών μg L-1 ενώ η αποτελεσματικότητα της απομάκρυνσης 

ποικίλει για τις διαφορετικές εγκαταστάσεις. Πιο συγκεκριμένα, έχει παρατηρηθεί ότι τα 

ποσοστά απομάκρυνσης που έχουν καταγραφεί σε διάφορες ΕΕΛ κυμαίνονται σε μεγάλο 

εύρος, από 0 έως 90%, ωστόσο στην πλειοψηφία των περιπτώσεων η απομάκρυνση 

κυμαίνεται στην περιοχή του 21-40% (Zhang et al., 2008). Η μεγάλη διακύμανση στη 
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αποτελεσματικότητα μπορεί να αποδοθεί στις διαφορετικές λειτουργικές παραμέτρους της 

εγκατάστασης, όπως ο υδραυλικός χρόνος παραμονής, αλλά και στην εποχικότητα και τις 

φορτίσεις εισόδου της ουσίας. Τέλος, όσον αφορά στην προσρόφηση του DCF στην ιλύ των 

εγκαταστάσεων, φαίνεται ότι σε ουδέτερες τιμές pH, που συνήθως λειτουργούν οι 

συμβατικές ΕΕΛ, δεν προσροφάται σε υψηλό βαθμό (Joss et al., 2006, Martin et al., 2012, 

Samaras et al., 2013, Alvarino et al., 2014) και κατά συνέπεια οι συγκεντρώσεις που 

ανιχνεύονται είναι μικρές (Martin et al., 2012, Yu et al., 2013, Yan et al., 2014).  

Πίνακας 2.13: Συγκεντρώσεις της DCF στην έξοδο ΕΕΛ (εντός παρενθέσεων το ποσοστό 

απομάκρυνσης)  

Χώρα DCF (ng L-1) Πηγή 

Ελλάδα n.d - 2600 (<20%) Kosma et al., 2010 

Ελλάδα n.d. - 163 Kosma et al., 2014 

Ελλάδα 459- 7000 Stasinakis et al., 2012 

Ελλάδα n.d. – 2668 (<45%) Papageorgiou et al., 2016 

Ελλάδα 180 - 880 (65-85%) Samaras et al., 2013 

Ελλάδα 150 - 1070 (>5 - 75%) Samaras et al., 2013 

Κορέα 13 - 49 (>80%) Behera et al., 2011 

Αγγλία 98 – 179 (<30%) Kaspryk-Hordern et al., 2009 

Σουηδία 493 (<10%) Zorita et al., 2009 

ΗΠΑ 210 - 620 (<10%) Yu et al., 2013 

Κίνα <LOQ Yan et al., 2014 

 

2.3.4.3 Παρουσία της DCF στο υδάτινο περιβάλλον 

Αν και η DCF αποτελεί μια από τις πιο συχνά ανιχνεύσιμες φαρμακευτικές ουσίες στα 

επιφανειακά νερά, με συχνότητα ανίχνευσης μεγαλύτερη του 80% (Iglesias et al., 2014, Liu et 

al., 2015), εντούτοις οι συγκεντρώσεις που καταγράφονται είναι σχετικά χαμηλές (μερικά 

ng/L) (Aydin & Talinli, 2013, Shanmugam et al., 2014, Gonzalez-Rey et al.,2015, Inam et. al., 
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2015). Αυτό φαίνεται και από τη συγκεντρωτική μελέτη που έγινε για περισσότερα από 100 

Ευρωπαϊκά ποτάμια, όπου η DCF ανιχνεύτηκε στο 83% των δειγμάτων, με μέση και μέγιστη 

συγκέντρωση τα 17 και 247 ng L-1, αντίστοιχα (Loos et al., 2009), ενώ σε παρόμοια 

αποτελέσματα κατέληξαν οι Liu et al. (2015) για ποταμούς της Κίνας με την ουσία να 

ανιχνεύεται σε όλα τα δείγματα (100%) με μέση τιμή τα 56.5 ng L-1 και μέγιστη τα 356 ng L-1. 

Επιπροσθέτως, πρέπει να σημειωθεί ότι αρκετές μελέτες συσχετίζουν την παρουσία της 

ουσίας στους υδατικούς αποδέκτες με την εποχή του έτους και αυτό κυρίως λόγω της 

αυξημένης χρήσης του φαρμάκου κατά τους χειμερινούς μήνες (Osorio et al., 2012, Osorio et 

al., 2016). Πιο συγκεκριμένα, σε πρόσφατη έρευνα των Azzouz & Ballesteros (2013) σε ποτάμι 

στην Ισπανία, η συγκέντρωση που μετρήθηκε κατά μέσο όρο το χειμώνα (259 ng L-1) ήταν 

περίπου 2 φορές μεγαλύτερη από του φθινοπώρου (150 ng L-1) και 4 φορές από εκείνη του 

καλοκαιριού (58 ng L-1).  

Τέλος, στα υπόγεια νερά οι συγκεντρώσεις της ουσίας είναι αρκετά χαμηλές με 

πανευρωπαϊκή μελέτη των Loos et al. (2010) να καταγράφει ότι η DCF ανιχνεύτηκε με χαμηλή 

συχνότητα (4.9%) και η μέγιστη συγκέντρωση ήταν μόλις 24 ng L-1.  

 

2.3.5 Κετοπροφένη (Ketoprofen, KTP) 

2.3.5.1 Γενικά 

Η Κετοπροφένη (Ketoprofen, KTP), κατά IUPAC 2 (3-βενζολο-φαινυλo) προπιονικό οξύ, 

ανήκει στην οικογένεια 2-αρυλο-προπιονικών οξέων (profen) των NSAIDs. Πρόκειται για μια 

υπόλευκη, άοσμη, μη υγροσκοπική λεπτή έως κοκκώδης σκόνη και αποτελεί όξινη 

φαρμακευτική ουσία με μια καρβοξυλική ομάδα στη χημική της δομή (Εικόνα 2.7). Κατά 

κύριο λόγο χρησιμοποιείται για την αντιμετώπιση του πόνου, του πυρετού και των 

φλεγμονών ενώ αρκετά συχνά χορηγείται για τη θεραπεία νοσημάτων όπως η ρευματοειδής 

αρθρίτιδα, η σπονδυλίτιδα και η οστεοαρθρίτιδα (Diaz–Reval, et al., 2004). Επίσης, σε 

αρκετές περιπτώσεις χρησιμοποιείται και στην κτηνιατρική (Palomer et al., 2002). Ωστόσο, 

παρά το εύρος χρήσης του φαρμάκου, τις μειωμένες παρενέργειες και την 

αποτελεσματικότητά του, φαίνεται ότι καταλαμβάνει ένα από τα μικρότερα μερίδια της 

αγοράς, περίπου 1-2% (McGettigan & Henry, 2013). Στο εμπόριο, η KTP είναι διαθέσιμη σε 

μορφή χαπιού, gel, spray και εμπλάστρων για τοπική εφαρμογή ενώ σε ότι αφορά τη διάθεσή 

της, αυτή εξαρτάται από τη νομοθεσία της εκάστοτε χώρας και σε πολλές περιπτώσεις 

χρειάζεται συνταγογράφηση για την προμήθεια συγκεκριμένων σκευασμάτων. Στον 

άνθρωπο ο μεταβολισμός του φαρμάκου γίνεται εξολοκλήρου στο ήπαρ και περίπου το 80% 
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της χορηγούμενης δόσης αποβάλλεται μέσω του ουροποιητικού συστήματος, κυρίως ως 

γλυκουρονικός μεταβολίτης, σε χρονικό διάστημα 24 ωρών (Wishart et al. 2006).  

Τα δομικά χαρακτηριστικά της KTP περιλαμβάνουν δύο φαινολικούς δακτυλίους 

ενωμένους σε ένα κεντρικό μόριο άνθρακα ενώ ως ομάδες υποκατάστασης έχει ένα μεθύλιο, 

ένα υδρογόνο και ένα καρβοξύλιο (Εικόνα 2.7). Πρόκειται για ουσία ευδιάλυτη στην 

αιθανόλη, το χλωροφόρμιο, την ακετόνη και τον αιθέρα, αλλά με μικρή διαλυτότητα στο νερό 

και μέτρια υδροφοβικότητα (Πίνακας 2.14) (Nakada, et al., 2007). 

 

Εικόνα 2.7: Χημική δομή KTP 

(Πηγή: PubChem) 

Πίνακας 2.14: Φυσικοχημικές ιδιότητες της DCF 

KTP 

Μοριακός τύπος C16H14O3 

Μοριακό βάρος 254.28056 g mole-1 

Διαλυτότητα στο νερό 51 mg L-1 at 25°C 

Σημείο τήξεως  93 - 96 °C 

Τάση ατμών  3.32 × 10-8 mm Hg at 25°C 

Σταθερά Henry 2.12 × 10-11 atm·m3 mole-1 

pKa 4.45 

Log Kow 3.12 

Log Koc 0.2 

Πηγή: (PubChem, Gao & Deshusses, 2011) 
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Σε ότι αφορά την τοξικότητα της KTP, έχει αποδειχθεί σε ότι είναι μέτρια και σε αρκετές 

περιπτώσεις υψηλή για βακτήρια, ψάρια και πτηνά (Mulcahy et al., 2003, Brown et al., 2007, 

Hernando et al., 2006, Naidoo et al., 2010, Cuklev et al. 2012). Ο μηχανισμός δράσης της 

ουσίας αφορά κυρίως στην αναστολή δραστηριότητας συγκεκριμένων ενζύμων που 

συμμετέχουν στη ρύθμιση διάφορων λειτουργιών των οργανισμών και κυρίως των νεφρών, 

του ήπατος και του καρδιαγγειακού συστήματος. Πιο συγκεκριμένα, έχει αναφερθεί 

τοξικότητα στην ιριδίζουσα πέστροφα με αρνητικές επιπτώσεις στην ιστολογία των οργάνων 

και στην έκφραση των γονιδίων, μετά από έκθεσή της σε συγκεντρώσεις 1 μg L-1 (Cuklev et 

al., 2012), ενώ παρατηρήθηκε θνησιμότητα σε πάπιες που είχε χορηγηθεί το φάρμακο με 

εμφανείς διαταραχές στο ουροποιητικό σύστημα (Mulcahy et al., 2003). Σε μελέτες που 

έχουν γίνει, έχει φανεί ότι η ΚΤΡ βιοσυσσωρεύεται σε μικρότερο βαθμό στους υδρόβιους 

οργανισμούς από την DCF και για αυτό το λόγο έχει εξεταστεί η πιθανή αντικατάστασή της 

για περιπτώσεις που παρατηρείται μεγάλη τοξικότητα. Μια τέτοια ενδεικτική περίπτωση 

αποτελεί το περιστατικό της θνησιμότητας μεγάλου αριθμού γυπών ύστερα από 

κατανάλωση ζώων στα οποία είχε χορηγηθεί DCF, όπως αναφέρθηκε σε προηγούμενη 

παράγραφο. Ωστόσο, σε εργασία των Naidoo et al. (2010) όπου χορηγήθηκε δόση της 

δραστικής ουσίας ΚΤΡ, παρουσιάστηκαν τα ίδια χαρακτηριστικά νεφροτοξικότητας, 

ηπατοτοξικότητας και ουρικής αρθρίτιδας όπως και με την DCF, συμπεραίνοντας ότι και η 

ΚΤΡ είναι τοξική για τα συγκεκριμένα πτηνά. Τέλος, αξίζει να σημειωθεί ότι ο συντελεστής 

βιοσυσσώρευσης αυξάνεται στις περιπτώσεις πειραμάτων με λύματα εξόδου ΕΕΛ και αυτό 

διότι τα συστατικά των λυμάτων ενδέχεται να επηρεάζουν το μεταβολισμό και την 

απορρόφηση των NSAIDs από τους οργανισμούς (Cuclev et al., 2012). 

 

2.3.5.2 Παρουσία της ΚΤΡ στις εκροές ΕΕΛ 

Τα τελευταία χρόνια στη βιβλιογραφία έχουν πραγματοποιηθεί μελέτες που αφορούν 

στην παρουσία της ΚΤΡ στα ανεπεξέργαστα και επεξεργασμένα λύματα των ΕΕΛ, ενώ η 

αποτελεσματικότητα της απομάκρυνσης ποικίλει για τις διαφορετικές εγκαταστάσεις. Οι 

συγκεντρώσεις στις εκροές είναι της τάξης των μερικών δεκάδων ng L-1 και σε μελέτη των 

Loos et al. (2013), η συχνότητα ανίχνευσης της ΚΤΡ στα επεξεργασμένα λύματα ευρωπαϊκών 

ΕΕΛ ήταν 48% με μέση και μέγιστη παρατηρούμενη συγκέντρωση τα 86 ng L-1 και 1653 ng L-1 

αντίστοιχα. Όπως φαίνεται στον Πίνακα 2.15, τα ποσοστά απομάκρυνσης της ουσίας 

παρουσιάζουν μεγάλες διακυμάνσεις και αυτό μπορεί να αποδοθεί τόσο στις διαφορετικές 

λειτουργικές παραμέτρους των εγκαταστάσεων όσο και στα διαφορετικά χαρακτηριστικά 

των εισερχόμενων λυμάτων (Kimura et al., 2007, Yu et al., 2009, Verlicchi et al., 2012, Maeng 
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et al., 2013). Επιπροσθέτως στη βιβλιογραφία έχει εξεταστεί η εποχική διακύμανση που 

παρουσιάζουν τα φορτία εισόδου του φαρμάκου στις εισόδους των ΕΕΛ με τις μεγαλύτερες 

τιμές να καταγράφονται κατά τους χειμερινούς μήνες (Gracia-Lor et al., 2012, Yu et al., 2013, 

Papageorgiou et al., 2016). Ωστόσο, σε διαφορετικά αποτελέσματα κατάλεξαν σε μελέτη τους 

οι Lindholm-Lehto et al. (2016), καταγράφοντας τις υψηλότερες συγκεντρώσεις της ουσίας 

στις ΕΕΛ κατά τη διάρκεια του καλοκαιριού.  

Τέλος, όσον αφορά την προσρόφηση του ΚΤΡ στην ιλύ των εγκαταστάσεων, φαίνεται ότι 

σε ουδέτερες τιμές pH, δεν προσροφάται σε υψηλό βαθμό (Nakada et al., 2006, Simpa et al., 

2010, Ziylan & Ince, 2011, Verlicchi et al., 2012, Samaras et al., 2013) και συνεπώς οι 

συγκεντρώσεις που ανιχνεύονται είναι πολύ μικρές (Martin et al., 2012, Yu et al., 2013).  

Πίνακας 2.15: Συγκεντρώσεις της KTP στην έξοδο ΕΕΛ (εντός παρενθέσεων το ποσοστό 

απομάκρυνσης)  

Χώρα KTP (ng L-1) Πηγή 

Ελλάδα 743 ± 554 Stasinakis et al., 2012 

Ελλάδα n.d. – 220 (66%) Papageorgiou et al., 2016 

Ελλάδα <LOD-120 (89±9) Samaras et al., 2013 

Ελλάδα <LOD-90 (83±21) Samaras et al., 2013 

Κορέα 0 - 37 (87±18%%) Behera et al., 2011 

Αγγλία 18-16 (43-85%) Kaspryk-Hordern et al., 2009 

ΗΠΑ 29 (95%) Yu et al., 2013 

Ταιβάν  68-128 (30-50%) Fang et al., 2012 

Ισπανία <700 (>80%) Jelic et al., 2011 

Ισπανία 120 – 420 (<50%) Gracia-Lor et al., 2012 

 

2.3.5.3 Παρουσία της ΚΤΡ στο υδάτινο περιβάλλον 

Όπως αναφέρθηκε παραπάνω, η KTP χρησιμοποιείται ευρύτατα στη θεραπεία 

ασθενειών και έτσι είναι αναμενόμενο να έχει σχετικά υψηλή συχνότητα ανίχνευσης στα 

επιφανειακά και υπόγεια νερά. Εντούτοις, παρά την ευρεία παρουσία της στα υδάτινα 
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σώματα, οι συγκεντρώσεις που μετρώνται είναι πολύ χαμηλές και σε αρκετές περιπτώσεις 

κάτω από τα όρια ανίχνευσης των μεθόδων (Lara-Martin et al., 2014, Shanmugam et al., 2014, 

Gonzalez-Rey et al.,2015). Πιο συγκεκριμένα, σε μελέτη των Loos et al. (2009) η μέση και 

μέγιστη συγκέντρωση που μετρήθηκε ήταν 10 και 239 ng L-1 αντίστοιχα ενώ παρόμοια 

αποτελέσματα έχουν δημοσιευτεί για ποταμό στην Ελλάδα, όπου η KTP ανιχνεύτηκε σε 

εύρος <0.4 έως 395 ng L-1 (Stasinakis et al., 2012). Επιπροσθέτως, στη βιβλιογραφία αρκετές 

μελέτες συσχετίζουν την παρουσία και τη συγκέντρωση της ουσίας στους υδατικούς 

αποδέκτες με την εποχή του έτους και τις υδρολογικές συνθήκες της περιοχής (Osorio et al., 

2012, Azzouz & Ballesteros, 2013, Osorio et al., 2014, Lindholm-Lehto et al.,2016, Osorio et 

al., 2016).  

Τέλος, σε ότι αφορά τα υπόγεια νερά, σε πανευρωπαϊκή μελέτη των Loos et al., (2010) 

η ουσία ανιχνεύτηκε με μικρή συχνότητα (10.4% των δειγμάτων ήταν θετικά) ωστόσο η 

μέγιστη μετρούμενη συγκέντρωση ξεπερνούσε το 1 μg L-1 (2.9 μg L-1). Πιο συγκεκριμένα, από 

τα δείγματα που ελήφθησαν, περίπου στο 10% και 5% του συνόλου προσδιορίστηκε 

συγκέντρωση μεγαλύτερη των 10 ng L-1 και 0.1 μg L-1 αντίστοιχα.  
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3. Τύχη αναδυόμενων μικρορύπων κατά την επεξεργασία των 

αποβλήτων και κυρίως κατά την απολύμανση των αστικών 

λυμάτων  

3.1 Εισαγωγή 

Οι εγκαταστάσεις επεξεργασίας λυμάτων (ΕΕΛ) σχεδιάζονται και κατασκευάζονται ώστε 

να απομακρύνονται ή να τροποποιούνται τα επιβλαβή χαρακτηριστικά των λυμάτων, όπως 

ορίζονται από την Ευρωπαϊκή Νομοθεσία, με απώτερο σκοπό την προστασία και την 

εξασφάλιση της ποιότητας των τελικών αποδεκτών των επιμέρους κλασμάτων των 

επεξεργασμένων αποβλήτων. Πιο συγκεκριμένα, οι τυπικές ΕΕΛ σχεδιάζονται κυρίως για να 

απομακρύνουν τα αιωρούμενα στερεά, το οργανικό φορτίο και τις ενώσεις αζώτου και 

φωσφόρου ενώ, τα τελευταία χρόνια που παρακολουθούνται οι οργανικοί μικρορύποι, 

παρατηρείται συγχρόνως και μια μερική ή/και πλήρης απομάκρυνση των ενώσεων αυτών 

στα διάφορα στάδια επεξεργασίας. Τα αποτελέσματα που έχουν δημοσιευτεί μέχρι σήμερα 

συσχετίζουν άμεσα τη χημική δομή, τις φυσικοχημικές ιδιότητες των εκάστοτε ουσιών και τις 

λειτουργικές παραμέτρους των εγκαταστάσεων, με τους επιμέρους μηχανισμούς που 

λαμβάνουν χώρα μέσα στις ΕΕΛ, όπως είναι η προσρόφηση στα αιωρούμενα στερεά και η 

βιοαπομάκρυνση (Rogers 1996, Birkett & Lester, 2003, Fent et al., 2006, Nakada, et al., 2006, 

Stasinakis et al., 2008, Samaras et al., 2013). Παρόλα αυτά, αν και η μετατροπή ή/και η 

αποικοδόμηση είναι οι δύο διαδικασίες που μπορούν να μειώσουν τις συγκεντρώσεις των 

ουσιών στις ΕΕΛ, ωστόσο υπάρχει σχετική αβεβαιότητα ως προς τους μηχανισμούς 

απομάκρυνσης, καθώς λαμβάνουν μέρος ταυτόχρονα πολλές διαφορετικές διεργασίες. 

Παραδείγματος χάριν, σε ότι αφορά την απομάκρυνση των διάφορων ενώσεων κατά τη 

δευτεροβάθμια βιολογική επεξεργασία, οι διεργασίες ενδέχεται να περιλαμβάνουν την 

προσρόφηση στις βιοκροκίδες και την απομάκρυνση μέσω της περίσσειας ιλύος, τη 

βιολογική ή χημική αποικοδόμηση, την υδρόλυση και την πτητικοποίηση εντός της 

δεξαμενής αερισμού.  

Επιπλέον, σημαντικό κομμάτι της επεξεργασίας των υγρών λυμάτων που έχει μελετηθεί 

στη διεθνή βιβλιογραφία και παρουσιάζει αξιόλογο ενδιαφέρον, αποτελεί το στάδιο της 

απολύμανσης, το οποίο αν και έχει ως κύριο σκοπό την καταστροφή των παθογόνων 

μικροοργανισμών, ωστόσο παρεμπιπτόντως καταγράφει και μια ταυτόχρονη καταστροφή 

(οξείδωση) διάφορων οργανικών συνθετικών ενώσεων που ανιχνεύονται στα 

επεξεργασμένα λύματα. Όπως παρουσιάστηκε σε προηγούμενο κεφάλαιο, η αποδοτικότητα 
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των ΕΕΛ ως προς την απομάκρυνση των EDCs και των NSAIDs ποικίλει, ενώ σε αρκετές 

περιπτώσεις είναι ικανοποιητική. Εντούτοις, λόγω του ότι οι ουσίες είναι ενεργές και τοξικές 

ακόμη και σε πολύ χαμηλές συγκεντρώσεις, δημιουργείται η ανάγκη για περαιτέρω μελέτη 

και βελτιστοποίηση των μεθόδων επεξεργασίας λυμάτων, ώστε κατά το δυνατόν να 

ελαχιστοποιούνται οι συγκεντρώσεις που απορρίπτονται στον τελικό αποδέκτη. 

Στις παρακάτω παραγράφους παρουσιάζονται τα δεδομένα σχετικά με τους 

μηχανισμούς απομάκρυνσής που λαμβάνουν χώρα στη γραμμή επεξεργασίας των 

αποβλήτων και επηρεάζουν τις συγκεντρώσεις των ουσιών στο υγρό και στερεό κλάσμα, ενώ 

στη συνέχεια δίνονται αναλυτικότερες πληροφορίες σε ότι αφορά την τύχη των ουσιών 

αυτών κατά την απολύμανση των λυμάτων μέσω των δύο πιο συχνά χρησιμοποιούμενων 

μεθόδων, της χλωρίωσης και της ακτινοβόλησης με υπεριώδη ακτινοβολία. 

 

3.2 Τύχη EDCS και NSAIDs κατά την επεξεργασία με ενεργό ιλύ 

Τα τελευταία χρόνια έχει μελετηθεί εκτενώς η τύχη και η συμπεριφορά διάφορων 

οργανικών συνθετικών ενώσεων μέσα στα διαφορετικά στάδια επεξεργασίας των λυμάτων, 

όπου αποδεικνύεται ότι οι κύριες οδοί απομάκρυνσης των μικρορύπων και τα ποσοστά 

μείωσής τους εξαρτώνται σε μεγάλο βαθμό τόσο από τις ιδιότητες της κάθε ουσίας όσο και 

από τα επιμέρους λειτουργικά χαρακτηριστικά της εκάστοτε εγκατάστασης. Σε ότι αφορά τις 

φυσικοχημικές ιδιότητες των ουσιών, έχει αποδειχθεί ότι για τον προσδιορισμό της 

απομάκρυνσης των ενώσεων μέσω της ρόφησης σε αιωρούμενα στερεά και στη βιομάζα, 

σημαντικό ρόλο παίζει ο συντελεστής διασποράς στερεού-νερού (Kd) που ορίζεται ως ο λόγος 

μεταξύ της συγκέντρωσης ενός στερεού στην στερεή φάση προς την συγκέντρωση στην υγρή 

φάση σε συνθήκες ισορροπίας. Αναλυτικότερα, ο συντελεστής Kd εκφράζει τους δύο κύριους 

μηχανισμούς ρόφησης των ουσιών, οι οποίοι περιλαμβάνουν α) την απορρόφησή τους μέσω 

υδροφοβικών αλληλεπιδράσεων και χαρακτηρίζεται από την τιμή του συντελεστή κατανομής 

οκτανόλης/νερού (Kow) και β) την προσρόφησή τους μέσω ηλεκτροστατικών 

αλληλεπιδράσεων οι οποίες χαρακτηρίζονται από τη σταθερά διάστασης (pKa) των ουσιών. 

Συνεπώς, ενώσεις με υψηλές τιμές Kow (logKow>4.0) έχουν την τάση να προσροφώνται στα 

αιωρούμενα στερεά ενώ ταυτόχρονα πολύ σημαντικό ρόλο στη διεργασία παίζει το pH του 

διαλύματος μέσα στο οποίο λαμβάνει χώρα ο μηχανισμός.  

Βάσει των παραπάνω και σε συνδυασμό με τα χαρακτηριστικά των EDCs, τα οποία 

παρουσιάστηκαν εκτενώς σε προηγούμενο κεφάλαιο, προκύπτει ότι οι ουσίες τείνουν να 

συσσωρεύονται στην ιλύ των ΕΕΛ λόγω της μη πολικότητάς τους και κυρίως λόγω της 
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υδροφοβικής φύσης τους. Αντιθέτως, συστατικά τα οποία έχουν χαμηλές τιμές pKa, όπως οι 

όξινες φαρμακευτικές ουσίες στις οποίες συμπεριλαμβάνονται τα NSAIDs, είναι λιγότερο 

υδρόφοβα σε ουδέτερα pH, καθώς υπάρχουν σε μορφή ιόντος και οι αρνητικά φορτισμένες 

ουσίες δεν παρουσιάζουν μεγάλη τάση να προσροφώνται, παραμένοντας κατά κύριο λόγο 

στην υδατική φάση. Ωστόσο, συχνά ο μηχανισμός της προσρόφησης ενισχύεται, καθώς το pH 

του διαλύματος μεταβάλλεται, πλησιάζοντας την τιμή διάστασης της κάθε ουσίας. Εν 

κατακλείδι, προκύπτει ότι για τα NSAIDs η προσρόφηση στην ιλύ δε θεωρείται σημαντική 

διεργασία απομάκρυνσης από τα λύματα, όπως αυτό αποδεικνύεται και από τα χαμηλά 

επίπεδα ανίχνευσης των ουσιών στην ιλύ (Carballa et al., 2004, Clara et al., 2005, Sim et al., 

2010, Sipma et al., 2010, Behera et al., 2011, Jelic et al., 2011), ενώ αντιθέτως οι τεχνικές 

φυσικής απομάκρυνσης, όπως είναι η καθίζηση, έχουν ως αποτέλεσμα την απομάκρυνση των 

EDCs από τη διαλυτή φάση μέσω παγίδευσής τους στην πρωτοβάθμια και στην 

δευτεροβάθμια ιλύ (Bester, 2003, Heidler & Halden, 2007, Ying & Kookana, 2007, Stasinakis 

et al., 2008, Nie et al., 2012). Ως εκ τούτου, η βιοαπομάκρυνση φαίνεται να είναι ο κύριος 

μηχανισμός απομάκρυνσης των όξινων NSAIDs από τις ΕΕΛ (Clara et al., 2005, Quintana et al., 

2005, Joss et al., 2006, Barceló & Petrovic, 2007, Matamoros et al., 2009a, Jelic et al., 2011, 

Collado et al., 2012, Maeng et al., 2013), ενώ παρατηρούνται επίσης πολύ σημαντικά 

ποσοστά απομάκρυνσης και των EDCs μέσω βιολογικών διεργασιών (Federle et al., 2002, 

Singer et al., 2002, Clara et al., 2005, Stasinakis et al., 2010). Ωστόσο, από τη βιβλιογραφία 

προκύπτει ότι αν και η βιοαπομάκρυνση μπορεί να συμβεί σε οποιοδήποτε στάδιο της 

επεξεργασίας (αναερόβιο, ανοξικό, αερόβιο), εν τούτοις φαίνεται να εξαρτάται και από τα 

λειτουργικά χαρακτηριστικά των εγκαταστάσεων, όπως είναι ο χρόνος παραμονής των 

στερεών (SRT) και ο υδραυλικός χρόνος παραμονής (HRT) (Kreuzinger et al., 2004, Fent et al., 

2006, Barceló & Petrovic, 2007, Kimura et al., 2007, Maeng et al., 2013).  

 

3.2.1 Bisphenol A (BPA) 

Σε μελέτες που έχουν πραγματοποιηθεί σε ΕΕΛ και αφορούν στη Δισφαινόλη Α (BPA), 

διαπιστώθηκαν ικανοποιητικές απομακρύνσεις της ουσίας σε τυπικά συστήματα ενεργού 

ιλύος (Kasprzyk-Hordern et al., 2009, Stasinakis et al., 2010, Samaras et al., 2013, Luo et al., 

2014). Σε εργασία τους οι Clara et al. (2005), πραγματοποιώντας πειράματα εργαστηριακής 

κλίμακας, παρατήρησαν μείωση της ουσίας σε ποσοστό 90% όταν ο χρόνος παραμονής των 

στερεών στην εγκατάσταση (solids retention time, SRT) ήταν 13 και 26 ημέρες, ενώ δεν 

κατέγραψαν καμία απομάκρυνση για SRT 2 ημέρων. Ωστόσο, σε αντίθετα αποτελέσματα 

κατέληξαν οι Stasinakis et al. (2010) δείχνοντας ότι οι μικροοργανισμοί που 
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χρησιμοποιήθηκαν στα πειράματα είχαν την ικανότητα να βιοαπομακρύνουν την ουσία 

(>90%) ανεξάρτητα από την SRT που εφαρμόστηκε (3, 10 και 20 ημέρες), καταγράφοντας 

όμως παράλληλα μικρότερο ποσοστό ανίχνευσης της ένωσης στην ιλύ με την αύξηση της SRT. 

Επιπλέον, συγκριτικές μελέτες δείχνουν ότι η συγκέντρωση της BPA στην πρωτοβάθμια 

λάσπη είναι υψηλότερη από αυτή στη δευτεροβάθμια, κάτι που δικαιολογείται από το 

γεγονός ότι καθώς το μέγεθος των κροκίδων μειώνεται, η συνολική βιοδιαθεσιμότητα και τα 

ποσοστά βιοαπομάκρυνής της προσροφημένης BPA αυξάνονται, και έτσι παρατηρείται 

μείωση στη συγκέντρωση της ουσίας (Mohapatra et al., 2011). Από τα παραπάνω και από 

μελέτες βασισμένες σε ισοζύγια μάζας όπου καταγράφονται υψηλά ποσοστά 

βιοαπομάκρυνσης και μικρότερα προσρόφησης (Pothitou et al., 2008, Stasinakis et al., 2008, 

Nie et al., 2012), συνεπάγεται ότι η βιοαπομάκρυνση είναι ο κύριος μηχανισμός 

απομάκρυνσης της BPA από τις ΕΕΛ. Ειδικότερα για τους μικροοργανισμούς των ΕΕΛ έχουν 

εντοπιστεί δύο μεταβολικές οδοί της BPA, στις οποίες α) γίνεται παραγωγή δραστικών 

ενώσεων οι οποίες είτε ενσωματώνονται στο κύτταρο είτε μετατρέπονται σε CO2 και νερό 

(της 4-Hydroxyacetephenone και της 4-Hydroxybenzoic Acid) και β) γίνεται παραγωγή των 

παραπροϊόντων 2,2-Bis-(4-hydroxyphenyl)-1-propanol και 2,3-Bis-(4-hydroxyphenyl)-1,2-

propanediol (Staples et al., 1998). 

 

3.2.2 Triclosan (TCS) 

Σε ότι αφορά στη συμπεριφορά της Τρικλοζάνη (TCS) μέσα στις ΕΕΛ, από μελέτες που 

έχουν πραγματοποιηθεί φαίνεται πως η ουσία απομακρύνεται μέσω του μηχανισμού της 

βιοαπομάκρυνσης και της προσρόφησης (Federle et al, 2002, Ying, et al., 2007, Stasinakis et 

al., 2007, Ying & Kookana, 2007, Stasinakis et al., 2010, Svenningsen et al., 2011). Οι Singer et 

al. (2002) παρατήρησαν απομάκρυνση της TCS από τις ΕΕΛ σε ποσοστό υψηλότερο του 90%, 

από το οποίο έδειξαν ότι περίπου το 79% οφείλεται στην αερόβια και αναερόβια αποδόμηση 

ενώ το 15% στην προσρόφηση στην ενεργό ιλύ. Ωστόσο, σε άλλες μελέτες ισοζυγίων μάζας 

παρατηρήθηκαν υψηλότερα ποσοστά προσρόφησης, της τάξης του 40% έως 60% (Heidler & 

Halden, 2007, Stasinakis et al., 2008, Samaras et al., 2013), όπου η διαφορά μεταξύ των 

αποτελεσμάτων ενδέχεται να οφείλεται στο διαφορετικό τρόπο λειτουργίας και σχεδιασμό 

των εγκαταστάσεων, όπως είναι η ύπαρξη ή όχι πρωτοβάθμιας δεξαμενής καθίζησης. Όσον 

αφορά στη συμπεριφορά της TCS μέσα στις ΕΕΛ, σε μελέτη τους οι Stasinakis et al. (2007) 

παρατήρησαν την ταχεία μείωσή της από την υγρή φάση αμέσως μετά την είσοδο στη 

δεξαμενή αερισμού, υποδεικνύοντας αρχικά την προσρόφηση της ουσίας στα αιωρούμενα 

στερεά και την μετέπειτα βιοαπομάκρυνσή της από τους μικροοργανισμούς. Επιπλέον, έχει 
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αποδειχθεί ότι σημαντικός παράγοντας στην απομάκρυνση της ουσίας από τις ΕΕΛ είναι η 

SRT που εφαρμόζεται, δείχνοντας ότι η απομάκρυνση του TCS ενισχύεται καθώς η SRT και 

συγκέντρωση βιομάζας αυξάνεται, καταγράφοντας όμως παράλληλα μικρότερο ποσοστό 

ανίχνευσης της ένωσης στην ιλύ (Stasinakis et al., 2010). Τέλος, αν και μελέτες έχουν δείξει 

ότι οι αυτότροφικοί μικροοργανισμοί είναι πιο ευαίσθητοι συγκριτικά με τους 

ετεροτροφικούς στην παρουσία του TCS, ωστόσο φαίνεται ότι η τοξικότητα που εμφανίζεται 

μειώνεται κατά πολύ μετά τον εγκλιματισμό της βιομάζας στην ουσία, ανακτώντας εκ νέου 

την ικανότητα νιτροποίησης και απομάκρυνσης του COD (Stasinakis et al., 2007).  

 

3.2.3 Νonylphenol, (NP), Nonylphenols ethoxylates (NPnEOs) 

Μελετώντας την τύχη της Εννεϋλοφαινόλης (NP) και των Αιθοξυλιωμένων 

Εννεϋλοφαινολών (NPnEOs) και τα ποσοστά απομάκρυνσής τους στις ΕΕΛ, φαίνεται ότι 

δύναται να διαφέρουν ανάμεσα σε διαφορετικές εγκαταστάσεις συνδέοντας την 

απομάκρυνση των ενώσεων τόσο με την αρχική συγκέντρωσή τους στα λύματα όσο και με 

τον τύπο και το βαθμό επεξεργασίας που εφαρμόζεται. Εντούτοις, στην πλειοψηφία των 

μελετών, οι βαθμοί απόδοσης των τυπικών ΕΕΛ ως προς την απομάκρυνση της NP και των 

NP1EO και NP2EO είναι ικανοποιητικοί και ξεπερνούν το 70% (Lagana et al., 2004, Drewes et 

al., 2005, Melcer et al.,2006, Nie et al., 2012, Huang, et al., 2014).  

Σε μελέτη τους οι Ahel et al. (1994) αναφέρουν ότι κατά τη διάρκεια της πρωτοβάθμιας 

επεξεργασίας των λυμάτων επικρατούν οι NPnEOs με μεγάλο μήκος αλυσίδας, οι οποίες κατά 

τη δευτεροβάθμια επεξεργασία διασπώνται σε ουσίες μικρότερης αλυσίδας όπως είναι η 

NP1EO, η NP2EO και η NP, ενώ αντίστοιχη διάσπαση φαίνεται να πραγματοποιείται και κατά 

τη διάρκεια της σταθεροποίησης της ιλύος μέσω αναερόβιας χώνευσης (Hernandez-Raquet 

et al., 2007, Patureau et al., 2008, Samaras et al., 2013). Αναλυτικότερα, σε ότι αφορά τους 

επιμέρους μηχανισμούς απομάκρυνσης των ενώσεων αυτών από τις ΕΕΛ, φαίνεται πως 

κυρίαρχο ρόλο παίζει η βιοαπομάκρυνση ενώ παράλληλα ένα σημαντικό ποσοστό της μάζας 

τους προσροφάται στην ιλύ (Stasinakis et al., 2008, Nie et al., 2012, Samaras et al., 2013). Αν 

και από μελέτες ισοζυγίων μάζας υπολογίστηκαν σημαντικά ποσοστά βιοαπομάκρυνσης της 

NP, της τάξης του 80%, και ποσοστά προσρόφησης, μεταξύ 10% και 20% (Fauser et al., 2003, 

Nie et al., 2012), ωστόσο, σε μελέτη τους οι Samaras et al. (2013) κατέγραψαν υψηλότερα 

ποσοστά προσρόφησης, υπολογίζοντας ότι το 35% έως 56% της απομάκρυνσης οφείλεται 

στην προσρόφηση και 26-56% στην βιοαπομάκρυνση. Αντίστοιχα αποτελέσματα έχουν 

δημοσιευτεί και για τις NP1EO και NP2EO όπου υπολογίστηκε ότι τα ποσοστά της 

προσρόφησης κυμαίνονται μεταξύ 18% και 26% για την NP1EO και 20-30% για την NP2EO, 
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ενώ κυρίαρχος μηχανισμός απομάκρυνσής από στις ΕΕΛ φαίνεται ότι είναι η 

βιοαπομάκρυνση με ποσοστά 66-74% και 60-73% αντίστοιχα (Stasinakis et al., 2008, Samaras 

et al., 2013). Η σημαντική συμβολή των βιολογικών διεργασιών στην απομάκρυνση των 

εννεϋλιοφαινολικών ενώσεων φαίνεται και από μελέτες στις οποίες καταγράφονται 

υψηλότερα ποσοστά απομάκρυνσης κατά τους θερμούς μήνες συγκριτικά με τους 

ψυχρότερους, όπου υποδεικνύεται η εξάρτηση της βιοαπομάκρυνσης από τη θερμοκρασία 

(Planas et al., 2002).  

 

3.2.4 Ibuprofen (IBU) 

Εν συνεχεία, μελετώντας αναλυτικότερα τις ουσίες από τη δεύτερη κατηγορία 

μικρορύπων της παρούσας εργασίας, και πιο συγκριμένα σε ότι αφορά στην όξινη 

φαρμακευτική ουσία Ιμπουπροφένη (IBU), αναφέρεται στη βιβλιογραφία ως εγγενώς 

βιοδιασπάσιμη ένωση και σε πολλές μελέτες καταγράφεται η σχεδόν πλήρης απομάκρυνσή 

της από τη γραμμή επεξεργασίας των λυμάτων (Fent, et al., 2006, Joss et al., 2006, Suarez et 

al., 2010, Behera et al., 2011, Samaras et al., 2013, Stasinakis et al., 2013). Επίσης, όπως 

εξηγήθηκε και παραπάνω, λόγω των φυσικοχημικών ιδιοτήτων της, η ουσία δεν έχει την τάση 

να προσροφάται και συνεπώς δεν ανιχνεύεται στην πρωτοβάθμια ή στη δευτεροβάθμια 

λάσπη (Stasinakis et al., 2013). Ωστόσο, σε μελέτη των Urase & Kikuta (2005) διαπιστώθηκε 

ότι η προσρόφηση στην ιλύ μπορεί να αυξηθεί υπό όξινες συνθήκες, καθώς το pH τείνει προς 

την τιμή της σταθεράς διάστασης της ένωσης (pka=4.9), ενώ το αντίθετο συμβαίνει καθώς το 

pH γίνεται αλκαλικό. Επίσης, σε μελέτη τους οι Clara et al. (2005) παρατήρησαν ότι σε 

εγκαταστάσεις που λειτουργούν με μικρές SRT (2 ημέρες) η IBU αποδομείται σε μικρότερο 

ποσοστό (20%), φτάνοντας ωστόσο το 90% για SRT μεγαλύτερο των 10 ημερών. Θετική 

συσχέτιση μεταξύ της συγκέντρωσης των μικροοργανισμών με το ρυθμό και το ποσοστό 

απομάκρυνσης της ουσίας κατέγραψαν επίσης, οι Collado et al. (2012) σε πειράματα που 

πραγματοποίησαν με βιομάζα από συμβατική ΕΕΛ. Τέλος, σημαντικό ενδιαφέρον σε ότι 

αφορά την τύχη της IBU παρουσιάζουν οι κύριοι πρώτοι μεταβολίτες της (καρβοξυ-IBU και 

υδροξυ-IBU) οι οποίοι ανιχνεύονται τόσο στις εισόδους όσο και στις εξόδους των ΕΕΛ και 

φαίνεται να είναι όχι μόνο πιο τοξικοί από την μητρική ένωση αλλά και σε πολλές 

περιπτώσεις πιο δύσκολα βιοαποδομήσιμοι (Weigel et al., 2004).  

 

 

 

 



    Τύχη EDCS και NSAIDs στις ΕΕΛ 

57 
 

3.2.5 Naproxen (NPX) 

Παρόμοια συμπεριφορά εμφανίζει και η Ναπροξένη (NPX) στα διάφορα στάδια 

επεξεργασίας των συμβατικών ΕΕΛ, με μελέτες να αναφέρουν ως κυρίαρχο μηχανισμό 

απομάκρυνσής της, τη βιοδιάσπαση ενώ δεν εμφανίζει την τάση να προσροφάται στην ιλύ 

(Carballa et al., 2004, Suárez et al., 2005, Urase and Kikuta, 2005, Sim et al., 2010, Jelic et al., 

2011, Samaras et al., 2013). Η μέτρια υδροφοβικότητα της ουσίας συμπεραίνεται, πέραν των 

φυσικοχημικών ιδιοτήτων της και από τη χαμηλή απομάκρυνση που παρουσιάζει στο στάδιο 

της πρωτοβάθμιας επεξεργασίας, υποδεικνύοντας μη σημαντική προσρόφηση στα 

σωματίδια της πρωτοβάθμιας λάσπης (Behera et al., 2011). Ωστόσο, η διεργασία της 

προσρόφησης μπορεί να ενισχυθεί όταν το pH κινείται σε πιο όξινες τιμές κοντά στη σταθερά 

pka της ουσίας (Urase & Kikuta, 2005). Αν και οι μελέτες που έχουν πραγματοποιηθεί σε ΕΕΛ 

δείχνουν ότι η κύρια οδός απομάκρυνσης της NPX είναι η βιοαπομάκρυνση, ωστόσο οι 

βαθμοί απόδοσης που έχουν καταγραφεί ποικίλουν και κυμαίνονται σε μεγάλο εύρος 

ανάλογα με τις λειτουργικές παραμέτρους της εγκατάστασης (υδραυλικός χρόνος 

παραμονής, ηλικία ιλύος) και τις εποχικές εναλλαγές που ενδέχεται να μεταβάλλουν τα 

φορτία εισόδου. Πιο συγκεκριμένα, σε μελέτη που πραγματοποίησαν οι Metcalfe et al. 

(2003) σε συμβατικές ΕΕΛ, έδειξαν ότι για υδραυλικούς χρόνους παραμονής μεγαλύτερους 

των 12 ωρών, η απομάκρυνση της NPX ενισχύεται ενώ επιπρόσθετα έχει αποδειχθεί ότι για 

μονάδες που λειτουργούν σε μεγαλύτερο SRT η βιοδιάσπαση που επιτυγχάνεται είναι 

υψηλότερη (Suarez et al., 2005, Jelic et al., 2011).  

 

3.2.6 Diclofenac (DCF) 

Σε ότι αφορά στη φαρμακευτική ουσία Δικλοφενάκη (DCF), σε μελέτες που έχουν γίνει 

και αφορούν στην απομάκρυνσή της από συμβατικές ΕΕΛ με ενεργό ιλύ, προκύπτει ότι είναι 

μια δύσκολα βιοδιασπάσιμη ένωση (Quintana et al., 2005, Kimura et al., 2007, Jelic et al., 

2011, Chen et al., 2015, Pomies et al., 2015) και όπως με τα υπόλοιπα όξινα φάρμακα, δεν 

προσροφάται σε σημαντικό βαθμό όταν επικρατούν ουδέτερες συνθήκες pH (Joss et al., 

2006, Carballa et al., 2007, Martin et al., 2012, Samaras et al., 2013, Alvarino et al., 2014) με 

συνέπεια οι συγκεντρώσεις που ανιχνεύονται στην ιλύ των εγκαταστάσεων να είναι μικρές 

(Martin et al., 2012, Yu et al., 2013, Yan et al., 2014). Εν τούτοις, σε μελέτη τους οι Behera et 

al. (2011) έδειξαν ότι περίπου το 28% της ουσίας απομακρύνεται μέσω της πρωτοβάθμιας 

επεξεργασίας, ενώ και οι Ternes et al. (2004) κατέγραψαν υψηλότερη προσρόφηση του 

φαρμάκου στην πρωτοβάθμια συγκριτικά με τη δευτεροβάθμια ιλύ, αποδίδοντας ωστόσο 
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αυτή τη διαφορά στον κρίσιμο παράγοντα της τιμής του pH (6,6 και 7,5 αντίστοιχα) (Ternes 

et al., 2004).  

Κατά τη δευτεροβάθμια επεξεργασία των ΕΕΛ έχουν δημοσιευτεί πολλά αντικρουόμενα 

αποτελέσματα στην απομάκρυνση του DCF με εύρος βιοαπομάκρυνσης από σχεδόν 

μηδενικό (Heberer et al., 2002, Tauxe-Wuersch et al., 2005, Zorita et al., 2009, Kosma et al., 

2010, Jelic et al., 2011, Samaras et al., 2013, Yu et al., 2013) έως και σε ποσοστό μεγαλύτερο 

του 75% (Behera et al., 2011, Samaras et al., 2013). Επίσης, σε συγκεντρωτική μελέτη τους οι 

Zhang et al. (2008) κατέληξαν ότι στην πλειοψηφία των μελετών που έχουν δημοσιευτεί η 

απομάκρυνση του φαρμάκου ήταν είτε μηδενική είτε κυμάνθηκε στην περιοχή του 21-40%. 

Οι Quintana et al. (2005) οι οποίοι ερεύνησαν την βιοδιάσπαση του DCF στην ενεργό ιλύ δεν 

βρήκαν κανένα μετασχηματισμό της ουσίας για πάνω από 28 μέρες, ούτε όταν η DCF ήταν η 

μόνη πηγή άνθρακα, ούτε και όταν προστέθηκε μαζί με εύκολα βιοαποδομήσιμο οργανικό 

υπόστρωμα (σκόνη γάλακτος). Οι διαφορετικές αποδόσεις των ΕΕΛ ενδέχεται να οφείλονται 

στις λειτουργικές παραμέτρους των εγκαταστάσεων όπως αναφέρουν οι Kreuzinger et al. 

(2004) οι οποίοι έδειξαν υψηλότερα ποσοστά βιοαπομάκρυνσης της ουσίας για SRT 

μεγαλύτερο των 8 ημερών, κάτι που όμως έρχεται σε αντίθεση με αποτελέσματα της 

εργασίας των Samaras et al. (2013) όπου δεν παρατηρήθηκε εξάρτηση της απομάκρυνσης 

από την ηλικία ιλύος, με μέση μείωση 75% και 39% για SRT 8 και 18 ημέρες αντίστοιχα, και 

με τα αποτελέσματα των Chen et al. (2015) οι οποίοι δεν παρατήρησαν καμία μείωση για SRT 

μεταξύ 15 και 47 ημερών. 

 

3.2.7 Ketoprofen (KTP) 

Αντίστοιχη συμπεριφορά παρουσιάζει και η φαρμακευτική ουσία Κετοπροφένη (KTP) 

μέσα στις ΕΕΛ, όπου καταγράφεται ο διαχωρισμός της στην υδατική φάση και η μη 

προσκόλλησή της σε σωματίδια (Behera et al., 2011, Jelic et al., 2011, Ziylan et al., 2011, 

Samaras et al., 2013) έχοντας ως κύριο μηχανισμό απομάκρυνσης από τα λύματα τη 

βιοδιάσπαση. Ωστόσο, σε μελέτες που έχουν δημοσιευτεί, καταγράφονται διακυμάνσεις στις 

αποδόσεις των εγκαταστάσεων, παρουσιάζοντας ποσοστά απομάκρυνσης μικρότερα του 

50% (Radjenovic et al., 2009, Sipma et al., 2010, Fang et al., 2012, Gracia-Lor et al., 2012) έως 

και ποσοστά άνω του 80% (Fent et al., 2006, Samaras et al., 2013, Behera et al., 2011, Jelic et 

al., 2011). Οι Verlicchi et al. (2012) σε συγκεντρωτική έρευνά τους αναφέρουν ότι σημαντικό 

παράγοντα στην επίτευξη υψηλοτέρων ποσοστών βιοαπομάκρυνσης της ουσίας στις ΕΕΛ, 

αποτελεί ο χρόνος παραμονής των στερεών αφού από μελέτες έχει φανεί ότι αυξανομένης 

της SRT αυξάνεται και η απομάκρυνση του φαρμάκου. Αυτό έρχεται σε συμφωνία με τα 
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αποτελέσματα των Maeng et al. (2013) οι οποίοι παρατήρησαν τη συμβολή των 

νιτροποιητικών βακτηρίων στη βιοαπομάκρυνση του KTP, αφού όταν αναστάλθηκε η 

νιτροποίηση κατέγραψαν μείωση κατά 20% του ποσοστού απομάκρυνσης, υποδεικνύοντας 

ως βέλτιστη SRT εκείνη που επιτρέπει την ανάπτυξη των νιτροποιητών.  

Τέλος, θα πρέπει να αναφερθεί ότι βάσει των φυσικοχημικών ιδιοτήτων των υπό 

εξέταση ουσιών, και συγκεκριμένα της σταθεράς Henry και της πίεσης ατμών, χαρακτηρίζεται 

ως αμελητέα και δεν δικαιολογείται η απομάκρυνση των ενώσεων από τις ΕΕΛ μέσω 

πτητικοποίησης (Birkett & Lester, 2003, Thompson et al., 2005). 
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3.3 Τύχη EDCS και NSAIDs κατά την απολύμανση των λυμάτων 

Η απολύμανση είναι συνήθως το τελευταίο στάδιο στην επεξεργασία των λυμάτων και 

έχει ως στόχο την απαλλαγή της τελικής εκροής από τους παθογόνους μικροοργανισμούς. 

Όλες οι μέθοδοι απολύμανσης στοχεύουν στην καταστροφή των βακτηριδίων, ιών και των 

λοιπών μικροοργανισμών που πιθανόν να είναι φορείς ασθενειών, ή μπορούν να εξελιχθούν 

σε τέτοιους. Οι συνηθέστερες μέθοδοι με τις οποίες γίνεται η απολύμανση στις ΕΕΛ είναι 

κυρίως με την προσθήκη χλωρίου, όζοντος και με υπεριώδη ακτινοβολία.  

 

3.3.1 Χλωρίωση 

Σήμερα η πιο συνηθισμένη μέθοδος απολύμανσης στις ΕΕΛ είναι η χλωρίωση των 

λυμάτων, η οποία επιτυγχάνεται με προσθήκη του χλωρίου είτε σε μορφή αερίου είτε λόγω 

του χαμηλότερου κόστους του σε μορφή υποχλωριώδους οξέος (Deborde & von Gunten, 

2008). Το μεγαλύτερο πλεονέκτημα της χλωρίωσης είναι η εξαιρετικά υψηλή 

αποτελεσματικότητά της ως προς την απαλλαγή των λυμάτων από τους παθογόνους 

μικροοργανισμούς, ωστόσο εμφανίζει σημαντικά μειονεκτήματα μεταξύ των οποίων τα 

κυριότερα είναι: α) η εξάρτηση της μορφής του χλωρίου από το pH του διαλύματος (HOCl, 

ClO-, Cl2), αφού οι διαφορετικές μορφές του οξειδωτικού μέσου παρουσιάζουν σημαντικές 

διαφοροποιήσεις ως προς την δραστικότητα τους και β) η δημιουργία τοξικών 

παραπροϊόντων, όπως τα τριαλογομεθάνια (THMs) και τα αλοοξικά οξέα (HAAs), τα οποία 

σχηματίζονται από την αντίδραση του χλωρίου με τις οργανικές ενώσεις που ενδέχεται να 

υπάρχουν στα λύματα. Επίσης, σε αρκετές περιπτώσεις η χλωρίωση οργανικών ρύπων έχει 

ως αποτέλεσμα τη δημιουργία παραπροϊόντων τα οποία συχνά είναι πιο τοξικά και πιο 

σταθερά από τη μητρική ένωση. 

 

Χημική Συμπεριφορά του χλωρίου στο νερό 

Μετά την προσθήκη του χλωρίου στο νερό σχηματίζεται υποχλωριώδες οξύ μέσω 

υδρόλυσης σύμφωνα με την ακόλουθη εξίσωση: 

𝐶𝑙2 + 𝐻2𝑂 
 
↔𝐻𝑂𝐶𝑙 + 𝐶𝑙− +𝐻+   (3.1) 

Όπου το υποχλωριώδες οξύ (HOCl), που είναι ένα ασθενές οξύ, στη συνέχεια διασπάται 

στα υγρά διαλύματα σε ιόντα υδρογόνου (Η+) και υποχλωριώδη ιόντα (ΟCl-) μέσω ιοντισμού 

σύμφωνα με την ακόλουθη εξίσωση: 
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𝐻𝑂𝐶𝑙
 
→𝐻+ + 𝑂𝐶𝑙−     (3.2) 

Ωστόσο, η παρουσία του υποχλωριώδους οξέος στο διάλυμα εξαρτάται κυρίως από το 

pH, με την ποσότητα του HOCl να είναι μεγαλύτερη στην παρουσία όξινων συνθηκών, αφού 

η σταθερά διάστασής του είναι pKa=7.54. Ως εκ τούτου, αν το pH του διαλύματος είναι 

μεγαλύτερο του 8, έχει ως αποτέλεσμα τον ιοντισμό του ασθενούς οξέος (HOCl) σε 

υποχλωριώδες ιόν (OCl-). Αναλυτικότερα, στην Εικόνα 3.1 παρουσιάζεται η κατανομή του Cl2, 

του HOCl και του ClO- συναρτήσει του pH του διαλύματος για θερμοκρασία 250C, όπου 

φαίνεται ότι η υδρόλυση του Cl2 σχεδόν ολοκληρώνεται για pH>4 ενώ στο εύρος pH 6 έως 9 

οι κυρίαρχες μορφές είναι το HOCl και OCl-, τα οποία συνιστούν το λεγόμενο «ελεύθερο 

διαθέσιμο χλώριο» ή «υπολειμματικό χλώριο». Ωστόσο, θα πρέπει να σημειωθεί ότι 

σημαντικό ρόλο παίζει και το ποια μορφή είναι κυρίαρχη στο διάλυμα, καθώς οι 

διαφορετικές μορφές χλωρίου εμφανίζουν διαφορές στην δραστικότητά τους με τους 

μικροοργανισμούς και τους μικρορύπους. Πιο συγκεκριμένα, το υποχλωριώδες οξύ (HOCl) 

είναι η μορφή με τη μεγαλύτερη δραστικότητα συγκριτικά με τα άλλα είδη τα οποία συνήθως 

βρίσκονται σε χαμηλές συγκεντρώσεις ή εμφανίζουν ανεπαρκή δραστικότητα για να είναι 

αποτελεσματικά (Deborde & von Gunten, 2008). Συνεπώς, όπως προκύπτει από την Εικόνα 

3.1, η απολυμαντική δράση του χλωρίου είναι καλύτερη σε χαμηλές τιμές pH όπου κυριαρχεί 

το HOCl συγκριτικά με τις πιο αλκαλικές όπου κυριαρχεί το OCl-. 

 

Εικόνα 3.1: Εξάρτηση των διαφόρων ειδών του χλωρίου σε σχέση με το pH για 

θερμοκρασία 25°C (Πηγή: Deborde & von Gunten, 2008) 
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3.3.1.1 Bisphenol A (BPA) 

Σε μελέτες που έχουν πραγματοποιηθεί με σκοπό τη διερεύνηση της συμπεριφοράς της 

BPA κατά τη χλωρίωση έχει αποδειχθεί η γρήγορη και αποτελεσματική (>80%) αντίδρασή της 

με το χλώριο (Hu et al., 2002) και ο παράλληλος σχηματισμός μιας σειράς χλωριωμένων 

παραπροϊόντων. Σε πειράματα που έκαναν οι Yamamoto & Yasuhara (2002) με διαφορετικές 

αρχικές συγκεντρώσεις χλωρίου και για διαφορετικούς χρόνους αντίδρασης παρατήρησαν 

την ταχύτατη οξείδωση της BPA ενώ επίσης, συσχέτισαν τη συγκέντρωση του χλωρίου με τον 

απαιτούμενο χρόνο επαφής, δείχνοντας ότι μειούμενου του χρόνου απαιτείται μεγαλύτερη 

συγκέντρωση για την πλήρη απομάκρυνση της μητρικής ένωσης. Σε αντίστοιχα 

αποτελέσματα κατέληξαν και οι Gallard et al. (2004) οι οποίοι έδειξαν ότι, για σταθερό pH, η 

ταχύτητα της απομάκρυνσης λόγω χλωρίωσης συνδέεται γραμμικά με τη δόση του 

οξειδωτικού.  

Ωστόσο, σημαντικό ρόλο στο βαθμό απομάκρυνσης της BPA παίζει και το pH του 

διαλύματος μέσα στο οποίο πραγματοποιείται η αντίδραση, καθώς η μεταβολή της 

κατανομής των κυρίαρχων μορφών χλωρίου, σε συνδυασμό με τη σταθερά διάστασης 

(pka=9.6) της ουσίας, επηρεάζουν τη δραστικότητα των αντιδράσεων που λαμβάνουν χώρα. 

Αναλυτικότερα, σε έρευνά τους οι Gallard et al. (2004) έδειξαν ότι η ταχύτητα της αντίδρασης 

αυξάνεται για εύρος τιμών pH από 5 έως 9 και αυτό το απέδωσαν στην υψηλή δραστικότητα 

του HOCl που είναι κυρίαρχο στο διάλυμα, ενώ για τιμές μεγαλύτερες του 10 παρατήρησαν 

μείωση της αντιδραστικότητας αφού, αν και η BPA κυριαρχεί στην ιονισμένη της μορφή, και 

συνεπώς αντιδρά πιο εύκολα, ωστόσο καθοριστικό ρόλο φαίνεται να παίζει η παρουσία του 

ClO- το οποίο κυριαρχεί αλλά είναι ασθενέστερο οξειδωτικό. Σε παρόμοια πειράματα που 

πραγματοποιήθηκαν σε σταθερό pH 7, με την ίδια δόση χλωρίου και σε παρουσία χουμικών 

οξέων, παρατηρήθηκε μείωση του ρυθμού απομάκρυνσης της BPA καθώς η συγκέντρωση 

των οργανικών ενώσεων αυξάνεται, μειώνοντας το διαθέσιμο χλώριο που αντιδρά με την 

ουσία (Gallard et al., 2004).  

Σε ότι αφορά στα παραπροϊόντα που έχουν ανιχνευτεί και ταυτοποιηθεί μετά τη 

χλωρίωση της BPA, σε μελέτη τους οι Yamamoto & Yasuhara (2002) αναφέρουν τη 

δημιουργία της T4CPBA (2,2’,6,6’-τετραχλωροδισφαινόλη), της T3CP (2,4,6- 

τριχλωροφαινόλη), της MCBPA (2-χλωροδισφαινόλη), της 2,6-D2CBPA (2,6 –

διχλωροδισφαινόλη Α) και της 2,2’-D2CBPA (2,2’ διχλωροδισφαινόλη Α), ενώ κατέγραψαν ότι 

το άθροισμα των αποδόσεων της BPA και των χλωριωμένων παραγώγων της ήταν πάνω από 

το 70% της αρχικής ουσίας, υποδεικνύοντας ότι όταν η συγκέντρωση του αρχικού 

προστιθέμενου χλωρίου δεν είναι επαρκής, το οξειδωτικό θα καταναλωθεί για το 
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σχηματισμό των χλωριωμένων παραγώγων και η αντίδραση θα σταματήσει. Σε αντίστοιχη 

μελέτη τους οι Hu et al. (2002a) ανίχνευσαν 13 προϊόντα χλωρίωσης της BPA, εκ των οποίων 

η 4-χλωρο-BPA, η 2.6’- διχλωρο-BPA, η 2,6-διχλωρο-BPA, η 2,2’,6’-τριχλωρο-BPA, η 2,2’,6,6’-

τετραχλωρο-BPA, η τριχλωροφαινόλη, η 4-ισοπροπυλο-2-υδροξύ-φαινόλη και έξι είδη 

πολυχλωριωμένων φαινοξυφαινολών, ενώ αξίζει να σημειωθεί ότι η τριχλωροφαινόλη 

αποτελούσε το κύριο προϊόν της οξείδωσης και η συγκέντρωσή της στο διάλυμα αυξανόταν 

ακόμα και όταν δεν ανιχνευόταν καθόλου BPA, γεγονός που υποδηλώνει ότι ο σχηματισμός 

της οφείλεται και στις περαιτέρω αντιδράσεις μεταξύ των χλωριωμένων παραγώγων της BPA 

με το υπολειμματικό χλώριο.  

 

3.3.1.2 Triclosan (TCS) 

Σε έρευνες που έχουν πραγματοποιηθεί για τη μελέτη της δραστικότητας της TCS κατά 

τη χλωρίωση, έχει αποδειχθεί ότι η ουσία αντιδρά άμεσα με το ελεύθερο χλώριο και 

καταγράφει υψηλά ποσοστά απομάκρυνσης (>80%) σχηματίζοντας παράλληλα τοξικά 

παραπροϊόντα τα οποία ανιχνεύονται σε επεξεργασμένα λύματα, στο υδάτινο περιβάλλον 

αλλά και σε ψάρια και υδρόβιους οργανισμούς. Η παρουσία αυτών των παραπροϊόντων στα 

επεξεργασμένα λύματα υποδεικνύει είτε ότι εισέρχονται στις ΕΕΛ μέσω του ρεύματος 

εισόδου και δεν απομακρύνονται πλήρως, είτε ότι δημιουργούνται κατά την απολύμανση με 

την προσθήκη χλωρίου. Σε μελέτη τους οι Buth et al (2011) έχουν καταγράψει την παρουσία 

των χλωριωμένων παραγώγων της TCS και σε λύματα εισόδου ΕΕΛ κάτι που ενδεχομένως 

οφείλεται στο ότι πολλά από τα προϊόντα που χρησιμοποιούνται καθημερινά και περιέχουν 

την ουσία, έρχονται σε επαφή με το νερό που χρησιμοποιείται στις οικιακές δραστηριότητες 

και το οποίο στην πλειοψηφία των περιπτώσεων περιέχει ελεύθερο χλώριο ως 

υπολειμματικό απολυμαντικού.  

Επιπροσθέτως, οι Rule et al. (2005) έδειξαν ότι η κινητική χλωρίωσης του TCS 

επηρεάζεται άμεσα από το pH του διαλύματος, αφού κατέγραψαν αύξηση του ρυθμού 

αντίδρασης και κατανάλωσης του ελευθέρου χλωρίου καθώς το pH μεταβλήθηκε από 3.5 σε 

6.5 ενώ στη συνέχεια ο ρυθμός μειώθηκε για τιμές pH μεγαλύτερες του 8. Σε αντίστοιχα 

αποτελέσματα κατέληξαν και οι Canosa et al. (2005), οι οποίοι παρατήρησαν πλήρη 

απομάκρυνση της TCS για ουδέτερες τιμές pH ενώ για pH 6 και 9 οι απομακρύνσεις 

μειώθηκαν σε 60% και 10% της αρχικής ένωσης, αντίστοιχα. Η μείωση της αντιδραστικότητας 

της ουσίας για τιμές pH μεγαλύτερες του 8, αποδίδεται κυρίως στη χαμηλή δραστικότητα του 

ClO- συγκριτικά με το HOCl, παρόλο που για τιμές pH>pka η ουσία κυριαρχεί στην 

αποπρωτονιωμένη της μορφή, και συνεπώς αντιδρά πιο εύκολα.  
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Σε ότι αφορά στα παραπροϊόντα χλωρίωσης της TCS, από μελέτες έχει φανεί ότι 

προκύπτουν από τη χλωρίωση του φαινολικού δακτυλίου της ουσίας, σχηματίζοντας τρία 

κύρια χλωριωμένα παράγωγα, την 4-Cl-TCS (4,5-διχλωρο-2-(2,4-διχλωροφαινοξύ) φαινόλη), 

την 6-Cl-TCS (5,6-διχλωρο-2-(2,4 διχλωροφαινοξύ) φαινόλη) και την 4,6–Cl-TCS (4,5,6-

τριχλωρο-2-(2,4 διχλωροφαινοξύ)φαινόλη) καθώς επίσης και η παραγωγή χλωροφόρμιου 

(Rule et al., 2005, Buth et al, 2011, Ben et al, 2016). Κατά την αντίδραση της TCS με το 

ελεύθερο χλώριο, σχηματίζονται ταχύτατα η 6-Cl-TCS και η 4-Cl-TCS, οι οποίες στη συνέχεια 

διασπώνται σχηματίζοντας το σχετικά πιο σταθερό παράγωγο, 4,6-Cl-TCS. Τέλος, ο 

σχηματισμός καθώς και η αποσύνθεση των παραπάνω παραπροϊόντων έχει άμεση σχέση με 

το pH του διαλύματος, αφού παρατηρείται πιο γρήγορη παραγωγή τους σε pH 7, συγκριτικά 

με pH 4 και 10 (Rule et al., 2005).  

 

3.3.1.3 Νonylphenol, (NP), Nonylphenols ethoxylates (NPnEOs) 

Σε εργασία των Chen et al. (2013) μελετήθηκε η επίδραση της χλωρίωσης στην 

απομάκρυνση της NP από εγκατάσταση επεξεργασίας νερού, όπου παρατηρήθηκε η ταχεία 

αποδόμησή της στα πρώτα λεπτά της αντίδρασης, ενώ παράλληλα συσχετίσθηκε θετικά η 

συγκέντρωση της ουσίας με το ποσοστό απομάκρυνσής της, καταγράφοντας βαθμούς 

απόδοσης 65% και 48% για αρχικές συγκεντρώσεις NP 5 μg L-1 και 1 μg L-1, αντίστοιχα. 

Παρόμοια ποσοστά μείωσης έδειξαν και οι Stackelberg et al. (2007) σε εγκατάσταση 

επεξεργασίας νερού όπου χρησιμοποιείται υποχλωριώδες νάτριο (NaOCl) για τη χλωρίωση, 

καταγράφοντας ποσοστά απομάκρυνσης 70% για την NP και 30% για την NP2EO, ενώ 

αντίστοιχη συμπεριφορά παρατήρησαν και οι Petrovic et al. (2003) στο στάδιο της 

προχλωρίωσης κατά την επεξεργασία νερού, όπου η μείωση των NPnEΟs μικρής αλυσίδας 

ήταν περίπου 25-30% και για την NP έφτασε το 90%.  

Ωστόσο, σε μελέτη τους οι Thurman et al. (2006) απέδειξαν τη θετική συσχέτιση μεταξύ 

της αρχικής συγκέντρωσης ελεύθερου χλωρίου και της μείωσης της NP καταγράφοντας 

ποσοστά απομάκρυνσης 2%, 27% και 97% μετά από χρόνο επαφής 3 ώρες, για αρχικές 

συγκεντρώσεις NaOCl 1 mg L-1, 10 mg L-1 και 100 mg L-1, αντίστοιχα, εντούτοις δεν 

παρατήρησαν σχεδόν καμία απομάκρυνση των αιθοξυλιωμένων εννεϋλοφαινόλων με 

αρχική συγκέντρωση 100 μg L-1 (NP1E0, NP2E0) κατά τη χλωρίωση, ακόμα και μετά από 7 

ημέρες χρόνο επαφής για όλες τις αρχικές συγκεντρώσεις NaOCl. Σε παρόμοια αποτελέσματα 

κατέληξαν και οι Lenz et al. (2004) οι οποίοι μελέτησαν την επίδραση του διαφορετικού 

οξειδωτικού μέσου στην απόδοση της χλωρίωσης των NPnEO με αρχικές συγκεντρώσεις 0.5-

300 μg L-1, καταλήγοντας στο ότι η προσθήκη 0.5 mg L-1 NaOCl προκάλεσε μόνο οριακή 
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μείωση στις NP1EO και NP2EO, ενώ αντιθέτως η χλωρίωση με 0.5 mg L-1 ClO2 έδειξε υψηλή 

ικανότητα οξείδωσης, μειώνοντας την NP1EO και NP2EO κατά 94% και 92% αντίστοιχα. Αυτά 

τα αποτελέσματα έρχονται σε αντίθεση με τα ευρήματα των Maki et al. (1998) οι οποίοι σε 

πειράματα που πραγματοποίησαν με NaOCl σε ουδέτερες τιμές pH, παρατήρησαν μείωση 

μεγαλύτερη του 90% στην αρχική συγκέντρωση των NP1EO και NP2EO (50 μg L-1) μετά από 

χρόνο επαφής 1 ημέρας, όπου προσδιορίστηκε η συγκέντρωση του υπολειμματικού χλωρίου 

στο 1 mg L-1 υποδεικνύοντας την υψηλή αρχική συγκέντρωσή που χρησιμοποιήθηκε. Στην 

ίδια μελέτη καταγράφηκε επίσης η επίδραση του pH του διαλύματος στην απόδοση της 

χλωρίωσης των NPnEΟs καθώς η απομάκρυνσή τους μειώθηκε για τιμές pH μεγαλύτερες του 

7.  

Σε ότι αφορά στα παραπροϊόντα της χλωρίωσης, οι Hu et al. (2002b) σε μελέτη τους 

παρατήρησαν ότι μετά την αντίδραση της NP με το NaOCl που χρησιμοποιήθηκε ως 

οξειδωτικό, σχηματίστηκαν διάφορα παράγωγα μεταξύ των οποίων ανιχνεύτηκαν και 

τακτοποιήθηκαν η 2-χλώρο-4-NP (MCNP), η 2,6-διχλωρο-4-ΝP (DCNP),η 2,4,6-

τριχλωροφαινόλη (TCP), η 4-προπυλο-2-υδροξυφαινόλη, η 4 –ισοβουτυλο-2-υδροξυ-

φαινόλη, η 4-ισοαμυλικη-2-υδροξυφαινόλη και η 4-ισοπεντυλική-2-υδροξυ-φαινόλη. Σε 

αντίστοιχη μελέτη τους οι Thurman et al. (2006) παρατήρησαν ότι για μεγαλύτερη αρχική 

συγκέντρωση NaOCl, αυξήθηκε όχι μόνο η ταχύτητα και η απόδοση της αντίδρασης, αλλά 

παρατηρήθηκε και ο σχηματισμός μεγαλύτερου αριθμού χλωριωμένων παραγώγων.  

 

3.3.1.4 Ibuprofen (IBU) 

Σε έρευνες που έχουν πραγματοποιηθεί για τη μελέτη της δραστικότητας της IBU κατά 

τη χλωρίωση των επεξεργασμένων λυμάτων, έχει αποδειχθεί ότι η ουσία δεν αντιδρά με το 

ελεύθερο χλώριο και καταγράφει χαμηλά ποσοστά απομάκρυνσης. Πιο συγκεκριμένα, σε 

πειράματα χλωρίωσης που πραγματοποιήσαν οι Quintana et al. (2010) σε pH 7, με αρχική 

δόση χλωρίου 10 mg L-1 και συγκέντρωση ουσίας 1 mg L-1, δεν παρατήρησαν σημαντική 

μείωση (<10%) ακόμα και μετά από 24 ώρες. Σε παρόμοια αποτελέσματα κατέληξαν και οι 

Simazaki et al. (2008) οι οποίοι σε πειράματα που έκαναν σε υπερκάθαρο νερό με μικρότερη 

συγκέντρωση ουσίας και ελεύθερου χλωρίου, 0.1 mg L-1 και 1 mg L-1 αντίστοιχα, δεν 

κατέγραψαν οξείδωση της IBU πάνω από 10% για 24 ώρες χρόνο επαφής. Αυτά τα 

αποτελέσματα είναι σε συμφωνία με ευρήματα από εγκατάσταση επεξεργασίας πόσιμου 

νερού όπου χρησιμοποιείται δόση χλωρίου 3–3.8 mg L-1 και δεν παρατηρείται ικανοποιητική 

απομάκρυνση του ουσίας (Benotti et al., 2009) ενώ επίσης από αντίστοιχες μελέτες σε 

εγκαταστάσεις επεξεργασίας λυμάτων στην Αυστραλία βρέθηκε ότι στο στάδιο της 
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απολύμανσης με UV ακτινοβολία και χλωρίωση η απομάκρυνση που καταγράφηκε 

κυμαινόταν στο 40% (Ying et al.,2009).  

 

3.3.1.5 Naproxen (NPX) 

Από πειράματα που έχουν πραγματοποιηθεί για να μελετηθεί η επίδραση της 

χλωρίωσης στη NPX έχει παρατηρηθεί ότι από τις πιο σημαντικές παραμέτρους στην 

απομάκρυνση της ουσίας είναι το pH και η αρχική συγκέντρωση του οξειδωτικού που 

προστίθεται. Σε εργασία τους οι Boyd et al. (2005) μελέτησαν τη μείωση της NPX για εύρος 

pH από 5 έως 9 μετά από χρόνο επαφής 15 min και παρατηρήσαν μείωση στο ρυθμό 

οξείδωσης, καταγράφοντας ποσοστά απομάκρυνσης 99% και 62% για pH 5 και 9, αντίστοιχα. 

Σε παρόμοια αποτελέσματα κατέληξαν και οι Acero et al (2010) σε πειράματα που έκαναν 

για εύρος pH από 2 έως 9, παρατηρώντας μείωση στο ρυθμό αντίδρασης κατά περίπου 90% 

μετά από αύξηση του pH από 5 σε 9. Η μείωση της αντιδραστικότητας της NPX σε χαμηλά pH 

αποδίδεται τόσο στη διαφορετική οξειδωτική ικανότητα των μορφών του χλωρίου όσο και 

στη χημική μορφή της ουσίας που είναι κυρίαρχη για στο εύρος του pH που εξετάζεται. Πιο, 

συγκεκριμένα, η NPX είναι ένα ασθενές οξύ με (pKa=4.2) και σε συνθήκες ουδέτερου και 

αλκαλικού pH κυριαρχεί στην ανιονική μορφή της ενώ παράλληλα, σε pH μεγαλύτερο του 9 

η κυρίαρχη μορφή χλωρίου είναι το OCl- και η αντίδραση μεταξύ δύο ανιονικών μορφών είναι 

λιγότερο αποτελεσματική.  

Ωστόσο, σημαντικό ρόλο στη χλωρίωση της NPX παίζει και η αρχική συγκέντρωση του 

οξειδωτικού που προστίθεται. Σε μελέτη των Quintana et al. (2010) που διεξήχθη με 

συγκέντρωση NPX 50 μg L-1 σε pH 7.1, παρατηρήθηκε γρηγορότερος ρυθμός απομάκρυνσης 

της ένωσης στην παρουσία μεγαλύτερης συγκέντρωσης χλωρίου με χρόνο υποδιπλασιασμού 

τη ουσίας 446, 50 και 20 min για συγκεντρώσεις οξειδωτικού 1, 5.5 και 10 mg L-1, αντίστοιχα. 

Η θετική συσχέτιση μεταξύ του ρυθμού αντίδρασης και της αρχικής δόσης χλωρίου 

παρατηρήθηκε και από τους Boyd et al. (2005) οι οποίοι έδειξαν επίσης, ότι χρόνος επαφής 

30 min δεν αρκεί για την ολοκληρωτική οξείδωση της NPX, υποδεικνύοντας ότι στα 

συστήματα επεξεργασίας ο συνδυασμός του χρόνου επαφής με τη συγκέντρωση του 

οξειδωτικού αν και είναι αρκετός για τη μικροβιακή αδρανοποίηση, ωστόσο ενδέχεται να 

μην επαρκεί για την πλήρη απομάκρυνση της ουσίας. Τέλος, από πειράματα χλωρίωσης που 

έχουν γίνει σε διαφορετικές μήτρες νερού, έχει αποδειχθεί ότι η αυξημένη παρουσία 

οργανικών και ανόργανων ενώσεων οδηγεί στην απαίτηση μεγαλύτερης ποσότητας 

οξειδωτικού για να επιτευχθεί η ίδια απομάκρυνση της ουσίας (Acero et al., 2010).  
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3.3.1.6 Diclofenac (DCF) 

Σε έρευνα που πραγματοποίησαν οι Soufan et al (2012) για τη μελέτη της χλωρίωσης 

του DCF, έδειξαν ότι, για σταθερό pH, υπάρχει γραμμική συσχέτιση του ρυθμού της 

αντίδρασης με τη συγκέντρωση του χλωρίου που προστίθεται στο διάλυμα, ενώ 

παρατήρησαν επίσης ότι ανεξαρτήτως pH η απομάκρυνση της ουσίας ακολουθεί κινητική 

ψευδο-πρώτης τάξης με το χρόνο επαφής. Επίσης, έδειξαν ότι υπάρχει μια σαφής εξάρτηση 

της σταθεράς ρυθμού της αντίδρασης από το pH του διαλύματος, καταγράφοντας μέγιστο 

ρυθμό στις τιμές pH<5 και τον ελάχιστο όταν το pH αυξάνεται σε τιμές μεγαλύτερες του 8. Σε 

αντίστοιχα αποτελέσματα κατέληξαν και οι Quintana et al. (2010) όπου σε μελέτη τους 

κατέγραψαν αύξηση του χρόνου ημιζωής του DCF από τα 5 min στα 329 min, για pH 5.7 και 

8.3 αντίστοιχα. Αυτή η εξάρτηση, όπως και με τις υπόλοιπες όξινες φαρμακευτικές ουσίες, 

εξηγείται τόσο από τη διαφορετική μορφή της ουσία όσο και από τη μορφή του χλωρίου που 

είναι κυρίαρχη στο διάλυμα για την εκάστοτε τιμή pH. Πιο συγκεκριμένα, για τιμές pH 

μεγαλύτερες του 6, είναι παρόντα και τα δύο είδη χλωρίου και η κύρια μορφή της DCF είναι 

η ιονισμένη (pka=4.2). Η μείωση της αντίδρασης της ουσίας με το χλώριο για pH μεγαλύτερα 

του 6 μπορεί να αποδοθεί στην αποπροτωνίωση του HOCl (pka=7.5) για να σχηματίσει ClO-, 

του οποίου η δραστικότητα είναι αμελητέα.  

Σε ότι αφορά στα πειράματα της ταυτοποίησης των παραπροϊόντων χλωρίωσης του DCF, 

αν και παρατηρήθηκε η επίδραση του pH στο ρυθμό της δημιουργίας και της αποδόμησής 

τους, εντούτοις δεν παρατηρήθηκε διαφορά στο προφίλ σχηματισμού τους ανεξάρτητα από 

το pH που εξετάστηκε (Soufan et al., 2012). Μεταξύ των παραπροϊόντων που 

ταυτοποιήθηκαν φάνηκε ότι η χλωρο-DCF και η χλωρο-αποκαρβοξύ-DCF συσσωρεύονται στο 

διάλυμα, ακόμα και υπό την παρουσία περίσσειας χλωρίου, ενώ η αποκαρβοξυ-DCF 

σχηματίζεται γρήγορα στην αρχή της αντίδρασης και αποδομείται με την πάροδο του χρόνου. 

Η χλωρο-DCF δείχνει μεγάλη σταθερότητα ακόμα και παρουσία περίσσειας χλωρίου και 

φαίνεται να είναι το κυρίαρχο παραπροϊόν μετασχηματισμού κατά τη χλωρίωση της DCF, 

ειδικά σε ουδέτερες ή ελαφρώς όξινες συνθήκες. 

 

3.3.1.7 Ketoprofen (KTP) 

Σε μελέτη των Simizaki et al. (2008) σε πειράματα που πραγματοποίησαν σε σταθερό 

pH=7, με συγκέντρωση KTP 0.1 mg L-1 και συγκέντρωση χλωρίου 1 mg L-1 αναφέρουν ότι η 

απομάκρυνση που παρατηρήθηκε δεν ξεπέρασε το 10% ακόμα και μετά από 24 ώρες χρόνο 

επαφής, ενώ τη σταθερότητα της ουσίας κατά τη χλωρίωση, ακόμα και σε μεγαλύτερη 
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αναλογία μάζας χλωρίου:ουσίας (30:1), κατέγραψαν σε παλιότερη εργασία τους και οι 

Pinkston & Sedlak (2004) για εύρος pH 5 έως 10.  
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3.3.2 Υπεριώδης ακτινοβολία 

Στην ηλεκτρομαγνητική περιοχή του φάσματος, το μήκος κύματος της υπεριώδους 

ακτινοβολίας (UV) κυμαίνεται από 100 έως 400 nm και διακρίνεται σε τέσσερις 

υποκατηγορίες: UV κενού (100 ως 200 nm), UVC (200 - 280 nm), UVB (280 - 315 nm) και UVA 

(315 - 400 nm). Ωστόσο, μόνο οι ακτίνες UVC, που έχουν μήκος κύματος περίπου 253.7 nm 

έχουν τη βέλτιστη απόδοση στη μικροβιοκτόνο δράση για απολυμαντικούς σκοπούς. Για το 

λόγο αυτό, η υπεριώδης ακτινοβολία εφαρμόζεται στο τελευταίο στάδιο της επεξεργασίας 

των λυμάτων όπου χρησιμοποιούνται κυρίως δύο τύποι λαμπτήρων, οι οποίοι αποδίδουν 

ακτινοβολία σε διαφορετικό μήκος κύματος. Οι λάμπες χαμηλής πίεσης (LP) με υδράργυρο 

που εκπέμπουν σε μονοχρωματικό φάσμα στα 254nm και είναι πολύ αποτελεσματικές στην 

απολύμανση, καθώς εκπέμπουν σε μήκη κύματος στο φάσμα της μέγιστης απορρόφησης των 

νουκλεϊκών οξέων (DNA και RNA) (240 – 260nm), και οι λάμπες μέσης πίεσης (MP) με 

υδράργυρο που εκπέμπουν σε μεγαλύτερο, και προτιμώνται κυρίως σε compact συστήματα, 

καθώς η ένταση της υπεριώδους ακτινοβολίας ανά λάμπα είναι υψηλότερη σε σύγκριση με 

τις χαμηλής πίεσης λάμπες. Η απαιτούμενη δόση UV ακτινοβολίας για την καταστροφή των 

παθογόνων μικροοργανισμών που περιέχονται στα επεξεργασμένα λύματα, προκύπτει από 

το γινόμενο της έντασης της ακτινοβολίας με το χρόνο επαφής και εξαρτάται από τα 

χαρακτηριστικά των προς απολύμανση λυμάτων, αφού είναι ευαίσθητη στην παρουσία 

αιωρούμενων στερεών και θολότητας. Πιο συγκεκριμένα, για να εξασφαλιστεί η 

απολύμανση, το διάλυμα θα πρέπει να είναι κατά το δυνατόν απαλλαγμένο από στερεά και 

ουσίες που απορροφούν την ακτινοβολία, καθώς η αποτελεσματικότητα της απολύμανσης 

επηρεάζεται από τη δόση της ενέργειας που απορροφά o μικροοργανισμός. Επίσης, εκτός 

από την απολυμαντική δράση της υπεριώδους ακτινοβολίας, στη διεθνή βιβλιογραφία έχει 

καταγραφεί και η παράλληλη απομάκρυνση οργανικών ενώσεων ρύπων που υπάρχουν στα 

επεξεργασμένα λύματα των ΕΕΛ.  

Ο σημαντικότερος παράγοντας από τον οποίο εξαρτάται η αποτελεσματικότητα της 

ακτινοβολίας που εφαρμόζεται είναι βασισμένος στις φυσικοχημικές ιδιότητες και πιο 

συγκεκριμένα στο μοριακό φάσμα απορρόφησης ακτινοβολίας των ενώσεων. Το φάσμα 

απορρόφησης είναι η γραφική παράσταση της απορροφώμενης ενέργειας σε συνάρτηση με 

το μήκος κύματος της ακτινοβολίας και αποτελεί το αποτύπωμα της κάθε ουσίας. Από αυτό 

συνεπάγεται ότι η αποτελεσματικότητα της ακτινοβόλησης των επεξεργασμένων λυμάτων 

αυξάνεται όταν υπάρχει αλληλοεπικάλυψη του φάσματος απορρόφησης των προς 

επεξεργασία ουσιών με το φάσμα εκπομπής των λαμπτήρων που χρησιμοποιούνται.  
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3.3.2.1 Bisphenol A (BPA) 

Σύμφωνα με μελέτη των Rosenfeldt & Linden (2004) η BPA απορροφά στο φάσμα της 

υπεριώδους ακτινοβολίας παρουσιάζοντας μέγιστο στην περιοχή κοντά στα 200 nm και 

καθώς το μήκος κύματος αυξάνεται ο μοριακός συντελεστής απορρόφησης (ε) μειώνεται 

(Εικόνα 3.2). Βάσει αυτού αναμένεται ότι η χρήση μονοχρωματικής λάμπας UV που εκπέμπει 

στα 254nm (LP) δεν είναι αποτελεσματική ως προς την απομάκρυνση της BPA, αφού ο 

μοριακός συντελεστής απορρόφησης (ε) στα 254 nm παρουσιάζει ελάχιστο. Αυτό 

επιβεβαιώθηκε και από τα αποτελέσματα της συγκεκριμένης μελέτης όπου καταγράφηκε ότι 

μετά από ακτινοβόληση με μονοχρωματική ακτινοβολία στα 254 nm η BPA αποδομήθηκε 

μέσω της άμεσης φωτόλυσης μόνο κατά 5% ακόμα και όταν εφαρμόστηκε πολύ υψηλή δόση 

ακτινοβολίας (1000 mW sec cm-2) ενώ για την ίδια δόση ακτινοβολίας με τη χρήση 

πολυχρωματικής UV λάμπας (MP) η αποδόμηση της ουσίας αυξήθηκε στο 10-25%, λόγω της 

απορρόφησης σε πολλά μήκη κύματος που εκπέμπει η MP λάμπα.  

 

 

Εικόνα 3.2: Μοριακό φάσμα απορρόφησης της BPA και φάσμα εκπομπής λαμπτήρων UV 

(Πηγή: Rosenfeldt & Linden, 2004) 

 

Η χαμηλή δραστικότητα της BPA έχει αναφερθεί και από τους Neamţu & Frimmel 

(2006a) σε δείγματα υγρών λυμάτων όπου η απομάκρυνση της ουσίας ήταν περίπου 9% μετά 

από 15 min χρόνο ακτινοβόλησης ενώ οι Chen et al. (2006) αναφέρουν ότι μια λάμπα 

μονοχρωματικής ακτινοβολίας ακόμα και όταν εφαρμόζονται μεγάλες δόσεις είναι 

αναποτελεσματική από μονή της, καταγράφοντας απομάκρυνση 4% και 22% για δόσεις 1000 

και 5000 mW sec cm-2, αντίστοιχα.  
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3.3.2.2 Triclosan (TCS) 

Στην Εικόνα 3.3 δίνεται το φάσμα απορρόφησης υπεριώδους ακτινοβολίας της TCS, 

βάσει του οποίου αναμένεται ότι μια λάμπα που εκπέμπει μονοχρωματική ακτινοβολία στα 

254 nm (LP) δεν θα είναι αποτελεσματική στην απομάκρυνση της ουσίας καθώς ο 

συντελεστής μοριακής απορρόφησης μειώνεται για μήκη κύματος μεγαλύτερα των 200 nm.  

 

 

Εικόνα 3.3: Μοριακό φάσμα απορρόφησης της TCS (Πηγή: Rafqah et al., 2006) 

 

Αυτή η παραδοχή επιβεβαιώνεται από τα αποτελέσματα αρκετών μελετών στη διεθνή 

βιβλιογραφία όπου παρατηρείται μέτρια αποτελεσματικότητα στην απομάκρυνση της TCS. 

Σε εργασία τους οι Gagnon et al., (2008) με πειράματα σε διηθημένα πρωτοβάθμια 

επεξεργασμένα λύματα έδειξαν ότι η δόση ακτινοβολίας 25 mW sec cm-2 δεν επέφερε μεγάλη 

απομάκρυνση της ουσίας (36 %) ενώ και οι Behera et al., (2011) σε μετρήσεις από ΕΕΛ βρήκαν 

ότι στο στάδιο της απολύμανσης των δευτεροβάθμια επεξεργασμένων λυμάτων η ουσία δεν 

απομακρύνθηκε καθόλου.  

 

3.3.2.3 Νonylphenol, (NP), Nonylphenols ethoxylates (NPnEOs) 

Σε μελέτη των Neamţu & Frimmel (2006b) προσδιορίστηκε το φάσμα απορρόφησης 

υπεριώδους ακτινοβολίας της NP (Εικόνα 3.4) όπου φαίνεται ότι ο μοριακός συντελεστής 

απορρόφησης (ε) μειώνεται καθώς το μήκος κύματος αυξάνεται πάνω από τα 200 nm. Βάσει 

αυτού αναμένεται ότι η χρήση μονοχρωματικής λάμπας UV που εκπέμπει στα 254nm δεν 
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είναι αποτελεσματική ως προς την απομάκρυνση της NP, ενώ η χρήση πολυχρωματικής 

λάμπας (MP) λόγω του μεγαλύτερου φάσματος εκπομπής, με μήκη κύματος μεταξύ των 210 

nm και των 300 nm, θα έχει καλύτερα αποτελέσματα φωτοδιάσπασης.  

 

Εικόνα 3.4: Μοριακό φάσμα απορρόφησης της NP (Πηγή: Neamţu & Frimmel, 2006b) 

 

Σε μελέτη τους οι Dulov et al. (2013) αναφέρουν ότι η NP απομακρύνθηκε σε μικρό 

ποσοστό μετά από ακτινοβόληση με UV ακτινοβολία στα 254 nm ενώ ο ρυθμός 

φωτοδιάσπασης ενισχύθηκε με την αύξηση του pH από 7 σε 11. Σε παρόμοια αποτελέσματα 

κατέληξαν και οι Carlson et al. (2015) οι οποίοι έδειξαν ότι ο ρυθμός φωτοδιάσπασης 

εξαρτάται επίσης από την αρχική συγκέντρωση της ουσίας στο διάλυμα, καθώς αυξανομένης 

της συγκέντρωσης, και για σταθερή ένταση ακτινοβολίας, η κβαντική απόδοση (Φ), που 

ορίζεται ως το κλάσμα της ποσότητας της ουσίας που διασπάται προς την ποσότητα των 

φωτονίων που απορροφώνται, μειώνεται.  

 

3.3.2.4 Ibuprofen (IBU) 

Στην Εικόνα 3.5 δίνεται το μοριακό φάσμα απορρόφησης της IBU, όπως υπολογίστηκε 

σε μελέτη των Fang et al. (2009), όπου φαίνεται ότι η ουσία απορροφά ακτινοβολία κυρίως 

σε χαμηλά μήκη κύματος (στο εύρος των 200 – 240 nm) και παρουσιάζει ελάχιστες τιμές 

απορρόφησης στα 250 nm. Ως εκ τούτου, αναμένεται ότι η απομάκρυνση της IBU με τη χρήση 

λάμπας χαμηλής πίεσης μονοχρωματικής ακτινοβολίας (LP) θα είναι αρκετά μικρή. Πιο 

συγκεκριμένα, στην ίδια εργασία μελετήθηκε η απομάκρυνση της IBU από δείγματα νερού 

σε ουδέτερο pH, εφαρμόζοντας ακτινοβολία έντασης 1272 mW sec cm-2 στα 254 nm, όπου 

παρατηρήθηκε μείωση μόνο κατά 28% (Fang et al., 2009).  
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Εικόνα 3.5: Μοριακό φάσμα απορρόφησης της IBU (Πηγή: Fang et al., 2009) 

 

3.3.2.5 Naproxen (NPX) 

Σύμφωνα με μελέτη των Pereira et al., (2007) η NPX απορροφά στο φάσμα της 

υπεριώδους ακτινοβολίας παρουσιάζοντας μέγιστο στην περιοχή κοντά στα 230 nm και 

καθώς το μήκος κύματος αυξάνεται ο μοριακός συντελεστής απορρόφησης (ε) μειώνεται 

(Εικόνα 3.6) φτάνοντας σε ένα ελάχιστο για μήκη κύματος μεγαλύτερα των 250 nm. Βάσει 

αυτού αναμένεται ότι η χρήση μονοχρωματικής λάμπας UV που εκπέμπει στα 254nm (LP) 

δεν είναι αποτελεσματική ως προς την απομάκρυνση της ουσίας ενώ αντιθέτως η χρήση 

πολυχρωματικής UV λάμπας (MP) θα έχει καλύτερα ποσοστά απομάκρυνσης.  

 

 

Εικόνα 3.6: Μοριακό φάσμα απορρόφησης της NPX (Πηγή: Pereira et al., 2007) 
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Αυτό επιβεβαιώνεται και από τα αποτελέσματα της μελέτης των Pereira et al. (2007) 

όπου σε πειράματα που έκαναν για την απολύμανση επιφανειακών νερών, βρήκαν ότι για 

εφαρμοζόμενες δόσεις 40 mW sec cm-2 και 100 mW sec cm-2 μονοχρωματικής ακτινοβολίας 

δεν παρατήρησαν μείωση της NPX ενώ αντιθέτως για τις ίδιες δόσεις ακτινοβολίας με τη 

χρήση πολυχρωματικής UV λάμπας η αποδόμηση της ουσίας αυξήθηκε στο 15% και 30% 

αντίστοιχα. Επιπροσθέτως, υπολόγισαν ότι για να επιτευχθεί απομάκρυνση της ουσίας της 

τάξης του 50% και 90%, απαιτείται δόση UV ακτινοβολίας (254 nm) ίση με 1400 mW sec cm-

2 και 4600 mW sec cm-2, αντίστοιχα. Παρόμοια αποτελέσματα δημοσίευσαν και οι Kim et al. 

(2009a) οι οποίοι βρήκαν ότι για μείωση 60% απαιτείται δόση 1800 mW sec cm-2, 

επιβεβαιώνοντας ότι για δόσεις 40–140 mW sec cm-2, που συνήθως εφαρμόζονται στις ΕΕΛ 

και στις εγκαταστάσεις επεξεργασίας πόσιμου νερού για σκοπούς απολύμανσης δεν θα 

παρατηρηθεί απομάκρυνση της NPX (Gagnon et al., 2008, Kim et al., 2009b).  

 

3.3.2.6 Diclofenac (DCF) 

Σε μελέτη των Salgado et al (2013) προσδιορίστηκε το φάσμα απορρόφησης υπεριώδους 

ακτινοβολίας της φαρμακευτικής ουσίας DCF (Εικόνα 3.7) όπου φαίνεται ότι ο μοριακός 

συντελεστής απορρόφησης (ε) μειώνεται καθώς το μήκος κύματος αυξάνεται πάνω από τα 

200 nm και μηδενίζεται για μήκη κύματος άνω των 325 nm.  

 

 

Εικόνα 3.7: Μοριακό φάσμα απορρόφησης της DCF (Πηγή: Salgado et al., 2013) 

 

Σε μελέτη τους οι Canonica et al. (2008) έδειξαν ότι για δόση υπεριώδους ακτινοβολίας 

40 mW sec cm-2 δεν υπήρξε μεγάλη αποδόμηση της DCF (27%) ενώ παρατήρησαν ότι η 
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αλλαγή του pH του διαλύματος από 2 σε 8 επιφέρει μια μικρή διαφορά στο ρυθμό 

φωτοδιάσπασης καθώς το pH αυξάνεται σε αλκαλικό και απομακρύνεται από το pka της 

ουσίας, όπου κυριαρχεί η ιονισμένη της μορφή στο διάλυμα και συνεπώς είναι λιγότερο 

φωτοσταθερή. Σε αντίστοιχα αποτελέσματα, κατέλεξαν και οι Baeza & Knappe (2011), οι 

οποίοι εφαρμόζοντας δόσεις 40 mW sec cm-2 και 140 mW sec cm-2 σε υπερκάθαρο νερό, σε 

νερό λίμνης αλλά και σε δευτεροβάθμια επεξεργασμένα λύματα, κατέγραψαν ποσοστά 

απομάκρυνσης της DCF περίπου 20% και 55% αντίστοιχα. Αντιθέτως, οι Kim et al. (2009a) σε 

μελέτη τους αναφέρουν την DCF ως εύκολα αποδομήσιμη ουσία υπό την ακτινοβόληση με 

υπεριώδη ακτινοβολία με ποσοστό μείωσης άνω του 90%, κάτι που οφείλεται ωστόσο στο 

ότι οι δόσεις που χρησιμοποιήθηκαν στη συγκεκριμένη εργασία (900 - 2800 mW sec cm-2) 

ήταν κατά πολύ μεγαλύτερες από αυτές που συνήθως εφαρμόζονται κατά την απολύμανση 

του πόσιμου νερού και των λυμάτων.  

 

3.3.2.7 Ketoprofen (KTP) 

Σύμφωνα με μελέτη των Salgado et al. (2013) το μοριακό φάσμα απορρόφησης της KTP, 

όπως φαίνεται στην Εικόνα 3.8, είναι αρκετά πιο ευρύ συγκριτικά με τις υπόλοιπες υπό 

εξέταση φαρμακευτικές ενώσεις, παρουσιάζοντας σχετικό μέγιστο στα 254 nm και συνεπώς 

αναμένεται ότι η χρήση μονοχρωματικής ακτινοβολίας με LP λάμπα θα έχει ικανοποιητικά 

αποτελέσματα ως προς την απομάκρυνση της ουσίας μέσω φωτόλυσης.  

 

 

Εικόνα 3.8: Μοριακό φάσμα απορρόφησης της KTP (Πηγή: Salgado et al., 2013) 

 

Σε εργασία τους οι Pereira et al. (2007) μελέτησαν την απόδοση της εφαρμογής UV 

ακτινοβολίας στα 254 nm στην αφαίρεση της ΚΤΡ από επιφανειακό νερό και έδειξαν ότι οι 
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απαιτούμενες δόσεις για ποσοστά μείωσης 50%, 90% και 99% είναι 39 mW sec cm-2, 129 mW 

sec cm-2 και 259 mW sec cm-2 αντίστοιχα.  
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4. Τύχη αναδυόμενων μικρορύπων κατά την διάθεσή τους στο 

φυσικό περιβάλλον 

4.1 Εισαγωγή 

Ανεξάρτητα από τον τρόπο και την πηγή εισόδου των αναδυόμενων μικρορύπων στο 

φυσικό περιβάλλον, η συγκέντρωση και η επιμονή μιας ουσίας στα υδατικά συστήματα 

καθορίζεται από διάφορες φυσικοχημικές και βιολογικές διεργασίες. Όπως φαίνεται στην 

Εικόνα 4.1, η τύχη των διάφορων ενώσεων μπορεί να επηρεαστεί από διεργασίες που 

διαχωρίζονται κυρίως σε τρεις ευρείες κατηγορίες: τη μεταφορά, τη δέσμευση και την 

αποδόμηση. Αναλυτικότερα, σε ότι αφορά στη μεταφορά των ουσιών, αυτή η κατηγορία 

διεργασιών περιλαμβάνει κυρίως τη διασπορά και την αραίωση των ενώσεων, ενώ 

παράλληλα η ύπαρξη τυρβώδους ροής και ο αερισμός της στήλης του νερού ενδέχεται να 

επιφέρουν περαιτέρω μείωση των συγκεντρώσεων των πιο πτητικών ενώσεων. Η δεύτερη 

κατηγορία διεργασιών περιλαμβάνει τη δέσμευση και τη μεταφορά, χωρίς να υπάρξει 

ωστόσο κάποια αποδόμηση, και την αποθήκευση των ενώσεων, τουλάχιστον προσωρινά, σε 

άλλες μήτρες ή διαμερίσματα του υδατικού περιβάλλοντος, κυρίως μέσω της 

βιοσυγκέντρωσης ή/και της ρόφησης (Aga, 2008). Τέλος, η τρίτη κατηγορία διεργασιών κατά 

την οποία είναι πιθανό οι ουσίες να μετασχηματισθούν ή να ανοργανοποιηθούν και συνεπώς 

να απομακρυνθούν μόνιμα από το υδάτινο περιβάλλον, περιλαμβάνουν τη φωτόλυση, τη 

βιοαπομάκρυνση και την υδρόλυση (Aga, 2008). Σε αυτές τις διεργασίες, οι ενώσεις συνήθως 

μετασχηματίζονται σε διάφορα προϊόντα αποδόμησης τα οποία ωστόσο, ενδέχεται να είναι 

πιο δραστικά και επίμονα από την μητρική ένωση και ως εκ τούτου να ανιχνεύονται 

συχνότερα στο περιβάλλον.  

Στις επόμενες παραγράφους παρουσιάζονται αναλυτικότερα οι διεργασίες που 

μειώνουν τη συγκέντρωση των ξενοβιοτικών ουσιών από το υδάτινο περιβάλλον μέσω 

αβιοτικών και βιοτικών διαδικασιών.  
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Εικόνα 4.1: Φυσικές διεργασίες που επηρεάζουν τις περιβαλλοντικές συγκεντρώσεις των 

αναδυόμενων μικρορύπων (Πηγή: Aga, 2008) 
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4.2 Αβιοτικές διεργασίες 

4.2.1 Υδρόλυση/ Πτητικοποίηση 

Μια αντίδραση κατά την οποία ένα μόριο νερού αντικαθιστά ένα άλλο άτομο ή ομάδα 

ατόμων που βρίσκεται σε μια οργανική ουσία, καλείται υδρόλυση. Η απομάκρυνση των 

οργανικών μικρορύπων μέσω υδρόλυσης εξαρτάται από την ύπαρξη ή όχι συγκεκριμένων 

ομάδων, όπως είναι οι εστέρες, τα αμίδια, οι ιμίνες και οι ομάδες νιτριλίου. Η πτητικοποίηση 

είναι ο μηχανισμός με οποίο μια ένωση απομακρύνεται από την υδατική φάση και 

μεταφέρεται στην αέρια και η οποία εξαρτάται από τις φυσικοχημικές ιδιότητες των ουσιών 

και εκφράζεται τόσο από την τιμή της τάσης ατμών όσο και από την τιμή της σταθεράς του 

νόμου του Henry, όπου για τιμές μικρότερες των 10-7 atm·m3 mole-1, οι ουσίες δεν είναι 

πτητικές.  

Οι υπό εξέταση ουσίες, τόσο οι φαρμακευτικές όσο και οι ουσίες που χρησιμοποιούνται 

στα προϊόντα καθημερινής χρήσης, είναι σχεδιασμένες με σκοπό να είναι σταθερές και 

ανθεκτικές ώστε να διατηρούν τα χημικά τους χαρακτηριστικά, και όπως φαίνεται από τη 

χημική τους δομή αλλά και από τις ιδιότητές τους, η υδρόλυση και η πτητικοποίηση δεν 

αναμένεται να αποτελέσουν σημαντικούς τρόπους απομάκρυνσής τους από την υδατική 

φάση. 

 

4.2.2 Ρόφηση 

Για τον υπολογισμό της απομάκρυνσης μιας ουσίας από την υδατική φάση μέσω 

ρόφησης, σε αιωρούμενα στερεά και στη βιομάζα, λαμβάνονται υπόψη δύο βασικοί 

μηχανισμοί: η απορρόφηση και η προσρόφηση. Πιο συγκεκριμένα, η απορρόφηση εξαρτάται 

από το εάν η ένωση είναι υδρόφοβη ή υδρόφιλη, χαρακτηριστικό που προκύπτει από τη 

χημική δομή της ίδιας της ουσίας που απορροφάται, ενώ η προσρόφηση καθορίζεται τόσο 

από την πολικότητα της ένωσης όσο και του περιβάλλοντος μέσω των ηλεκτροστατικών 

αλληλεπιδράσεων μεταξύ της ουσίας και της επιφάνειας προσρόφησης. Η απορρόφηση μιας 

ένωσης προσδιορίζεται από τη σταθερά Kow (κατανομή οκτανόλης/νερού) και η προσρόφηση 

από την τιμή pKa (σταθερά διάστασης). Ο συντελεστής οκτανόλης νερού είναι ένας δείκτης, 

ο οποίος αναπαριστά το λόγο της διαλυτότητας μιας ουσίας στην οκτανόλη (μη πολικός 

διαλύτης) προς τη διαλυτότητά της στο νερό (πολικός διαλύτης). Όσο πιο μεγάλη είναι η τιμή 

αυτού του δείκτη, τόσο πιο μη πολική είναι η ουσία και εν γένει αντιπροσωπεύει την τάση 

μιας οργανικής ουσίας να απορροφάται στο έδαφος. Συστατικά με υψηλή τιμή Kow και κατ’ 
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επέκταση υψηλό logKow δείχνουν μεγαλύτερη συνάφεια με το στερεό κλάσμα. 

Επιπροσθέτως, μια σταθερά που λαμβάνει υπόψη και συνδυάζει τους δύο μηχανισμούς που 

παρουσιάστηκαν παραπάνω και συνεπώς αντιπροσωπεύει το βαθμό ρόφησης μιας ουσίας 

είναι ο συντελεστής Kd (διαχωρισμός στερεών/νερού) (Sipma et al., 2010), ο οποίος ορίζεται 

ως ο λόγος της συγκέντρωσης μιας ουσίας στη στερεή φάση ως προς συγκέντρωση στην υγρή 

φάση σε συνθήκες ισορροπίας.  

Οι υπό εξέταση ουσίες, τόσο οι ενδοκρινικοί διαταράκτες αλλά κυρίως οι φαρμακευτικές 

ενώσεις, έχουν μεγαλύτερη τάση να βρίσκονται στην διαλυτή φάση παρά στη στερεή, κάτι 

που μπορεί να εξαχθεί και από τις φυσικοχημικές ιδιότητές τους. Σε προηγούμενο κεφάλαιο 

έχει παρουσιαστεί αναλυτικά για κάθε μια από τις υπό εξέταση ουσίες η ικανότητα ρόφησής 

τους.  
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4.2.3 Φωτοδιάσπαση 

Οι οργανικές ουσίες όταν βρίσκονται σε επιφανειακά νερά, είναι δυνατόν να 

μετατραπούν αβιοτικά μέσω της φωτοδιάσπασης, η οποία μπορεί να διακριθεί σε άμεση και 

έμμεση/ φωτοευαισθητοποιημένη. Κατά την άμεση φωτόλυση τα μόρια των χημικών ουσιών 

απορροφούν άμεσα την ηλιακή ακτινοβολία (λ> 290 nm) και λαμβάνουν ενέργεια η οποία 

οδηγεί στη θραύση του μορίου της ένωσης σε μικρότερα τμήματα ή στην επαναδιάταξη 

προκειμένου να σχηματιστούν νέα σταθερότερα προϊόντα (Zepp & Cline, 1977). Κατά την 

έμμεση φωτόλυση η ακτινοβολία δεν απορροφάται απευθείας από τη χημική ένωση αλλά 

εμπλέκονται φωτοευαισθητοποιητές οι οποίοι μέσω της απορρόφησης της ενέργειας 

διεγείρονται και αντιδρούν ή διασπώνται παράγοντας ισχυρά οξειδωτικά είδη όπως είναι οι 

ρίζες υδροξυλίου (OH·), άτομα οξυγόνου (1O2), ρίζες υπεροξειδίων (ROO·) και άλλες ενεργές 

ομάδες, οι οποίες εν συνεχεία αντιδρούν με τις χημικές ενώσεις και έτσι επιτυγχάνεται η 

φωτοδιάσπασή τους (Andreozzi et al., 2003).  

Στα υδατικά συστήματα συχνά είναι παρόντες φυσικοί φωτοευαισθητοποιητές, όπως τα 

νιτρικά ιόντα και τα χουμικά οξέα. Τα χουμικά οξέα (humic acids, HA) είναι τα επικρατέστερα 

συστατικά μεταξύ των χουμικών ενώσεων, έχουν μέσο μοριακό βάρος 2000-5000 g mol-1 και 

μεγάλη αναλογία των λειτουργικών ομάδων τους περιέχουν οξυγόνο. Τα χρωμοφόρα 

χουμικά οξέα (ΗΑ), απορροφούν την ηλιακή ακτινοβολία σε μήκη κύματος μεταξύ 300 και 

500 nm, διεγείρονται και αναβαθμίζονται σχηματίζοντας 3ΗΑ*. Στη συνέχεια το 3ΗΑ* μπορεί 

να αντιδράσει και να δημιουργήσει ελεύθερες ρίζες οι οποίες στη συνέχεια προκαλούν 

φωτοξείδωση των οργανικών συνθετικών ενώσεων (Εξισώσεις 4.1 έως 4.4) ενώ εναλλακτικά 

η διεγερμένη μορφή των χουμικών οξέων ενδέχεται να λειτουργήσει απευθείας ως 

φωτοευαισθητοποιητής μεταφέροντας ενέργεια απευθείας στα μόρια των οργανικών 

ενώσεων (Εξίσωση 4.5) (Calza et al., 2014). Ωστόσο, από την άλλη πλευρά, τα χουμικά οξέα 

φέρουν χρωμοφόρες ομάδες οι οποίες απορροφούν ηλιακή ακτινοβολία και έτσι δρουν σαν 

εσωτερικό φίλτρο μειώνοντας το βαθμό φωτοδιάσπασης (Tixier et al., 2002, Edhlund et al., 

2006).  

𝐻𝐴
ℎ𝑣
→ 𝐻𝐴 

3 *       (4.1) 

𝐻𝐴 
3 *+𝑂2

 
→𝐻𝐴 +𝑂2

.−      (4.2) 

2𝑂2
.− + 2𝐻+

 
→𝐻2𝑂2 + 𝑂2     (4.3) 

𝐻2𝑂2
ℎ𝑣
→ 2𝑂𝐻.       (4.4) 
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𝐻𝐴 
3 *+𝜒𝜂𝜇𝜄𝜅ή έ𝜈𝜔𝜎𝜂

 
→  𝜑𝜔𝜏𝜊 − 𝜋𝜌𝜊ϊό𝜈𝜏𝛼   (4.5) 

Σε ότι αφορά στα νιτρικά ιόντα (ΝΟ3
-) που ενδέχεται να είναι παρόντα στους φυσικούς 

αποδέκτες, η συμπεριφορά τους ως φωτοευαισθητοποιητές είναι παρόμοια με αυτή των 

χουμικών οξέων. Τα νιτρικά ιόντα απορροφούν την ηλιακή ακτινοβολία σε μήκη κύματος 290 

και 330 nm (Εικόνα 4.2) και διασπώνται σχηματίζοντας OH· και NO2· σύμφωνα με τις 

εξισώσεις (4.6) και (4.7) τα οποία μπορούν να ενισχύσουν την φωτοδιάσπαση των 

μικρορύπων (Zepp et al., 1987, Neamţu & Frimmel, 2006b, Calza et al., 2012).  

𝛮𝛰3
−
ℎ𝑣
→ 𝛮𝛰2

− + 𝛰      (4.6) 

𝛮𝛰3
−
ℎ𝑣
→ 𝑂 ∙−+ 𝛮𝛰2

.        (4.7) 

2𝛮𝛰2
. + 𝐻2𝑂 → 𝑁𝑂2

− + 𝑁𝑂3
− + 2𝐻+    (4.8) 

𝑂 + 𝐻2𝑂 → 2𝐻𝑂 ∙      (4.9) 

𝑂 ∙−+ 𝐻2𝑂 → 𝐻𝑂 ∙ + 𝐻𝑂
−     (4.10) 

 

 

Εικόνα 4.2: Μοριακό φάσμα απορρόφησης των νιτρικών (ΝΟ3) και ντρωδών (ΝΟ2) (Πηγή: 

Vione et al., 2014) 
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Τέλος, ο βαθμός διάσπασης των συνθετικών οργανικών ενώσεων που υπόκεινται στα 

δύο παραπάνω είδη φωτόλυσης στα επιφανειακά νερά, εκτός από την ύπαρξη 

φωτοευαισθητοποιητών, εξαρτάται σημαντικά τόσο από τη διακύμανση της έντασης της 

ηλιακής ακτινοβολίας ανάλογα με το γεωγραφικό πλάτος και την εποχή του έτους όσο και 

από τα φυσικοχημικά χαρακτηριστικά του φυσικού υποστρώματος (πχ. θολερότητα, 

αλατότητα, αιωρούμενα σωματίδια, ποσότητα και ποιότητα της περιεχόμενης οργανικής 

ύλης) και κατ’ επέκταση την δυνατότητα διείσδυσης της ακτινοβολίας στο υπόστρωμα.  

 

4.2.3.1 Bisphenol A (BPA) 

Σε μελέτη που πραγματοποιήθηκε από τους Zacharakis et al. (2013) με σκοπό τη μελέτη 

της συμπεριφοράς της BPA (100μg L-1) κατά την έκθεση διαλύματος απιονισμένου νερού σε 

προσομοιωτή ηλιακού φωτός, εφαρμόζοντας προσπίπτουσα ακτινοβολία ίση με αυτή που 

υπάρχει σε γεωγραφικό πλάτος 48.2◦, έχει αποδειχθεί ότι το ποσοστό απομάκρυνσης της 

ουσίας δεν ξεπέρασε το 15% έπειτα από 90 min ακτινοβόλησης ενώ σε αντίστοιχα 

αποτελέσματα κατέληξαν και οι Chang et al. (2013) μετά από παρόμοια πειράματα που 

έκαναν με προσομοιωτή ηλιακής ακτινοβολίας, χρησιμοποιώντας ωστόσο αρκετά 

υψηλότερη συγκέντρωση της ουσίας (20 mg L-1).  

 

4.2.3.2 Triclosan (TCS) 

Σε εργασία τους οι Sanchez-Prado et al. (2006) χρησιμοποίησαν προσομοιωτή ηλιακού 

φωτός για τη μελέτη της φωτοδιάσπασης της TCS σε απιονισμένο νερό, καταλήγοντας στο 

ότι πρόκειται για μια φωτοασταθή ένωση με γρήγορο ρυθμό αποδόμησης ενώ ο χρόνος 

ημιζωής που υπολογίστηκε ήταν περίπου 4 min. Η φωτοευαισθησία της ουσίας στην 

ακτινοβολία του φυσικού ηλιακού φάσματος έχει αποδειχθεί και σε άλλες μελέτες οι οποίες 

καταγράφουν χρόνο ημιζωής λιγότερο από τη μία ώρα ενώ παράλληλα συνδέουν το ρυθμό 

και το ποσοστό φωτοδιάσπασης με διάφορους παράγοντες, όπως είναι το pH του 

διαλύματος, το βάθος του υδατικού μέσου και η ένταση της ηλιακής ακτινοβολίας 

(Sabaliunas et al., 2003, McMahon et al., 2008).Πιο αναλυτικά, σε ότι αφορά την επίδραση 

της τιμής του pH στη φωτόλυση της TCS, έρευνες έχουν δείξει ότι η φωτοαποδόμηση 

λαμβάνει χώρα μόνο όταν το pH > pKa (Lindstrom et al., 2002), ενώ άλλοι ερευνητές δείχνουν 

ότι ο ρυθμός επιβραδύνεται όταν το pH < pKa και συνεπώς σε αλκαλικό περιβάλλον η 

φωτόλυση ευνοείται συγκριτικά με το όξινο, επιβεβαιώνοντας ότι η ανιονική μορφή της 

ένωσης είναι περισσότερο φωτοασταθής (Tixier et al., 2002, Sanchez-Prado et al., 2006).  



Κεφάλαιο 4     

86 
 

 

4.2.3.3 Νonylphenol, (NP), Nonylphenols ethoxylates (NPnEOs) 

Μία από τις πρώτες μελέτες που πραγματοποιήθηκαν για τη μελέτη της φωτοδιάσπασης 

της NP ήταν αυτή των Ahel et al. (1994b), οι οποίοι από πειράματα που έκαναν με έκθεση 

φιλτραρισμένου φυσικού νερού λίμνης σε ηλιακό φως προέκυψε ότι ο χρόνος ημιζωής της 

ένωσης είναι 10-15 h. Ωστόσο, αναφέρουν ότι ο χρόνος αυτός αντιστοιχεί στην επιφάνεια 

του διαλύματος καθώς παρατηρήθηκε ότι ο ρυθμός φωτόλυσης υποδιπλασιάστηκε με την 

αύξηση του βάθους κατά 20-25 cm, συμπεραίνοντας ότι η φωτοδιάσπαση της NP θα 

μπορούσε να λάβει χώρα μόνο σε ρηχά καθαρά υδατικά συστήματα, ενώ σε ότι αφορά τις 

NPnEOs ο μηχανισμός αυτός θεωρείται αμελητέος (Ahel et al., 1994b). Εν συνεχεία, σε μια 

πιο πρόσφατη εργασία τους οι Li et al. (2013) διαπίστωσαν ότι η συγκέντρωση της ένωσης 

επηρεάζει το ρυθμό φωτόλυσης, πιθανότατα λόγω του ότι η μεγαλύτερη συγκέντρωση της 

ουσίας, και συνεπώς τα επιπλέον μόρια της ένωσης και των παραπροϊόντων που 

σχηματίζονται, ανταγωνίζονται για την απορρόφηση των δεδομένων φωτονίων που 

ακτινοβολούνται, μειώνοντας έτσι το ρυθμό φωτοαποδόμησης. Επίσης, στην ίδια εργασία 

παρατηρήθηκε η επίδραση της θερμοκρασίας στη φωτοδιάσπαση, όπου καταγράφηκε 

μείωση του ρυθμού απομάκρυνσης με τη μείωση της θερμοκρασίας, κάτι που μπορεί 

ενδεχομένως να εξηγηθεί από το γεγονός ότι μια αύξηση στη θερμοκρασία επιταχύνει το 

ρυθμό κίνησης των μορίων της NP, αδυνατίζοντας έτσι τους χημικούς δεσμούς και 

αυξάνοντας κατ’ επέκταση το ρυθμό διάσπασης. Εν τούτοις, είναι γνωστό ότι οι αντιδράσεις 

φωτόλυσης προάγονται κυρίως από την ενέργεια των φωτονίων και όχι τόσο από τη θερμική 

ενέργεια, για αυτό το λόγο και η επιρροή της θερμοκρασίας στη φωτόλυση αναμένεται να 

είναι περιορισμένη (Li et al., 2013). Τα παραπάνω αποτελέσματα επιβεβαιώνουν και 

προγενέστερη μελέτη των Neamţu & Frimmel (2006b), όπου έπειτα από 10 h έκθεσης 

διαλύματος υπερκάθαρου νερού σε προσομοιωτή ηλιακού φωτός, παρατηρήθηκε ποσοστό 

μείωσης της NP 11% και 41% για θερμοκρασία 10 °C και 25 °C, αντίστοιχα, ενώ έδειξαν επίσης 

ότι η αποδόμηση της NP ευνοείται με την παρουσία φωτοευαισθητοποιητών, όπως είναι η 

διαλυτή οργανική ύλη (σε μικρές συγκεντρώσεις) και τα νιτρικά ιόντα. 

 

4.2.3.4 Ibuprofen (IBU) 

Σύμφωνα με μελέτες που έχουν πραγματοποιηθεί έπειτα από έκθεση τόσο σε φυσική 

ηλιακή ακτινοβολία (Matamoros et al., 2009b) όσο και σε προσομοιωτή ηλιακού φωτός 

(Jacobs et al., 2011), έχει αποδειχθεί ότι η ουσία IBU δεν διασπάται σημαντικά μέσω της 
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φωτόλυσης παρουσιάζοντας υψηλούς χρόνους ημιζωής, της τάξης των 324 h και 200 h, 

αντίστοιχα. Τη φωτοσταθερότητα της ένωσης έχουν αποδείξει και οι Xu et al. (2011) όπου σε 

πειράματα άμεσης φωτόλυσης που διεξήγαγαν με προσομοιωτή ηλιακού φάσματος σε 

θερμοκρασία 29 °C έδειξαν ότι ο ρυθμός απομάκρυνσης παρέμεινε αμελητέος και δεν 

επηρεάστηκε από τη μεταβολή του pH του διαλύματος για εύρος τιμών 6 έως 11. Ο χαμηλός 

ρυθμός άμεσης φωτόλυσης αποδίδεται στη χαμηλή απορρόφηση που παρουσιάζει η ουσία 

στα μήκη κύματος του ηλιακού φωτός (λ>290 nm) (Tixier et al., 2003, Jacobs et al., 2011) ενώ, 

σε παρουσία φωτοευαισθητοποιητών όπως είναι τα νιτρικά ιόντα και τα φουλβικά οξέα 

παρατηρείται μια μικρή αύξηση στο ρυθμό διάσπασης που αποδίδεται στο μηχανισμό της 

έμμεσης φωτόλυσης (Jacobs et al., 2011, Xu et al., 2011, Vulava et al., 2016).  

 

4.2.3.5 Naproxen (NPX) 

Από μελέτη που πραγματοποιήθηκε από τους Packer et al. (2003) σε πειράματα με 

φυσικό νερό ποταμού έπειτα από έκθεση σε φυσική ηλιακή ακτινοβολία θερινής περιόδου 

σε γεωγραφικό πλάτος 45° (Μινεάπολις, HΠΑ) υπολογίστηκε ότι ο χρόνος ημιζωής της NPX 

είναι 42 min, ενώ από υπολογισμούς που έκαναν με βάση βιβλιογραφικά δεδομένα της 

έντασης της ηλιακής ακτινοβολίας υπολόγισαν ότι κατά τη χειμερινή περίοδο θα αυξηθεί στις 

3 h. Σε αντίστοιχα αποτελέσματα κατέληξαν και οι Vulava et al. (2016), οι οποίοι σε 

πειράματα που έκαναν με καθαρό νερό μετά από έκθεση σε ακτινοβολία από προσομοιωτή 

ηλιακού φωτός βρήκαν ότι ο χρόνος ημιζωής της ουσίας είναι περίπου 43 min, ενώ σε 

παρουσία διαλυμένης οργανικής ύλης παρατηρήθηκε μείωση του ρυθμού αποδόμησης 

υποδεικνύοντας την πιθανή εμφάνιση ανταγωνιστικής φωτοευαισθητοποίησης και 

επιβράδυνσης της φωτόλυσης, αφού πιθανά οι ενώσεις αυτές δρουν σαν φίλτρο 

περιορίζοντας την ακτινοβολία που διαπερνά μέσα στο διάλυμα.  

 

4.2.3.6 Diclofenac (DCF) 

Σε εργασία τους οι Packer et al. (2003) πραγματοποίησαν πειράματα ακτινοβόλησης σε 

φυσική ηλιακή ακτινοβολία κατά τη θερινή περίοδο σε γεωγραφικό πλάτος 45° από όπου 

προέκυψε ότι ο χρόνος ημιζωής του DCF λόγω της άμεσης φωτόλυσης ήταν 39 min. Σε 

αντίστοιχη εργασία τους οι Andreozzi et al. (2003) μελέτησαν την επίδραση της έντασης της 

ηλιακής ακτινοβολίας μέσω της εποχικότητας και του διαφορετικού γεωγραφικού πλάτους 

μελέτης, αποδεικνύοντας ότι κατά τους καλοκαιρινούς και ανοιξιάτικους μήνες η φωτόλυση 

είναι γρηγορότερη, συγκριτικά με τους φθινοπωρινούς και χειμερινούς μήνες, ενώ απέδειξαν 
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επίσης ότι καθώς το γεωγραφικό πλάτος αυξάνεται από τις 20° στις 50° Βόρεια, ο ρυθμός 

άμεσης φωτόλυσης επιβραδύνεται αυξάνοντας το χρόνο ημιζωής στις 5 d. Στην ίδια μελέτη 

παρατήρησαν επίσης, ότι η παρουσία διαλυμένης οργανικής ύλης ενεργεί ως εσωτερικό 

φίλτρο επιβραδύνοντας τη φωτοδιάσπαση της ουσίας, ενώ αντιθέτως η παρουσία νιτρικών 

ιόντων έχει ως αποτέλεσμα την ενίσχυση της έμμεσης φωτόλυσης και συνεπώς την αύξηση 

του ρυθμού διάσπασης (Andreozzi et al., 2003). Ωστόσο, σε μία πιο πρόσφατη εργασία των 

Zhang et al. (2011) όπου πραγματοποιήθηκαν πειράματα με προσομοιωτή ηλιακής 

ακτινοβολίας, ο χρόνος ημιζωής που υπολογίστηκε ήταν αρκετά μικρότερος με δεδομένο ότι 

το 90% της απομάκρυνσης επιτεύχθηκε στα πρώτα 15 min ακτινοβόλησης, ενώ παράλληλα 

παρατήρησαν ότι η παρουσία τόσο των νιτρικών ιόντων όσο και των νιτρωδών επέφερε μια 

μικρή μείωση στο ρυθμό φωτόλυσης, κάτι που δικαιολογήθηκε από το ότι το φάσμα 

απορρόφησης των ΝΟ3
- και των ΝΟ2

- επικαλύπτει την περιοχή του φάσματος απορρόφησης 

του DCF.  

 

4.2.3.7 Ketoprofen (KTP) 

Από μελέτες που πραγματοποιήθηκαν για τη φωτοδιάσπαση του KTP παρατηρήθηκε η 

ταχεία αποδόμηση της ουσίας μέσω άμεσης φωτόλυσης. Πιο αναλυτικά, οι Matamoros et al. 

(2009) σε γεωγραφικό πλάτος 41° (Βαρκελώνη, Ισπανία) κατά τη διάρκεια του Μαΐου 

υπολόγισαν ότι ο χρόνος ημιζωής της ουσίας είναι 2.4 min, ενώ σε εργασία των Kotnik et al. 

(2016) σε μεγαλύτερο γεωγραφικό πλάτος 46° (Λιουμπλιάνα, Σλοβενία) κατά το μήνα 

Αύγουστο υπολόγισαν χρόνο ημιζωής για το KTP 28 min. Εν τούτοις, και στις δύο παραπάνω 

μελέτες έγινε σύγκριση των ρυθμών φωτοδιάσπασης σε διαφορετικά υδατικά διαλύματα, 

όπως το υπερκάθαρο νερό, το νερό ποταμού και το θαλασσινό νερό, όπου δεν προέκυψε 

κάποια πολύ σημαντική διαφορά στους ήδη πολύ μικρούς χρόνους ημιζωής που 

καταγράφηκαν.  
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4.3 Βιολογικές διεργασίες μετασχηματισμού 

Η διεργασία της βιοαπομάκρυνσης πραγματοποιείται με τη βοήθεια μικροοργανισμών 

και οδηγεί στη διάσπαση των οργανικών ενώσεων σε μικρότερες και συνήθως απλούστερες 

δομές από τις αρχικές ή διασπώνται πλήρως σε ανόργανα συστατικά. Συνήθως, οι οργανικές 

συνθετικές ενώσεις καταναλώνονται ως συν-υποστρώματα, καθώς η κύρια τροφή των 

μικροοργανισμών είναι τα μεγαλύτερα οργανικά μόρια (Kreuzinger et al., 2004). Γενικά κατά 

τη βιοαπομάκρυνση μία οργανική ένωση οξειδώνεται από έναν δέκτη ηλεκτρονίων, όπου ο 

ίδιος υφίσταται αναγωγή. Αναλυτικότερα, κάτω από αερόβιες συνθήκες, το οξυγόνο 

λειτουργεί ως δέκτης ηλεκτρονίων και η οξείδωση των οργανικών ενώσεων που 

ακολουθείται από αναγωγή του μοριακού οξυγόνου καλείται αερόβια ετεροτροφική 

αναπνοή. Από την άλλη πλευρά, σε συνθήκες απουσίας οξυγόνου, οι μικροοργανισμοί 

μπορούν να χρησιμοποιήσουν οργανικά ή ανόργανα ανιόντα ως εναλλακτικούς δέκτες 

ηλεκτρονίων και πιο συγκεκριμένα η αναερόβια βιοαπομάκρυνση μπορεί να λάβει χώρα 

κάτω από συνθήκες ζύμωσης, απονιτροποίησης, αναγωγής του σιδήρου, αναγωγής των 

θειικών ή συνθήκες μεθανογένεσης. Οι οργανισμοί που βιοαπομακρυνθούν τις οργανικές 

συνθετικές ενώσεις είναι συνήθως διάφορα είδη βακτηρίων, μυκήτων και πρωτόζωων και 

για το λόγο αυτό είναι σημαντικής σημασίας η ύπαρξή τους στα εδαφικά και υδάτινα 

συστήματα. Εν τούτοις, υπάρχουν και περιπτώσεις όπου οι ενώσεις δεν αποδομούνται 

πλήρως σε ανόργανα ή μεταλλικά στοιχεία, αλλά παρατηρείται μερική μετατροπή τους και ο 

σχηματισμός διάφορων μεταβολιτών ή παραπροϊόντων, τα οποία μπορεί να είναι λιγότερο 

ή περισσότερο τοξικά από τις μητρικές ενώσεις (Winkler et al., 2001, Planas et al., 2002, 

Zwiener et al., 2002, Quintana et al., 2005, Soares et al., 2008, Careghini et al., 2015; Murdoch 

& Sanin,2016; Ma et al., 2016).  

Σε ότι αφορά στις υπό εξέταση ουσίες, σύμφωνα με τους Murdoch & Hay (2013) 

υπάρχουν μικροοργανισμοί οι οποίοι έχουν τη δυνατότητα μέσω διάφορων ενζύμων να 

διασπούν πολλούς μικρορύπους και να τους χρησιμοποιήσουν ως πηγή άνθρακα. Πιο 

συγκεκριμένα, στην έρευνα τους οι Murdoch & Hay (2013) βρήκαν ότι το στέλεχος του 

Sphingomonas είναι σε θέση να υποβαθμίσει, τουλάχιστον εν μέρει την IBU υπό αερόβιες 

συνθήκες, διασπώντας την όξινη πλευρική αλυσίδα της ουσίας. Οι Marco-Urrea et al. (2010) 

σε έρευνά τους βρήκαν ότι οι λευκοί μύκητες έχουν τη ικανότητα να αποδομούν την NPX σε 

ποσοστό που φτάνει το 95% μετά από 5 h, ενώ οι Maeng et αl. (2013) από πειράματα που 

έκαναν παρατήρησαν μείωση 20% στην απομάκρυνση του φαρμάκου KTP μετά την αναστολή 

της διεργασίας της νιτροποίησης υποδεικνύοντας ότι τα νιτροποιητικά βακτήρια αποδομούν 

την ουσία.  
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Μέχρι σήμερα λίγα στοιχεία έχουν αναφερθεί για τους μικροοργανισμούς που 

ευθύνονται για τη βιοαπομάκρυνση της TCS, καθώς ως αντιμικροβιακός παράγοντας έχει τη 

δυνατότητα να αναχαιτίζει το ένζυμο που είναι υπεύθυνο για τη σύνθεση των λιπαρών 

οξέων. Ωστόσο, υπάρχουν ορισμένα βακτήρια που είναι ικανά να «εξουδετερώνουν» τις 

ιδιότητες της ουσίας και εν τέλει να την αποδομούν μέσω του μεταβολισμού της. Ανάμεσα 

στα βακτήρια αυτά φαίνεται ότι είναι οι Pseudomonas, οι Sphingomonas και οι Alcaligenes 

xylosoxidans (Hay et al, 2001) ενώ σε έρευνα των Gangadharan Puthiya Veetil et al. (2012) 

διαπιστώθηκε ότι σημαντικό ποσοστό βιοαπομάκρυνσης μπορεί να λάβει χώρα και υπό 

ανοξικές, θειικοαναγωγικές και μεθανογενείς συνθήκες. Σε ότι αφορά τις NPnEOs έχει 

αναφερθεί στη διεθνή βιβλιογραφία η απόλυτη βιοαπομάκρυνσή της σε υδατικά ιζήματα 

υπό αερόβιες συνθήκες (Bradley et al., 2016), η οποία ωστόσο περιορίζεται σε συνθήκες 

απουσίας οξυγόνου (Lu et al., 2009). Επίσης, έχει παρατηρηθεί ότι σε υδατικά συστήματα 

όπου υπάρχει συνεχής εισροή της ένωσης, τα ιζήματα περιέχουν μικροοργανισμούς που 

μπορούν να αποδομήσουν την NP καθώς έχουν εγκλιματιστεί στην παρουσία της ουσίας 

(Bradley et al., 2008, Lu et al., 2009). Τέλος, σε ότι αφορά την BPA από τη διεθνή βιβλιογραφία 

προκύπτει ότι πρόκειται για μια εύκολα βιοαποδομήσιμη ένωση αφού ο χρόνος ημιζωής που 

παρουσιάζει στα υδατικά συστήματα κυρίως λόγω βιοαπομάκρυνσης έχει υπολογιστεί ότι 

είναι της τάξης των λίγων ημερών τόσο υπό αερόβιες όσο και υπό αναερόβιες συνθήκες 

(Sarmah & Northcott, 2008, Yang et al., 2014) ενώ έχουν απομονωθεί αρκετοί 

μικροοργανισμοί που είναι ικανοί να αναπτυχθούν χρησιμοποιώντας την ουσία ως μοναδική 

πηγή άνθρακα και ενέργειας, μεταξύ των οποίων είναι οι Sphingomonas και οι Pseudomonas 

(Zhang et al., 2013).  
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5. Στόχοι της έρευνας 

Στόχος της παρούσας διδακτορικής διατριβής είναι η μελέτη της συμπεριφοράς δύο 

κατηγοριών συνθετικών οργανικών ενώσεων (ενδοκρινικοί διαταράκτες και φαρμακευτικές 

ενώσεις) κατά την απολύμανση των δευτεροβάθμια επεξεργασμένων λυμάτων και κατά τη 

διάθεσή τους στο υδάτινο περιβάλλον. Σύμφωνα με τη διεθνή βιβλιογραφία έχει βρεθεί ότι 

ένα ευρύ φάσμα χημικών ουσιών είναι ικανό να διαταράξει το ενδοκρινικό σύστημα των 

υδρόβιων οργανισμών, μεταξύ των οποίων είναι η πρώτη υπό εξέταση κατηγορία της 

εργασίας, αυτή των φαινολικών ενδοκρινικών διαταρακτών, οι οποίοι περιέχονται σε πολλά 

προϊόντα ευρείας καθημερινής οικιακής χρήσης και προσωπικής φροντίδας 

(εννεϋλοφαινόλη, οι μονο και δι- αιθοξυλιωμένες εννεϋλοφαινόλες, η δισφαινόλη και η 

τρικλοζάνη). Η δεύτερη υπό εξέταση κατηγορία είναι αυτή των όξινων φαρμακευτικών 

ουσιών, και πιο συγκεκριμένα των μη στεροειδών αντιφλεγμονωδών φαρμάκων 

(ιμπουπροφένη, κετοπροφένη, ναπροξένη, δικλοφενάκη), η παρουσία των οποίων είναι 

εκτεταμένη τόσο στις Εγκαταστάσεις Επεξεργασίας Λυμάτων (ΕΕΛ) όσο και στο υδατικό 

περιβάλλον, αφενός λόγω της ευρείας χρήσης τους αφού σε πολλές περιπτώσεις 

χορηγούνται χωρίς ιατρική συνταγή αλλά και αφετέρου γιατί έχουν σχεδιαστεί έχοντας ως 

στόχο να παραμένουν σταθερές επιτελώντας το θεραπευτικό τους σκοπό. Κατά συνέπεια και 

λόγω της χημικής τους δομής και σταθερότητας, οι ουσίες δεν διασπώνται ή/και δεν 

μεταβολίζονται πλήρως, καταλήγοντας στις εισροές των ΕΕΛ, οι οποίες ωστόσο δεν είναι 

σχεδιασμένες να απομακρύνουν τις συγκεκριμένες ενώσεις και έτσι αυτές παραμένουν στις 

εκροές των εγκαταστάσεων σε μικρές αλλά ικανές συγκεντρώσεις έτσι ώστε να προκαλέσουν 

οικολογικές ανησυχίες λόγω των αρνητικών επιπτώσεών τους στους υδρόβιους 

οργανισμούς. Η βιβλιογραφική ανασκόπηση που προηγήθηκε έδειξε ότι μέχρι σήμερα έχει 

ερευνηθεί εκτεταμένα η συμπεριφορά των ουσιών αυτών μέσα στις ΕΕΛ, τόσο στα στάδια 

της πρωτοβάθμιας όσο και στα στάδια της δευτεροβάθμιας βιολογικής επεξεργασίας, στα 

οποία όπως αποδεικνύεται δεν επιτυγχάνεται πλήρης απομάκρυνσή τους. Αντιθέτως, είναι 

λίγα τα διαθέσιμα αποτελέσματα που αφορούν στην αποτελεσματικότητα του σταδίου της 

απολύμανσης των αποβλήτων αλλά και στην επίδραση διάφορων χαρακτηριστικών των 

λυμάτων και λειτουργικών παραμέτρων στην αποδοτικότητα των διεργασιών. Έτσι 

δημιουργείται η ανάγκη για περαιτέρω μελέτη και βελτιστοποίηση των ευρέως 

χρησιμοποιούμενων μεθόδων απολύμανσης ώστε να επιτυγχάνεται η μέγιστη απομάκρυνσή 

των υπό εξέταση ενώσεων. Βάσει των παραπάνω, πρώτος στόχος της έρευνας ήταν η μελέτη 

της συμπεριφοράς των υπό εξέταση ουσιών κατά την απολύμανση, μέσω της προσθήκης 
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χλωρίου και της εφαρμογής υπεριώδους ακτινοβολίας στα δευτεροβάθμια 

επεξεργασμένα λύματα. Επιπροσθέτως μελετήθηκε η αποτελεσματικότητα των μεθόδων 

στην απομάκρυνση των ουσιών συναρτήσει των ακόλουθων παραμέτρων:  

i. της αρχικής συγκέντρωσης χλωρίου που προστίθεται στα λύματα για σταθερό χρόνο 

επαφής, 

ii. της διαφορετικής εφαρμοζόμενης δόσης χλωρίου ή υπεριώδους ακτινοβολίας, που 

σχετίζεται με το χρόνο επαφής των λυμάτων με το υπολειμματικό χλώριο και την 

ένταση της ακτινοβολίας αντίστοιχα, 

iii. της επίδρασης του διαφορετικού pH των λυμάτων,  

iv. της συγκέντρωσης των αιωρούμενων στερεών και  

v. της παρουσίας διαλυμένης οργανικής ύλης στα προς επεξεργασία δευτεροβάθμια 

λύματα.  

 

Εν συνεχεία, από τη βιβλιογραφική ανασκόπηση προέκυψε ότι λίγα στοιχεία είναι μέχρι 

σήμερα διαθέσιμα για την τύχη και τη συμπεριφορά των υπό εξέταση ουσιών στο υδατικό 

περιβάλλον μετά τη διάθεση επεξεργασμένων υγρών αποβλήτων σε αυτό, ενώ αρκετά από 

τα αποτελέσματα είναι αντιφατικά. Πιο συγκεκριμένα, βιβλιογραφικό κενό παρατηρείται σε 

ότι αφορά στη βιοαπομάκρυνση των ουσιών στο υδάτινο περιβάλλον με τη χρήση γηγενών 

μικροοργανισμών που βρίσκονται σε πραγματικά δείγματα νερού και ιζήματος, αφού μέχρι 

σήμερα οι δημοσιευμένες εργασίες μελετούν την αποδόμηση των ενώσεων μέσω 

απομονωμένων μικροοργανισμών από διαφορετικές μικροβιακές κοινότητες (πχ. ενεργού 

ιλύος).  

Βάσει των παραπάνω, δεύτερος στόχος της παρούσας έρευνας είναι η μελέτη των 

επιμέρους αβιοτικών και βιοτικών διεργασιών που λαμβάνουν χώρα σε ένα υδατικό 

σύστημα ιζήματος – νερού από αυτόχθονες μικροβιακές κοινότητες υπό διαφορετικές 

οξειδοαναγωγικές συνθήκες όπου δέκτες ηλεκτρονίων είναι είτε το μοριακό οξυγόνο είτε 

τα νιτρικά και θειικά ιόντα. Αναλυτικότερα, μελετήθηκε η συνεισφορά της:  

i. φωτοδιάσπασης των υπό εξέταση ουσιών υπό φυσική ηλιακή ακτινοβολία και η 

επίδραση διάφορων παραμέτρων, όπως είναι η παρουσία χουμικών οξέων και νιτρικών 

ιόντων, η επίδραση του διαφορετικού pH και της ένταση της ηλιακής ακτινοβολίας, η 

οποία εκφράζεται μέσω της εποχικότητας της ακτινοβολίας,  

ii. της προσρόφησης και της βιοαπομάκρυνσης των υπό εξέταση ουσιών μέσω 

πειραμάτων που πραγματοποιήθηκαν σε συστήματα μικροκόσμων με πραγματικό νερό 
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ποταμού και ίζημα τόσο υπό συνθήκες παρουσίας όσο και υπό συνθήκες απουσίας 

οξυγόνου (ανοξικές, θειικοαναγωγικές και καθαρά αναερόβιες συνθήκες). 

 





 

 
 

 

 

 

 

 

 

 

ΙΙ. ΥΛΙΚΑ ΚΑΙ ΜΕΘΟΔΟΙ 
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6. Μεθοδολογία και Πειραματικά πρωτόκολλα 

6.1 Εισαγωγή  

Σε αυτό το κεφάλαιο παρουσιάζονται οι αναλυτικές μέθοδοι που χρησιμοποιήθηκαν για 

τον προσδιορισμό των υπό εξέταση ουσιών και των χαρακτηριστικών των λυμάτων (6.2). 

Επίσης, παρουσιάζονται τα πειραματικά πρωτόκολλα που ακολουθήθηκαν και οι αναλυτικές 

μέθοδοι που εφαρμόστηκαν κατά τη διάρκεια των πειραμάτων προσομοίωσης των μεθόδων 

απολύμανσης των υγρών αποβλήτων (χλωρίωση και υπεριώδη ακτινοβολία) (6.3). Τέλος, 

δίνονται πληροφορίες για τα πειραματικά πρωτόκολλα της μελέτη της τύχης των υπό εξέταση 

ουσιών και της προσομοίωσης των βιοτικών και αβιοτικών διεργασιών που λαμβάνουν χώρα 

στο υδάτινο περιβάλλον μετά τη διάθεση των υγρών αποβλήτων σε αυτό (6.4). Το σύνολο 

των πειραμάτων πραγματοποιήθηκαν στο Εργαστήριο Υγειονομικής Τεχνολογίας (ΕΥΤ) του 

Εθνικού Μετσόβιου Πολυτεχνείου (ΕΜΠ) το διάστημα Μάιος 2012- Σεπτέμβριος 2015. Η 

ανάλυση και αναγνώριση των παραπροϊόντων της απολύμανσης πραγματοποιήθηκε στο 

Εργαστήριο Αναλυτικής Χημείας του Τμήματος Χημείας του Πανεπιστήμιου Αθηνών (ΕΚΠΑ). 

 

6.2 Αναλυτικές Μέθοδοι  

6.2.1 Προσδιορισμός των EDCs και NSAIDs 

Όλες οι αναλύσεις και τα πειράματα διεξήχθησαν σε γυάλινα σκεύη τα οποία είχαν 

προηγουμένως πλυθεί προσεκτικά και κατά σειρά, με νερό βρύσης, απιονισμένο, 

υπερκάθαρο νερό, και διαλύτες που χρησιμοποιούνται στο πλύσιμο των εργαστηριακών 

σκευών, μεθανόλη και ακετόνη (solvents for technical washing, Merck) ώστε να αποκλεισθεί 

η οποιαδήποτε επιμόλυνση των δειγμάτων με τις υπό εξέταση ουσίες. Η διαδικάσια 

επαναλαμβανόταν τρεις (3) φορές και τα γυαλικά τοποθετούνταν στο φούρνο των 103οC για 

μια (1) h.  

Η μέθοδος που ακολουθήθηκε για την προκατεργασία των δειγμάτων και τον 

προσδιορισμό των ενώσεων στόχων έχει αναπτυχθεί και βελτιστοποιηθεί από τους Samaras 

et al. (2011) και παρουσιάζεται εν συντομία στις επόμενες παραγράφους.  

6.2.1.1 Αναλυτικά πρότυπα και αντιδραστήρια 

Για την υλοποίηση των πειραματικών δραστηριοτήτων της παρούσας διδακτορικής 

διατριβής χρησιμοποιήθηκαν αναλυτικά πρότυπα των υπό εξέταση ουσιών υψηλής 
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καθαρότητας (>99%). Αναλυτικότερα, τα πρότυπα των ibuprofen (IBU), naproxen (NPX), 

diclofenac (DCF), ketoprofen (KTP), meclofenamic acid (MCF), triclosan (TCS), nonylphenol 

technical mixture (NP), nonylphenol monoethoxylate (NP1EO) και nonylphenol diethoxylate 

(NP2EO) αγοράσθηκαν από την εταιρεία Dr. Ehrenstorfer (Γερμανία), το πρότυπο της 

bisphenol A (BPA) αγοράσθηκε από την Fluka (Ελβετία) ενώ η προμήθεια του προτύπου της 

δευτεριωμένης [2H16] bisphenol A (BPA-d16) από τη Sigma-Aldrich (ΗΠΑ). Επιπρόσθετα, οι 

διαλύτες που χρησιμοποιήθηκαν κατά τις αναλύσεις ήταν καθαρότητας HPLC και 

περιλαμβάνουν μεθανόλη (methanol) καθαρότητας ≥99,9% (εταιρείας Merck), οξικό 

αιθυλεστέρα (ethyl acetate) καθαρότητας ≥99,9% (εταιρείας Merck) και υπερκάθαρο νερό 

που παρασκευαζόταν από την εργαστηριακή συσκευή MilliQ/Milli-RO Millipore system 

(Millipore, ΗΠΑ). Επίσης, χρησιμοποιήθηκε διάλυμα υδροχλωρικού οξέος 1Ν από πυκνό 

διάλυμα υδροχλωρικού οξέος (32%) της εταιρείας Merck και διάλυμα καυστικού νατρίου 1Ν 

από στερεό καυστικό νάτριο (Merck). Για την παραγωγοποίηση χρησιμοποιήθηκαν τα 

αντιδραστήρια BSTFA + TMCS 99:1 (N,O-Bis(trimethylsilyl)trifluoroacetamide με 1% 

Trimethylchlorosilane) και πυριδίνη των εταιρειών Supelco (ΗΠΑ) και Carlo Erba-SDS (Γαλλία), 

αντίστοιχα. Τέλος, για την εκχύλιση στερεής φάσης των δειγμάτων, χρησιμοποιήθηκαν οι 

στήλες ISOLUTE C18(EC) 500 mg, 6 mL της εταιρείας Biotage (Σουηδία). 

 

6.2.1.2 Προκατεργασία υγρών δειγμάτων 

Για την εκχύλιση των υγρών δειγμάτων και την απομόνωση των υπό εξέταση ουσιών 

εφαρμόστηκε η μέθοδος της εκχύλισης στερεής φάσης (SPE, Solid Phase Extraction) κατά τη 

διάρκεια της οποίας χρησιμοποιήθηκαν φύσιγγες C18 (500 mg, 6 mL) που προσαρμόστηκαν 

σε κατάλληλη συσκευή κενού (Εικόνα 6.1).  

Η διαδικασία της εκχύλισης στερεής φάσης περιλαμβάνει τέσσερα βασικά επιμέρους 

στάδια: α) την ενεργοποίηση των στηλών (conditioning), β) τη διαβίβαση του διαλύματος του 

δείγματος (loading), γ) την έκπλυση της στήλης (washing) και τέλος δ) την έκλουση των 

ουσιών (elution). Αναλυτικότερα παρακάτω δίνεται η ακριβής διαδικασία που 

ακολουθήθηκε για την κάθε φάση:  

α) η εξισορρόπηση στερεής φάσης για την προετοιμασία της στήλης ώστε να δεχτεί το 

δείγμα, γίνεται με την ενεργοποίηση των δραστικών ομάδων του προσροφητικού μέσου που 

περιέχεται στις φύσιγγες. Αυτό πραγματοποιήθηκε με τη διέλευση 6 mL οξικού αιθυλεστέρα 

(3 x 2 mL), 6 mL μεθανόλης (3 x 2 mL) και 6 mL υπερκάθαρου νερού (3 x 2 mL) με φυσική ροή 

(0.5 mL min−1). Για περαιτέρω ενεργοποίηση των φυσιγγιών, προστέθηκαν επιπλέον 4 mL 
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οξινισμένου υπερκάθαρου νερού (ρΗ 2.5), το οποίο παρέμεινε στις φύσιγγες μέχρι την 

έναρξη του επόμενου βήματος.  

β) στη συνέχεια γίνεται η διαβίβαση του οξινισμένου διαλύματος του δείγματος (ρΗ 2.5) 

στα φυσίγγια, με φυσική ροή (0.5 mL min−1) ώστε να επιτευχθεί ικανοποιητικός χρόνος 

επαφής του δείγματος με το προσροφητικό μέσο και η καλύτερη κατακράτηση των 

επιθυμητών ουσιών.  

γ) η έκπλυση της στήλης του προσροφητικού μέσου έγινε με 2 mL όξινου υπερκάθαρου 

νερού (ρΗ 2.5), με σκοπό την απομάκρυνση ανεπιθύμητων προσμίξεων που 

κατακρατήθηκαν, και κατόπιν αφέθηκαν να ξηρανθούν με τη χρήση υποπίεσης (αντλίας) για 

60 min.  

δ) τέλος, γίνεται η έκλουση των υπό εξέταση ουσιών από το προσροφητικό μέσο, με τη 

διέλευση 6 mL οξικού αιθυλεστέρα (3 x 2 mL) και η συλλογή του εκλούσματος έγινε σε 

σκουρόχρωμα φιαλίδια. Στις περιπτώσεις που χρειαζόταν να αποθηκευτεί μέχρι την 

περαιτέρω επεξεργασία του (δλδ, παραγωγοποίηση), τοποθετούνταν στην κατάψυξη (-18°C). 

 

 

Εικόνα 6.1: Συσκευή κενού (Agilent Technologies), σκουρόχρωμα φιαλίδια, φύσιγγες C18 

(Biotage) 

 

6.2.1.3 Προκατεργασία στερεών δειγμάτων 

Η έκλουση των υπό εξέταση ουσιών από τη στερεή φάση (αιωρούμενα στερεά) 

πραγματοποιείται με την εφαρμογή υπερήχων (λουτρό υπερήχων TRANSSONIC 460/H). Η 

φύσιγγες C18 
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κατεργασία των δειγμάτων με τους υπέρηχους διεξήχθη στους 50°C για 30 min, 

χρησιμοποιώντας μίγμα υπερκάθαρου νερού και μεθανόλης (1:2) ως διαλύτη έκλουσης στον 

οποίο εμβαπτίστηκαν τα στερεά δείγματα. Έπειτα, τα δείγματα φυγοκεντρήθηκαν (σε 

συσκευή φυγόκεντρου NUVE/NF 1200/1200R) και συλλέχθηκε το υπερκείμενο υγρό σε 

ογκομετρική φιάλη όπου προστέθηκε οξινισμένο υπερκάθαρο νερό (ρΗ 2.5) μέχρις όγκου 

100 mL και στη συνέχεια έγινε η εκχύλιση στερεής φάσης όπως περιγράφηκε στην 

προηγούμενη παράγραφο.  

 

6.2.1.4 Παραγωγοποίηση  

Τα δείγματα, με το έκλουσμα που προκύπτει από την εκχύλιση στερεής φάσης όπως 

περιγράφηκε σε προηγούμενη παράγραφο, εξατμίζονται με τη χρήση αέριου αζώτου (Ν2) και 

τα στερεά υπολείμματα οδηγούνται προς την παραγωγοποίηση. Η διαδικασία της 

παραγωγοποίησης εφαρμόζεται ώστε τα δείγματα να γίνουν πιο πτητικά και συνεπώς να 

βελτιωθεί η ανίχνευση και να επιτευχθεί καλύτερος διαχωρισμός των υπό εξέταση ουσιών 

κατά την ανάλυσή τους στον αέριο χρωματογράφο. Η παραγωγοποίηση πραγματοποιήθηκε 

με την προσθήκη 50 μl BSTFA + 1 % TMCS και 10 μl πυριδίνης σε φιαλίδια κωνικού πάτου 

ωφέλιμου όγκου 1 mL τα οποία αναδευτήκαν με δονητή δοκιμαστικών σωλήνων (vortex, IKA 

MS2) για 1 min ώστε να ομογενοποιηθεί το δείγμα. Τέλος, η αντίδραση της 

παραγωγοποίησης πραγματοποιήθηκε σε υδατόλουτρο στους 70oC για 20 min. Το 

παραγωγοποιημένο δείγμα αφέθηκε να επανέλθει σε θερμοκρασία περιβάλλοντος για 10 

min και έπειτα ακολούθησε η ανάλυσή του στον αέριο χρωματογράφο. 

 

6.2.1.5 Ανάλυση με Αέρια Χρωματογραφία - Φασματομετρία Μάζας  

Για τον ποιοτικό και ποσοτικό προσδιορισμό των υπό εξέταση ενώσεων, στην παρούσα 

διδακτορική διατριβή χρησιμοποιήθηκε ο αέριος χρωματογράφος 7890Α της εταιρείας 

Agilent Technologies σε σύνδεση με τον φασματογράφο μάζας 5975C της ίδιας εταιρείας 

(Εικόνα 6.2). Ο διαχωρισμός των ουσιών έγινε με τη χρήση τριχοειδούς χρωματογραφικής 

στήλης P-5MS Ultra Inert (με πληρωτικό υλικό (5%-Phenyl)-methylpolysiloxane) διαμέτρου 

0.25mm, μήκους 30 m και διαμέτρου σωματιδίων πλήρωσης 0.25 μm (Agilent). Ως φέρον 

αέριο χρησιμοποιήθηκε αέριο Ήλιο (He 99.999%) με σταθερή ροή 0.9 mL min-1 καθ’ όλη τη 

διάρκεια των αναλύσεων. Ο όγκος του εισαγόμενου δείγματος ήταν 1 μL και η θερμοκρασία 

στην είσοδο ήταν στους 280°C ενώ η τεχνική εισαγωγής ήταν χωρίς διαχωρισμό ροής 

(splitless). Το πρόγραμμα μεταβολής της θερμοκρασίας της χρωματογραφικής στήλης ήταν 
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ρυθμισμένο με συγκεκριμένο βήμα ως εξής : 1) από τους 80°C έως τους 280°C με βήμα 15°C 

min-1, 2) διατήρηση της θερμοκρασίας στους 248°C για 1 min, 3) από τους 248°C με βήμα 3°C 

min-1 και 4) διατήρηση της θερμοκρασίας στους 280°C για τα τελευταία 5 min της ανάλυσης. 

Η θερμοκρασία μεταφοράς διατηρήθηκε στους 280°C και η θερμοκρασία της πηγής των 

ιόντων ήταν 180°C. Ο ιοντισμός και η θραυσματοποίηση των ουσιών γινόταν με πρόσκρουση 

ηλεκτρονίων (Electron Impact), ενώ η ενέργεια ιοντισμού ήταν στα 70eV. Ο αέριος 

χρωματογράφος ήταν συνδεδεμένος με ηλεκτρονικό υπολογιστή όπου υπήρχε 

εγκατεστημένο το πρόγραμμα ChemStation (Hewlett Packard) για την επεξεργασία και την 

ολοκλήρωση των χρωματογραφικών κορυφών που προκύπτουν από τις αναλύσεις των 

δειγμάτων.  

Η ποσοτικοποίηση των υπό εξέταση ουσιών γινόταν με παρακολούθηση τριών ιόντων 

τουλάχιστον ανά ουσία που βρίσκονταν σε μεγαλύτερη αφθονία (selected ion monitoring - 

SIM mode). Στον Πίνακα 6.1 δίνονται τα χαρακτηριστικά ιόντα της καθεμίας ένωσης για την 

χρωματογραφική ανάλυση (SIM mode) και στην Εικόνα 6.3 δίνεται ένα ενδεικτικό 

χρωματογράφημα των υπό εξέταση ουσιών και των εσωτερικών προτύπων που 

χρησιμοποιήθηκαν για την ποσοτικοποίησή τους. Όπως φαίνεται από το χρωματογράφημα 

η ουσία KTP συνεκλούεται με την BPA, ενώ από την μέθοδο προσδιορισμού όπως την 

ανέπτυξαν οι Samaras et. al. (2011) για την ποσοτικοποίηση των φαρμακευτικών 

χρησιμοποιήθηκε το εσωτερικό πρότυπο meclofenamic acid (MCF) και για τους 

ενδοκρινικούς διαταράκτες χρησιμοποιήθηκε η δευτεριωμένη BPA (BPA-d16).  

 

 

Εικόνα 6.2: GC τύπου 7890A και MS τύπου 5975C (Agilent Technologies) 

 



Κεφάλαιο 6     

102 
 

Πίνακας 6.1: Τα χαρακτηριστικά ιόντα των ουσιών για την χρωματογραφική ανάλυση 

Ουσίες Κυρίαρχο ιόν 

(m/z) 

Διαγνωστικά ιόντα 

(m/z) 

IBU 160 161, 263 

NP 221 193 

NP1EO 251 265, 279, 293, 307 

NPX 185 243, 302 

TCS 200 345, 347, 360, 362 

BPA-d16 368 369 

BPA 357 358, 359, 372 

KTP 282 283, 311 

DCF 214 242, 216, 367 

NP2EO 293 309, 251 

MCF 242 244, 367 
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Εικόνα 6.3: Ενδεικτικό χρωματογράφημα των εξεταζόμενων ουσιών σε SIM mode  

 

6.2.1.6 Ορθότητα της μεθόδου  

Η γραμμικότητα της μεθόδου αξιολογήθηκε χρησιμοποιώντας καμπύλες βαθμονόμησης 

που ορίστηκαν από 8 διαφορετικά σημεία συγκεντρώσεων από 3 έως 96 ng L-1, με τρεις 

επαναλήψεις ανά συγκέντρωση. Στον Πίνακα 6.2 δίνονται ενδεικτικές καμπύλες 

βαθμονόμησης για την κάθε ουσία και οι συντελεστές συσχέτισης (R2). Επίσης, προκειμένου 

να αξιολογηθεί η ορθότητα των μεθόδων που εφαρμόζονται για τον προσδιορισμό των υπό 

εξέταση ουσιών, πραγματοποιήθηκαν πειράματα ανακτήσεων. Πιο αναλυτικά, εκτελέστηκαν 

πειράματα σε υπερκάθαρο νερό το οποίο εμβολιάστηκε με 60 ng από την κάθε ουσία και 36 

ng από τα εσωτερικά πρότυπα αναφοράς. Στον Πίνακα 6.2 φαίνεται ότι, από πειράματα που 

πραγματοποιήθηκαν σε δείγματα υπερκάθαρου νερού με συγκεντρώσεις εμβολιασμού 60, 

72 και 90 ng κάθε ένωσης, οι ανακτήσεις κυμάνθηκαν από 86.9 % (NP) έως 119.3 % (BPA). 

Επιπλέον, προσδιορίστηκε η επαναληψιμότητα (πιστότητα την ίδια ημέρα), για συγκέντρωση 

εμβολιασμού 60 ng κάθε ένωσης, πραγματοποιώντας 5 επαναλήψεις. Τα αποτελέσματα 

παρουσιάζονται στον Πίνακα 6.2 και δείχνουν ικανοποιητική πιστότητα με τιμές R.S.D. (%) 

μικρότερες από 5.5 % για όλες τις ενώσεις.  

Πίνακας 6.2: Καμπύλες βαθμονόμησης, συντελεστές συσχέτισης, ανακτήσεις, τυπικές 

αποκλίσεις, και πιστότητα της μεθόδου για τον προσδιορισμό των ουσιών 

Ουσίες Καμπύλες 

βαθμονόμησης 

Συντελεστές 

συσχέτισης 

(R2) 

Μέση 

ανάκτηση 𝑹 

(%) 

Τυπική 

απόκλιση  

Sr (%) 

Πιστότητα την 

ίδια μέρα 

R.S.D. (%) 

(ν=5) 

IBU y=0.0555x-0.0733 0.9928 96.1 8.8 2.5 

NPX y=0.0828x-0.2368 0.9904 90.8 0.9 3.3 

DCF y=0.0129x-0.0450 0.9902 97.2 3.6 5.5 

KTP y=0.021x-0.0742 0.9905 94.5 1.4 4.3 

NP y=0.0054x+0.0581 0.9929 86.9 5.6 3.2 

NP1EO y=0.0067x+0.01 0.9919 94.5 9.6 2.7 
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NP2EO y=0.0048x+0.065 0.9956 102.9 5.8 4.9 

TCS y=0.02x+0.008 0.9935 93.7 7.7 2.8 

BPA y=0.0403x+0.1436 0.9959 119.3 3.2 3.2 

 

Τα υγρά απόβλητα που χρησιμοποιήθηκαν στα πειράματα της παρούσας διδακτορικής 

διατριβής ήταν δευτεροβάθμια επεξεργασμένα λύματα από το Κέντρο Επεξεργασίας 

Λυμάτων (ΚΕΛ) Ψυττάλειας. Τα ποιοτικά χαρακτηριστικά που προσδιορίστηκαν ήταν τα ολικά 

αιωρούμενα στερεά (TSS), τα πτητικά αιωρούμενα στερεά (VSS), το ολικό και διαλυτό χημικά 

απαιτούμενο οξυγόνο (COD), το pH και η θολότητα. Όλες οι αναλυτικές μέθοδοι που 

εφαρμόστηκαν βασίζονται στον πρότυπο κανονισμό Standard Methods (APHA,2005) και 

περιγράφονται αναλυτικότερα στις παρακάτω παραγράφους, καθώς επίσης και ο 

εξοπλισμός που χρησιμοποιήθηκε.  

 

6.2.2 Μέτρηση ολικών αιωρούμενων στερεών (TSS) και πτητικών 

αιωρούμενων στερεών (VSS) 

Για τη μέτρηση των στερεών ακολουθήθηκαν οι μέθοδοι (2540A-2540E) του Standard 

Methods for the Examination of Water and Wastewater (APHA, 2005). Τα πρωτόκολλα των 

μετρήσεων των στερεών στηρίζονται στο διαχωρισμό των στερεών μεταξύ αιωρούμενων και 

διαλυτών μέσω διήθησης ενώ η απαλλαγή των στερεών από το νερό γίνεται με εξάτμιση 

στους 103°C και στη συνέχεια με την καύση τους στους 550°C γίνεται ο διαχωρισμός των 

αιωρούμενων στερεών σε οργανικά και ανόργανα.  

 

Ολικά αιωρούμενα στερεά (TSS)  

Για τη μέτρηση των ολικών αιωρούμενων στερεών αρχικά ζυγίζεται με ζυγό ακριβείας 

0.1mg (Mettler Toledo/AB 204) προξηραμένο φίλτρο GF/C διαμέτρου 47 mm και διαμέτρου 

πόρων 1.2 μm (Whatman) το οποίο τοποθετείται στη συσκευή διήθησης. Στη συνέχεια, 

διηθείται κατάλληλος όγκος δείγματος (στη συγκεκριμένη περίπτωση 100mL δευτεροβάθμια 

επεξεργασμένα λύματα) και αφού αφαιρεθεί με λαβίδα τοποθετείται στο φούρνο των 103°C 

για τουλάχιστον 1 h. Αφού αφαιρεθεί από το φούρνο, τοποθετείται σε ξηραντήρα για να 

επανέλθει η θερμοκρασία του σε θερμοκρασία δωματίου και ζυγίζεται εκ νέου στο ζυγό 

ακριβείας. Η συγκέντρωση των ολικών αιωρούμενων στερεών προκύπτει από την παρακάτω 

σχέση: 



    Μεθοδολογία και Πειραματικά πρωτόκολλα 

105 
 

𝑇𝑆𝑆 (𝑚𝑔 𝐿−1) =
𝑚103℃−𝑚𝜑ί𝜆𝜏𝜌𝜊𝜐

𝑉
   (6.1) 

όπου, 

m103°C: μάζα του φίλτρου μετά τη ξήρανση στους 103°C (mg)  

mφίλτρου: αρχική μάζα του προξηραμένου φίλτρου (mg)  

V: ο όγκος του δείγματος (L) 

 

Πτητικά αιωρούμενα στερεά (VSS) 

Αφού ολοκληρωθεί η διαδικασία που ακολουθήθηκε στη μέτρηση των TSS, το ήδη 

ξηραμένο φίλτρο με το δείγμα, τοποθετείται στο φούρνο των 5500C για 20 min με σκοπό την 

καύση των οργανικών στερεών. Έπειτα, το φίλτρο αφαιρείται από το φούρνο και 

τοποθετείται στον ξηραντήρα. Στη συνέχεια ζυγίζεται εκ νέου στο ζυγό ακριβείας. Η 

συγκέντρωση των πτητικών αιωρούμενων στερεών υπολογίζεται από την παρακάτω σχέση: 

𝑉𝑆𝑆 (𝑚𝑔 𝐿−1) =
𝑚103℃−𝑚550℃

𝑉
   (6.2) 

όπου,  

m550°C: μάζα του φίλτρου μετά την καύση στους 550°C (mg)  

m103°C: μάζα του φίλτρου μετά τη ξήρανση στους 103°C (mg) 

V: ο όγκος του δείγματος (L) 

 

6.2.3 Μέτρηση ολικού και διαλυτού χημικά απαιτούμενου οξυγόνου 

(Chemical oxygen demand, COD) 

Η μέτρηση του ολικού και διαλυτού COD έχει συνολική διάρκεια περίπου 2.5 h, και 

γίνεται σε έντονα όξινο περιβάλλον (50% H2SO4), σε θερμοκρασία 150oC και παρουσία Ag2SO4 

το οποίο προστίθεται ως καταλύτης για την αποτελεσματικότερη οξείδωση ορισμένων 

οργανικών ενώσεων. Για τον προσδιορισμό του ολικού COD, τα δείγματα χωνεύονται στους 

1500C για 2 h και στη συνέχεια αφήνονται να επανέλθουν σε θερμοκρασία περιβάλλοντος. 

Έπειτα, προσδιορίζεται η υπολειμματική συγκέντρωση του διχρωμικού καλίου 

φασματοφωτομετρικά με τη χρήση φασματοφωτόμετρου ορατού φωτός, HACH DR2800 

(Εικόνα 6.4) σε μήκος κύματος 620 nm. Για τη μέτρηση του διαλυτού COD, η διαδικασία είναι 

πανομοιότυπη με τη μέτρηση του ολικού COD, με μόνη διαφορά ότι το δείγμα προηγουμένως 
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διηθείται διαμέσου μεμβράνης με διάμετρο πόρων 0.45 μm (Whatman) ώστε να 

κατακρατηθούν τα αιωρούμενα στερεά.  

 

 

Εικόνα 6.4: Φασματοφωτόμετρο ορατού φωτός (HACH DR2800) 

 

6.2.4 Προσδιορισμός θολότητας 

Η μέτρηση της θολότητας γίνεται νεφελομετρικά με τη χρήση φορητού θολόμετρου, 

HACH Turbidity meter 2100P-ISO (Εικόνα 6.5) όπου η μέτρηση πραγματοποιείται με την 

εισαγωγή 10 mL επεξεργασμένων υγρών αποβλήτων στην ειδική κυψελίδα που φέρει το 

όργανο και η ένδειξη που εμφανίζεται είναι η τιμή της θολότητας σε Νεφελομετρικές 

Μονάδες Θολότητας (NTU).  
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Εικόνα 6.5: Φορητό θολόμετρο (HACH Turbidity meter 2100P-ISO) 

 

6.2.5 Προσδιορισμός pH 

Το pH μετρήθηκε με φορητό πεχάμετρο, WTW/315 SENTIX 41Ph (Εικόνα 6.6) σε 

θερμοκρασία περιβάλλοντος ενώ πριν τη μέτρηση η συσκευή βαθμονομείται με πρότυπα 

διαλύματα pH 4 και pH 7.  

 

 

Εικόνα 6.6: Φορητό pHμετρο (WTW/315 SENTIX 41Ph) 

 



Κεφάλαιο 6     

108 
 

6.2.6 Προσδιορισμός υπολειμματικού χλωρίου 

Ο προσδιορισμός υπολειμματικού χλωρίου πραγματοποιήθηκε με τη χρήση φορητού 

μετρητή υπολειμματικού χλωρίου, HANNA H1 96701 (Εικόνα 6.7) ο οποίος έχει εύρος 

μέτρησης 0.00 έως 5.00 mg L-1 ελεύθερο χλώριο (Cl2). Η μέθοδος που εφαρμόζεται στο 

συγκεκριμένο όργανο μέτρησης αποτελεί μια προσαρμογή των μεθόδων προσδιορισμού 

χλωρίου, 330.5 της EPA (1978) και 4500-Cl G του Standard Methods for the Examination of Water 

and Wastewater (APHA, 2005). Η διαδικασία μέτρησης περιλαμβάνει τη βαθμονόμηση και το 

μηδενισμό του οργάνου με το αρχικό δείγμα (10 mL) ενώ στη συνέχεια πραγματοποιείται η 

μέτρηση του ελεύθερου χλωρίου μέσω ιωδομετρικής μεθόδου με την προσθήκη του 

κατάλληλου αντιδραστηρίου (HI 93701-0 Free Chlorine reagent) στο προς εξέταση δείγμα.  

 

 

Εικόνα 6.7: Συσκευή για τη μέτρηση υπολειμματικού χλωρίου (HANNA H1 96701) 

 

6.2.7 Προσδιορισμός θειικών ιόντων 

Οι μετρήσεις των θειικών ιόντων πραγματοποιούνταν μέσω νεφελομετρικής μεθόδου 

προσδιορισμού των αλάτων θειικού βαρίου (BaSO4). Τα θειικά ιόντα ενώνονται με το βάριο 

(Ba+2) και δημιουργούν κρυστάλλους BaSO4 οι οποίοι διατηρούνται σε αιώρηση προκαλώντας 

θολότητα, η μέτρηση της οποίας πραγματοποιούνταν με τη χρήση φασματοφωτόμετρου 

ορατού φωτός (HACH DR2800) σε μήκος κύματος ίσο με 665 nm. 

 

6.2.8 Προσδιορισμός νιτρικών ιόντων 

Η μέθοδος που χρησιμοποιήθηκε για τον προσδιορισμό των νιτρικών ιόντων βασίζεται 

στην αντίδραση των νιτρικών ανιόντων με 2,6 –διμεθυλφαινόλη κατά την οποία σχηματίζεται 
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4 –νίτρο –2,6 –διμεθυλφαινόλη, σε διάλυμα που περιέχει θειικό και φωσφορικό οξύ και 

προκαλείται χρωματισμός του δείγματος. Η μέτρηση της διαπερατότητας των δειγμάτων 

πραγματοποιούνταν με φασματοφωτόμετρο ορατού φωτός (HACH DR2800) σε μήκος 

κύματος ίσο με 345 nm. 

 

6.2.9 Προσδιορισμός απορροφητικότητας δείγματος 

Ο προσδιορισμός της διαπερατότητας των λυμάτων έγινε με φασματοφωτόμετρο 

(Hitachi U2001 UV/VIS Spectrophotometer) (Εικόνα 6.8) σε υπεριώδες μήκος κύματος (254 

nm), ίδιο με αυτό που πραγματοποιήθηκαν τα πειράματα απολύμανσης με UV ακτινοβολία. 

Αφού τεθεί σε λειτουργία το όργανο, στη συνέχεια το τυφλό δείγμα και το δείγμα λυμάτων 

τοποθετούνται σε κυψελίδες χαλαζία (Q-4-10) και γίνεται η μέτρηση διαπερατότητας στη 

μονοχρωματική ακτινοβολία (transmittance Τ(%)).  

 

 

Εικόνα 6.8: Φασματοφωτόμετρο (Hitachi U 2001 UV/VIS Spectrophotometer) 

 

6.2.10 Μέτρηση έντασης υπεριώδους ακτινοβολίας 

Η μέτρηση της έντασης της UV ακτινοβολίας πραγματοποιήθηκε με τη χρήση 

ραδιόμετρου (Radiometer IL1700) (Εικόνα 6.9(α)), το οποίο είναι εξοπλισμένο με ανιχνευτή 

υπεριώδους ακτινοβολίας (detector SED 240) (Εικόνα 6.9(β)). Πριν την μέτρηση της έντασης 

της ακτινοβολίας που εφαρμόστηκε στα πειράματα, έγινε η βαθμονόμηση του ραδιόμετρου 

μέσω του ανιχνευτή σε απουσία ακτινοβολίας. Στη συνέχεια ο ανιχνευτής τοποθετήθηκε στο 

ίδιο ακριβώς σημείο που θα τοποθετούνταν το προς επεξεργασία δείγμα και έτσι 
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προσδιορίστηκε η ακριβής ένταση UV ακτινοβολίας που προσέπιπτε στην επιφάνεια των 

εκάστοτε δειγμάτων (W cm-2).  

 

 

(α)     (β) 

Εικόνα 6.9: (α) Ραδιόμετρο (IL 17000) και (β) ανιχνευτής UV ακτινοβολίας (SED 240) 

 

6.3 Πειράματα απολύμανσης επεξεργασμένων υγρών αποβλήτων 

 

Στην παρούσα εργασία μελετήθηκε η τύχη και η συμπεριφορά των υπό εξέταση 

ενδοκρινικών διαταρακτών και φαρμακευτικών ενώσεων κατά τη διάρκεια της απολύμανσης 

των δευτεροβάθμια επεξεργασμένων λυμάτων. Πιο συγκεκριμένα, μελετήθηκε η 

αποτελεσματικότητα της χλωρίωσης και της υπεριώδους ακτινοβολίας στην απομάκρυνση 

των ενώσεων-στόχων καθώς επίσης και η επίδραση διάφορων χαρακτηριστικών των 

λυμάτων και λειτουργικών παραμέτρων στην αποδοτικότητα των διεργασιών. Στις επόμενες 

ενότητες, περιγράφονται τα πειραματικά πρωτόκολλα και οι αναλυτικές μέθοδοι που 

εφαρμόστηκαν για τη διεξαγωγή των πειραμάτων απολύμανσης των υγρών αποβλήτων 

μέσω χλωρίωσης και υπεριώδους ακτινοβολίας.  

 

6.3.1 Απολύμανση μέσω χλωρίωσης 

6.3.1.1 Παρασκευή διαλύματος χλωρίου  

Για την παρασκευή του διαλύματος χλωρίου χρησιμοποιήθηκε υποχλωριώδες νάτριο 

(NaOCl) πυκνού εμπορικού διαλύματος (4.8 g/100 g) (KLINEX, Ελλάδα), το οποίο 

παρασκευάζονταν για κάθε διαφορετικό πείραμα εκ νέου σε απουσία φωτός για την 

αποφυγή αλλοίωσής του. Μετά την παρασκευή του διαλύματος, με διαδοχικές αραιώσεις 
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του αρχικού, γινόταν ο προσδιορισμός της συγκέντρωσης του ελεύθερου χλωρίου (480±50 

mg Cl2 L-1) όπως περιγράφηκε σε προηγούμενη παράγραφο, ώστε να υπολογιστεί με ακρίβεια 

η ποσότητα που πρέπει να προστεθεί για να επιτυγχάνεται κάθε φορά η επιθυμητή 

συγκέντρωση υπολειμματικού χλωρίου στο δείγμα των προς επεξεργασία λυμάτων.  

 

6.3.1.2 Πειράματα χλωρίωσης 

Προ-πειράματα χλωρίωσης 

Πριν τη διεξαγωγή των κύριων πειραμάτων απολύμανσης των λυμάτων με χλώριο, 

πραγματοποιούνταν προ-πειράματα τα οποία ήταν πανομοιότυπα με τα πειράματα 

χλωρίωσης που περιγράφονται στην επόμενη παράγραφο και στόχο είχαν τον προσδιορισμό 

της κατάλληλης αρχικής συγκέντρωσης ελεύθερου χλωρίου που θα εισάγονταν στο δείγμα 

των λυμάτων και ο απαιτούμενος χρόνος επαφής για την εξασφάλιση των διαφορετικών 

επιθυμητών δόσεων χλωρίου (Ct).  

 

Υπολογισμός δόσης χλωρίου 

Ο υπολογισμός της δόσης χλωρίου δίνεται από την παρακάτω εξίσωση:  

𝐶𝑡 (𝑚𝑔𝐶𝑙2 ∙ 𝑚𝑖𝑛 ∙ 𝐿
−1) = 𝐶 ×  𝑡   (6.3) 

όπου,  

C: η συγκέντρωση υπολειμματικού χλωρίου στο δείγμα (mg Cl2 L-1)  

t: ο χρόνος επαφής που εφαρμόζεται (min) 

 

Πρωτόκολλο πειραμάτων χλωρίωσης 

Παρακάτω παρουσιάζεται το πρωτόκολλο που ακολουθήθηκε για τη διεξαγωγή των 

πειραμάτων ασυνεχούς ροής με στόχο τη μελέτη της τύχης των υπό εξέταση ουσιών κατά την 

απολύμανση των δευτεροβάθμια επεξεργασμένων λυμάτων με προσθήκη χλωρίου. Τα 

πειράματα εκτελέστηκαν σε τρεις επαναλήψεις. 

Σε γυάλινο σκεύος όπου περιέχεται κατάλληλος όγκος δείγματος δευτεροβάθμια 

επεξεργασμένων λυμάτων σε συνεχή ανάδευση και απουσία φωτός, προστέθηκαν οι υπό 

εξέταση ουσίες (σε συγκέντρωση 960 ng L-1) και αφέθηκαν να αναδευτούν για επιπλέον 30 

min. Στη συνέχεια λήφθηκε όγκος δείγματος, ο οποίος και πάλι υπό ανάδευση και σε 

απουσία φωτός χρησιμοποιήθηκε για την εκτέλεση των πειραμάτων χλωρίωσης. Σε χρόνο 

t=0, πριν την προσθήκη χλωρίου λαμβάνονταν δείγμα το οποίο διηθούνταν από μεμβράνη 
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και στη συνέχεια οξυνίζονταν σε pH 2.5 για την αποθήκευσή του. Έπειτα, προστέθηκε η 

κατάλληλη ποσότητα από το διάλυμα χλωρίου που είχε προηγουμένως παρασκευαστεί, 

ώστε να επιτυγχάνεται η επιθυμητή αρχική συγκέντρωση υπολειμματικού χλωρίου στο 

δείγμα των λυμάτων. Μετά από χρόνο επαφής t (min), όπως είχε προσδιοριστεί από το προ-

πείραμα και τέτοιο ώστε να διασφαλίζεται η επιθυμητή δόση (Ct), γινόταν δειγματοληψία 

για τη μέτρηση του υπολειμματικού χλωρίου τη δεδομένη στιγμή. Αφού επαληθεύονταν η 

αρχικά στοχευόμενη δόση, η αντίδραση της οξείδωσης διακόπτονταν με την προσθήκη 

θειώδους νατρίου (40 mg Na2SO3 L-1) και επαληθευόταν εκ νέου η απουσία ελεύθερου 

χλωρίου στο δείγμα.  

Η παραπάνω διαδικασία επαναλαμβανόταν για όλους τους χρόνους όπου 

διασφαλίζονταν οι επιθυμητές δόσεις χλωρίου και όλα τα δείγματα διηθούνταν από 

μεμβράνη και οξινίζονταν σε pH 2.5 με διάλυμα HCl (1N). Έπειτα, βάσει της αναλυτικής 

μεθόδου όπως αναπτύχθηκε και βελτιστοποιήθηκε από τους Samaras et al. (2011) 

προστέθηκαν στα οξινισμένα δείγματα και στις μεμβράνες τα εσωτερικά πρότυπα αναφοράς 

(BPA-d16 + MFC) για την ποσοτικοποίηση των συγκεντρώσεων των υπό εξέταση ουσιών και 

αποθηκεύτηκαν στο ψυγείο (4°C) και την κατάψυξη (-18°C), αντίστοιχα, μέχρι την 

προκατεργασία τους μέσω υπερήχων και εκχύλισης στερεής φάσης και την ανάλυσή τους στο 

GC/MS και όχι για πάνω από μία (1) ημέρα. 

Σε ότι αφορά στα πειράματα που πραγματοποιήθηκαν με στόχο τη διερεύνηση της 

συμπεριφοράς και απομάκρυνσης των ουσιών-στόχων κατά τη χλωρίωση σε διαφορετικά 

pH, το πρωτόκολλο που ακολουθήθηκε ήταν ίδιο όπως περιγράφηκε παραπάνω, με τη 

διαφορά ότι η ρύθμιση του pH των λυμάτων στην επιθυμητή τιμή (6, 7.5 και 10) γινόταν πριν 

την έναρξη της αντίδρασης με την προσθήκη λίγων σταγόνων από πρότυπα διαλύματα HCl 

(1N) και NaOH (1N) έτσι ώστε ο όγκος του δείγματος των λυμάτων να μη μεταβάλλεται 

περισσότερο από 5%. Το ίδιο πρωτόκολλο ακολουθήθηκε επίσης για την υλοποίηση των 

αντίστοιχων πειραμάτων σε διαφορετικές συγκεντρώσεις στερεών (TSS=0, 10 και 70 mg L-1) 

και χουμικών οξέων (HA=0 και 20 mg L-1). Πιο συγκεκριμένα, για την πραγματοποίηση των 

δοκιμών με μηδενικές συγκεντρώσεις TSS και HA τα δείγματα των λυμάτων διηθήθηκαν 

προηγουμένως με μεμβράνες ενώ για την επίτευξη των επιθυμητών συγκεντρώσεων TSS και 

HA προστέθηκε κατάλληλη ποσότητα ανάμικτου υγρού από την ίδια εγκατάσταση και μίγμα 

χουμικών οξέων (Sigma–Aldrich, Saint Louis, ΗΠΑ), αντίστοιχα. Στη συνέχεια γινόταν η 

προσθήκη των υπό εξέταση ουσιών και τα δείγματα αναδεύονταν σε απουσία φωτός για 30 

min πριν την έναρξη των πειραμάτων χλωρίωσης, έτσι ώστε να δοθεί ο απαραίτητος χρόνος 

για την πιθανή προσρόφηση των ουσιών πάνω στη σωματιδιακή ύλη. Τα υγρά δείγματα και 
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οι μεμβράνες που προέκυπταν στο τέλος των δοκιμών φυλάσσονταν και επεξεργάζονταν με 

τον ίδιο τρόπο όπως αναφέρθηκε παραπάνω. Τέλος, θα πρέπει να σημειωθεί πως το 

διαφορετικό pH, η προσθήκη χουμικών οξέων και αιωρούμενων στερεών ενδέχεται να 

μεταβάλλει την κατανάλωση ελεύθερου υπολειμματικού χλωρίου και συνεπώς τον 

απαιτούμενο χρόνο οξείδωσης. Για το λόγο αυτό, πριν από κάθε διαφορετικό πείραμα 

πραγματοποιούνταν προ-πειράματα χλωρίωσης με στόχο την επίτευξη της επιθυμητής 

δόσης (Ct) επανϋπολογίζοντας εκ νέου το χρόνο επαφής.  

 

6.3.2 Απολύμανση με υπεριώδη ακτινοβολία 

6.3.2.1 Πειραματική συσκευή εκπομπής υπεριώδους ακτινοβολίας 

Η ευθυγραμμισμένη πηγή υπεριώδους ακτινοβολίας που χρησιμοποιήθηκε στα 

συγκεκριμένα πειράματα (Trojan System UV 4000) (Εικόνα 6.10) αποτελούνταν από λάμπα 

χαμηλής πίεσης (LP lamp) η οποία εξέπεμπε μονοχρωματικά στα 254 nm. Ο κατακόρυφος 

άξονας (μαύρος σωλήνας) μέσα στον οποίο είναι τοποθετημένη η πηγή ακτινοβολίας 

δύναται να μετακινείται καθ’ ύψος μεταβάλλοντας με αυτό τον τρόπο την ακτινοβολία που 

δέχεται το δείγμα. Επίσης, η συσκευή διαθέτει στο κάτω μέρος ένα διάφραγμα που εμποδίζει 

την έξοδο της υπεριώδους ακτινοβολίας και το οποίο αφαιρείται μετά την τοποθέτηση του 

δείγματος. Το δείγμα που τίθεται υπό ακτινοβόληση τοποθετείται σε ποτήρι ζέσεως, με 

διάμετρο παρόμοια της διαμέτρου της ευθυγραμμισμένης ακτινοβολίας που εκπέμπεται από 

την πηγή, ενώ παράλληλα αναδεύεται συνεχώς με μαγνητικό αναδευτήρα ώστε να 

επιτυγχάνεται η πλήρης ανάμιξη και ομοιογενής ακτινοβόλησή του. 
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Εικόνα 6.10: Συσκευή υπεριώδους ακτινοβολίας (Trojan System UV 4000) 

 

Το αποτέλεσμα της μέτρησης εκφράζεται σε επί τοις εκατό διαπερατότητα 

(transmittance Τ(%)) του εξεταζόμενου δείγματος και μετατρέπεται μέσω της παρακάτω 

εξίσωσης σε απορροφητικότητα (absorbance, α):  

𝛼 = 𝑙𝑜𝑔
100

𝑇
    (6.4) 

όπου,  

Τ: η διαπερατότητα του δείγματος (%) 

α: η απορροφητικότητα του δείγματος  

 

Υπολογισμός έντασης ακτινοβολίας και εφαρμοζόμενης δόσης 

Η μέση ένταση UV ακτινοβολίας υπολογίζεται βάσει του νόμου Lambert-Beer, 

λαμβάνοντας υπόψη τη μείωση της υπεριώδους ακτινοβολίας, μέσα από το βάθος του 

δείγματος. Αναλυτικότερα, ο νόμος αυτός σχετίζει την ένταση της ακτινοβολίας που 

προσπίπτει στην επιφάνεια ενός διαλύματος, με την απορρόφηση και το μήκος του 

διαλύματος. Συνεπώς, η παρακάτω εξίσωση χρησιμοποιήθηκε για τον υπολογισμό της μέσης 

έντασης ακτινοβολίας που προσέπιπτε στα δείγματα:  

𝐼𝑎𝑣𝑒𝑟𝑎𝑔𝑒 =
𝐼𝑎𝑝𝑝𝑙𝑖𝑐𝑎𝑡𝑖𝑜𝑛×(1−𝑒

−𝑎×𝐿)

𝑎×𝐿
   (6.5) 

όπου,  

Iaverage: η μέση ένταση (W cm-2) 

Iapplication: η εφαρμοσμένη ένταση στην επιφάνεια του δείγματος (W cm-2) 

α: η μονάδα απορροφητικότητας ανά cm στα 254 nm (βλ. εξίσωση 6.4) 

L: το βάθος του δείγματος (cm) 

 

Ο υπολογισμός της εφαρμοζόμενης δόσης ακτινοβολίας δίνεται από το γινόμενο της 

μέσης έντασης (Iaverage) με το χρόνο ακτινοβόλησης (t). Έτσι κατά τη διάρκεια των 

πειραμάτων , μετά τον προσδιορισμό της μέσης έντασης ακτινοβολίας που προσέπιπτε στο 

δείγμα και θέτοντας την επιθυμητή δόση UV ακτινοβολίας που θα εφαρμοζόταν, 



    Μεθοδολογία και Πειραματικά πρωτόκολλα 

115 
 

υπολογιζόταν ο απαιτούμενος χρόνος ακτινοβόλησης κάθε δείγματος, από την ακόλουθη 

εξίσωση:  

𝑡 (𝑠𝑒𝑐) =  𝛿ό𝜎𝜂 𝑈𝑉 (𝑊 ∙ 𝑠𝑒𝑐 ∙ 𝑐𝑚−2) ×
𝑎×𝐿

𝐼𝑎𝑝𝑝𝑙𝑖𝑐𝑎𝑡𝑖𝑜𝑛×(1−𝑒
−𝑎×𝐿)

  (6.6) 

 

6.3.2.2 Πειράματα υπεριώδους ακτινοβόλησης 

Παρακάτω παρουσιάζεται το πρωτόκολλο που ακολουθήθηκε για τη διεξαγωγή των 

πειραμάτων ασυνεχούς ροής με στόχο τη μελέτη της τύχης των υπό εξέταση ουσιών κατά την 

απολύμανση των δευτεροβάθμια επεξεργασμένων λυμάτων με την εφαρμογή υπεριώδους 

ακτινοβολίας. Τα πειράματα εκτελέστηκαν σε τρεις επαναλήψεις. 

Σε γυάλινο σκεύος προστέθηκε κατάλληλος όγκος δευτεροβάθμια επεξεργασμένων 

λυμάτων σε συνεχή ανάδευση και σε απουσία φωτός, όπου προστέθηκαν οι υπό εξέταση 

ουσίες (σε συγκέντρωση 960 ng L-1) και αφέθηκαν να αναδευτούν για επιπλέον 30 min. 

Έπειτα, έγινε η μέτρηση και ο προσδιορισμός της μέσης έντασης UV ακτινοβολίας, όπως 

περιγράφηκε σε προηγούμενη παράγραφο, ενώ στη συνέχεια, λαμβάνοντας υπόψη τις 

προκαθορισμένες επιθυμητές δόσεις ακτινοβολίας των προς επεξεργασία δειγμάτων, 

υπολογίστηκε ο χρόνος ακτινοβόλησης των δειγμάτων (5.6). Πρέπει ωστόσο να σημειωθεί 

ότι πριν από την ακτινοβόληση κάθε διαφορετικού δείγματος, μετριόταν εκ νέου η ένταση 

της ακτινοβολίας, για τον προσδιορισμό τυχόν μεταβολών κατά τη διάρκεια λειτουργίας της 

λάμπας και όταν χρειαζόταν επαναυπολογιζόταν ο χρόνος έκθεσης.  

Μετά το πέρας των 30 min ανάδευσης του μίγματος των λυμάτων με τις ουσίες-στόχο, 

λαμβάνονταν δείγμα σε χρόνο t=0 και έπειτα αντίστοιχος όγκος δείγματος εισαγόταν σε 

γυάλινο ποτήρι ζέσεως με συγκεκριμένο ύψος (L=7.6 cm), το οποίο τοποθετούνταν υπό 

συνεχή μαγνητική ανάδευση κάτω από την πηγή της υπεριώδους ακτινοβολίας για τον 

εκάστοτε προϋπολογισμένο χρόνο ακτινοβόλησης. Όταν ολοκληρωνόταν ο χρόνος έκθεσης, 

τα δείγματα απομακρύνονταν και διηθούνταν με μεμβράνη. Τα υγρά δείγματα που 

προέκυπταν στο τέλος κάθε πειράματος οξυνίζονταν με HCl (pH 2.5) ενώ οι μεμβράνες με τα 

στερεά τοποθετούνταν σε γυάλινα τριβλία. Τέλος, εισάγονταν τα εσωτερικά πρότυπα (BPA-

d16 και MCF) και αποθηκεύονταν στο ψυγείο ή την κατάψυξη μέχρι την μετέπειτα 

επεξεργασία και ανάλυσής τους στο GC/MS και όχι για πάνω από μία (1) ημέρα. Η διαδικασία 

επαναλαμβανόταν για τις διαφορετικές επιθυμητές δόσεις UV ακτινοβολίας και συνεπώς για 

το διαφορετικό χρόνο έκθεσης του μίγματος των λυμάτων με τις υπό εξέταση ουσίες.  
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Όσον αφορά στα πειράματα που έγιναν με στόχο τη μελέτη της επίδρασης του pH στη 

συμπεριφορά των ενώσεων, το πειραματικό πρωτόκολλο ήταν πανομοιότυπο με αυτό που 

περιγράφηκε παραπάνω αφού προηγουμένως ρυθμιζόταν το pH των λυμάτων στην 

επιθυμητή τιμή (6, 7.5 και 10) με λίγες σταγόνες πρότυπων διαλυμάτων (H2SO4, 1N και NaOH, 

1N) έτσι ώστε ο όγκος του δείγματος των λυμάτων να μη μεταβάλλεται περισσότερο από 5%. 

Ομοίως, για την υλοποίηση των πειραμάτων με διαφορετικές συγκεντρώσεις χουμικών 

οξέων (HA=0 και 20 mg L-1) και αιωρούμενων στερεών (TSS=0, 10 και 70 mg L-1), προστέθηκαν 

κατάλληλες ποσότητες μίγματος χουμικών οξέων (Sigma–Aldrich, Saint Louis, ΗΠΑ) και 

ανάμικτου υγρού, αντίστοιχα. Στη συνέχεια γινόταν η προσθήκη των υπό εξέταση ουσιών και 

τα δείγματα αναδεύονταν σε απουσία φωτός για 30 min πριν την έναρξη των πειραμάτων, 

έτσι ώστε να δοθεί ο απαραίτητος χρόνος για την πιθανή προσρόφηση των ουσιών πάνω στη 

σωματιδιακή ύλη. Τα υγρά δείγματα και οι μεμβράνες που προέκυπταν στο τέλος των 

δοκιμών φυλάσσονταν και επεξεργάζονταν με τον ίδιο τρόπο όπως αναφέρθηκε παραπάνω. 

Θα πρέπει να σημειωθεί ότι δεδομένου πως η προσθήκη χουμικών οξέων και αιωρούμενων 

στερεών μεταβάλλει τη διαπερατότητα των δειγμάτων, για κάθε διαφορετική μελετώμενη 

συγκέντρωση προσδιορίζονταν εκ νέου η απορροφητικότητα (α) των δειγμάτων, η μέση 

ένταση και ο απαιτούμενος χρόνος έκθεσης για την επίτευξη της επιθυμητής δόσης 

υπεριώδους ακτινοβολίας.  

Τέλος, η ταυτοποίηση των παραπροϊόντων ακτινοβόλησης διεξήχθη για το φάρμακο 

DCF. Τα πειράματα πραγματοποιήθηκαν σε υπερκάθαρο νερό όπου προστέθηκε η ένωση σε 

αρχική συγκέντρωση 8 mg L-1. Η ρύθμιση του pH έγινε με ρυθμιστικό φωσφορικό διάλυμα 

(0.1 Μ) σε τιμή 7 και οι δόσεις που εξετάστηκαν ήταν ίδιες με τα προηγούμενα πειράματα. 

Μετά το πέρας του εκάστοτε προκαθορισμένου χρόνου ακτινοβόλησης, δείγματα 

συλλέχθηκαν και στη συνέχεια αναλύθηκαν με αναλυτής μαζών υψηλής διακριτικής 

ικανότητας LTQ-Orbitap της εταιρείας Thermo ενώ η επεξεργασία των δεδομένων έγινε με 

το λογισμικό Xcalibur Data System της εταιρείας Thermo.  

 

6.4 Πειράματα διάθεσης επεξεργασμένων υγρών αποβλήτων στο υδατικό 

περιβάλλον 

Στην παρούσα εργασία πραγματοποιήθηκαν πειράματα για τη μελέτη της 

συμπεριφοράς των υπό εξέταση οργανικών μικρορύπων κατά τη διάθεση επεξεργασμένων 

υγρών αποβλήτων στο υδατικό περιβάλλον. Πιο συγκεκριμένα μελετήθηκε ο μηχανισμός της 

φωτοδιάσπασης υπό ηλιακή ακτινοβολία και άλλων αβιοτικών και βιοτικών μηχανισμών 
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(προσρόφηση/ βιοαπομάκρυνση) που ενδέχεται να λαμβάνουν χώρα σε ένα φυσικό 

αποδέκτη. Στις επόμενες ενότητες περιγράφονται τα πειραματικά πρωτόκολλα και οι 

αναλυτικές μέθοδοι που εφαρμόστηκαν για τη διεξαγωγή των βιοτικών και αβιοτικών 

πειραμάτων. 

 

6.4.1 Φωτοδιάσπαση με ηλιακή ακτινοβολία  

6.4.1.1 Μέτρηση έντασης ηλιακής ακτινοβολίας  

Η ένταση της προσπίπτουσας ηλιακής ακτινοβολίας μετρήθηκε στο σημείο που 

διεξήχθησαν τα πειράματα με τη χρήση πυρανόμετρου (Kipp & Zonen CM11) (Εικόνα 6.11) 

σε εύρος φάσματος 305-2800 nm καθ’ όλη τη διάρκεια των πειραμάτων, ενώ παράλληλα 

διασταυρώθηκε η ακρίβεια των μετρήσεων μέσω της σύγκρισής τους με τα αντίστοιχα 

δεδομένα από το μετεωρολογικό σταθμό του ΕΜΠ.  

 

 

Εικόνα 6.11: Πυρανόμετρο (Kipp & Zonen CM11) 

 

6.4.1.2 Περιγραφή συνθηκών ακτινοβόλησης 

Τα πειράματα της φωτοδιάσπασης με ηλιακή ακτινοβολία πραγματοποιήθηκαν στην 

ταράτσα του κτιρίου που βρίσκεται το Εργαστήριο Υγειονομικής Τεχνολογίας (Αθήνα, 

Ελλάδα) σε γνωστές συντεταγμένες (37°58'44.49"Β, 23°46'25.06"Α) και σε υψόμετρο 160 m 

πάνω από το επίπεδο της θάλασσας (Εικόνα 6.12). Η ένταση της ηλιακής ακτινοβολίας 

προσδιορίστηκε στο συγκεκριμένο σημείο με τον τρόπο που περιγράφηκε σε προηγούμενη 

παράγραφο, ενώ στην Εικόνα 6.12 φαίνονται το σημείο εκτέλεσης των πειραμάτων και η 

τοποθεσία του μετεωρολογικού σταθμού του ΕΜΠ. 
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Εικόνα 6.12: Περιοχή εκτέλεσης πειραμάτων και μετεωρολογικός σταθμός ΕΜΠ (Google 

Earth) 

Στον Πίνακα 6.3 δίνονται τα δεδομένα που αφορούν στη συνολική (αθροιστική) 

προσπίπτουσα ηλιακή ακτινοβολία, τη συνολική διάρκεια εκτέλεσης των πειραμάτων σε 

ώρες και ημερολογιακές ημέρες (στην παρένθεση), ενώ επίσης δίνονται οι καθαυτές ώρες 

ακτινοβόλησης που αντιστοιχούν στην κάθε πειραματική περίοδο. Αναλυτικότερα, η πρώτη 

σειρά πειραμάτων πραγματοποιήθηκε κατά τη θερινή περίοδο 22 Απριλίου έως 9 Μαΐου 

2013 όπου προσδιορίστηκε ο βαθμός φωτοδιάσπασης των υπό εξέταση ουσιών σε σταθερό 

pH (7) σε συνθήκες έντονης ακτινοβολίας. Η δεύτερη σειρά πειραμάτων πραγματοποιήθηκε 

από τις 3 έως τις 9 Ιουνίου 2013 και παρατηρήθηκε ο βαθμός της φωτοδιάσπασης σε 

διαφορετικά pH (6, 7 και 8), ενώ η τρίτη σειρά πειραμάτων έγινε την περίοδο 2 με 8 Ιουλίου 

2013 όπου προσδιορίστηκε η φωτόλυση των υπό εξέταση ουσιών, παρουσία συγκεντρώσεων 

νιτρικών (1mg NO3
- L-1 και 10mg NO3

- L-1) και χουμικών οξέων (20mg L-1).Η τέταρτη σειρά 

πειραμάτων υλοποιήθηκε κατά τη χειμερινή περίοδο από τις 20 Ιανουαρίου έως τις 6 

Φεβρουαρίου 2014 με στόχο να μελετηθεί η επίδραση της εποχικότητας της ηλιακής 

ακτινοβολίας στο ρυθμό φωτοδιάσπασης των ουσιών.  

 

Πίνακας 6.3: Ημερομηνίες διεξαγωγής των πειραμάτων φωτοδιάσπασης και η συνολική 

προσπίπτουσα ηλιακή ακτινοβολία (W m-2) 

Ημερομηνία Διάρκεια 

πειράματος 

(h) 

Ώρες 

ακτινοβόλησης (h) 

Συνολική προσπίπτουσα 

ηλιακή ακτινοβολία 

(W m-2) 

22/4/2013 – 9/5/2013 408 (17 d) 234 718,266 
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3/6/2013 – 10/6/2013 168 (7 d) 102 281,662 

2/7/2013 – 8/7/2013 144 (6 d) 88 258,578 

20/1/2014 – 6/2/2014 408 (17 d) 163 175,689 

 

Τέλος, από τα δεδομένα που συλλέχθηκαν και επεξεργάστηκαν, υπολογίστηκε η μέση 

ημερήσια προσπίπτουσα ακτινοβολία στα δείγματα κατά τη διάρκεια των τεσσάρων 

διαφορετικών σειρών πειραμάτων και παρουσιάζεται στα γραφήματα του Σχήματος 6.1, από 

τα οποία φαίνεται ότι κατά τη διάρκεια της θερινής περιόδου η ακτινοβολία κυμάνθηκε στα 

ίδια επίπεδα (Σχήμα 6.1 α, β, γ) ενώ όπως ήταν αναμενόμενο μειώθηκε κατά πολύ κατά τη 

χειμερινή περίοδο (Σχήμα 6.1 δ). Επίσης, παρατηρείται η διαφορά στις ώρες ακτινοβόλησης, 

κατά τη διάρκεια της ημέρας, μεταξύ θέρους και χειμώνα.  

 

 
Σχήμα 6.1: Μέση ημερήσια προσπίπτουσα ηλιακή ακτινοβολία 

 

6.4.1.3 Πειράματα φωτοδιάσπασης με ηλιακή ακτινοβολία 

Στην παρούσα ενότητα παρουσιάζεται το πρωτόκολλο που ακολουθήθηκε για τη 

διεξαγωγή των πειραμάτων φωτοδιάσπασης με ηλιακή ακτινοβολία των υπό εξέταση 

ουσιών. Τα πειράματα σχεδιάστηκαν και υλοποιήθηκαν σύμφωνα με την οδηγία του OECD 

316 (2008) και εκτελέστηκαν σε τρεις επαναλήψεις.  



Κεφάλαιο 6     

120 
 

Η πειραματική διάταξη περιελάμβανε γυάλινους περιέκτες, ύψους 16 cm και διαμέτρου 

14 cm, οι οποίοι ήταν καλυμμένοι περιμετρικά με δύο στρώσεις αλουμινόχαρτο έτσι ώστε η 

ηλιακή ακτινοβολία να εισέρχεται μόνο από την επιφάνειά τους. Στη συνέχεια, 

τοποθετούνταν μέσα τους περιέκτες 2 L υπερκάθαρο νερό ρυθμισμένο σε pH 7 και 

εμβολιασμένο με τις υπό εξέταση ουσίες σε συγκέντρωση 2000 ng L-1. Το pH των δειγμάτων 

ρυθμίστηκε με τη χρήση λίγων σταγόνων διαλύματος όξινου/δισόξινου φωσφορικού καλίου 

(ΚΗ2PO4/K2HPO4) (1Μ) το οποίο σε όλη τη διάρκεια των πειραμάτων ελέγχονταν και η τιμή 

του δεν παρουσίαζε αποκλίσεις μεγαλύτερες του 0.2. Στη συνέχεια γινόταν καλή ανάδευση 

ώστε να ομογενοποιηθεί το μίγμα και λαμβάνονταν το πρώτο δείγμα σε χρόνο t=0 για τον 

προσδιορισμό της αρχικής συγκέντρωσης των ουσιών πριν την έκθεση των δειγμάτων στο 

φως και την έναρξη της φωτόλυσης. Κατά τη διάρκεια της πρώτης ημέρας ακτινοβόλησης 

πραγματοποιούνταν τρεις δειγματοληψίες σε διαφορετικούς χρόνους, ώστε να μπορέσει να 

προσδιοριστεί ο ρυθμός διάσπασης των έντονα φωτοενεργών ουσιών, ενώ στη μετέπειτα 

διάρκεια της πειραματικής περιόδου γίνονταν δειγματοληψίες σε ημερήσια βάση. Τα υγρά 

δείγματα λαμβάνονταν σε γυάλινες ογκομετρικές φιάλες και διαχειρίζονταν εξολοκλήρου 

απουσία φωτός. Στη συνέχεια, οξυνίζονταν με λίγες σταγόνες HCl (pH 2.5), προσθέτονταν τα 

εσωτερικά πρότυπα (BPA-d16 και MCF) και γινόταν η προκατεργασία τους με εκχύλιση 

στερεής φάσης για την μετέπειτα ανάλυσή τους στο GC/MS. Για τη μελέτη της υδρόλυσης 

πραγματοποιήθηκαν πανομοιότυπα πειράματα με αυτά της φωτοδιάσπασης, με τη διαφορά 

ότι οι περιέκτες τοποθετήθηκαν σε πλήρως σκοτεινό μέρος στην ταράτσα του κτιρίου, ώστε 

τα δείγματα να υπόκεινται σε ίδιες θερμοκρασιακές συνθήκες.  

Όσον αφορά στα πειράματα που διεξήχθησαν με σκοπό να διερευνηθεί η επίδραση του 

pH και της παρουσίας νιτρικών ή χουμικών οξέων στο διάλυμα, το πειραματικό πρωτόκολλο 

που ακολουθήθηκε ήταν ίδιο με αυτό που περιγράφηκε παραπάνω, τόσο για τα πειράματα 

φωτοδιάσπασης όσο και της υδρόλυσης με μικρές διαφοροποιήσεις. Πιο συγκεκριμένα, το 

pH ρυθμίστηκε στις επιθυμητές τιμές (6, 7 και 8) μέσω ρυθμιστικών διαλυμάτων 

φωσφορικών, και οι διαφορετικές συγκεντρώσεις νιτρικών (NO3-N =0, 1 και 10 mg L-1) και 

χουμικών οξέων (HA=0 και 20 mg L-1) επιτεύχθηκαν με την προσθήκη κατάλληλων ποσοτήτων 

πρότυπου διαλύματος νιτρικών και μίγματος χουμικών οξέων (Sigma–Aldrich, Saint Louis, 

ΗΠΑ), αντίστοιχα. Για τον προσδιορισμό της υδρόλυσης, παράλληλα πανομοιότυπα 

πειράματα πραγματοποιήθηκαν σε απουσία φωτός.  

Τέλος, είναι σημαντικό να σημειωθεί ότι σε καθημερινή βάση μετά από τις 

δειγματοληψίες, σημειωνόταν στους περιέκτες το ακριβές ύψος του διαλύματος και έτσι 

προσδιορίζονταν οι πιθανές απώλειες λόγω εξάτμισης, που ενδεχομένως θα μετέβαλαν τις 
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συγκεντρώσεις των ουσιών μέσα στο διάλυμα. Έτσι, την επόμενη ημέρα πριν τη 

δειγματοληψία, συμπληρωνόταν με υπερκάθαρο νερό μέχρις αυτού του σημείου και αφού 

γινόταν ομογενοποίηση του μίγματος, λαμβάνονταν τα προς ανάλυση δείγματα. 

 

6.4.2 Προσρόφηση/ Βιοαπομάκρυνση στο υδατικό περιβάλλον 

Τα πειράματα που πραγματοποιήθηκαν για τη μελέτη των μηχανισμών της 

προσρόφησης και βιοαπομάκρυνσης που λαμβάνουν χώρα στο υδατικό περιβάλλον, 

υλοποιήθηκαν με δείγματα ιζήματος και νερού ποταμού και μελετήθηκαν διαφορετικές 

οξειδοαναγωγικές συνθήκες (αερόβιες, αναερόβιες, ανοξικές και θειικοαναγωγικές). Τα 

πειράματα σχεδιάστηκαν σύμφωνα με μια τροποποίηση των οδηγιών του OECD 308 (2002) 

και OECD 309 (2004), και πριν την έναρξη της πειραματικής περιόδου, μεσολάβησε μια 

περίοδος λίγων ημερών, έτσι ώστε να επιτευχθούν συνθήκες σταθερότητας στα συστήματα, 

όπως αυτές αντανακλώνται από τη συγκέντρωση του διαλυμένου οξυγόνου, το δυναμικό 

οξειδοαναγωγής του ιζήματος και του νερού, το pH, τις μηδενικές συγκεντρώσεις νιτρικών 

και θειικών, όπου ήταν αναγκαίο, και τέλος από το μακροσκοπικό διαχωρισμό υγρής-στερεής 

φάσης. Στις παρακάτω παραγράφους παρουσιάζονται τα πειραματικά πρωτόκολλα και οι 

αναλυτικές μέθοδοι που εφαρμόστηκαν για την υλοποίηση και παρακολούθηση της 

λειτουργίας των πειραματικών διατάξεων.  

 

6.4.2.1 Δειγματοληψία ιζήματος και νερού ποταμού 

Τα δείγματα ιζήματος και νερού ποταμού που χρησιμοποιήθηκαν στα πειράματα της 

παρούσας εργασίας συλλέχθησαν από το ευρύτερο σύστημα του Σπερχειού ποταμού, ο 

οποίος βρίσκεται στην Κεντρική Ελλάδα (Εικόνα 6.13). Ο Σπερχειός δέχεται απορροές από 

περίπου 20 μεγάλους και 63 μικρούς παραπόταμους, ανάμεσα στους οποίους είναι η 

«Γερμανική Τάφρος», η οποία αποτελεί ένα από τα σημαντικότερα αντιπλημμυρικά και 

αρδευτικά έργα της περιοχής. Αυτό υποδεικνύει ότι η Γερμανική Τάφρος έχει μικρή ροή κατά 

τη ξηρή περίοδο του έτους, ενώ παράλληλα δέχεται τα επεξεργασμένα υγρά απόβλητα από 

την εγκατάσταση επεξεργασίας λυμάτων (ΕΕΛ) της πόλης της Λαμίας.  
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Εικόνα 6.13: Σημεία δειγματοληψίας ιζήματος (1) και νερού (2) Σπερχειού ποταμού (Google 

Earth) 

Τα σημεία δειγματοληψίας των δειγμάτων του ιζήματος και του νερού ποταμού που 

χρησιμοποιήθηκαν στα πειράματα φαίνονται στην Εικόνα 6.13. Πιο αναλυτικά, η 

δειγματοληψία του νερού έγινε από σημείο του ποταμού (Εικόνα 6.13, σημείο 2), όπου αν 

και δεν δέχεται άμεσα επεξεργασμένα λύματα από ΕΕΛ, εντούτοις λαμβάνει απορρίψεις και 

απορροές όμβριων υδάτων από διάφορες ανθρωπογενείς δραστηριότητες όπως είναι η 

κτηνοτροφία και η γεωργία. Αντιθέτως, το ίζημα που χρησιμοποιήθηκε ήταν από το σημείο 

της Γερμανικής Τάφρου όπου εκβάλλει η ΕΕΛ της Λαμίας (Εικόνα 6.13, σημείο 1) και έτσι η 

μικροβιακή κοινότητα που υπήρχε ήταν πιθανώς ήδη εγκλιματισμένη σε οργανικούς 

μικρορύπους που συναντώνται συχνά στα αστικά λύματα και κατ’ επέκταση στις υπό εξέταση 

ουσίες της εργασίας, αποφεύγοντας έτσι τον περαιτέρω εγκλιματισμό τους πριν την έναρξη 

των επωάσεων στο εργαστήριο.  

Η δειγματοληψία του ιζήματος έγινε από το συνολικό επιφανειακό στρώμα του (0 – 5 

cm βάθος) με μικρό φτυάρι και στη συνέχεια τοποθετήθηκε σε καλά πλυμένα μπουκάλια σε 

αναλογία όγκου ιζήματος προς όγκου νερού ποταμού 1:3, για τη συντήρηση και την ασφαλή 

μεταφορά του στο εργαστήριο. Έπειτα, τα ιζήματα κοσκινίστηκαν ώστε να απομακρυνθούν 

πέτρες και άλλα υλικά (>2mm), ενώ το νερό του ποταμού διηθήθηκε από μεμβράνες (0.45 

μm) ώστε να απαλλαγεί από την αιωρούμενη σωματιδιακή ύλη και τα άλγη. Τέλος, τα 

δείγματα αποθηκεύτηκαν στο ψυγείο (4°C) μέχρι την επόμενη ημέρα οπότε και ετοιμάστηκαν 

οι πειραματικές διατάξεις με τον τρόπο που περιγράφεται σε επόμενη παράγραφο.  
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6.4.2.2 Πειράματα εργαστηριακής κλίμακας 

Όπως αναφέρθηκε παραπάνω, τα πειράματα που σχεδιάστηκαν και υλοποιήθηκαν, 

είχαν ως στόχο τη μελέτη της συνεισφοράς της βιοαπομάκρυνσης και άλλων αβιοτικών 

μηχανισμών που λαμβάνουν χώρα σε έναν υδατικό αποδέκτη και επηρεάζουν την 

απομάκρυνση των υπό εξέταση ουσιών, εξαιρουμένης της φωτοδιάσπασης που μελετήθηκε 

ξεχωριστά σε προηγούμενα πειράματα (παράγραφος 6.4.1). Οι βασικές αρχές για το 

σχεδιασμό των πειραμάτων και τα πειραματικά πρωτοκόλλα που αναπτυχθήκαν και 

χρησιμοποιήθηκαν για τη διεξαγωγή τους υπό διαφορετικές οξειδοαναγωγικές συνθήκες 

περιγράφονται αναλυτικότερα στις επόμενες παραγράφους. 

 

6.4.2.2.1 Πειράματα σε αερόβιες συνθήκες 

Σύμφωνα με τις οδηγίες 308 και 309 του OECD, σκοπός των αερόβιων πειραμάτων ήταν 

η προσομοίωση φυσικού συστήματος υδατικού αποδέκτη, στο οποίο συχνά επικρατούν 

αερόβιες συνθήκες στην υδατική στήλη, το επιφανειακό στρώμα του ιζήματος είναι είτε 

αερόβιο είτε αναερόβιο, ενώ στα βαθύτερα στρώματα επικρατούν αναερόβιες συνθήκες.  

Τα πειράματα πραγματοποιήθηκαν σε γυάλινους αποστειρωμένους περιέκτες 1 L, χωρίς 

ανακίνηση, οι οποίοι ήταν τοποθετημένοι σε καλυμμένο κουτί για την προστασία των 

επωάσεων από το φως και την πιθανή φωτόλυση των υπό εξέταση ουσιών (Εικόνα 6.14). 

Στους περιέκτες τοποθετήθηκαν σε αναλογία όγκου ιζήματος και νερού ποταμού 1:3, 200 g 

υγρού ιζήματος και 600 mL νερό. Το ύψος του στρώματος του ιζήματος ήταν περίπου 2.5 cm 

ενώ η ποσότητα του ιζήματος σε ξηρό βάρος ανά περιέκτη υπολογίστηκε περίπου στα 110 g. 

Το pH ήταν ίσο με αυτό που μετρήθηκε στο πεδίο, ελέγχονταν σε καθημερινή βάση και δεν 

καταγράφηκαν σημαντικές μεταβολές (8.12 ± 0.23), ενώ η θερμοκρασία καθ’ όλη τη διάρκεια 

της πειραματικής περιόδου ήταν στους 23 ± 1 °C. Τέλος, προσδιορίστηκαν οι συγκεντρώσεις 

υποβάθρου των υπό εξέταση ουσιών στο νερό και στο ίζημα και πριν την έναρξη των 

πειραμάτων προστέθηκαν οι εξεταζόμενες ουσίες ως μίγμα, με συγκέντρωση 40 μg L-1 της 

κάθε ουσίας ανά αντιδραστήρα. Όπως φαίνεται στην Εικόνα 6.14 η παροχή του διαλυμένου 

οξυγόνου ήταν συνεχής, μέσω πεπιεσμένου αέρα χαμηλής ροής στην επιφάνεια της υδάτινης 

στήλης διευκολύνοντας τη μεταφορά οξυγόνου σε όλο το σώμα του υγρού, ενώ η 

συγκέντρωσή του παρέμεινε καθ’ όλη τη διάρκεια των πειραμάτων κοντά στη συγκέντρωση 

κορεσμού (7.03 ± 1.01 mg DO L-1), μη αποτελώντας έτσι περιοριστικό παράγοντα. Οι 

δειγματοληψίες για το προσδιορισμό των κινητικών μείωσης πραγματοποιήθηκαν μετά την 

προσθήκη των ουσιών (σε χρόνο t=0) και σε τακτά χρονικά διαστήματα για μια περίοδο 21 



Κεφάλαιο 6     

124 
 

ημερών. Στη συνέχεια, τα δείγματα διηθούνταν, οξινίζονταν με HCl (pH 2.5), προσθέτονταν 

τα εσωτερικά πρότυπα αναφοράς (BPA-d16 και MCF) και αποθηκεύονταν στην κατάψυξη 

μέχρι την προκατεργασία τους με εκχύλιση στερεής φάσης και την ανάλυσή τους στο GC/MS.  

Επιπρόσθετα, παρόμοια πειράματα εκτελέστηκαν καθ’ όλη την πειραματική περίοδο σε 

αποστειρωμένες συνθήκες ώστε να προσδιοριστεί η μεταβολή της συγκέντρωσης των 

ουσιών λόγω αβιοτικών διεργασιών όπως είναι η υδρόλυση, η πτητικοποίηση και η 

προσρόφηση. Οι πειραματικές συνθήκες ήταν πανομοιότυπες με τα πειράματα που 

περιγράφηκαν παραπάνω, ωστόσο προηγουμένως είχε διακοπεί η μικροβιακή 

δραστηριότητα μέσω αποστείρωσης. Η διαδικασία της αποστείρωσης του νερού και του 

ιζήματος πραγματοποιήθηκε εις διπλούν μέσα σε διάστημα 24 h, με αυτόκαυστο (DIXONS 

Vario 3028) στους 121 °C για 20 min. Στη συνέχεια στήθηκαν οι πειραματικές διατάξεις και 

προστέθηκε το μίγμα των ουσιών σε χρόνο t=0, όπως περιγράφηκε παραπάνω. 

 

 

Εικόνα 6.14: Διάταξη αερόβιων πειραμάτων  
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Αριθμός φιαλών αερόβιων δοκιμών 

Αναλυτικά η περιγραφή και ο αριθμός των αερόβιων επωάσεων που σχεδιάστηκαν και 

υλοποιήθηκαν για τη μελέτη των διαφορετικών μηχανισμών δίνεται παρακάτω:  

i. Υδρόλυση ή/και πτητικοποίηση: δύο (2) περιέκτες που περιείχαν μόνο 

αποστειρωμένο διηθημένο νερό ποταμού (600 mL) και τις υπό εξέταση ουσίες.  

ii. Προσρόφηση: δύο (2) περιέκτες που περιείχαν αποστειρωμένο ίζημα-νερό 

ποταμού (1:3) και τις υπό εξέταση ουσίες. 

iii. Εκρόφηση: ένας (1) περιέκτης που περιείχε αποστειρωμένο ίζημα-νερό ποταμού 

(1:3), έτσι ώστε να μελετηθεί τυχόν εκρόφηση των υπό εξέταση ουσιών από το 

ίζημα που χρησιμοποιήθηκε για τις επωάσεις.  

iv. Έλεγχος μικροβιακής δραστηριότητας: ένας (1) περιέκτης που περιείχε ίζημα-

νερό ποταμού (1:3) και οξικό νάτριο (CH3COONa = 100 mg L-1) ώστε να 

επιβεβαιωθεί η μικροβιακή δραστηριότητα. 

v. Βιοαπομάκρυνση: δύο (2) περιέκτες που περιείχαν ίζημα-νερό ποταμού (1:3) και 

τις υπό εξέταση ουσίες.  

vi. Συν-μεταβολισμός: δύο (2) περιέκτες που περιείχαν ίζημα-νερό ποταμού (1:3), 

τις υπό εξέταση ουσίες και επιπλέον διαλυτή οργανική ύλη (CH3COONa = 100 

mg L-1) για τη μελέτη πιθανής μεταβολής της ταχύτητας αποδόμησης των 

ουσιών σε παρουσία εύκολα βιοαποδομήσιμου COD.  

vii. Έλεγχος περιοριστικού παράγοντα: δύο (2) περιέκτες που περιείχαν ίζημα-νερό 

ποταμού (1:3), τις υπό εξέταση ουσίες και θρεπτικά (ΝΗ4Cl-N = 20 mg L-1 και 

KH2PO4-P = 10 mg L-1) για τη μελέτη της πιθανής ύπαρξης περιοριστικού 

παράγοντα στην ανάπτυξη των μικροοργανισμών.  

 

6.4.2.2.2 Πειράματα σε συνθήκες απουσίας οξυγόνου 

Τα πειράματα που διεξήχθησαν σε απουσία οξυγόνου, εκτελέστηκαν σε γυάλινους 

αντιδραστήρες (serum bottles) συνολικού όγκου 160 mL, με στόμιο 13 mm × 20 mm 

(εσωτερική διάμετρος × εξωτερική διάμετρος) οι οποίοι περιείχαν 37.5 g υγρού ιζήματος και 

112.5 mL νερού ποταμού (1:3 αναλογία όγκου), ενώ η ποσότητα του ιζήματος που 

προστέθηκε στους αντιδραστήρες είχε ως αποτέλεσμα το ύψος του στρώματος του ιζήματος 

να είναι περίπου 2.5 cm. Στη συνέχεια, οι φιάλες σφραγίζονταν με τη χρήση πωμάτων 

βουτυλίου επενδεδυμένων με Teflon (Wheaton) και αλουμινένιων αποσπώμενων 

σφραγισμάτων (Wheaton), ώστε εξασφαλίζονταν αεροστεγείς συνθήκες (Εικόνα 6.15). 

Επιπρόσθετα, οι αντιδραστήρες καλύπτονταν με αλουμινόχαρτο για την προστασία τους από 
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το φως και την πρόληψη της φωτόλυσης. Στη συνέχεια γινόταν η προσθήκη στις φιάλες 10 

μL χρωστικού οξειδοαναγωγικού δείκτη resazurin (0.1% w/v) (Sigma Aldrich) ώστε να 

επιβεβαιώνονται οι αναερόβιες συνθήκες κατά τη διάρκεια των πειραμάτων (από ροζ σε 

άχρωμο, όταν οι συνθήκες από οξειδωτικές μετατρέπονται σε αναγωγικές). Η απαλλαγή 

(purging) των επωάσεων από το διαλυμένο οξυγόνο πραγματοποιήθηκε μέσω της παροχής 

αερίου αζώτου (N2) για 30 min και η διαδικασία αυτή επαναλήφθηκε τουλάχιστον 2 φορές 

κατά τη διάρκεια της περιόδου που προηγούνταν των πειραμάτων και στόχο είχε την 

επίτευξη σταθερών συνθηκών. 

 

Εικόνα 6.15: Διάταξη αναερόβιων πειραμάτων 

 

Πριν την προσθήκη των υπό εξέταση ουσιών και την έναρξη των αναερόβιων 

πειραμάτων, οι αντιδραστήρες που ετοιμάστηκαν με τον τρόπο που περιγράφεται 

παραπάνω, αφέθηκαν για ένα διάστημα εξισορρόπησης δύο εβδομάδων προκειμένου να 

καταναλωθούν οι αποδέκτες ηλεκτρονίων. Οι διαφορετικές αναγωγικές συνθήκες που 

εξετάστηκαν ήταν α) καθαρά αναερόβιες (έλλειψη οξυγόνου και ιόντων), β) ανοξικές 

(παρουσία νιτρικών) και γ) συνθήκες αναγωγής θειικών (περίσσεια θειικών). Πιο 

συγκεκριμένα, για τη διατήρηση των εκάστοτε αναγωγικών συνθήκων, μετά το πέρας της 

περιόδου εξισορρόπησης, προστέθηκαν στις διαφορετικές επωάσεις είτε 20 mg NO3-N L-1 είτε 

40 mg SO4
2- L-1 για την εγκαθίδρυση ανοξικών και θειικοαναγωγικών συνθηκών, αντίστοιχα, 

ενώ δεν προστέθηκαν ιόντα στους αντιδραστήρες που θα διεξάγονταν τα καθαρά αναερόβια 

πειράματα. Στη συνέχεια, προστέθηκαν στην υδατική φάση οι υπό εξέταση ουσίες ως μίγμα, 

σε συγκέντρωση 40 μg L-1 η καθεμία. Επιπλέον, για τον έλεγχο των πειραμάτων, 

προσδιορίζονταν σε καθημερινή βάση οι συγκεντρώσεις των νιτρικών και θειικών ιόντων 

στους αντίστοιχους αντιδραστήρες και αφού παρατηρήθηκε η αποτελεσματική κατανάλωση 

των δύο αποδεκτών ηλεκτρονίων, όποτε ήταν αναγκαίο προστίθενταν κατάλληλες ποσότητες 

πρότυπων διαλυμάτων NO3-N και SO4
2- έτσι ώστε να διατηρούνται οι ανοξικές και 
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θειικοαναγωγικές συνθήκες για όλη την διάρκεια της περιόδου επώασης. Επιπλέον, τα 

βιολογικά ενεργά συστήματα τροφοδοτούνταν καθημερινά με αέριο άζωτο στην επιφάνεια 

της υδάτινης στήλης με σκοπό την απομάκρυνση των παραγόμενων αερίων. Ομοίως, για 

σκοπούς ομοιομορφίας, οι αποστειρωμένες φιάλες τροφοδοτούνταν επίσης με αέριο άζωτο 

σε καθημερινή βάση. Θα πρέπει να σημειωθεί ότι κατά τη διάρκεια των πειραμάτων η 

μεταφορά μεταξύ ιζήματος/νερού, και συνεπώς η ανταλλαγή μεταξύ ύδατος και ιζήματος 

ήταν περιορισμένη και αργή, αποφεύγοντας εντελώς οποιαδήποτε διαταραχή του 

διαχωρισμού υγρής-στερεής φάσης καθώς και της εναιώρησης του ιζήματος. Τέλος, όπως 

περιγράφηκε και στην προηγούμενη παράγραφο, εκ παραλλήλως υλοποιήθηκαν παρόμοιες 

επωάσεις με αποστειρωμένο νερό και ίζημα έτσι ώστε να προσδιοριστεί η μεταβολή της 

συγκέντρωσης των ουσιών λόγω αβιοτικών διεργασιών (εκτός της φωτόλυσης).  

 

Αριθμός φιαλών αναερόβιων δοκιμών 

Παρακάτω δίνεται η περιγραφή και ο αριθμός των επωάσεων που σχεδιάστηκαν και 

υλοποιήθηκαν σε απουσία οξυόνου για τη μελέτη των διαφορετικών μηχανισμών:  

i. Υδρόλυση ή/και πτητικοποίηση: δύο (2) αντιδραστήρες που περιείχαν μόνο 

αποστειρωμένο διηθημένο νερό ποταμού (112.5 mL) και τις υπό εξέταση 

ουσίες.  

ii. Προσρόφηση: δύο (2) αντιδραστήρες που περιείχαν αποστειρωμένο ίζημα-νερό 

ποταμού (1:3) και τις υπό εξέταση ουσίες. 

iii. Εκρόφηση: ένας (1) αντιδραστήρας που περιείχε αποστειρωμένο ίζημα-νερό 

ποταμού (1:3), έτσι ώστε να μελετηθεί τυχόν εκρόφηση των υπό εξέταση ουσιών 

από το ίζημα που χρησιμοποιήθηκε για τις επωάσεις.  

iv. Έλεγχος μικροβιακής δραστηριότητας: τρεις (3) αντιδραστήρας που περιείχε 

ίζημα-νερό ποταμού (1:3), οξικό νάτριο (CH3COONa = 100 mg L-1) και επιπλέον 

προσθήκη 20 mg NO3-N L-1 και 40 mg SO4
2- L-1 στα πειράματα για τις 

διαφορετικές αναγωγικές συνθήκες, ώστε να επιβεβαιωθεί η μικροβιακή 

δραστηριότητα και η αποτελεσματική κατανάλωση των αποδεκτών 

ηλεκτρονίων. 

v. Βιοαπομάκρυνση: έξι (6) αντιδραστήρες που περιείχαν ίζημα-νερό ποταμού 

(1:3), τις υπό εξέταση ουσίες και είτε 20 mg NO3-N L-1 είτε 40 mg SO4
2- L-1 στα 

ανοξικά και θειικοαναγωγικά πειράματα αντίστοιχα.  

vi. Συν-μεταβολισμός: έξι (6) αντιδραστήρες που περιείχαν ίζημα-νερό ποταμού 

(1:3), τις υπό εξέταση ουσίες, επιπλέον διαλυτή οργανική ύλη (CH3COONa = 100 

mg L-1) για τη μελέτη πιθανής μεταβολής της ταχύτητας αποδόμησης των 
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ουσιών σε παρουσία εύκολα βιοαποδομήσιμου COD, και επιπλέον προσθήκη 20 

mg NO3-N L-1 και 40 mg SO4
2- L-1 στα αντίστοιχα πειράματα.  

 

6.4.2.2.3 Πρωτόκολλο ανάλυσης φθορίζουσας επιτόπου υβριδοποίησης (FISH) 

Για τις ανάγκες τις παρούσας διδακτορικής εργασίας πραγματοποιήθηκαν επιπρόσθετες 

αναλύσεις που ως στόχο είχαν την ανίχνευση και ταυτοποίηση των μικροοργανισμών στο 

ίζημα των αερόβιων και αναερόβιων επωάσεων, ώστε να διαπιστωθούν οι διαφοροποιήσεις 

μεταξύ των μικροβιακών κοινοτήτων που αναπτύχθηκαν υπό διαφορετικές 

οξειδοαναγωγικές συνθήκες. Οι συγκεκριμένες παρατηρήσεις πραγματοποιήθηκαν στο 

Εργαστήριο Υγειονομικής Τεχνολογίας του Εθνικού Μετσόβιου Πολυτεχνείου (ΕΜΠ) που 

διαθέτει μικροσκόπιο εξοπλισμένο με σύστημα φθορισμού και έχει την τεχνογνωσία για την 

αναγνώριση μικροοργανισμών με τη μέθοδο της φθορίζουσας επιτόπου υβριδοποίησης 

(Fluorescence In Situ Hybridization, FISH). 

Πιο αναλυτικά, για λόγους σύγκρισης, συλλέχθηκαν και μελετήθηκαν δείγματα τόσο από 

το αρχικό ίζημα της Γερμανικής Τάφρου, το οποίο χρησιμοποιήθηκε για τη δημιουργία των 

μικρόκοσμων και λαμβάνεται ως ίζημα αναφοράς, όσο και από τα ιζήματα των αερόβιων και 

αναερόβιων επωάσεων μετά το πέρας της πειραματικής περιόδου. Παρακάτω 

παρουσιάζονται τα 8 βήματα της διαδικασία που ακολουθήθηκε: 

1. Παρασκευή Διαλύματος 4% w/v παραφορμαλδεΰδης / φωσφορικού άλατος 

(PFA/PBS) 

Σε 80 mL υπερκάθαρου νερού προστίθενται 4 gr παραφορμαλδεΰδης (PFA) τα οποία 

θερμαίνονται στους 60°C για περίπου 10 min. Στη συνέχεια, προστίθενται στο διάλυμα 3 

σταγόνες NaCl (1Μ) και αφήνεται να κρυώσει. Τέλος, προστίθενται 10 mL ρυθμιστικού 

διαλύματος φωσφορικού άλατος (PBS) (10 Μ), το pH ρυθμίζεται στο 7.2 με προσθήκη H2SO4 

(5 Μ) και συμπληρώνεται υπερκάθαρο νερό μέχρις όγκου 100 mL. Το διάλυμα διατηρείται 

στους 4 °C για 24 h. 

2. Σταθεροποίηση δειγμάτων 

Δείγματα όγκου 37.5 mL και 25 mL συλλέγονται για τη μελέτη των Gram αρνητικών και 

Gram θετικών μικροοργανισμών, αντίστοιχα, και μεταφέρονται σε φιαλίδια (tube corning) 

των 50 mL. Για την επίτευξη του βέλτιστου φθορισμού, η σταθεροποίηση των Gram 

αρνητικών μικροοργανισμών πραγματοποιείται με την προσθήκη 12.5 mL διαλύματος 

PFA/PBS (4% w/v), ενώ για τη σταθεροποίηση των Gram θετικών μικροοργανισμών 

προστίθενται 25 mL αιθανόλης (καθαρότητας 98%). Στη συνέχεια τα δείγματα 
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αποθηκεύονται στους 4 °C για 4 έως 16 ώρες και έπειτα φυγοκεντρούνται στις 10000 rpm για 

10 min και αφαιρείται το υπερκείμενο υγρό. Για την επαναιώρηση των δειγμάτων, 

προστίθενται 1.5 mL διαλύματος PBS (1 Μ) και τα μίγματα μεταφέρονται σε φιαλίδια των 2 

mL. Έπειτα, οι διαδικασία της φυγοκέντρησης και της αφαίρεσης υπερκείμενου υγρού, όπως 

περιγράφηκε παραπάνω, επαναλαμβάνεται με τη διαφορά ότι το διάλυμα που 

χρησιμοποιείται για την επαναιώρηση των δειγμάτων είναι 1.5 mL PBS/αιθανόλη (1/1 v/v). 

Τα δείγματα φυλάσσονται στους -20 °C και μπορούν να διατηρηθούν έως και 3 μήνες.  

3. Τοποθέτηση σε πλακίδια 

Μετά την απόψυξη των δειγμάτων και την επαναφορά τους σε θερμοκρασία 

περιβάλλοντος, ομογενοποιούνται με τη χρήση Vortex και όγκος 10 μL λαμβάνεται και 

τοποθετείται έτσι ώστε να καλύψει την επιφάνεια μιας θέσης στο πλακίδιο. Στη συνέχεια, το 

πλακίδιο τοποθετείται για ξήρανση στο φούρνο σε θερμοκρασία 46 °C.  

4. Αφυδάτωση 

Τα πλακίδια τοποθετούνται σε κάθετη θέση, και αφήνονται για χρόνο επαφής 3 min, σε 

ειδικό δοχείο (Coplin jar) όπου έχει προστεθεί ποσότητα διαλύματος αιθανόλης (50% v/v), 

έτσι ώστε τα δείγματα πάνω στο πλακίδιο να είναι πλήρως καλυμμένα. Στη συνέχεια, τα ίδια 

πλακίδια μεταφέρονται, διαδοχικά σε δεύτερο και τρίτο δοχείο με διαλύματα αιθανόλης 

(συγκέντρωσης 80% v/v και 98% v/v, αντίστοιχα) και αφήνονται για 3 min στο καθένα. Τέλος, 

τα πλακίδια αφήνονται να στεγνώσουν.  

5. Υβριδοποίηση 

Σε φιαλίδια των 2 mL παρασκευάζεται το διάλυμα υβριδοποίησης υπό συνθήκες 

απουσίας φωτός, προσθέτοντας 360 μL NaCl (5 M), 40 μL Tris-HCl (1 M) και φορμαμίδιο 

αναλόγως τον ιχνηλάτη που θα χρησιμοποιηθεί, όπως φαίνεται από τον Πίνακα 6.4. Στη 

συνέχεια, προστίθενται 8 μL διαλύματος υβριδοποίησης, 1 µL ιχνηλάτη με τελική 

συγκέντρωση 5 ng mL-1 και 1 µL 4’,6-Diamidino-2-phenylindole dihydrochloride (DAPI) με 

τελική συγκέντρωση 20 ng mL-1. Τέλος, τα πλακίδια τοποθετούνται σε υγρό και σκοτεινό 

θάλαμο και αφήνονται για 2 h στους 46 °C. 

 

Πίνακας 6.4: Συγκεντρώσεις φορμαμιδίου στο διάλυμα υβριδοποίησης) 

Ιχνηλάτης % v/v Φορμαμίδιο Φορμαμίδιο (μL) Υπερκάθαρο νερό (μL) 

EUB338 35 700 900 
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ARCH915 35 700 900 

DEN67 35 700 900 

ALF968 20 400 1200 

SPH120 30 600 1000 

BET42a 35 700 900 

NSE1472 50 1000 600 

GAM42a 35 700 900 

PAE997 0 - 1600 

LGC354b 35 700 900 

LGC353b 20 400 1200 

 

6. Έκπλυση 

Σε φιαλίδια των 50 mL (tube corning) προστίθενται 1 μL Tris-HCl (1 M), NaCl και EDTA 

σύμφωνα με τη συγκέντρωση φορμαμιδίου που εισήχθη στο βήμα της υβριδοποίησης όπως 

φαίνεται στον Πίνακα 6.5. Έπειτα συμπληρώνεται υπερκάθαρο νερό μέχρις όγκου 50 mL και 

προστίθενται επίσης 50 μLSDS (10%). Τέλος, τα πλακίδια εκπλένονται σε θερμαινόμενο 

λουτρό για 20 min στους 48°C και αφήνονται να στεγνώσουν υπό συνθήκες απουσίας φωτός.  

Πίνακας 6.5: Συγκέντρωση NaCl και EDTA στο διάλυμα έκπλυσης 

Ιχνηλάτης % v/v Φορμαμίδιο NaCl (mM) 5 M NaCl (μL) EDTA (μL) 

EUB338 35 80 800 500 

ARCH915 35 80 800 500 

DEN67 35 80 800 500 

ALF968 20 225 2250 500 

SPH120 30 112 1120 500 

BET42a 35 80 800 500 
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NSE1472 50 28 280 500 

GAM42a 35 80 800 500 

PAE997 0 900 9000 - 

LGC354b 35 80 800 500 

LGC353b 20 225 2250 500 

 

7. Αποθήκευση πλακιδίων 

Στα πλακίδια που έχουν ετοιμαστεί προστίθενται 2-3 σταγόνες αντι-αποχρωστικής 

ουσίας (Citifluor), τα οποία στη συνέχεια καλύπτονται με γυάλινες καλυπτρίδες και 

φυλάσσονται στους -20 °C.  

8. Παρατήρηση-Καταμέτρηση 

Τέλος, τα πλακίδια παρατηρούνται στο μικροσκόπιο υπό φθορισμό με το κατάλληλο 

φίλτρο (Cy3 ή TexasRed), το οποίο είναι συμβατό με τη φθοροφόρο ουσία του ιχνηλάτη για 

τον εντοπισμό των συγκεκριμένων στοχευόντων μικροοργανισμών, και μετέπειτα 

χρησιμοποιώντας το φίλτρο DAPI για την εύρεση του συνόλου των μικροοργανισμών. Για 

κάθε δείγμα χρησιμοποιήθηκαν περίπου 20 ζεύγη φωτογραφιών (Cy3-DAPI ή TexasRed-

DAPI) για την καταμέτρηση του ποσοστού του γένους ή της κλάσης που εξετάζεται (target) 

προς το σύνολο των μικροοργανισμών (target/DAPI) χρησιμοποιώντας το πρόγραμμα Image-

Pro. 
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7. Κατανομή των ουσιών μεταξύ διαλυτής και σωματιδιακής φάσης  

7.1 Εισαγωγή  

Ο λιποφιλικός χαρακτήρας μιας ουσίας παρέχει σημαντικές πληροφορίες για τη 

συμπεριφορά της και πιο συγκεκριμένα, εκφράζει την πιθανότητα προσρόφησής της σε 

στερεά που περιέχουν οργανική ύλη ή την συσσώρευσή της σε οργανισμούς. Ο συντελεστής 

που έχει προταθεί για τον υπολογισμό της απομάκρυνσης μιας ένωσης μέσω ρόφησης στα 

αιωρούμενα στερεά και τη βιομάζα, είναι ο συντελεστής διασποράς στερεού-νερού (Kd), ο 

οποίος ορίζεται ως ο λόγος μεταξύ της συγκέντρωσης ενός στερεού στη στερεή φάση ως προς 

τη συγκέντρωση στην υγρή φάση σε συνθήκες ισορροπίας. Όπως παρουσιάστηκε και σε 

προηγούμενο κεφάλαιο, ο συντελεστής Kd περιλαμβάνει τους δύο κύριους μηχανισμούς της 

ρόφησης, α) την απορρόφηση που γίνεται μέσω υδροφοβικών αλληλεπιδράσεων και 

χαρακτηρίζεται από την τιμή του συντελεστή κατανομής οκτανόλης/νερού (Kow) και β) την 

προσρόφηση η οποία γίνεται μέσω ηλεκτροστατικών αλληλεπιδράσεων που 

χαρακτηρίζονται από τη σταθερά διάστασης (pKa) των ουσιών. Αυτό εξηγεί και τη 

διαφορετική τάση για προσρόφηση υπό διαφορετικά pH, αφού για τιμές pH>pKa οι ενώσεις 

κυριαρχούν στην ιονισμένη μορφή τους παρουσιάζοντας την τάση να παραμένουν στη 

διαλυτή φάση.  

Σε ότι αφορά στην τιμή της σταθεράς Kow, είναι δείκτης ο οποίος ορίζεται ως ο λόγος της 

διαλυτότητας μιας ουσίας στην οκτανόλη (μη πολικός διαλύτης) προς τη διαλυτότητά της στο 

νερό (πολικός διαλύτης) και συνεπώς όσο πιο υψηλή είναι η τιμή της Kow τόσο λιγότερο 

πολική είναι η εκάστοτε ουσία, ενώ επιπροσθέτως είναι αντιστρόφως ανάλογη με την 

υδατική διαλυτότητα και ανάλογη με το μοριακό βάρος της ένωσης. Συμπερασματικά, η 

σταθερά Kow αντιπροσωπεύει την τάση μιας οργανικής ένωσης να απορροφάται από την 

οργανική φάση και κατ’ επέκταση ουσίες με υψηλή τιμή logKow (logKow>4.0) δείχνουν 

μεγαλύτερη συνάφεια με το στερεό κλάσμα σε αντίθεση με τις ενώσεις μέτριας 

λιποφιλικότητας-μέτριας υδροφιλικότητα (1.0<logKow<4.0). Στον Πίνακα 7.1 παρουσιάζονται 

συγκεντρωτικά οι τιμές logKow και pka για όλες τις υπό εξέταση ουσίες, όπως 

παρουσιάστηκαν σε προηγούμενο κεφάλαιο.  
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Πίνακας 7.1: Τιμές logKow και pka των υπό εξέταση ουσιών 
 

logKow pKa 

Ενδοκρινικοί Διαταράκτες 

BPA 3.32 9.6 

TCS 4.76 7.9 

NP 4.48-5.76 10.25-10.7 

NP1EO 4.17±0.15 - 

NP2EO 4.21±0.12 - 

Φαρμακευτικές ουσίες 

IBF 3.97 4.91-5.2 

NPX 3.18 4.15 

DCF 4.51 4.15-4.2 

KFN 3.12 4.45 

 

Λαμβάνοντας υπόψιν τα παραπάνω, στόχος αυτού του κεφαλαίου είναι ο 

προσδιορισμός της κατανομής των υπό μελέτη ουσιών μεταξύ σωματιδιακής και υγρής 

φάσης, καθώς επίσης και η σύγκριση τους με τις θεωρητικές τιμές logKow των ενώσεων και 

με τα αποτελέσματα της ήδη υπάρχουσας βιβλιογραφίας. Η πληροφορία αυτή θα είναι 

σημαντική για τα πειράματα που θα ακολουθήσουν και αφορούν στη μελέτη της 

συμπεριφοράς των συγκεκριμένων ενώσεων κατά την απολύμανση και την διάθεσή τους στο 

φυσικό περιβάλλον.  

 

7.2 Μεθοδολογία 

Η κατανομή των υπό εξέταση ουσιών μεταξύ διαλυτής και σωματιδιακής φάσης 

μελετήθηκε σε δείγματα δευτεροβάθμια επεξεργασμένων λυμάτων από το ΚΕΛ Ψυττάλειας 

για διαφορετικά pH και για διαφορετική συγκέντρωση αιωρούμενων στερεών. Η ρύθμιση 

του pH έγινε με προσθήκη πρότυπων διαλυμάτων H2SO4 (1 N) και NaOH (1 N) έτσι ώστε ο 

όγκος του δείγματος να μη μεταβάλλεται περισσότερο από 5%, ενώ η μελέτη της επίδρασης 

των διαφορετικών συγκεντρώσεων αιωρούμενων στέρεων πραγματοποιήθηκε με την 
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προσθήκη κατάλληλης ποσότητας ανάμικτου υγρού από την ίδια εγκατάσταση. Το εύρος των 

τιμών του pH που εξετάστηκε ήταν 6, 7.5 και 10 και οι συγκεντρώσεις των αιωρούμενων 

στερεών ήταν ίσες με 10 και 70 mg L-1.  

Πιο αναλυτικά, σε ότι αφορά στα πειράματα που πραγματοποιήθηκαν σε διαφορετικές 

τιμές pH, έγιναν με δείγματα πραγματικών δευτεροβάθμια επεξεργασμένων λυμάτων όγκου 

100 mL το καθένα, τα οποία περιείχαν συγκέντρωση στερεών ίση με 10 mg L-1. Στη συνέχεια, 

ρυθμίστηκε το pH στην επιθυμητή τιμή και προστέθηκε κατάλληλος όγκος των υπό εξέταση 

ουσιών από πυκνό μίγμα μεθανόλης (10 mg L-1) έτσι ώστε η τελική συγκέντρωση της κάθε 

ένωσης να είναι ίση με 1000 ng L-1. Τα δείγματα αφέθηκαν να αναδευτούν για 30 min σε 

συνθήκες απουσίας φωτός και έπειτα έγινε η δειγματοληψία, κατά την οποία τα δείγματα 

διηθήθηκαν από μεμβράνη όπου κατακρατήθηκαν τα αιωρούμενα στερεά. Σε ότι αφορά στα 

πειράματα με τις διαφορετικές συγκεντρώσεις στερεών, η μεθοδολογία που ακολουθήθηκε 

ήταν ίδια όπως περιγράφηκε παραπάνω και πραγματοποιήθηκαν σε σταθερό pH ίσο με 7.5, 

το οποίο ήταν και το πραγματικό pH των επεξεργασμένων λυμάτων.  

Ο προσδιορισμός των συγκεντρώσεων των υπό εξέταση ουσιών τόσο στα στερεά όσο 

και στα υγρά δείγματα έγινε με τον τρόπο που αναλύθηκε εκτενώς σε προηγούμενο 

κεφάλαιο. Όλα τα πειράματα εκτελέστηκαν σε τρεις επαναλήψεις.  

 

7.3 Αποτελέσματα και Συζήτηση 

Στο Σχήμα 7.1 παρουσιάζονται τα αποτελέσματα της ποσοστιαίας κατανομής των υπό 

εξέταση ουσιών στο διαλυτό και στερεό κλάσμα των επεξεργασμένων λυμάτων, από όπου 

προκύπτει ότι οι φαρμακευτικές ουσίες έχουν μεγαλύτερη τάση να βρίσκονται στην υδατική 

φάση συγκριτικά με τους ενδοκρινικούς διαταράκτες και αυτό οφείλεται εν μέρει στους 

συντελεστές kow των ενώσεων, αλλά και στο συνδυασμό του pH του διαλύματος με τη 

σταθερά διάστασης των ενώσεων. Σημειώνεται ότι τα αποτελέσματα που δίνονται στο Σχήμα 

7.1, αναφέρονται στο φυσικό pH των λυμάτων που ήταν 7.5. Όπως φαίνεται στον Πίνακα 7.1 

οι συντελεστές kow των NSAIDs είναι στην πλειοψηφία τους μικρότεροι από τους αντίστοιχους 

των EDCs ενώ παράλληλα οι σταθερές pka τους είναι αρκετά χαμηλότερες τόσο του pH που 

πραγματοποιήθηκαν τα πειράματα, όσο και των συντελεστών pKa των ενδοκρινικών 

διαταρακτών.  
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Σχήμα 7.1: Κατανομή των υπό μελέτη ουσιών στη διαλυτή και στερεή φάση των 

επεξεργασμένων λυμάτων 

 

Πιο συγκεκριμένα, οι όξινες φαρμακευτικές ουσίες και η BPA, σύμφωνα με τα 

αποτελέσματα, φαίνεται ότι προσροφώνται ελάχιστα πάνω στη σωματιδιακή ύλη 

παρουσιάζοντας ποσοστά στη διαλυτή φάση μεγαλύτερα του 90%, κάτι που εξηγείται από 

τις τιμές του logKow, οι οποίες βρίσκονται στην περιοχή μέτριας υδροφοβικότητας και 

υδροφιλικότητας. Παράλληλα, όσον αφορά στα φαρμακευτικά, σημαντική είναι η επίδραση 

του pH των λυμάτων το οποίο ήταν 7.5, περιοχή όπου κυρίαρχες μορφές των ενώσεων είναι 

οι ιονισμένες, οι οποίες και δεν εμφανίζουν την τάση να προσροφώνται έντονα. Αντιθέτως, 

τα EDCs που ανιχνεύονται περισσότερο στη στερεή φάση είναι η NP, NP1ΕO, NP2ΕO και η 

TCS, με ποσοστά στο σωματιδιακό κλάσμα 14%, 29%, 28% και 10%, αντίστοιχα. Εντούτοις, 

βάσει των βιβλιογραφικών δεδομένων, αν και η TCS έχει την υψηλότερη τιμή logKow 

συγκριτικά με τις NPEs, ωστόσο δε φαίνεται να προσροφάται σε μεγαλύτερο βαθμό, καθώς 

σημαντικό ρόλο παίζει και σε αυτή την περίπτωση η τιμή pka της ένωσης (pka=7.9). 

Επιπροσθέτως, βάσει της χημικής συγγένειας και συνάφειας μεταξύ των NP1ΕO και NP2ΕO 

με την NP είναι αναμενόμενο η συμπεριφορά τους να είναι παρόμοια και τα αποτελέσματά 

τους να μη διαφέρουν σε μεγάλο βαθμό.  

Σε ότι αφορά στα πειράματα που πραγματοποιήθηκαν με επεξεργασμένα λύματα σε 

παρουσία διαφορετικών συγκεντρώσεων αιωρούμενων στερεών (TSS) και σε ρυθμισμένο pH 

εύρους 6.0 έως 10.0, τα αποτελέσματα παρουσιάζονται στα Σχήματα 7.2 και 7.3, αντίστοιχα. 

Όπως φαίνεται, οι κατανομές όλων των ενώσεων στο διαλυτό κλάσμα δε διαφέρει με τα 
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αποτελέσματα που παρουσιάστηκαν παραπάνω, καταγράφοντας τα μεγαλύτερα ποσοστά 

συγκέντρωσης στη διαλυτή φάση για τις φαρμακευτικές ουσίες και την BPA. Επίσης, από τα 

Σχήματα 7.2 και 7.3 συμπεραίνεται ότι, τόσο οι συγκεντρώσεις των αιωρούμενων στερεών 

όσο και η τιμή του pH, για το εύρος που μελετήθηκαν, δεν επηρέασαν ή μετέβαλαν 

σημαντικά την ποσοστιαία κατανομή των ουσιών μεταξύ διαλυτού και σωματιδιακού 

κλάσματος (t-test, p>0.05).  

 

Σχήμα 7.2: Κατανομή των υπό μελέτη ουσιών στη διαλυτή φάση σε διαφορετικές 

συγκεντρώσεις αιωρούμενων στερεών (TSS) 

 

 

Σχήμα 7.3: Κατανομή των υπό μελέτη ουσιών στη διαλυτή φάση σε διαφορετικά pH 
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Βάσει των παραπάνω, τα EDCs -πλην της BPA- τείνουν να προσροφώνται στα 

αιωρούμενα στερεά και στην οργανική ύλη λόγω της μη πολικότητας τους και κυρίως λόγω 

της υδροφοβικής τους φύσης, εν αντιθέσει με τις φαρμακευτικές ενώσεις οι οποίες είναι 

λιγότερο υδρόφοβες σε ουδέτερα και αλκαλικά pH. Τα χαμηλά ποσοστά προσρόφησης των 

NSAIDs και της BPA που καταγράφηκαν στα αιωρούμενα στερεά έρχονται σε συμφωνία με 

αποτελέσματα από μελέτες που έχουν δημοσιευτεί και δείχνουν χαμηλά επίπεδα ανίχνευσης 

των ουσιών αυτών στην ιλύ των ΕΕΛ (Carballa et al., 2004, Clara et al., 2005, Sim et al., 2010, 

Sipma et al., 2010, Behera et al., 2011, Jelic et al., 2011, Nie et al., 2012). Σε μελέτη τους οι 

Samaras et al. (2013) έδειξαν ότι το 11%, 13%, 19%, 0% και 5% της ποσοστιαίας συγκέντρωσης 

των IBU, NPX, DFC, KTP και BPA, αντίστοιχα, ανιχνεύθηκε στο στερεό κλάσμα των 

ανεπεξέργαστων λυμάτων του ΚΕΛ Ψυττάλειας, ωστόσο, σε αρκετά υψηλότερα ποσοστά 

κατέληξαν οι Stasinakis et al. (2008) οι οποίοι υπολόγισαν την κατανομή της BPA στο στερεό 

κλάσμα των εισερχόμενων και εξερχόμενων λυμάτων στο 50% και 30% αντίστοιχα. 

Παρόμοια ποσοστά προσρόφησης έχουν αναφερθεί για την TCS από τους Singer et al. 

(2002), οι οποίοι έδειξαν ότι το 15% προσροφάται στην ενεργό ιλύ, ενώ άλλες μελέτες 

ισοζυγίων μάζας κατέληξαν σε υψηλότερα ποσοστά προσρόφησης, της τάξης του 40% έως 

60% (Heidler & Halden, 2007, Stasinakis et al., 2008, Samaras et al., 2013). Σε ότι αφορά την 

NP, από μελέτες βασισμένες σε ισοζύγια μάζας υπολογίστηκαν παρόμοια ποσοστά 

προσρόφησης μεταξύ 10% και 20% (Fauser et al., 2003, Nie et al., 2012). Ωστόσο, σε μελέτη 

τους οι Samaras et al. (2013) κατέγραψαν υψηλότερα ποσοστά, υπολογίζοντας ότι το 40% 

της ουσίας βρίσκεται στο στερεό κλάσμα των ανεπεξέργαστων λυμάτων. Τέλος, αντίστοιχα 

αποτελέσματα έχουν δημοσιευτεί και για τις NP1EO και NP2EO όπου υπολογίστηκε ότι το 

μέσο ποσοστό των ενώσεων που βρίσκονται στη στερεή φάση των επεξεργασμένων 

αποβλήτων είναι 20% και 25% αντίστοιχα (Stasinakis et al., 2008), ενώ μεγαλύτερα ποσοστά 

έχουν υπολογιστεί σε ανεπεξέργαστα λύματα από τους Samaras et al. (2013) με τιμές 30%-

40% και 28%-47% για την NP1EO και NP2EO, αντίστοιχα. Οι διαφορές που παρατηρούνται 

στα ποσοστά της κατανομής των ουσιών μεταξύ των ανεπεξέργαστων και επεξεργασμένων 

λυμάτων πιθανώς να οφείλονται σε διαφορετικούς κρίσιμους παράγοντες όπως είναι το 

είδος των στερεών, η συγκεντρώσεις των ουσιών και ο χρόνος παραμονής. 
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7.4 Συμπεράσματα  

Στην παρούσα μελέτη, η μάζα των NSAIDs και της BPA ήταν σχεδόν εξ ολοκλήρου στην 

υδατική φάση των δευτεροβάθμια επεξεργασμένων λυμάτων λόγω κυρίως της 

υδροφιλικότητάς τους, ενώ οι ουσίες TCS, NP, NP1EO και NP2EO ανιχνεύονται στο στερεό 

κλάσμα σε ποσοστά κατά μέσο όρο 10%, 14%, 29% και 28% αντίστοιχα. Επίσης, μελετήθηκε 

η επίδραση της παρουσίας διαφορετικών συγκεντρώσεων TSS (10 και 70 mg L-1) και του pH 

(6, 7.5 και 10) στην κατανομή των ουσιών μεταξύ διαλυτής και σωματιδιακής φάσης, όπου 

παρατηρήθηκε ότι δεν υπήρχε σημαντική μεταβολή στα ποσοστά προσρόφησης. Από τα 

παραπάνω αποτελέσματα, η μάζα των ενώσεων και συνεπώς το ποσοστό της ένωσης που θα 

προσροφηθεί στο στερεό κλάσμα εξαρτάται κατά προτεραιότητα από τις φυσικοχημικές 

ιδιότητές της και πιο συγκεκριμένα από το συντελεστή οκτανόλης-νερού και τη σταθερά 

διάστασης και έπειτα από τα λειτουργικά χαρακτηριστικά των ΕΕΛ. 
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8. Συμπεριφορά των εξεταζόμενων ενδοκρινικών διαταρακτών 

και φαρμακευτικών ουσιών κατά την απολύμανση 

επεξεργασμένων υγρών αποβλήτων 

8.1 Εισαγωγή 

Στη νομοθεσία της ΕΕ, η ΝΡ και οι NPnEOs χαρακτηρίστηκαν ως ρύποι προτεραιότητας 

στην Οδηγία 2000/60/ΕΚ και δύο χρόνια αργότερα με την Οδηγία 2003/53/ΕΚ περιορίσθηκε 

η διάθεσή τους σε χρήσεις οι οποίες έχουν ως συνέπεια απορρίψεις ή διαρροές τους στο 

περιβάλλον. Σε συνέχεια αυτών, με την Οδηγία 2013/39/ΕΕ θεσπίστηκαν πρότυπα ποιότητας 

περιβάλλοντος με μέγιστη επιτρεπόμενη συγκέντρωση στα επιφανειακά νερά τα 2 μg L-1. Σε 

ότι αφορά τα ανακτημένα απόβλητα, αν και δεν υπάρχει ενιαία ευρωπαϊκή νομοθεσία, 

εντούτοις σε εθνικό επίπεδο, η ΝΡ έχει συμπεριληφθεί στον εθνικό κατάλογο των ουσιών 

προτεραιότητας και παρακολούθησης σε ανακτημένα απόβλητα με μεγίστη επιτρεπόμενη 

τιμή τα 2 μg L-1 (KΥΑ, 145116/2011, ΦΕΚ 354/Β/8.3.2011). Τέλος, αν και δεν έχουν θεσπιστεί, 

ακόμα, όρια για το φάρμακο DCF, με την οδηγία 2013/39/ΕΕ έχει συμπεριληφθεί στη λίστα 

παρακολούθησης των ουσιών για τις οποίες πρέπει να συλλέγονται δεδομένα 

παρακολούθησης σε επίπεδο ΕΕ με σκοπό να διευκολυνθεί ο καθορισμός των κατάλληλων 

μελλοντικών μέτρων σύμφωνα με την οδηγία 2000/60/ΕΚ, για την αντιμετώπιση του 

κινδύνου που προκύπτει από την παρουσία της ουσίας. 

Μέχρι σήμερα, και κυρίως κατά την τελευταία δεκαετία, έχουν πραγματοποιηθεί 

αρκετές εργασίες που μελετούν την τύχη των συγκεκριμένων μικρορύπων στα διαφορετικά 

στάδια των ΕΕΛ (Nakada et al. 2006, Ziylan & Ince, 2011, Verlicchi et al. 2012, Alvarino et al. 

2014, Yan et al., 2014). Σύμφωνα με τις μελέτες αυτές, η αποτελεσματικότητα της 

δευτεροβάθμιας βιολογικής επεξεργασίας κυμαίνεται από 40% έως 95% ανάλογα με την 

ουσία και συνεπώς αρκετές φορές ανιχνεύονται στις εκροές, όπου οι συγκεντρώσεις που 

καταγράφονται στο υγρό κλάσμα είναι από μερικά ng L-1 έως και μg L-1 (Heidler & Halden 

2007, Martín et al., 2012, Yu et al., 2013, Luo et al., 2014). Παλιότερες μελέτες έχουν 

πραγματοποιηθεί σε εγκαταστάσεις στην Ελλάδα με αποτελέσματα συγκρίσιμα με αυτά 

άλλων χωρών (Pothitou & Voutsa, 2008, Stasinakis et al. 2008, Arditsoglou & Voutsa, 2010, 

Kosma et al., 2010, Samaras et al., 2013, Kosma et al., 2014, Evgenidou et al., 2015, 

Papageorgiou et al., 2016).  

Η απολύμανση, συχνά είναι το τελευταίο στάδιο της επεξεργασίας των αποβλήτων και 

ως κύριο στόχο έχει την μείωση των παθογόνων μικροοργανισμών σε αυτά. Ωστόσο, τα 
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τελευταία χρόνια, υπό το πρίσμα της προώθησης της ασφαλούς επαναχρησιμοποίησης και 

διάθεσης των λυμάτων, έχει αρχίσει να διερευνάται η αποτελεσματικότητα των μεθόδων 

απολύμανσης ως προς την απομάκρυνση των συνθετικών οργανικών ενώσεων-ρύπων. Οι 

δύο πιο συχνά εφαρμοζόμενες τεχνολογίες απολύμανσης είναι η χλωρίωση και η υπεριώδης 

ακτινοβολία (UV), για τις οποίες μέχρι σήμερα έχουν δημοσιευτεί αρκετές μελέτες, όπου 

καταγράφονται αξιόλογα ποσοστά μείωσης των ουσιών μέσω οξείδωσης με τη χρήση 

χλωρίου, σε αντίθεση με την UV ακτινοβολία που η αποτελεσματικότητα είναι πιο 

περιορισμένη (Chen et al. 2006, Thurman t al. 2006, Pereira et al. 2007, Ying et al. 2009, Acero 

et al. 2010, Quintana et al.. 2010, Gagnon et al. 2011, Hey et al. 2012, Soufan et al. 2012, Chen 

et al. 2013, Noutsopoulos et al., 2013, Noutsopoulos et al., 2014). Ωστόσο, οι εργασίες που 

μελετούν την επίδραση των χαρακτηριστικών των λυμάτων και της δόσης του 

απολυμαντικού στην αποτελεσματικότητα των διεργασιών απολύμανσης για την αφαίρεση 

των EDCs και των NSAIDs είναι ελάχιστες. Συγκεκριμένα, αν και έχει αναφερθεί η επίδραση 

του pH στην κινητική αποδόμησης κατά τη διάρκεια της χλωρίωσης (Gallard et al., 2004, 

Pinkston και Sedlak, 2004, Deborde και Von Gunten, 2008, Acero et al., 2010), εντούτοις, η 

πλειοψηφία των εργασιών έχει διεξαχθεί σε δείγματα καθαρού νερού. Επιπροσθέτως, αν και 

έχουν μελετηθεί μεμονωμένα η επίδραση της αρχικής προστιθέμενης συγκέντρωσης 

χλωρίου και του χρόνου επαφής για ορισμένες μόνο από τις υπό εξέταση ενώσεις (Yamamoto 

& Yasuhara, 2002, Gallard et al., 2004, Thurman et al., 2006, Quintana et al. 2010), ωστόσο 

δεν έχουν πραγματοποιηθεί μελέτες από τις οποίες να διαπιστώνεται ποιος είναι ο 

κρισιμότερος παράγοντας για την αποτελεσματικότητα της διεργασίας ως προς την 

απομάκρυνσή τους. Όπως αναφέρουν σε μελέτη τους οι Boyd et al. (2005) για την NPX, αν 

και παρατηρήθηκε θετική συσχέτιση μεταξύ του ρυθμού αντίδρασης και της αρχικής 

συγκέντρωσης χλωρίου, ωστόσο ο συνδυασμός συγκεκριμένου χρόνου επαφής με τη 

συγκέντρωση του οξειδωτικού μπορεί να είναι αρκετός για τη μικροβιακή αδρανοποίηση, 

αλλά ενδέχεται να μην επαρκεί για την πλήρη απομάκρυνση της ουσίας. Επίσης, από τη 

βιβλιογραφία είναι γνωστό ότι η παρουσία των αιωρούμενων στερεών και της διαλυτής 

οργανικής ύλης επηρεάζει τις διεργασίες της χλωρίωσης και της ακτινοβόλησης με UV ως 

προς την απολυμαντική τους δράση, όμως μέχρι σήμερα δεν έχει μελετηθεί επαρκώς η 

επίδραση αυτών των χαρακτηριστικών των λυμάτων στην αποτελεσματικότητα 

απομάκρυνσης των υπό εξέταση ουσιών.  

Τέλος, παρά τα αυξημένα ποσοστά απομάκρυνσης που έχουν καταγραφεί για ορισμένες 

από τις ενώσεις, σημαντικό μειονέκτημα των διεργασιών της χλωρίωσης και της UV 

ακτινοβόλησης αποτελεί η δημιουργία παραπροϊόντων οξείδωσης, τα οποία πολλές φορές 
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είναι κατά πολύ τοξικότερα από τις μητρικές ενώσεις. Αξιοσημείωτο παράδειγμα αποτελεί η 

ουσία TCS, η οποία λόγω της χημικής δομής της, είναι πιθανό να σχηματίσει τοξικές 

χλωροφαινόλες όταν έρθει σε επαφή με χλώριο (Buth et al 2011) ή να μετατραπεί σε διοξίνη, 

κυρίως μέσω της φωτόλυσης (Sanchez-Prado et al., 2006, Fair et al., 2009, Dann & Hontela, 

2011).  

Λαμβάνοντας υπόψιν τα παραπάνω, στόχος αυτού του κεφαλαίου είναι η παρουσίαση 

των αποτελεσμάτων της διερεύνησης της τύχης των εξεταζόμενων ουσιών κατά την 

απολύμανση δευτεροβάθμια επεξεργασμένων λυμάτων από το ΚΕΛ Ψυττάλειας και να 

εκτιμηθεί η επίδραση της δόσης του απολυμαντικού, του pH των λυμάτων, των αιωρούμενων 

στερεών και της διαλυμένης οργανικής ύλης στην απομάκρυνση των EDCs και των NSAIDs 

μέσω τη χλωρίωσης και της ακτινοβόλησης με υπεριώδη ακτινοβολία. Επιπλέον, 

πραγματοποιήθηκε η ταυτοποίηση παραπροϊόντων χλωρίωσης για συγκεκριμένα EDCs και 

NSAIDs και αξιολογήθηκε η εξάρτηση αυτών των παραπροϊόντων από το χρόνο επαφής.  

 

8.2 Χλωρίωση 

8.2.1 Μεθοδολογία  

Παρακάτω επαναλαμβάνεται για λόγους καλύτερης εποπτείας περιληπτικά, το 

πειραματικό πρωτόκολλο που ακολουθήθηκε για τη διεξαγωγή των πειραμάτων ασυνεχούς 

ροής με στόχο τη μελέτη της τύχης των υπό εξέταση ουσιών κατά την απολύμανση των 

δευτεροβάθμια επεξεργασμένων λυμάτων με προσθήκη χλωρίου. Τα πειράματα 

πραγματοποιήθηκαν (εις τριπλούν) σε γυάλινους αντιδραστήρες όπου προστέθηκε η 

κατάλληλη ποσότητα διαλύματος χλωρίου (NaOCl) σε δευτεροβάθμια επεξεργασμένα 

λύματα, υπό συνεχή ανάδευση και απουσία φωτός, τα οποία συλλέχθησαν από το ΚΕΛ 

Ψυττάλειας και εμβολιάστηκαν με τις υπό εξέταση ουσίες (σε συγκέντρωση 960 ng L-1). Σε 

όλα τα πειράματα, μετά από χρόνο επαφής t (min), όπως είχε προσδιοριστεί από το προ-

πείραμα και τέτοιο ώστε να διασφαλίζεται η επιθυμητή δόση Ct (όπου C είναι η συγκέντρωση 

του υπολειπόμενου χλωρίου και t είναι ο χρόνος επαφής) γινόταν δειγματοληψία για τη 

μέτρηση του υπολειμματικού χλωρίου. Αφού επαληθεύονταν η αρχικά στοχευόμενη δόση, η 

αντίδραση της οξείδωσης διακόπτονταν με την προσθήκη θειώδους νατρίου (40 mg Na2SO3 

L-1) και επαληθευόταν εκ νέου η απουσία ελεύθερου χλωρίου στο δείγμα. Η παραπάνω 

διαδικασία επαναλήφθηκε για όλους τους χρόνους στους οποίους διασφαλίζονταν οι 

επιθυμητές δόσεις χλωρίου. 
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Σε ότι αφορά στα επιμέρους πειράματα που πραγματοποιήθηκαν και σκοπό είχαν τη 

μελέτη της επίδρασης της αρχικής προστιθέμενης συγκέντρωσης χλωρίου, ακολουθήθηκε το 

ίδιο πειραματικό πρωτόκολλο όπου διαφορετικές αρχικές δόσεις χλωρίου εφαρμόστηκαν (5, 

10, 20 και 30 mgCl2 L-1) και η αντίδραση αφέθηκε να προχωρήσει για 4 min προτού διακοπεί 

με την προσθήκη θειώδους νατρίου. Επίσης, το ίδιο πρωτόκολλο χρησιμοποιήθηκε για τα 

πειράματα μελέτης της απόδοσης της χλωρίωσης σε διαφορετικές τιμές pH (6, 7.5 και 10), 

διαφορετικές συγκεντρώσεις αιωρούμενων στερεών (TSS=0, 10 και 70 mg L-1) και χουμικών 

οξέων (HA=0 και 20 mg L-1). Σε όλες τις σειρές πειραμάτων η δόση χλωρίωσης (Ct) ήταν 

σταθερή και ίση με 90 mgCl2 min L -1 και επιτεύχθηκε με αρχική συγκέντρωση χλωρίου 15 

mgCl2 L-1 για κατάλληλο χρόνο επαφής. Η ρύθμιση στο επιθυμητό pH έγινε μέσω προσθήκης 

H2S04 (1 Ν) ή ΝαΟΗ (1 Ν), έτσι ώστε ο όγκος του δείγματος των λυμάτων να μη μεταβάλλεται 

περισσότερο από 5%, ενώ η εκάστοτε επιθυμητή συγκέντρωση αιωρούμενων στερεών 

επιτεύχθηκε με τη χρήση κατάλληλης ποσότητας ανάμεικτου υγρού της ίδιας εγκατάστασης. 

Θα πρέπει να σημειωθεί πως το διαφορετικό pH, η προσθήκη χουμικών οξέων και 

αιωρούμενων στερεών ενδέχεται να μεταβάλλει την κατανάλωση ελεύθερου 

υπολειμματικού χλωρίου και συνεπώς τον απαιτούμενο χρόνο οξείδωσης. Για το λόγο αυτό, 

πριν από κάθε διαφορετικό πείραμα πραγματοποιούνταν προ-πειράματα χλωρίωσης με 

στόχο την επίτευξη της επιθυμητής δόσης (Ct) επανϋπολογίζοντας εκ νέου το χρόνο επαφής.  

Τέλος, η ταυτοποίηση παραπροϊόντων χλωρίωσης διεξήχθη για τρεις ουσίες (ΒΡΑ, ΝΡ 

και DCF). Τα τρία πειράματα διεξήχθησαν σε δείγματα υπερκάθαρου νερού τα οποία 

εμβολιάστηκαν με την κάθε ένωση (μία σε κάθε πείραμα) σε αρχική συγκέντρωση 1 mg L-1 

για την BPA και την ΝΡ και 2 mg L-1 για την DCF. Η ρύθμιση του pH έγινε με ρυθμιστικό 

φωσφορικό διάλυμα (0.1 Μ) σε τιμή 7 και η αρχική συγκέντρωση του χλωρίου ήταν ίση με 

10 mg L-1. Δείγματα χλωριωμένου νερού (μετά από τη διακοπή της αντίδρασης μέσω 

προσθήκης θειώδους νατρίου) συλλέχθηκαν και στη συνέχεια αναλύθηκαν προκειμένου να 

εντοπιστούν πιθανά προϊόντα μετασχηματισμού σε διάφορους χρόνους επαφής. 

 

8.2.2 Αποτελέσματα και Συζήτηση 

8.2.2.1 Επίδραση της δόσης χλωρίου (Ct) 

Ο σκοπός των πειραμάτων αυτών ήταν κατά κύριο λόγο ο προσδιορισμός της 

αποτελεσματικότητας της χλωρίωσης στην απομάκρυνση των υπό εξέταση ουσιών καθώς και 

ο προσδιορισμός της επίδρασης της διαφορετικής δόσης χλωρίου, η οποία σχετίζεται με το 

χρόνο επαφής των δειγμάτων με το υπολειμματικό χλώριο, στην απομάκρυνση των υπό 
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εξέταση ουσιών. Τα πειράματα πραγματοποιήθηκαν με δευτεροβάθμια επεξεργασμένα 

λύματα από το ΚΕΛ Ψυττάλειας, τα φυσικοχημικά χαρακτηριστικά των οποίων δίνονται στον 

Πίνακα 8.1. Το pH προσδιοριζοταν ανά διαστήματα κατά τη διάρκεια των περιάματων και 

ήταν σταθερό στο 7.5±0.3, χωρίς ρύθμιση. Η αρχική συγκέντρωση ελεύθερου χλωρίου που 

προστέθηκε στα δείγματα ήταν 15 mg Cl2 L-1, ενώ οι συγκεντρώσεις του υπολειμματικού 

χλωρίου που μετρήθηκαν σε διάφορους χρόνους επαφής κατά τη διάρκεια των πειραμάτων, 

από όπου προκύπτουν και οι διαφορετικές δόσεις χλωρίωσης, δίνονται στον Πίνακα 8.2.  

Πίνακας 8.1: Φυσικοχημικά χαρακτηριστικά των δευτεροβάθμια επεξεργασμένων λυμάτων 

TSS  

(mg L-1) 

VSS  

(mg L-1) 

COD διαλυτό  

(mg L-1) 

COD ολικό  

(mg L-1) 

Θολότητα  

(NTU) 

pH 

10 8 16 35 4 7.48 

Πίνακας 8.2: Τιμές συγκέντρωσης υπολειμματικού χλωρίου για διαφορετικούς χρόνους 

επαφής 

Χρόνος επαφής,  

t (min) 

Συγκέντρωση υπολειμματικού χλωρίου,  

C (mg Cl2 L-1) 

Δόση χλωρίου,  

Ct (mg Cl2 min L-1) 

0 15 0 

2.5 14 ± 2 35 ± 5 

6 12 ± 1 72 ± 6 

15 10 ± 2 150 ± 30 

40 6 ± 1 240 ± 40 

 

Στο Σχήμα 8.1 παρουσιάζονται οι υπολειμματικές ποσοστιαίες συγκεντρώσεις της κάθε 

υπό εξέταση ένωσης σε κάθε χρονική στιγμή των πειραμάτων, υπολογισμένες ως το πηλίκο 

της συγκέντρωσης στη χρονική στιγμή t (Ct) προς την αρχική συγκέντρωση στο χρόνο t=0 (C0). 

Από το Σχήμα 8.1 φαίνεται ότι η αντίδραση της χλωρίωσης στην πλειοψηφία των ενώσεων 

είναι άμεση από τα πρώτα κιόλας λεπτά του χρόνου επαφής όπου και καταγράφεται το 

μεγαλύτερο ποσοστό της συνολικής απομάκρυνσης των ουσιών. Επίσης, παρατηρείται ότι 

κατά τη μετέπειτα αύξηση του χρόνου επαφής μειώνεται σημαντικά ο ρυθμός αντίδρασης, 
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έχοντας ως συνέπεια μικρές περαιτέρω μεταβολές στις συγκεντρώσεις των ενώσεων στο 

διάλυμα.  

 

 

Σχήμα 8.1: Μεταβολή των υπολειμματικών συγκεντρώσεων των (α) EDCs και (β) NSAIDs 

κατά τη διάρκεια της χλωρίωσης 

 

Πιο αναλυτικά, η NP, NP1EO και NP2EO απομακρύνθηκαν έως περίπου 50%, 10% και 5% 

αντίστοιχα, ενώ η BPA και η TCS μειώθηκαν σχεδόν εξ’ ολοκλήρου, σε ποσοστό πάνω από 

90%, μετά από χρόνο επαφής 40 min που αντιστοιχεί σε δόση 240 mg Cl2 min L-1. Σε ότι αφορά 
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στις φαρμακευτικές ουσίες η IBU και η KTP έφτασαν σε ποσοστό απομάκρυνσης κοντά στο 

10% ενώ η DCF και η NPX απομακρύνθηκαν σε υψηλότερα ποσοστά, άνω το 90%. Εντούτοις, 

όπως αναφέρθηκε και παραπάνω, το μεγαλύτερο ποσοστό της μείωσης των συγκεντρώσεων 

των ενώσεων έγινε άμεσα, στα πρώτα λεπτά της αντίδρασης και μετέπειτα οι μεταβολές ήταν 

σχετικά μικρές. Χαρακτηριστικά αναφέρεται ότι η μέση απομάκρυνση που καταγράφηκε για 

την BPA στα 2.5 min έφτασε το 89% ενώ μετά από 40 min χρόνο επαφής η συγκέντρωσή της 

μειώθηκε περαιτέρω μόλις κατά 6%. Αντίστοιχα αποτελέσματα παρατηρήθηκαν για όλες τις 

ενώσεις.  

Το ποσοστό απομάκρυνσης της BPA είναι σε συμφωνία με τα αποτελέσματα που 

αναφέρονται σε εργασία των Hu et al. (2002a) οι οποίοι παρατήρησαν απομάκρυνση της 

ένωσης, της τάξης του 85% στα 10 min χρόνου επαφής με αρχική συγκέντρωση NaOCl 1.5 mg 

L-1, ενώ η υψηλή δραστικότητα της ουσίας με το χλώριο παρατηρήθηκε και από τους Lenz et 

al. (2004) σε αρκετά χαμηλότερη συγκέντρωση NaOCl (0.5 mg L-1). Παρόμοια αποτελέσματα 

με την παρούσα εργασία παρατήρησαν οι Thurman, et al. (2006), οι οποίοι δεν κατέγραψαν 

καμία απομάκρυνση των NP1EO και NP2EO ακόμα και σε παρουσία NaOCl 100 mg L-1 για 

χρόνο επαφής μια εβδομάδα. Ωστόσο, αντίθετα αποτελέσματα αναφέρονται από τους 

Petrovic et al. (2003) όπου στο στάδιο της προχλωρίωσης κατά την επεξεργασία νερού, 

παρατηρήθηκε ότι η μείωση των NPnEΟs μικρής αλυσίδας ήταν περίπου 25-30%. Σε ότι 

αφορά στην TCS η υψηλή αντιδραστικότητά της με το ελεύθερο χλώριο σε ουδέτερα pH έχει 

αναφερθεί και από τους Canosa et al. (2005) οι οποίοι κατέγραψαν απομάκρυνση της ουσίας 

κοντά στο 100%.  

Όσον αφορά στις εξεταζόμενες φαρμακευτικές ενώσεις NSAIDs, οι απομακρύνσεις του 

IBU και του KTP κυμαίνονται κοντά στο 10% ενώ οι ουσίες NPX και DCF παρουσιάζουν 

υψηλότερα ποσοστά μείωσης, της τάξης του 95%. Σε παρόμοια αποτελέσματα κατέληξαν και 

οι Simazaki et al. (2008) οι οποίοι επιβεβαιώνουν τη χαμηλή δραστικότητα με το χλώριο τόσο 

της IBU όσο και της KTP. Επίσης, σε πειράματα χλωρίωσης που πραγματοποιήσαν οι Quintana 

et al. (2010) σε pH 7, με αρχική δόση χλωρίου 10 mg L-1 και συγκέντρωση του φαρμάκου IBU 

1 mg L-1, δεν παρατήρησαν σημαντική μείωση (<10%) ακόμα και μετά από 24 ώρες. Παρόμοια 

αποτελέσματα με την παρούσα εργασία προέκυψαν από μελέτη των Boyd et al. (2005) όπου 

σε ουδέτερες τιμές pH παρατηρήθηκε απομάκρυνση της NPX σε ποσοστό 90% από τα πρώτα 

λεπτά του χρόνου επαφής με το ελεύθερο χλώριο ενώ και σε εργασία των Quintana et al. 

(2010) παρατηρήθηκε σημαντική μείωση του DCF από διάλυμα υπερκάθαρου νερού, με 

συγκέντρωση χλωρίου 10 mg L-1 και pH στην ουδέτερη περιοχή.  
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8.2.2.2 Επίδραση αρχικής συγκέντρωσης χλωρίου 

Από τα παραπάνω αποτελέσματα των πειραμάτων φάνηκε ότι η αποδοτικότητα της 

χλωρίωσης των περισσότερων ουσιών είναι κατά κύριο λόγο ανεξάρτητη και δεν επηρεάζεται 

σημαντικά από το γινόμενο της διάρκεια της αντίδρασης με τη συγκέντρωση του 

υπολειμματικού χλωρίου (Ct), αφού για χρόνο επαφής πάνω από τα 6.0 min, η απομάκρυνση 

για την πλειοψηφία των ενώσεων είχε πρακτικά ολοκληρωθεί. Βάσει αυτών, και προκειμένου 

να μελετηθεί οποιαδήποτε πιθανή επίδραση της αρχικής συγκέντρωσης ελεύθερου χλωρίου 

στην απομάκρυνση των υπό εξέταση ουσιών, πραγματοποιήθηκαν περαιτέρω πειράματα 

χλωρίωσης σε μικρότερο χρόνο επαφής, ίσο με 4 min, και με διαφορετικές αρχικές 

συγκεντρώσεις χλωρίου (5, 10, 20 και 30 mg L-1).  

Στον Πίνακα 8.3 παρατίθενται οι συγκεντρώσεις υπολειμματικού χλωρίου που 

προσδιορίστηκαν μετά τον προκαθορισμένο χρόνο επαφής (4 min), καθώς και οι δόσεις 

χλωρίωσης που αντιστοιχούσαν στο εκάστοτε πείραμα. 

Πίνακας 8.3: Τιμές υπολειμματικού χλωρίου μετά από χρόνο επαφής 4min για κάθε αρχική 

συγκέντρωση χλωρίου 

Αρχική συγκέντρωση 

χλωρίου (mg Cl2 L-1) 

Χρόνος επαφής,  

t (min) 

Συγκέντρωση 

υπολειμματικού χλωρίου,  

C (mg Cl2 L-1) 

Δόση χλωρίου,  

Ct  

(mg Cl2 min L-1) 

5 4 2 ± 1 8 ± 4 

10 4 9 ± 1 36 ± 8 

20 4 17 ± 2 68 ± 8 

30 4 26 ± 5 104 ± 20 

 

Όπως φαίνεται στο Σχήμα 8.2, η αρχική δόση ελεύθερου χλωρίου που προστίθεται στα 

δείγματα δεν επηρεάζει σημαντικά την απομάκρυνση της πλειοψηφίας των υπό εξέταση 

ενώσεων. Πιο αναλυτικά, από τα αποτελέσματα φαίνεται ότι τόσο οι ουσίες με έντονη 

δραστικότητα (TCS, BPA και DCF) όσο και οι ουσίες με χαμηλή δραστικότητα στο χλώριο (IBU, 

NP1EO και NP2EO) δεν παρουσίασαν καμία σημαντική διαφοροποίηση στα ποσοστά 

απομάκρυνσής τους για τις διαφορετικές εφαρμοζόμενες αρχικές συγκεντρώσεις χλωρίου (t-

test, p>0.05), υποδεικνύοντας τη μη εξάρτηση της αποτελεσματικότητας της διεργασίας από 
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τη συγκέντρωση του οξειδωτικού που προστίθεται. Μόνο στην περίπτωση της NP, η οποία 

παρουσιάζει μέτρια αντιδραστικότητα με το χλώριο, η μεταβολή των ποσοστών ήταν 

στατιστικά σημαντική (t-test, p=0.0041) καταγράφοντας αύξηση της μέσης μείωσης από το 

40% στο 55% για αρχική συγκέντρωση χλωρίου 5 και 30 mg L-1, αντίστοιχα.  

 

Σχήμα 8.2: Επίδραση της αρχικής συγκέντρωσης ελεύθερου χλωρίου στην απομάκρυνση 

των υπό εξέταση EDCs και NSAIDs 

 

Ωστόσο, για να διευκρινιστεί ποιος από τους δύο παράγοντες, μεταξύ της αρχικής 

συγκέντρωσης χλωρίου (C) και του χρόνου επαφής (t) είναι ο πιο κρίσιμος στο γινόμενο Ct 

για την απομάκρυνση των υπό εξέταση ενώσεων μέσω της χλωρίωσης, πραγματοποιήθηκε 

σύγκριση μεταξύ δύο συγκεκριμένων σειρών πειραμάτων, όπου αν και το γινόμενο της δόσης 

χλωρίου (Ct) ήταν ίσο με 35 mg Cl2 min L-1, ωστόσο στη μία περίπτωση αυτό προέκυψε (Α) 

προσθέτοντας αρχική συγκέντρωση χλωρίου ίση με 15 mg L-1 και χρόνο επαφής 2.5 min, ενώ 

στη δεύτερη περίπτωση (Β) προέκυψε με αρχική συγκέντρωση χλωρίου 10 mg L-1 και χρόνο 

επαφής 4.0 min (Σχήμα 8.3). Σύμφωνα με αυτά τα αποτελέσματα, φαίνεται ότι για τις ουσίες 

με χαμηλή και μέτρια δραστικότητα με το χλώριο, ο χρόνος επαφής ασκεί μεγαλύτερη 

επίδραση στη συνολική απόδοση της διεργασίας συγκριτικά με τις ενώσεις που εμφανίζουν 

υψηλή αντιδραστικότητα, όπως είναι η BPA και η TCS, οι οποίες και στις δύο σειρές 

πειραμάτων κατέγραψαν ποσοστά απομάκρυνσης κοντά στο 90%. Αντιθέτως, στην 

περίπτωση της NP και της NPX, οι απομακρύνσεις αυξήθηκαν από 36±6% σε 46±1% και από 

45±4% σε 59±2% για χρόνο επαφής 2.5 και 4.0 min, αντίστοιχα, υποδεικνύοντας ότι η 
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υψηλότερη συγκέντρωση χλωρίου δεν επηρέασε τα ποσοστά μείωσης και ο χρόνος επαφής 

ήταν ο παράγοντας που οδήγησε στην περαιτέρω απομάκρυνση των ουσιών.  

 

Σχήμα 8.3: Απομάκρυνση των υπό εξέταση EDCs και NSAIDs για Ct = 35 mg Cl2 min L-1 όταν 

αυτό επιτυγχανεται από (Α) C = 15 mg L-1 και t= 2.5 min και (Β) C = 10 mg L-1 και t= 4.0 min 

 

8.2.2.3 Επίδραση του pH στη χλωρίωση 

Ο σκοπός των πειραμάτων αυτών ήταν να μελετηθεί η επίδραση του pH στη 

συμπεριφορά και στην απομάκρυνση των υπό εξέταση ουσιών κατά τη χλωρίωση των 

λυμάτων. Τα πειράματα πραγματοποιήθηκαν για διαφορετικές τιμές pH στην περιοχή μεταξύ 

6 και 10, ενώ χρησιμοποιήθηκε αρχική συγκέντρωση χλωρίου 15 mgCl2 L -1 για χρόνο επαφής 

30 min έτσι ώστε να επιτυγχάνεται σταθερή δόση χλωρίωσης (Ct) ίση με 90 mgCl2 min L -1.  

Όπως προκύπτει από τα αποτελέσματα που παρουσιάζονται στο Σχήμα 8.4, όπου 

δίνονται οι ποσοστιαίες απομακρύνσεις της κάθε ουσίας για τις τρεις μελετώμενες τιμές pH 

(6, 7.5 και 10), φαίνεται ότι το pH των λυμάτων παίζει σημαντικό ρόλο στην απομάκρυνση 

ορισμένων ενώσεων. Αναλυτικότερα, ανάμεσα στις υπό μελέτη ενώσεις, οι όξινες 

φαρμακευτικές ουσίες DCF και NPX έδειξαν να επηρεάζονται σε μεγάλο βαθμό από το pH 

του διαλύματος παρουσιάζοντας υψηλά ποσοστά απομάκρυνσης, της τάξης του 90-97% και 

74-89%, αντίστοιχα για pH 6 και 7.5, ενώ όταν το pH αυξήθηκε σε 10, καταγράφηκε μια 

απότομη μείωση της αντιδραστικότητάς τους, μειώνοντας τα ποσοστά οξείδωσης σε 8% και 

15% για την DCF και τη NPX, αντίστοιχα (Σχήμα 8.4). Η υψηλή δραστικότητα της DCF με το 

χλώριο οφείλεται στη δομή της ένωσης και κυρίως στην αμινοομάδα που περιέχει, αφού 

σύμφωνα με τους Pinkston & Sedlak (2004), τα φαρμακευτικά που περιέχουν αμίνη έχουν 
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ταχεία αντίδραση με το HOCl. Η επίδραση του pH στην απόδοση της διεργασίας της 

χλωρίωσης παρατηρήθηκε και από άλλους ερευνητές οι οποίοι κατέγραψαν μείωση στο 

ρυθμό διάσπασης της DCF με την αύξηση του pH από 4 σε 9 (Quintana et al., 2010, Soufan et 

al., 2012). Όσον αφορά στη NPX, σε έρευνά τους οι Acerο et al. (2010) έδειξαν ότι η σταθερά 

ρυθμού της αντίδρασης παρουσίασε μέγιστο για εύρος pH 2 έως 4 ενώ παρατήρησαν μείωση 

του ρυθμού όταν το pH μεταβλήθηκε από 5 σε 9. Σε γενικότερο πλαίσιο, η εξάρτηση της 

διεργασίας της χλωρίωσης από το pH αποδίδεται κατά κύριο λόγο στα διαφορετικά είδη 

ελεύθερου χλωρίου που κυριαρχούν στο διάλυμα, αφού για pH<7.5, κυρίαρχη μορφή 

χλωρίου είναι το HOCl ενώ καθώς το pH αυξάνεται, στο διάλυμα υπερισχύει το ClO-, το οποίο 

είναι αρκετά ασθενέστερο οξειδωτικό (Deborde & von Gunten, 2008). Επιπροσθέτως, όπως 

αναφέρουν και οι Westerhoff et al. (2005) σε έρευνά τους, σημαντικό ρόλο παίζει και η 

κυρίαρχη μορφή της εκάστοτε ένωσης στο διάλυμα,η οποία καθορίζεται από την τιμή pka 

της ουσίας, ενώ έδειξαν ότι οι αποπρωτονιωμένες ενώσεις παρουσιάζουν σταθερές ρυθμού 

διάσπασης μεγαλύτερες από αυτές των πρωτονιομένων μορφών. Συμπερασματικά, από τα 

παραπάνω προκύπτει ότι ο λόγος που παρατηρείται μειωμένη απομάκρυνση των όξινων 

φαρμακευτικών ουσιών για αλκαλικά pH, είναι ότι για pH>7.5 στο διάλυμα κυριαρχεί το ClO- 

καθώς και η ανιονική μορφή των ουσιών (pH>pka), αφού εκτός από το ότι το ClO- είναι 

λιγότερο δραστικό από το HOCl, η αντίδραση μεταξύ δυο ανιονικών μορφών (ανιονική μορφή 

χλωρίου και ανιονική μορφή ουσιών) είναι λιγότερο αποτελεσματική.  

Όσον αφορά στην IBU και στην KTP, αν και λόγω της αρωματικής τους δομής θα 

αναμενόταν υψηλότερη δραστικότητα με το χλώριο, παρόλα αυτά οι ασθενείς 

υποκαταστάτες δότες ηλεκτρονίων που περιέχουν και οι δύο ενώσεις (αλκύλια CvH2v+1 και 

COOH) δυσχεραίνουν την ηλεκτρονιόφιλη επίθεση του χλωρίου (Deborde & von Gunten, 

2008) και έτσι έδειξαν χαμηλά ποσοστά απομάκρυνσης για όλο το εύρος pH που μελετήθηκε 

(2–10% για την IBU και 17–23%για την KTP).  
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Σχήμα 8.4: Επίδραση του pH στην απομάκρυνση των υπό εξέταση EDCs και NSAIDs μέσω 

χλωρίωσης 

 

Σύμφωνα με τα αποτελέσματα του Σχήματος 8.4, η BPA και η TCS παρουσιάζουν υψηλή 

αντιδραστικότητα σε όλο το εύρος του pH που μελετήθηκε, καταγράφοντας ωστόσο μια 

μικρή πτώση στην ποσοστιαία απομάκρυνσή τους καθώς το pH μειώνεται από το 10 στο 6. Η 

υψηλή δραστικότητα των φαινολικών ενώσεων με το χλώριο έχει παρατηρηθεί σε αρκετές 

εργασίες, στις οποίες ωστόσο, αν και αναφέρεται η αύξηση της δραστικότητας των ενώσεων 

όταν αυτές κυριαρχούν στην αποπρωτονιωμένη τους μορφή (Canosa et al., 2005, Rule et al., 

2005), εν τούτοις καταγράφεται παράλληλα και η σχεδόν αμελητέα δραστικότητα του OCl-, 

συγκριτικα με το HOCl, για τις φαινόλες (Deborde & von Gunten, 2008). Βάσει των παραπάνω, 

θα αναμενόταν μια σημαντική μείωση της απομάκρυνσης της BPA και της TCS για pH 10, 

όπου στο διάλυμα κυριαρχεί το OCl-, ωστόσο κάτι τέτοιο δεν παρατηρήθηκε και οι διαφορές 

στις απομακρύνσεις μεταξύ των διαφορετικών τιμών pH για την TCS ήταν μικρές (p>0.05). Σε 

ότι αφορά την BPA, παρατηρήθηκε στατιστική διαφορά μεταξύ του pH 6 και του pH 10 

(p=0.0014) όπου η μέση απομάκρυνση αυξήθηκε από το 68% στο 83% αντίστοιχα. Αυτή η 

μεταβολή είναι σε συμφωνία με τις παρατηρήσεις των Deborde & von Gunten (2008) οι 

οποίοι αναφέρουν ότι η μέγιστη δραστικότητα του χλωρίου με την BPA συμβαίνει για εύρος 

pH 8 έως 10. Αν και τα ποσοστά μείωσης των ενώσεων για ουδέτερα pH κυμαίνονται στο ίδιο 

εύρος με προηγούμενες μελέτες, ωστόσο για τις όξινες και αλκαλικές τιμές οι απομακρύνσεις 

που καταγράφηκαν στην παρούσα εργασία ήταν σημαντικά υψηλότερες από εκείνες που 
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παρατηρήθηκαν σε εργασία των Canosa et al. (2005) και των Gallard et al. (2004) για την TCS 

και την BPA, αντίστοιχα.  

Τέλος, όσον αφορά στις NPnEΟs, θα πρέπει να σημειωθεί ότι οι απομακρύνσεις που 

καταγράφηκαν στη συγκεκριμένη σειρά πειραμάτων δεν είναι σε συμφωνία με τα 

αποτελέσματα των υπολοίπων δοκιμών που έγιναν στην παρούσα εργασία. Πιο 

συγκεκριμένα, η NP παρουσίασε χαμηλότερα ποσοστά διάσπασης, ενώ και οι NP1EO και 

NP2EO μειώθηκαν σε εμφανώς υψηλότερο βαθμό από τον αναμενόμενο. Παρόλαυτά, η 

χαμηλότερη δραστικότητα που καταγράφηκε μεταξύ της NP και του χλωρίου, συγκριτικά με 

τις υπόλοιπες υπό εξέταση φαινόλες (BPA και TCS), έχει παρουσιαστεί και από τους Deborde 

& von Gunten (2008) οι οποίοι αναφέρουν επίσης ότι η μέγιστη δραστικότητα της ουσίας με 

το χλώριο είναι σε εύρος pH από 8 έως 11. 

 

8.2.2.4 Επίδραση της συγκέντρωσης αιωρούμενων στερεών και χουμικών οξέων στη 

χλωρίωση 

Ο σκοπός των πειραμάτων αυτών ήταν να μελετηθεί η επίδραση της συγκέντρωσης των 

αιωρούμενων στερεών (total suspended solids, TSS) και της παρουσίας χουμικών οξέων 

(humic acids, HA) στη συμπεριφορά και στην απομάκρυνση των υπό εξέταση ουσιών κατά τη 

χλωρίωση των λυμάτων. Τα πειράματα πραγματοποιήθηκαν για τρεις διαφορετικές 

συγκεντρώσεις TSS (0, 10 και 70 mg L -1) και για παρουσία 20 mg L -1 χουμικών οξέων. Σε όλα 

τα πειράματα το pH ρυθμίστηκε στο 7.5 ενώ χρησιμοποιήθηκε αρχική συγκέντρωση χλωρίου 

σε εύρος 5 έως 15 mg Cl2 L -1, αναλόγως της συγκέντρωσης των TSS στο διάλυμα, αφού για 

μεγαλύτερες συγκεντρώσεις στερεών η κατανάλωση οξειδωτικού αυξάνει. Συνεπώς, με τη 

συγκέντρωση του υπολειμματικού χλωρίου να είναι για όλα τα πειράματα κοντά στα 3 mg 

Cl2 L -1, ο απαιτούμενος χρόνος επαφής ήταν 30 min, ώστε να επιτυγχάνεται σταθερή δόση 

χλωρίωσης (Ct) ίση με 90 mg Cl2 min L -1. Για να επιτευχθεί η εκάστοτε επιθυμητή 

συγκέντρωση στερεών χρησιμοποιήθηκε κατάλληλος όγκος ανάμεικτου υγρού της ίδιας 

εγκατάστασης. 

Τα αποτελέσματα των πειραμάτων χλωρίωσης για τις διαφορετικές συγκεντρώσεις TSS 

δίνονται στο Σχήμα 8.5, όπου παρουσιάζεται αθροιστικά η συνολική ποσοστιαία 

απομάκρυνση που προσδιορίστηκε τόσο στην υδατική όσο και στη σωματιδιακή φάση για 

την καθεμία από τις υπό εξέταση ουσίες. Από την επεξεργασία των αποτελεσμάτων 

προέκυψε ότι η επίδραση των αιωρούμενων στερεών περιορίζεται κυρίως στην προστασία 

που προσφέρουν σε υδροφοβικές ουσίες που έχουν την τάση να προσροφώνται στα 

αιωρούμενα στερεά. Σημαντική στατιστική διαφορά παρατηρείται μόνο για τις ενώσεις TCS, 
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NP, NP1EO και NP2EO (t-test, p<0.05) ενώ για τις υπόλοιπες, η ποσοστιαία απομάκρυνση δεν 

επηρεάστηκε από την παρουσία των TSS για τις συγκεντρώσεις που μελετήθηκαν. Αν και 

είναι γνωστό ότι τα αιωρούμενα στερεά περιέχουν οργανικές ουσίες που θα μπορούσαν να 

ανταγωνιστούν με τις υπό εξέταση ενώσεις για το διαθέσιμο χλώριο, ωστόσο από τα 

πειράματα της παρούσας εργασίας φάνηκε ότι οι ουσίες που δεν προσροφώνται ισχυρά 

πάνω στη σωματιδιακή φάση δεν επηρεάζονται από τις συγκεντρώσεις των TSS που 

μελετήθηκαν και τείνουν να διατηρήσουν την έτσι κι αλλιώς υψηλή (DCF, NPX, BPA) ή χαμηλή 

(IBU, KTP) αντιδραστικότητά τους με το χλώριο. Αντιθέτως, όσον αφορά στις NPnEOs και στην 

TCS, ενώσεις που παρουσιάζουν την τάση να προσροφηθούν στα στερεά, φάνηκε ότι λόγω 

της παρουσίας αιωρούμενων στερεών μειώθηκε η συνολική ποσοστιαία απομάκρυνσή τους, 

χωρίς ωστόσο να παρατηρείται περαιτέρω σημαντική μεταβολή από την αύξηση της 

συγκέντρωσης των TSS από 10 σε 70 mg L -1.  

 

 

Σχήμα 8.5: Επίδραση της συγκέντρωσης των TSS στην απομάκρυνση των υπό εξέταση EDCs 

και NSAIDs μέσω χλωρίωσης 

 

Στο Σχήμα 8.6 παρουσιάζονται τα αποτελέσματα από τα πειράματα που εκτελέστηκαν 

με διαφορετικές συγκεντρώσεις χουμικών οξέων και σκοπό είχαν να μελετηθεί η επίδραση 

της παρουσίας διαλυτής οργανικής ύλης στη χλωρίωση των υπό εξέταση ουσιών. Τα 

πειράματα πραγματοποιήθηκαν αρχικά με δευτεροβάθμια επεξεργασμένα λύματα τα οποία 

είχαν συγκέντρωση διαλυτής οργανικής ύλης (COD διαλυτό) 25 mg L -1, και χωρίς καμία 

προσθήκη χουμικών οξέων (HA = 0 mg L -1), ενώ στη συνέχεια παρόμοια πειράματα έγιναν με 
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αυξημένη συγκέντρωση διαλυτού COD = 170 mg L -1 με την προσθήκη 20 mg L -1 εμπορικού 

μίγματος χουμικών οξέων. Θα πρέπει να σημειωθεί ότι η συγκέντρωση των TSS ήταν 

μηδενική προκειμένου να αποκλειστεί οποιαδήποτε επίδρασή τους στην απόδοση της 

διεργασίας. Από την επεξεργασία των αποτελεσμάτων παρατηρείται ότι η προσθήκη 

διαλυτής οργανικής ύλης δεν επηρέασε σημαντικά την απομάκρυνση των ενώσεων, και μόνο 

στις περιπτώσεις της NPX και της NP παρατηρήθηκε σημαντική στατιστική μεταβολή (t-test, 

p=0.0058 για την NPX και p=0.012 για την NP) καθώς η μέση ποσοστιαία απομάκρυνσή τους 

μειώθηκε από 75% σε 60% και 54% σε43% αντίστοιχα. Παρόμοια αποτελέσματα αναφέρουν 

για τη ΝΡΧ σε εργασία τους οι Acero et al. (2010), οι οποίοι παρατήρησαν ότι η αύξηση του 

διαλυτού COD από 36.9 mg L -1σε 64 mg L -1 σε δείγματα λυμάτων, οδήγησε στη μείωση της 

απομάκρυνσης του φαρμάκου μέσω χλωρίωσης από 56% σε 27%.  

 

 

Σχήμα 8.6: Επίδραση της συγκέντρωσης των HA στην απομάκρυνση των υπό εξέταση EDCs 

και NSAIDs μέσω χλωρίωσης 

 

8.2.2.5 Ανίχνευση και ταυτοποίηση παραπροϊόντων χλωρίωσης 

Ο σκοπός των πειραμάτων ήταν να γίνει ταυτοποίηση παραπροϊόντων της BPA, της NP 

και της DCF κατά τη χλωρίωση. Στα περάματα χλωρίωσης που πραγματοποιήθηκαν σε 

υπερκάθαρο νερό με αρχική συγκέντρωση χλωρίου 10 mg L -1 ενώ οι χρόνοι επαφής που 

μελετήθηκαν ήταν 4±1, 9±1, 17±1 και 35±3 min, ώστε να αντιστοιχούν σε συγκεκριμένες 

δόσεις χλωρίωσης 35, 75, 150 και 250 mgCl2 min L -1. Τα δείγματα επεξεργάστηκαν και 
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αναλύθηκαν από το Εργαστήριο Αναλυτικής Χημείας του Τμήματος Χημείας του 

Πανεπιστήμιου Αθηνών (ΕΚΠΑ).  

Τα αποτελέσματα των πειραμάτων δίνονται στο Σχήμα 8.7, όπου παρουσιάζονται τα 

παραπροϊόντα που ανιχνεύτηκαν και ταυτοποιήθηκαν για τις ενώσεις που μελετήθηκαν σε 

διαφορετικούς χρόνους επαφής. Βάσει των αποτελεσμάτων τα παραπροϊόντα που 

ταυτοποιήθηκαν για την BPA ήταν η 2-chloro-BPA, η dichloro-BPA, η 2,2’,6-trichloro-BPA, η 

2,2΄,6,6΄-tetrachloro-BPA, η trichlorophenol και δύο πολυχλωριωμένες φαινοξυφαινόλες 

(PCPPs), την 2,6-dichloro-4-(2-hydroxypropan-2- yl)phenol (PCPP1) και την 2,6-dichloro-4-

[2,6-dichloro-4-(2-hydroxypropan- 2-yl)phenoxy]phenol (PCPP2). Στο Σχήμα 8.7 (α), 

παρατηρείται ότι στα 10 πρώτα λεπτά της αντίδρασης έχει απομακρυνθεί σχεδόν εξ 

’ολοκλήρου η ποσότητα της μητρικής ένωσης, BPA, που απομακρύνεται συνολικά κατά τη 

διάρκεια του πειράματος, ενώ οποιαδήποτε περαιτέρω μείωση στη συγκέντρωσή της ήταν 

ελάχιστη. Μέσα στον ίδιο χρόνο επαφής σχηματίσθηκαν επίσης τα παραπροϊόντα 2,2’,6- 

trichloro-ΒΡΑ, PCPP1, PCPP2 και 2-chloro-ΒΡΑ τα οποία και παρέμειναν στο δείγμα καθ’ όλη 

τη διάρκεια του πειράματος. Αντιθέτως, στα πρώτα λεπτά της αντίδρασης σχηματίστηκε η 

dichloro-BPA η οποία έφτασε στη μέγιστη τιμή της στα 5 min και στη συνέχεια μειώθηκε 

σταδιακά μέχρι που πρακτικά εξαλείφθηκε σε χρόνο επαφής 17 min. Επίσης, από το Σχήμα 

8.7 (α) φαίνεται ότι για χρόνο μεγαλύτερο των 10 min η trichlorophenol δημιουργείται και 

αυξάνει, ενώ η BPA παραμένει σταθερή μέσα στο διάλυμα. Από αυτό μπορεί να συναχθεί ότι 

ο σχηματισμός της trichlorophenol είναι αποτέλεσμα της αντίδρασης μεταξύ χλωρίου και 

κάποιων άλλων χλωριωμένων παραπροϊόντων που υπήρχαν στα δείγματα νερού. Σε 

αντίστοιχα αποτελέσματα κατέληξαν σε μελέτη τους οι Hu et al. (2002a), οι οποίοι 

παρατήρησαν ότι στα πρώτα 10 min της χλωρίωσης απομακρύνθηκε το 80% της BPA, ενώ 

αξίζει να σημειωθεί ότι μετά από χρόνο αντίδρασης 6 h η trichlorophenol αποτελούσε το 

κύριο προϊόν της οξείδωσης και η συγκέντρωσή της στο διάλυμα αυξανόταν ακόμα και όταν 

δεν ανιχνευόταν καθόλου BPA, γεγονός που υποδηλώνει ότι ο σχηματισμός της οφείλεται 

και στις περαιτέρω αντιδράσεις μεταξύ των χλωριωμένων παραγώγων της BPA με το 

υπολειμματικό χλώριο. Τη δημιουργία των προϊόντων χλωρίωσης συναρτήσει τόσο του 

χρόνου επαφής όσο και της αρχικής συγκέντρωσης χλωρίου στο διάλυμα μελέτησαν και οι 

Yamamoto & Yasuhara (2002) σε εργασία τους, όπου απέδειξαν ότι όταν η αρχική 

συγκέντρωση χλωρίου είναι μικρή και δεν επαρκεί για την πλήρη οξείδωση της BPA, το 

χλώριο καταναλώνεται για τον σχηματισμό των χλωριωμένων παραγώγων της ουσίας και η 

αντίδραση σταματάει εκεί. Αντιθέτως στα πειράματα όπου η συγκέντρωση χλωρίου ήταν 
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υψηλότερη και επαρκής, η αντίδραση συνεχίστηκε με την περαιτέρω διάσπαση των 

προϊόντων που είχαν δημιουργηθεί.  

Στο Σχήμα 8.7 (β) παρουσιάζονται τα αποτελέσματα για την NP, στο οποίο φαίνεται ότι 

ταυτοποιήθηκαν μόνο δύο χλωριωμένα προϊόντα της ένωσης, η dichloro-NP (4-NPCl2) και η 

trichlorophenol. Όπως παρατηρείται στα πρώτα 4 min της αντίδρασης είχε απομακρυνθεί 

σχεδόν εξ ‘ολοκλήρου η ποσότητα της NP, που απομακρύνεται συνολικά κατά τη διάρκεια 

του πειράματος, ακολουθούμενη από το σχηματισμό της 4-NPCl2, η οποία έφτασε στη 

μέγιστη τιμή της κατά το ίδιο χρονικό διάστημα και έπειτα μειώθηκε σταδιακά με την πάροδο 

του χρόνου μέχρι που σχεδόν εξαλείφθηκε σε χρόνο επαφής 35 min. Αντιθέτως, η 

trichlorophenol δημιουργείται συνεχώς μέσα στο διάλυμα, ακολουθώντας τη μείωση της 4-

NPCl2 για χρόνο επαφής μεταξύ 4 και 35 min. Καθώς η NP παραμένει σταθερή στο διάλυμα, 

μπορεί να υποτεθεί ότι η trichlorophenol σχηματίζεται από την αντίδραση μεταξύ της 4- 

NPCl2 και του υπολειμματικού χλωρίου, συμπέρασμα που έρχεται σε συμφωνία με 

αντίστοιχη μελέτη των Hu et al. (2002b), οι οποίοι ωστόσο κατέγραψαν μεγαλύτερο αριθμό 

χλωριωμένων παραγώγων για χρόνους επαφής έως και 600 min. Στην ίδια εργασία 

χρησιμοποιήθηκε αρκετά μικρότερη συγκέντρωση NaOCl (1.3 mg L -1), ενώ στα 10 min 

καταγράφηκε το μεγαλύτερο μέρος της μείωσης της NP σε ποσοστό 84% και η εμφάνιση της 

trichlorophenol έγινε για χρόνο επαφής 60 min (Hu et al., 2002b). Τη θετική συσχέτιση της 

αρχικής συγκέντρωσης του οξειδωτικού, τόσο με την ταχύτητα και την απόδοση της 

αντίδρασης όσο και με τον αριθμό των δημιουργούμενων προϊόντων παρατήρησαν σε 

εργασία τους και οι Thurman et al. (2006), οι οποίοι έδειξαν ότι για μεγαλύτερη αρχική 

συγκέντρωση NaOCl, αυξήθηκε όχι μόνο η ταχύτητα και η απόδοση της αντίδρασης, αλλά 

παρατηρήθηκε και ο σχηματισμός μεγαλύτερου αριθμού χλωριωμένων παραγώγων, 

υποδεικνύοντας ότι οι υψηλότερες συγκεντρώσεις υπολειμματικού οξειδωτικού ευνοούν την 

περαιτέρω χλωρίωση των υφιστάμενων παραπροϊόντων. 

Στο Σχήμα 8.7 (γ) παρουσιάζεται η απομάκρυνση της DCF και η εξέλιξη των χλωριωμένων 

παραπροϊόντων της με το χρόνο. Βάσει των αποτελεσμάτων ανιχνευθήκαν και 

ταυτοποιήθηκαν τέσσερα προϊόντα, η hydroxy-DCF, η chloro-DCF, η decarboxy-DCF και η 

chloro-decarboxy-DCF. Όλα τα παραπροϊόντα σχηματίστηκαν μετά από 5 min αντίδρασης και 

αυξήθηκαν σταδιακά με το χρόνο, ενώ μοναδική εξαίρεση αποτέλεσε η chloro-decarboxy-

DCF η οποία εμφανίστηκε μετά από 15 min και συνέχισε να αυξάνεται σταδιακά καθ’ όλη τη 

διάρκεια του πειράματος. Τα αποτελέσματα αυτά είναι σε συμφωνία με τα αποτελέσματα 

της εργασίας των Soufan et al. (2012) οι οποίοι παρατήρησαν ότι η chloro-DCF και η chloro-

decarboxy-DCF συσσωρεύονται στο διάλυμα, ακόμα και υπό την παρουσία περίσσειας 
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χλωρίου, ενώ παράλληλα είδαν ότι η chloro-DCF έδειξε μεγάλη σταθερότητα και 

εμφανίστηκε ως το κυρίαρχο παραπροϊόν μετασχηματισμού ειδικά σε ουδέτερες ή ελαφρώς 

όξινες συνθήκες. Ωστόσο, αντίθετα με την παρούσα εργασία παρατήρησαν ότι η decarboxy-

DCF σχηματίστηκε στην αρχή της αντίδρασης και διασπάστηκε με την πάροδο του χρόνου. 

Τέλος, οι Soufan et al. (2012) παρατήρησαν ότι αν και το pH επιδρά στο ρυθμό οξείδωσης της 

DCF και συνεπώς στο ρυθμό δημιουργίας και αποδόμησης των προϊόντων ωστόσο δεν 

διαφοροποιεί το συνολικό προφίλ σχηματισμού τους.  

Τέλος, όσον αφορά στην τοξικότητα των παραπροϊόντων χλωρίωσης των ενώσεων, σε 

μελέτη τους οι Wang et al. (2014) έδειξαν για την DCF ότι αν και η ουσία απομακρύνθηκε σε 

σημαντικό βαθμό ωστόσο τα ενδιάμεσα προϊόντα που σχηματίστηκαν ήταν πιο τοξικά από 

την μητρική ένωση ενώ αναφέρουν επίσης ότι οι συνεργιστικές επιδράσεις των 

παραπροϊόντων θα μπορούσαν να ενισχύσουν την τοξικότητα του μίγματος. Στην περίπτωση 

της BPA, οι Hu et al. (2002a) παρατήρησαν ότι τα προϊόντα χλωρίωσης της ουσίας εμφάνισαν 

μεγαλύτερη οιστρογονική δραστικότητα από τη μητρική ένωση για χρόνους επαφής έως 60 

min, ενώ για μεγαλύτερους χρόνους όπου κυρίαρχο παραπροϊόν ήταν η 2,2΄,6,6΄-tetrachloro-

BPA και η trichlorophenol, αναμένεται να μειωθεί η οιστρογονικότητα του διαλύματος με 

δεδομένο ότι η δραστικότητα αυτών των ενώσεων είναι αρκετά περιορισμένη, της τάξης του 

1/10 και 1/1000, συγκριτικά με αυτή της ΒΡΑ αντίστοιχα (Hu et al., 2002a, Yamamoto & 

Yasuhara, 2002). Εντούτοις, η επίδραση των χλωριωμένων παραγώγων της BPA δεν θα πρέπει 

να υποτιμάται καθώς η τοξικότητα ενδέχεται να αυξάνεται λόγω περιβαλλοντικής και 

βιολογικής συσσώρευσης, όπως έχει παρατηρηθεί και στις περιπτώσεις άλλων 

οργανοχλωριωμένων συστατικών (Yamamoto & Yasuhara, 2002). Σε ότι αφορά στην NP, 

παρόμοια αποτελέσματα έχουν δημοσιευτεί από τους Hu et al. (2002b) οι οποίοι 

παρατήρησαν ότι τα χλωριωμένα διαλύματα που περιείχαν την ένωση εμφάνισαν αυξημένες 

αντιοιστρογονικές δράσεις συγκριτικά με το αρχικό διάλυμα, καταγράφοντας τη μέγιστη τιμή 

τοξικότητας μετά από χρόνο αντίδρασης 10 min η οποία στη συνέχεια μειώθηκε σταδιακά 

μέχρι τα 120 min, υποδεικνύοντας την ύπαρξη προϊόντων με υψηλότερη τοξικότητα από τη 

μητρική ένωση.  
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Σχήμα 8.7: Παραπροϊόντα χλωρίωσης για την (α) ΒΡΑ, (β) ΝΡ και (γ) DCF συναρτήσει του 

χρόνου επαφής 
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8.2.3 Συμπεράσματα  

Από την παρούσα μελέτη φαίνεται ότι η χλωρίωση δεν μπορεί να αποτελέσει μια 

αξιόπιστη μέθοδο για την απομάκρυνση των υπό εξέταση ενδοκρινικών διαταρακτών και 

φαρμακευτικών ουσιών από τις μονάδες επεξεργασίας αστικών λυμάτων, καθώς αν και 

κάποιες από τις ενώσεις παρουσίασαν ικανοποιητική απομάκρυνση για τις συνήθεις 

χρησιμοποιούμενες δόσεις χλωρίου ωστόσο αρκετές εμφάνισαν μέτρια ή και χαμηλή 

αντιδραστικότητα. Πιο συγκεκριμένα, μετά το πέρας των πειραμάτων υψηλή απομάκρυνση 

(>70%) υπό όλες τις διαφορετικές μελετώμενες συνθήκες (χρόνου επαφής και συγκέντρωσης 

υπολειμματικού χλωρίου) παρατηρήθηκε για την BPA, την TCS, την NPX και την DCF, ενώ 

χαμηλή αποτελεσματικότητα είχε η χλωρίωση στην απομάκρυνση της IBU, της KTP και των 

NPnEOs. Σε ότι αφορά την NP, αξίζει να σημειωθεί ότι σε δόσεις χλωρίωσης που συνήθως 

χρησιμοποιούνται στις ΕΕΛ, και βάσει βιβλιογραφικών δεδομένων που υπάρχουν για τις 

συγκεντρώσεις της ουσίας στα δευτεροβάθμια επεξεργασμένα λύματα, φαίνεται ότι με την 

εφαρμογή της χλωρίωσης ως μέθοδο απολύμανσης, επιτυγχάνονται τα επιτρεπτά όρια 

απόρριψης όπως αυτά έχουν θεσπιστεί μέσω της Οδηγίας 2013/39/ΕΕ.  

Από τα αποτελέσματα των επιμέρους πειραμάτων που πραγματοποιήθηκαν προκύπτει 

ότι κρίσιμος παράγοντας που επιδρά στην αποτελεσματικότητα της χλωρίωσης στην 

απομάκρυνση των ενώσεων είναι ο χρόνος επαφής τους με το χλώριο και όχι η αρχική δόση 

οξειδωτικού που εφαρμόζεται. Σημαντικό ρόλο, ωστόσο, φαίνεται ότι παίζουν και τα 

χαρακτηριστικά των υγρών αποβλήτων και πιο συγκεκριμένα το pH, το οποίο καθορίζει τόσο 

την κυρίαρχη μορφή των ουσιών στο διάλυμα όσο και την κυρίαρχη μορφή του χλωρίου σε 

αυτό. Η παρουσία των TSS και της οργανικής ύλης, για τις συγκεντρώσεις που μελετήθηκαν 

και συνήθως συναντώνται στα δευτεροβάθμια επεξεργασμένα λύματα, έδειξαν ότι δεν 

δρουν ανταγωνιστικά προς τις υπό εξέταση ουσίες για την κατανάλωση του χλωρίου, ενώ 

παρατηρήθηκε ότι η επίδραση των αιωρούμενων στερεών στην απόδοση της διεργασίας 

εξαρτάται από τα φυσικοχημικά χαρακτηριστικά των ενώσεων και πιο συγκεκριμένα από την 

τάση που παρουσιάζουν να συσσωρεύονται στη σωματιδιακή φάση. Μεταξύ των υπό 

εξέταση ουσιών, η τύχη των φαινολών BPA και TCS φάνηκε ότι είναι πρακτικά ανεξάρτητη 

τόσο από τα χαρακτηριστικά της χλωρίωσης όσο και από τα χαρακτηριστικά των λυμάτων, 

καταγράφοντας ποσοστά απομάκρυνσης μεγαλύτερα του 80%.  

Τέλος, αν και το μεγαλύτερο μέρος της απομάκρυνσης των υπό εξέταση ενώσεων 

φάνηκε ότι ολοκληρώνεται από τα πρώτα κιόλας λεπτά της αντίδρασης, εντούτοις 
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συνεχίζονται να παράγονται μια σειρά από προϊόντα χλωρίωσης ακόμα πέρα από αυτό το 

χρονικό πλαίσιο, κυρίως λόγω του περαιτέρω μετασχηματισμού των ίδιων των 

παραπροϊόντων σε άλλες ενώσεις. Το χρονικό προφίλ σχηματισμού που παρουσιάζουν τα 

παραπροϊόντα που δημιουργούνται κατά τη διάρκεια της χλωρίωσης αποτελεί σημαντικό 

θέμα καθώς ορισμένα από αυτά τα προϊόντα διάσπασης εμφανίζουν μεγαλύτερη τοξικότητα 

από τις μητρικές ενώσεις.  

 

 





    Τύχη EDCs και NSAIDs κατά την απολύμανση 

165 
 

8.3 UV ακτινοβολία 

8.3.1 Μεθοδολογία  

Παρακάτω επαναλαμβάνεται για λόγους καλύτερης εποπτείας περιληπτικά, το 

πειραματικό πρωτόκολλο που ακολουθήθηκε για τη διεξαγωγή των πειραμάτων ασυνεχούς 

ροής με στόχο τη μελέτη της τύχης των υπό εξέταση ουσιών κατά την απολύμανση των 

δευτεροβάθμια επεξεργασμένων λυμάτων με την εφαρμογή υπεριώδους ακτινοβολίας.  

Τα πειράματα πραγματοποιήθηκαν (εις τριπλούν) σε γυάλινους αντιδραστήρες στους 

οποίους προστέθηκε κατάλληλος όγκος δείγματος λυμάτων ο οποίος αφού εμβολιάστηκε με 

τις υπό εξέταση ουσίες (σε συγκέντρωση 960 ng L-1), στη συνέχεια τοποθετούνταν υπό 

συνεχή μαγνητική ανάδευση κάτω από την πηγή της υπεριώδους ακτινοβολίας για τον 

εκάστοτε προϋπολογισμένο χρόνο ακτινοβόλησης, λαμβάνοντας υπόψη τις 

προκαθορισμένες επιθυμητές δόσεις ακτινοβολίας. Η διαδικασία επαναλαμβανόταν για τις 

διαφορετικές επιθυμητές δόσεις UV ακτινοβολίας και συνεπώς για το διαφορετικό χρόνο 

έκθεσης του μίγματος των λυμάτων με τις υπό εξέταση ουσίες.  

Σε ότι αφορά στα επιμέρους πειράματα που πραγματοποιήθηκαν και σκοπό είχαν τη 

μελέτη της επίδρασης του pH στη συμπεριφορά των ενώσεων, ακολουθήθηκε το ίδιο 

πειραματικό πρωτόκολλο με αυτό που περιγράφηκε παραπάνω αφού προηγουμένως 

ρυθμιζόταν το pH των λυμάτων στην επιθυμητή τιμή (6, 7.5 και 10) μέσω προσθήκης H2S04 

(1 Ν) ή ΝαΟΗ (1 Ν), έτσι ώστε ο όγκος του δείγματος των λυμάτων να μη μεταβάλλεται 

περισσότερο από 5%. Αντιστοίχως, το ίδιο πρωτόκολλο ακολουθήθηκε για την υλοποίηση 

των πειραμάτων με διαφορετικές συγκεντρώσεις χουμικών οξέων (HA=0 και 20 mg L-1) και 

αιωρούμενων στερεών (TSS=0, 10 και 70 mg L-1), ενώ η εκάστοτε επιθυμητή συγκέντρωση 

αιωρούμενων στερεών επιτεύχθηκε με τη χρήση κατάλληλης ποσότητας ανάμεικτου υγρού 

της ίδιας εγκατάστασης. 

Θα πρέπει να σημειωθεί ότι η προσθήκη χουμικών οξέων και αιωρούμενων στερεών 

ενδέχεται να μεταβάλλει τη διαπερατότητα των δειγμάτων στη UV ακτινοβολία και για το 

λόγο αυτό, πριν από κάθε διαφορετικό πείραμα προσδιορίζονταν εκ νέου η 

απορροφητικότητα (α) των δειγμάτων, η μέση ένταση και ο απαιτούμενος χρόνος έκθεσης 

για την επίτευξη της επιθυμητής δόσης (Ct) υπεριώδους ακτινοβολίας.  

Τέλος, η ταυτοποίηση των παραπροϊόντων ακτινοβόλησης διεξήχθη για το φάρμακο 

DCF. Τα πειράματα πραγματοποιήθηκαν σε δείγματα υπερκάθαρου νερού όπου προστέθηκε 

η ένωση σε αρχική συγκέντρωση 8 mg L-1. Η ρύθμιση του pH έγινε με ρυθμιστικό φωσφορικό 

διάλυμα (0.1 Μ) σε τιμή 7 και οι δόσεις που εξετάστηκαν ήταν ίδιες με τα προηγούμενα 
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πειράματα. Μετά το πέρας του εκάστοτε προκαθορισμένου χρόνου ακτινοβόλησης, 

δείγματα συλλέχθηκαν και στη συνέχεια αναλύθηκαν προκειμένου να εντοπιστούν πιθανά 

προϊόντα μετασχηματισμού σε διάφορους χρόνους ακτινοβόλησης. 

 

8.3.2 Αποτελέσματα και Συζήτηση 

8.3.2.1 Επίδραση δόσης υπεριώδους ακτινοβολίας (Ct) 

Ο σκοπός των πειραμάτων αυτών ήταν ο προσδιορισμός της αποτελεσματικότητας της 

υπεριώδους ακτινοβολίας στην απομάκρυνση των υπό εξέταση ενώσεων, ενώ 

προσδιορίστηκε και η επίδραση της διαφορετικής δόσης ακτινοβόλησης (Ct), η οποία 

σχετίζεται με το χρόνο ακτινοβόλησης των δειγμάτων (t) και την ένταση της εφαρμοζόμενης 

ακτινοβολίας (C). Τα πειράματα πραγματοποιήθηκαν με δευτεροβάθμια επεξεργασμένα 

λύματα από το ΚΕΛ Ψυττάλειας, τα φυσικοχημικά χαρακτηριστικά των οποίων δίνονται στον 

Πίνακα 8.4, ενώ βάσει του πειραματικού πρωτοκόλλου, προκειμένου να δοκιμαστούν 

διαφορετικές δόσεις Ct, συλλέχθηκαν δείγματα μετά από ακτινοβόληση σε κατάλληλους 

χρόνους επαφής (Πίνακας 8.5).  

Πίνακας 8.4: Φυσικοχημικά χαρακτηριστικά των δευτεροβάθμια επεξεργασμένων λυμάτων 

TSS  

(mg L-1) 

VSS  

(mg L-1) 

COD διαλυτό  

(mg L-1) 

COD ολικό  

(mg L-1) 

Θολότητα  

(NTU) 

pH Διαπερατότητα 

(Τ%) 

8 6 16 34 3 7.56 46 

Πίνακας 8.5: Χρόνος έκθεσης δειγμάτων και δόση υπεριώδους ακτινοβολίας 

Χρόνος έκθεσης στη UV  

(min) 

Δόση UV  

(mW sec cm-2) 

0 0 

15 70 

31 150 

225 1000 
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Στο Σχήμα 8.8 παρουσιάζονται οι υπολειμματικές ποσοστιαίες συγκεντρώσεις των 

ενώσεων στους χρόνους επαφής των πειραμάτων, υπολογισμένες ως το πηλίκο της 

συγκέντρωσης στη χρονική στιγμή t (Ct) προς την αρχική συγκέντρωση στο χρόνο t=0 (C0). 

Από το Σχήμα 8.8 φαίνεται ότι η απολύμανση με υπεριώδη ακτινοβολία δεν είναι 

αποτελεσματική για την απομάκρυνση των περισσότερων υπό εξέταση ενώσεων ακόμα και 

σε πολύ υψηλές τιμές Ct (1000 mW sec cm-2). Εξαίρεση αποτελεί μόνο η KTP, η οποία 

εμφανίζει σχετικά ικανοποιητική απομάκρυνση, της τάξης του 70-85% σε τιμές Ct μεταξύ 70-

150 mW sec cm-2, ενώ όπως φαίνεται, απαιτούνται υψηλές δόσεις UV για να επιτευχθεί 

ικανοποιητική μείωση του DCF και του TCS. Αντιθέτως, η επίδραση της UV ακτινοβολίας 

ακόμη και σε δόσεις τόσο υψηλές όσο τα 1000 mW sec cm-2 ήταν αμελητέα έως και χαμηλή 

τόσο για τις περιπτώσεις των NPnEOs (<15%) όσο και για τις BPA, NPX και IBU (<25%).  
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Σχήμα 8.8: Μεταβολή των υπολειμματικών συγκεντρώσεων των (α) EDCs και (β) NSAIDs 

κατά τη διάρκεια της απολύμανσης με UV ακτινοβολία  

 

Η αναποτελεσματικότητα της άμεσης υπεριώδους ακτινοβολίας για την απομάκρυνση 

των ουσιών αναφέρθηκε επίσης σε άλλες μελέτες που ασχολούνται με την επεξεργασία 

νερού (Chen et al., 2006, Pereira et al., 2007, Fang et al., 2009, Kim & Tanaka, 2009, Baeza & 

Knappe, 2011, Arslan-Alaton et al., 2012). Αναλυτικότερα, οι Chen et al. (2006) σε εργασία 

τους ανέφεραν ότι η διάσπαση της ΒΡΑ σε δείγματα νερού ήταν έως και 4% για δόσεις 

υπεριώδους ακτινοβολίας ίσες με 1000 mW sec cm-2, ενώ για δόση UV έως 5000 mW sec cm-

2 κατέγραψαν απομάκρυνση ίση με 22%. Σε αντίστοιχα αποτελέσματα κατέληξαν και οι Baeza 
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& Knappe (2011) από πειράματα που έκαναν με υπερκάθαρο νερό, νερό λίμνης και λύματα 

εξόδου από ΕΕΛ, όπου βρήκαν ότι για δόσεις που συνήθως εφαρμόζονται κατά την 

απολύμανση η απομάκρυνση της BPA δεν είναι ικανοποιητική με ποσοστό μείωσης 3% και 

10% για δόση 40 mW sec cm-2 και 140 mW sec cm-2, αντίστοιχα.  

Σε ότι αφορά στην TCS, από τα αποτελέσματα της παρούσας εργασίας προέκυψε ότι για 

δόσεις 70, 150 mW sec cm-2 καταγράφηκαν χαμηλά ποσοστά απομάκρυνσης 3% και 15% 

αντίστοιχα, ενώ όταν ο χρόνος ακτινοβόλησης αυξάνεται στα 225 min (Ct=1000 mW sec cm-

2) η απομάκρυνση αυξάνεται φτάνοντας το 80% περίπου. Αυτά τα αποτελέσματα είναι σε 

συμφωνία με μελέτη των Gagnon et al. (2008) οι οποίοι αναφέρουν ότι για δόσεις UV 25 mW 

sec cm-2, που συνήθως εφαρμόζονται στις ΕΕΛ, η απομάκρυνση της TCS δεν ξεπέρασε το 36 

% για πρωτοβάθμια διηθημένα λύματα ενώ και οι Behera et al., (2011) σε μετρήσεις από ΕΕΛ 

βρήκαν ότι στο στάδιο της απολύμανσης των δευτεροβάθμια επεξεργασμένων λυμάτων η 

ουσία δεν απομακρύνθηκε σχεδόν καθόλου. Χαμηλή αποτελεσματικότητα της UV 

ακτινοβολίας καταγράφηκε και για τις NPnEOs αφού δεν παρατηρήθηκε απομάκρυνση 

μεγαλύτερη του 15% σε όλες τις μελετώμενες δόσεις. Αυτά τα αποτελέσματα είναι 

αναμενόμενα καθώς η NP απορροφά κυρίως σε χαμηλότερα μήκη κύματος (στην περιοχή 

των 200-210 nm), ενώ η απορρόφηση σχεδόν σταματά περίπου στα 250 nm, και συνεπώς η 

διάσπαση της ουσίας μέσω της UV ακτινοβολίας με την εφαρμογή ακτινοβολίας μέσω 

λαμπτήρα χαμηλής πίεσης αναμένεται να είναι αργή (Dulov et al., 2013). 

Επιπροσθέτως, από τα αποτελέσματα της παρούσας εργασίας προκύπτει ότι η 

εφαρμογή υπεριώδους ακτινοβολίας δεν προσφέρει αποτελεσματική μείωση των IBU και 

NPX, η οποία ήταν αμελητέα για την περιοχή των εφαρμοζόμενων δόσεων 70 έως 150 mW 

sec cm-2. Τα αποτελέσματα αυτά είναι σε συμφωνία με τα ευρήματα άλλων μελετών που 

πραγματοποιήθηκαν σε δείγματα νερού, όπου σύμφωνα με μελέτη των Pereira et al. (2007) 

από πειράματα που έκαναν για την απολύμανση επιφανειακών νερών βρήκαν ότι η 

απομάκρυνση της NPX στα 100 mW sec cm-2 ήταν αμελητέα για μια λυχνία μονοχρωματικής 

ακτινοβολίας στα 254 nm χαμηλής πίεσης, ενώ όταν χρησιμοποιούσε μία λάμπα υπεριώδους 

μεσαίας πίεσης επιτεύχθηκε μέτρια απομάκρυνση NPX της τάξης του 35%. Τη μικρή 

αντιδραστικότητα της IBU στην υπεριώδη ακτινοβολία κατέγραψαν και οι Gagnon et al. 

(2008), οι οποίοι έδειξαν ότι η ουσία απομακρύνθηκε περίπου κατά 15% από δείγματα 

διηθημένων πρωτοβάθμια επεξεργασμένων αποβλήτων ενώ σε αντίστοιχα αποτελέσματα 

κατέληξαν και οι Xiang et al. (2016) οι οποίοι έδειξαν αμελητέα απομάκρυνση του IBU (<10%) 

μετά από εφαρμογή UV ακτινοβολίας έντασης 1260 mW sec cm-2.  
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Τέλος, εν αντιθέσει με τις παραπάνω ενώσεις, η KTP φαίνεται να είναι σχετικά 

φωτοασταθής και να διασπάται μέσω της επεξεργασίας με υπεριώδη ακτινοβολία ακόμη και 

σε μέτριες δόσεις (70 mW sec cm-2) παρουσιάζοντας ικανοποιητικά ποσοστά απομάκρυνσης 

γύρω στο 70%. Οι Kim & Tanaka (2009) σε πειράματα που έκαναν σε καθαρό νερό 

κατέγραψαν τη σχεδόν πλήρη απομάκρυνση της KTP μετά από ακτινοβόληση των δειγμάτων 

με δόση ακτινοβολίας 230 mW sec cm-2 ενώ οι Behera et al. (2011) σε μετρήσεις που έκαναν 

σε ΕΕΛ βρήκαν ότι στο στάδιο της απολύμανσης των δευτεροβάθμια επεξεργασμένων 

λυμάτων, όπου εφαρμόζονται τυπικές δόσεις ακτινοβόλησης (25–140 mW sec cm-2), η ουσία 

απομακρύνθηκε κατά περίπου 50%. Σε μελέτη τους οι Kim et al. (2009b) υπολόγισαν ότι η 

δόση που απαιτείται για την επίτευξη απομάκρυνσης 90% της KTP και της DCF στα λύματα, 

είναι της τάξης των 38 mW sec cm-2 και 123 mW sec cm-2 αντίστοιχα, με τις τιμές αυτές να 

είναι πολύ χαμηλότερες συγκριτικά με τις αντίστοιχες δόσεις που υπολογίστηκαν για άλλα 

27 φαρμακευτικά προϊόντα και προϊόντα προσωπικής φροντίδας που μελετήθηκαν στην ίδια 

εργασία. Η υψηλή φωτοαντιδραστικότητα της KTP αποδίδεται στον υψηλό μοριακό 

συντελεστή απορρόφησης στα 254nm (ɛ = 37,155 M−1cm−1) όπως αυτός υπολογίστηκε από 

τους Salgado et al. (2013) και είναι 6 φορές μεγαλύτερος από αυτόν της DCF (ɛ = 5,929 

M−1cm−1) για λαμπτήρες UV χαμηλής πίεσης.  

 

8.3.2.2 Επίδραση του pH στην απολύμανση με υπεριώδη ακτινοβολία 

Ο σκοπός των πειραμάτων αυτών ήταν να μελετηθεί η επίδραση του pH στη 

συμπεριφορά και στην απομάκρυνση των υπό εξέταση ουσιών κατά την εφαρμογή 

υπεριώδους ακτινοβολίας στα λύματα. Τα πειράματα πραγματοποιήθηκαν για διαφορετικές 

τιμές pH στην περιοχή μεταξύ 6 και 10 και για τις τρεις διαφορετικές δόσεις (70, 150 και 1000 

mW sec cm-2) όπως αναφέρθηκε παραπάνω.  

Όπως προκύπτει από τα αποτελέσματα που παρουσιάζονται στο Σχήμα 8.9, όπου 

δίνονται οι ποσοστιαίες απομακρύνσεις της κάθε ουσίας για τις τρεις μελετώμενες τιμές pH 

(6, 7.5 και 10) για τις διαφορετικές δόσεις UV, φαίνεται ότι για όλες τις υπό εξέταση ενώσεις 

ο ρυθμός απομάκρυνσης ήταν πρακτικά ανεξάρτητος από το pH (t-test, p>0.05), για την 

περιοχή του pΗ που εξετάστηκε. Μόνη εξαίρεση αποτελεί η TCS (t-test, p=0.02), η οποία 

παρουσίασε υψηλότερο ρυθμό διάσπασης όταν η τιμή του του ρΗ αυξήθηκε από 6 σε 10. 

Πιο αναλυτικά, για τις χαμηλές δόσεις υπεριώδους ακτινοβολίας (70 mW sec cm-2) φάνηκε 

ότι η μείωση της αρχικής συγκέντρωσης της TCS αυξήθηκε από 0%, σε 3% και 20% για pH 6, 

7.5 και 10, αντίστοιχα, ενώ παρόμοια διαφορά στις απομακρύνσεις παρατηρήθηκε και για 

τους μεγαλύτερους χρόνους ακτινοβόλησης.  
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Σχήμα 8.9: Επίδραση του pH στην απομάκρυνση των υπό εξέταση EDCs και NSAIDs κατά τη 

διάρκεια της απολύμανσης με UV ακτινοβολία 

 

Από τα παραπάνω αποτελέσματα συμπεραίνεται ότι σημαντικός παράγοντας που 

επηρεάζει το ρυθμό μείωσης της TCS είναι η τιμή pH του διαλύματος, η οποία σε συνδυασμό 

με την τιμή pka της ουσίας αποδεικνύεται ότι επηρεάζει τις ιδιότητες απορρόφησης 

υπεριώδους ακτινοβολίας. Πιο συγκεκριμένα σε εργασία τους οι Carlson et al. (2015) 

υπολόγισαν ότι ο μοριακός συντελεστής απορρόφησης της ουσίας (ε) αυξάνεται από 1440 

σε 4590 M−1 cm−1, καθώς το pH κινείται από τις όξινες τιμές (pH=4.2) προς τις πιο αλκαλικές 

(pH=10), όπου κυριαρχεί η αποπρωτονιωμένη μορφή της. Ωστόσο επισημαίνεται ότι στις ΕΕΛ 

η φωτοδιάσπαση της ένωσης είναι μικρή (Thompson et al., 2005, Sanchez-Prado et al., 2006) 

καθώς το pH των λυμάτων βρίσκεται στην ουδέτερη περιοχή, όπου κυριαρχεί η 

φωτοσταθερή μορφή της TCS (μη ιονισμένη). Τέλος, παρόμοια συμπεριφορά αναμένεται και 

στην περίπτωση της NP, η οποία αν και στα πειράματα της παρούσας εργασίας έδειξε να μην 

επηρεάζεται από τα διαφορετικά pH των λυμάτων που μελετήθηκαν, εντούτοις σε μελέτη 

που έκαναν οι Dulov et al. (2013) με υδατικά διαλύματα ρυθμισμένα σε υψηλότερα αλκαλικά 

pH, κατέγραψαν αύξηση του ρυθμού φωτόλυσης της ένωσης καθώς το pH αυξήθηκε από 7 

σε 11, τιμή μεγαλύτερη της σταθεράς διάστασής της (pka = 10.2).  
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8.3.2.3 Επίδραση της συγκέντρωσης αιωρούμενων στερεών και χουμικών οξέων στην 

απολύμανση με υπεριώδη ακτινοβολία 

Ο σκοπός των πειραμάτων αυτών ήταν να μελετηθεί η επίδραση της παρουσίας 

αιωρούμενων στερεών (TSS) και χουμικών οξέων (HA) στη συμπεριφορά και στην 

απομάκρυνση των υπό εξέταση ουσιών κατά την εφαρμογή υπεριώδους ακτινοβολίας στα 

λύματα. Τα πειράματα πραγματοποιήθηκαν για μια τυπική δόση υπεριώδους ακτινοβολίας 

(150 mW sec cm-2), για τρεις διαφορετικές συγκεντρώσεις TSS (0, 10 και 70 mg L -1) και στην 

παρουσία 20 mg L -1 χουμικών οξέων. Με βάση το πειραματικό πρωτόκολλο, προκειμένου να 

ελεγχθεί η συμπεριφορά αυτών των ενώσεων σε διαφορετικές συγκεντρώσεις TSS και HA για 

την επιθυμητή δόση (Ct), τα συλλεγόμενα δείγματα λυμάτων συλλέχθηκαν σε κατάλληλο 

χρόνο επαφής. Επίσης, όπως περιγράφηκε και παραπάνω, για να επιτευχθεί η εκάστοτε 

επιθυμητή συγκέντρωση στερεών χρησιμοποιήθηκε κατάλληλος όγκος ανάμεικτου υγρού 

της ίδιας εγκατάστασης.  

Τα αποτελέσματα των πειραμάτων για τις διαφορετικές συγκεντρώσεις TSS δίνονται στο 

Σχήμα 8.10, όπου παρουσιάζεται αθροιστικά η συνολική ποσοστιαία απομάκρυνση που 

προσδιορίστηκε τόσο στην υδατική όσο και στη σωματιδιακή φάση για την καθεμία από τις 

υπό εξέταση ουσίες. Αξίζει να σημειωθεί ότι η διαπερατότητα (Τ) του δείγματος των λυμάτων 

ήταν 55%, 46% και 33% για συγκεντρώσεις στερεών 0, 10 και 70 mg L -1, αντίστοιχα, και 

συνεπώς για να διατηρηθεί σταθερό το γινόμενο έκθεσης στην ακτινοβολία (Ct) στα 150 mW 

sec cm-2 ήταν αναγκαίο να προσαρμοστεί κατάλληλα ο χρόνος ακτινοβόλησης στα 25, 30 και 

35 min.  

Η αύξηση της συγκέντρωσης των στερεών στο διάλυμα έχει ως αποτέλεσμα την αύξηση 

της θολότητας των λυμάτων, ενώ μέρος της προσπίπτουσας ακτινοβολίας ανακλάται, 

διαθλάται και σκεδάζεται από τα αιωρούμενα στερεά μειώνοντας έτσι την απολυμαντική της 

δράση. Ωστόσο, από τα πειράματα της παρούσας εργασίας φάνηκε ότι οι συγκεντρώσεις των 

TSS που μελετήθηκαν, και συνήθως συναντώνται στις εξόδους των ΕΕΛ, δεν επηρέασαν 

σημαντικά την αποτελεσματικότητα της διεργασίας ως προς την διάσπαση της πλειοψηφίας 

των υπό εξέταση ενώσεων. Πιο αναλυτικά, από την επεξεργασία των αποτελεσμάτων 

προέκυψε ότι η συγκέντρωση των TSS δεν είχε σημαντική επίδραση στην απομάκρυνση (t-

test, p>0.05) τόσο των, έτσι κι αλλιώς, έντονα φωτοασταθών (KTP) όσο και των 

φωτοσταθερών ενώσεων (IBU, NPX, BPA, NPnEOs). Μοναδική εξαίρεση αποτέλεσε η μέτριας 

αντιδραστικότητας ουσία, TCS (t-test, p=0.000578), για την οποία παρατηρήθηκε ότι στην 

παρουσία TSS παρεμποδίστηκε η φωτόλυσή της μειώνοντας τη συνολική ποσοστιαία 

απομάκρυνσή της από 45% σε 15%, χωρίς να παρατηρείται περαιτέρω σημαντική μεταβολή 
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από την αύξηση της συγκέντρωσης των TSS από 10 σε 70 mg L -1. Αντιθέτως, η επίσης, μέτρια 

φωτοασταθής ένωση, DCF, δεν παρουσίασε μεταβολή στη μείωσή της καταγράφοντας 

σταθερή απομάκρυνση γύρω στο 45% σε όλες τις σειρές πειραμάτων.  

 

 

Σχήμα 8.10: Επίδραση της συγκέντρωσης των TSS στην απομάκρυνση των υπό εξέταση 

EDCs και NSAIDs κατά τη διάρκεια της απολύμανσης με UV ακτινοβολία 

 

Στο Σχήμα 8.11 παρουσιάζονται τα αποτελέσματα από τα πειράματα που εκτελέστηκαν 

με διαφορετικές συγκεντρώσεις χουμικών οξέων και σκοπό είχαν να μελετηθεί η επίδραση 

της παρουσίας διαλυτής οργανικής ύλης στην απομάκρυνση των υπό εξέταση ουσιών μέσω 

ακτινοβόλησης με υπεριώδη ακτινοβολία. Τα πειράματα πραγματοποιήθηκαν, όπως και στο 

προηγούμενο κεφάλαιο της χλωρίωσης, με δευτεροβάθμια επεξεργασμένα λύματα από το 

ΚΕΛ Ψυττάλειας τα οποία είχαν συγκέντρωση διαλυτής οργανικής ύλης (COD διαλυτό) 15 mg 

L -1, και χωρίς καμία προσθήκη χουμικών οξέων (HA = 0 mg L -1) ενώ στη συνέχεια παρόμοια 

πειράματα έγιναν με αυξημένη συγκέντρωση διαλυτού COD = 150 mg L -1 με την προσθήκη 

20 mg L -1 εμπορικού μίγματος χουμικών οξέων. Σε ότι αφορά στη διαπερατότητα (Τ) των 

δειγμάτων, αυτή μετρήθηκε στο 55% και στο 35% στην απουσία και στην παρουσία των 

χουμικών οξέων, αντίστοιχα και έτσι ο μέσος χρόνος έκθεσης αυξήθηκε από τα 25min στα 

35min ώστε να διατηρηθεί η δόση της UV σταθερή στα 150 mW sec cm-2. Από την 

επεξεργασία των αποτελεσμάτων παρατηρήθηκε ότι η προσθήκη περαιτέρω διαλυτής 

οργανικής ύλης δεν επέφερε καμία στατιστικά σημαντική μεταβολή στην απομάκρυνση των 

ενώσεων (t-test, p>0.05). Η αμελητέα διαφορά μεταξύ των πειραμάτων πιθανόν να 
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οφείλεται στο σταθερό γινόμενο έκθεσης των δειγμάτων στην ακτινοβολία (Ct), το οποίο 

επιτυγχάνεται με την αύξηση του χρόνου ακτινοβόλησης αφού η μέση ένταση στα δείγματα 

μειώνεται λόγω της μειωμένης διαπερατότητάς τους, και συνεπώς τελικά και στα δύο 

πειράματα η συνολική προσπίπτουσα ακτινοβολία διατηρήθηκε σταθερή. Τέλος, αξίζει να 

σημειωθεί ότι και σε αυτή τη σειρά των πειραμάτων, όπου δεν υπάρχουν αιωρούμενα 

στερεά στο διάλυμα, η TCS εμφάνισε υψηλότερο ποσοστό απομάκρυνσης, 42% και 33% για 

0 mg L -1 και 20 mg L -1 HA αντίστοιχα, συγκριτικά με τα πειράματα παρουσίας TSS στα οποία 

καταγράφηκε μικρότερο ποσοστό για την ίδια εφαρμοζόμενη δόση ακτινοβολίας.  

 

 

Σχήμα 8.11: Επίδραση της συγκέντρωσης των HA στην απομάκρυνση των υπό εξέταση EDCs 

και NSAIDs κατά τη διάρκεια της απολύμανσης με UV ακτινοβολία 

 

8.3.2.4 Ανίχνευση και ταυτοποίηση παραπροϊόντων υπεριώδους ακτινοβολίας 

Ο σκοπός των πειραμάτων ήταν να γίνει ταυτοποίηση των παραπροϊόντων της DCF κατά 

τη UV ακτινοβόληση. Τα πειράματα που πραγματοποιήθηκαν ήταν σε υπερκάθαρο νερό με 

αρχική συγκέντρωση της ουσίας 8 mg L -1, ενώ οι χρόνοι ακτινοβόλησης που εφαρμόστηκαν 

ήταν έτσι προσαρμοσμένοι ώστε να επιτυγχάνονται τελικά οι ίδιες δόσεις ακτινοβολίας που 

μελετήθηκαν και στα παραπάνω πειράματα (70, 150 και 1000 mW sec cm-2). Πιο 

συγκεκριμένα, με δεδομένο ότι η διαπερατότητα των δειγμάτων ήταν κοντά στο 99.9%, ο 

απαιτούμενος χρόνος ακτινοβόλησης προσδιορίστηκε στα 7, 15 και 100 min. Τα δείγματα 

επεξεργάστηκαν και αναλύθηκαν από το Εργαστήριο Αναλυτικής Χημείας του Τμήματος 

Χημείας του Πανεπιστήμιου Αθηνών (ΕΚΠΑ).  
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Τα αποτελέσματα των πειραμάτων για τα παραπροϊόντα που ανιχνεύτηκαν και 

ταυτοποιήθηκαν στους διαφορετικούς χρόνους ακτινοβόλησης δίνονται στο Σχήμα 8.12, 

όπου παρουσιάζεται το ποσοστιαίο κανονικοποιημένο εμβαδόν που προσδιορίστηκε για την 

κάθε ένωση που αναγνωρίστηκε. Βάσει των αποτελεσμάτων τα προϊόντα που 

ταυτοποιήθηκαν για την DCF ήταν οκτώ, και πιο συγκεκριμένα το C-2 (8-chloro-9H-carbazole-

1-acetic aldehyde), το 8-chlorocarbazole-1-acetic acid, το carbazole-1-acetic acid, το 8-

hydroxy-carbazole-1-acetic acid, το E-2-[3-2(2,6-dichloro-2-hydroxyphenylimino)-6-

oxocyclohexa-1,4, dienyl] acetic acid, το 2-(8-hydroxy-3-oxo-3H-carbazol-1-yl) acetic acid, το 

hydroxydiclofenac και το 9-H-carbazole-1-carbaldeyde. Όπως φαίνεται από το Σχήμα 8.12, 

στα πρώτα λεπτά ακτινοβόλησης η DCF μειώνεται ενώ παράλληλα σχηματίζονται τα 

παραπροϊόντα C-2 και 8-chlorocarbazole-1-acetic acid. Στη συνέχεια και καθώς ο χρόνος 

ακτινοβόλησης αυξάνεται, σχηματίζονται επιπλέον προϊόντα φωτόλυσης, τα οποία ωστόσο 

δεν είναι ξεκάθαρο αν δημιουργούνται από τη διάσπαση της DCF ή του προϊόντος C-2. Σε 

μελέτη τους οι Diniz et al. (2015) κατέγραψαν τη μείωση της ένωσης και τη δημιουργία πέντε 

παραπροϊόντων στα πρώτα 2 min ακτινοβόλησης, ενώ μετά από 5 min η DCF είχε διασπαστεί 

πλήρως και στο διάλυμα ήταν παρόντα μόνο τρία από τα παραπροϊόντα. Παράλληλα, στην 

ίδια εργασία μελέτησαν την τοξικότητα των διαλυμάτων πριν και μετά την εφαρμογή UV 

ακτινοβολίας, στα ψάρια Ζέβρα (Danio rerio), όπου παρατήρησαν ότι τα παραπροϊόντα 

φωτόλυσης προκάλεσαν μεγαλύτερες επιπτώσεις στη λειτουργία ενζύμων των οργανισμών 

συγκριτικά με τη μητρική ένωση, συμπεραίνοντας ότι απαιτείται υψηλότερος χρόνος 

ακτινοβόλησης ώστε να διασφαλίζεται ότι τα προϊόντα που δημιουργούνται θα διασπώνται 

πλήρως σε αβλαβής ενώσεις (Diniz et al., 2015). Τη συσχέτιση της τοξικότητας με τη 

διάσπαση της DCF και τη δημιουργία των προϊόντων φωτόλυσης έδειξαν και οι Kovacic et al. 

(2016), οι οποίοι σε πειράματα που έκαναν με Vibrio fischeri βρήκαν ότι η τοξικότητα 

αυξάνεται με το σχηματισμό των παραπροϊόντων ενώ παρατηρείται μείωση καθώς ο χρόνος 

ακτινοβόλησης αυξάνει περαιτέρω και έχει ως συνέπεια την μείωση των συγκεντρώσεων των 

προϊόντων όσο και της μητρικής ένωσης. 
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Σχήμα 8.12: Παραπροϊόντα UV ακτινοβολίας για την DCF συναρτήσει του χρόνου 

ακτινοβόλησης 

 

8.3.3 Συμπεράσματα  

Από τα πειράματα που αναλύθηκαν στις προηγούμενες ενότητες, διαπιστώνεται ότι η 

εφαρμογή υπεριώδους ακτινοβολίας (UV) σε δευτεροβάθμια επεξεργασμένα λύματα, για 

δόσεις που συνήθως υιοθετούνται για την απομάκρυνση των παθογόνων μικροοργανισμών 

(10-80 mW sec cm-2) δεν είναι αποτελεσματική σε ότι αφορά στην απομάκρυνση των υπό 

εξέταση ενώσεων. Εξαίρεση αποτέλεσαν μόνο οι φαρμακευτικές ουσίες KTP και DCF ενώ 

ακόμη και με την υιοθέτηση υψηλότερων δόσεων ακτινοβολίας της τάξης των 1000 mW sec 

cm-2 η διάσπαση για τις περισσότερες από τις μελετώμενες ενώσεις παρέμεινε ελάχιστη.  

Από τα αποτελέσματα των επιμέρους πειραμάτων που πραγματοποιήθηκαν προκύπτει 

ότι τα χαρακτηριστικά των λυμάτων δεν επηρέασαν την αποτελεσματικότητα της 

υπεριώδους ακτινοβολίας αφού το διαφορετικό pH, η παρουσία αιωρούμενων στερεών και 
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διαλυμένης οργανικής ύλης, σε εύρος συγκεντρώσεων που είναι πιθανό να ανιχνευθούν σε 

δευτεροβάθμια επεξεργασμένα λύματα, δεν έδειξαν να μεταβάλλουν σημαντικά τα ποσοστά 

διάσπασης τόσο των, έτσι κι αλλιώς, έντονα φωτοασταθών (KTP) όσο και των φωτοσταθερών 

ενώσεων (IBU, NPX, BPA, NPnEOs). Μόνο η TCS φάνηκε να επηρεάζεται από το pH των 

λυμάτων, αφού παρουσίασε υψηλότερο ρυθμό φωτόλυσης στις αλκαλικές τιμές, γεγονός 

που οφείλεται στις φυσικοχημικές ιδιότητες της ένωσης, και πιο συγκεκριμένα στις ιδιότητες 

απορρόφησης UV ακτινοβολίας οι οποίες μεταβάλλονται ανάλογα με το βαθμό ιονισμού της 

ουσίας. 

Τέλος, από τα πειράματα που πραγματοποιήθηκαν για τη μελέτη σχηματισμού 

παραπροϊόντων της DCF, φάνηκε ότι με την πάροδο του χρόνου ακτινοβόλησης 

δημιουργούνται μια σειρά από προϊόντα άμεσης φωτόλυσης τα οποία ενδεχομένως 

οφείλονται στη διάσπαση τόσο της DCF όσο και στην περαιτέρω διάσπαση των ίδιων των 

παραπροϊόντων της. Το χρονικό προφίλ σχηματισμού που παρουσιάζουν τα προϊόντα που 

δημιουργούνται κατά τη διάρκεια της UV ακτινοβολίας αποτελεί σημαντικό θέμα καθώς 

ορισμένα από αυτά εμφανίζουν μεγαλύτερη τοξικότητα από τη μητρική ένωση. 
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9. Συμπεριφορά των εξεταζόμενων ενδοκρινικών διαταρακτών 

και φαρμακευτικών ουσιών κατά τη διάθεσή τους στο υδάτινο 

περιβάλλον 

9.1 Εισαγωγή 

Όπως περιγράφηκε σε προηγούμενα κεφάλαια, η συχνή παρουσία των (μη στεροειδών 

αντιφλεγμονωδών φαρμακευτικών ουσιών) NSAIDs και των (ενδοκρινικών διαταρακτών) 

EDCs στο υδάτινο περιβάλλον, και πιο συγκεκριμένα στους επιφανειακούς και υπόγειους 

αποδέκτες, στα λύματα και σε ορισμένες περιπτώσεις στο πόσιμο νερό, έχει μελετηθεί 

εκτενώς τα τελευταία χρόνια στη διεθνή βιβλιογραφία (Kasprzyk-Hordern et al., 2008, 

Jonkers et al., 2010, Bueno et al., 2012, Stasinakis et al., 2012, Oketola & Fagbemigun, 2013). 

Έχει αποδειχθεί ότι οι μονάδες επεξεργασίας λυμάτων αποτελούν μια πολύ γνωστή πηγή και 

μια από τις σημαντικότερες οδούς μεταφοράς τους στο περιβάλλον (Nakada et al., 2006) 

αφού οι περισσότερες από αυτές τις χημικές ουσίες απομακρύνονται μόνο εν μέρει μέσω της 

επεξεργασίας των λυμάτων και ως εκ τούτου ανιχνεύονται στα δευτεροβάθμια 

επεξεργασμένα απόβλητα (Fals et al., 2012, Verlicchi et al., 2012).  

Οι κύριες διεργασίες μείωσης των οργανικών μικρορύπων μετά τη διάθεσή τους στα 

επιφανειακά ύδατα είναι η φωτοαποδόμηση, η βιομετατροπή, η προσρόφηση, η υδρόλυση 

και η πτητικοποίηση. Ωστόσο, θα πρέπει να υπογραμμιστεί ότι η εξάλειψη των οσίων γίνεται 

κυρίως μέσω μηχανισμών μετασχηματισμού, οι οποίοι οδηγούν στο σχηματισμό 

παραπροϊόντων (Winkler et al., 2001, Bartels & von Tümpling, et al., 2007, Agüera et al., 2005, 

Szabó et al., 2011, Salgado e al., 2013). Επιπροσθέτως, σε μελέτες που έχουν 

πραγματοποιηθεί αναφέρεται ότι πολλές φαρμακευτικές ουσίες και ενδοκρινικοί 

διαταράκτες είναι φωτοασταθείς ενώσεις (Matamoros et al., 2009b, Jacobs et al., 2011, 

Zhang et al.,2011), ενώ η προσρόφησή τους εξαρτάται τόσο από τις φυσικοχημικές ιδιότητές 

τους όσο και από τη φύση των ιζημάτων (Dobor et al., 2012). Γενικότερα, έχει βρεθεί ότι οι 

ουσίες είναι φωτοενεργές λόγω της χημικής τους δομής, η οποία τους επιτρέπει είτε να 

απορροφούν απευθείας την ηλιακή ακτινοβολία είτε να αντιδρούν έμμεσα με τις ρίζες που 

παράγονται μέσω της ηλιακής ακτινοβόλησης των φωτοευαισθητοποιητών που ενδέχεται να 

είναι παρόντες στον αποδέκτη. Μεταξύ των φωτοευαισθητοποιητών συμπεριλαμβάνονται 

ουσίες όπως οι χουμικές ενώσεις ή/και τα νιτρικά και νιτρώδη ιόντα (ΝΟ3
- και ΝΟ2

-). Η 

φωτοαποικοδόμηση εξαρτάται επίσης από την ένταση της ηλιακής ακτινοβολίας, τις 
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ευτροφικές συνθήκες, το βάθος του νερού, το γεωγραφικό πλάτος και την εποχή του έτους 

(Heberer, 2002). 

Σε ότι αφορά τη βιοαπομάκρυνση μέσω της μικροβιακής δραστηριότητας των 

μικροοργανισμών που υπάρχουν στα συστήματα νερού/ιζημάτων, αν και έχει αποδειχθεί ότι 

αποτελεί αποτελεσματική διεργασία διάσπασης για πολλούς οργανικούς μικρορύπους 

(Gröning et al., 2007, Kunkel & Radke, 2008, Kunkel & Radke, 2011, Murdoch et al., 2013, Lu 

& Gan, 2014, Yang et al., 2014), εντούτοις, υπάρχουν ελάχιστα διαθέσιμα στοιχεία για την 

ικανότητα αποικοδόμησης των NSAIDs και των EDCs στο υδάτινο περιβάλλον μετά τη 

διάθεση επεξεργασμένων λυμάτων σε επιφανειακά νερά. Επιπλέον, οι πλειοψηφία των 

εργασιών αφορά σε μελέτες οι οποίες πραγματοποιήθηκαν είτε με συνθετικά διαλύματα και 

όχι με νερά πραγματικών φυσικών αποδεκτών, είτε με τη χρήση απομονωμένων 

μικροοργανισμών ή μικροοργανισμών που ελήφθησαν από συστήματα ενεργού ιλύος ή/και 

χωνεμένης ιλύος και όχι με αυτόχθονη βιομάζα από ιζήματα ποταμών (Lahti & Oikari, 2011, 

Radke & Maier, 2014).  

Λαμβάνοντας υπόψιν τα παραπάνω, στόχος αυτού του κεφαλαίου είναι η παρουσίαση 

των αποτελεσμάτων της διερεύνησης της τύχης των εξεταζόμενων ουσιών κατά τη διάθεση 

επεξεργασμένων αποβλήτων σε ποτάμιο σύστημα, εκτιμώντας το ρόλο των διαφορετικών 

διεργασιών που πιθανόν λαμβάνουν χώρα σε αυτό. Πιο αναλυτικά, μελετήθηκε η 

συνεισφορά της φωτοδιάσπασης στην τύχη των επιλεγμένων NSAIDs και EDCs και 

αξιολογήθηκε ο ρόλος κρίσιμων παραμέτρων όπως η εποχή του έτους, το pH του νερού και 

η παρουσία φωτοευαισθητοποιητών (χουμικά οξέα και νιτρικά ιόντα). Στη συνέχεια, στο 

παρόν κεφάλαιο παρουσιάζονται τα αποτελέσματα της μελέτης της συνεισφοράς της 

προσρόφησης και της βιοαπομάκρυνσης στη μείωση των ουσιών στόχων από την υδάτινη 

στήλη υπό την παρουσία διαφορετικών συνθήκων οξειδοαναγωγής.  

 

9.2 Παρουσία των EDCs και NSAIDs στο Σπερχειό ποταμό  

Ως πρώτο στάδιο κρίθηκε σκόπιμο να γίνει μια αποτύπωση της ποιοτικής κατάστασης 

του υδροσυστήματος του Σπερχειού ποταμού, το οποίο αποτέλεσε το υδάτινο σώμα από το 

οποίο ελήφθησαν τα δείγματα νερού και ιζήματος για την διεξαγωγή των πειραμάτων που 

θα αναλυθούν στις επόμενες ενότητες.  
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Περιοχή και σημεία δειγματοληψίας  

Η περιοχή της δειγματοληψίας των ιζημάτων για την πραγματοποίηση των πειραμάτων 

εργαστηριακής κλίμακας περιλαμβάνει τον ποταμό Σπερχειό και έναν από τους κυριότερους 

παραποτάμους του, τη Γερμανική τάφρο. Ο Σπερχειός βρίσκεται στην Κεντρική και Ανατολική 

Ελλάδα (Εικόνα 9.1), η συνολική έκταση της λεκάνης απορροής του είναι 1,829 km2 και η 

απόσταση από τις πηγές του έως την εκβολή του στον Μαλιακό κόλπο είναι 82.5 km. 

Επιπροσθέτως, η μέση παροχή του είναι περίπου 62 m3 sec-1 , η οποία ωστόσο κυμαίνεται 

από τα 22 m3 sec-1 (κατά την ξηρή περίοδο) έως τα 110 m3 sec-1 (κατά την υγρή περίοδο) 

(Psomiadis et al., 2004). Αυτό κάνει το ποτάμι εποχιακό με υψηλές ροές κατά τη διάρκεια του 

χειμώνα και χαμηλές ροές κατά τη διάρκεια του καλοκαιριού.  

 

 

Εικόνα 9.1: Χάρτης της περιοχής μελέτης όπου φαίνονται τα διαφορετικά σημεία 

δειγματοληψίας (G1-G5, R1-R6) και το σημείο εκροής της ΕΕΛ (WWTP) που εξυπηρετεί την 

πόλη της Λαμίας (Google Earth) 

 

Ο Σπερχειός δέχεται νερό από 20 μεγάλους παραπόταμους και 63 μικρότερους, μεταξύ 

των οποίων είναι η Γερμανική τάφρος, η οποία αποτελεί ένα από τα σημαντικότερα έργα 

αντιπλημμυρικής προστασίας και άρδευσης της περιοχής. Συνεπώς, η Γερμανική τάφρος έχει 

πολύ χαμηλή παροχή νερού κατά τη διάρκεια της ξηρής περιόδου του έτους, ενώ αποτελεί 
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και τον τελικό αποδέκτη των επεξεργασμένων υγρών αποβλήτων από την ΕΕΛ που 

εξυπηρετεί την ευρύτερη πόλη της Λαμίας. Η ΕΕΛ έχει μέση παροχή λυμάτων 0.2 m3 sec-1 , 

διαθέτει δευτεροβάθμια επεξεργασία (σύστημα ενεργού ιλύος) και το σημείο διάθεσης των 

επεξεργασμένων λυμάτων βρίσκεται 2.8 km πριν την συμβολή της τάφρου με το ποτάμι 

(Εικόνα 9.1). Η παρουσία των εξεταζόμενων ουσιών στα δείγματα υδατικής στήλης που 

ελήφθησαν από την Γερμανική Τάφρο τεκμηριώθηκε με βάση τα αποτελέσματα αναλύσεων 

υδατικών δειγμάτων που περιγράφονται στην συνέχεια. 

Τα δείγματα ελήφθησαν κατά την ίδια περίοδο για δύο διαφορετικά έτη (Ιούνιο 2014 

και 2015). Με δεδομένο ότι το επίπεδο βροχοπτώσεων επηρεάζει άμεσα τη ροή του 

ποταμιού και επομένως την αραίωση των ενώσεων, τότε η μετρούμενη συγκέντρωσή τους 

θα αντιπροσωπεύει μία από τις πλέον «επιβαρυμένες περιόδους». Η δειγματοληψία 

πραγματοποιήθηκε σε δώδεκα διαφορετικά σημεία μεταξύ των οποίων, 6 κατά μήκος του 

Σπερχειού ποταμού (σταθμοί δειγματοληψίας R1-R6, Εικόνα 9.1), 5 κατά μήκος της 

Γερμανικής τάφρου (σταθμοί δειγματοληψίας G1-G6, Εικόνα 9.1) και ένα δείγμα που 

αφορούσε τα επεξεργασμένα λύματα της ΕΕΛ (σταθμός δειγματοληψίας WWTP, Εικόνα 9.1).  

Τα υγρά δείγματα συλλέχθηκαν σε γυάλινους περιέκτες 1 L αφού προηγουμένως είχαν 

διηθηθεί υπό πίεση μέσω μεμβρανών (0.45 μm) για να απομακρυνθούν τα αιωρούμενα 

στερεά και τα άλγη, που πιθανώς υπήρχαν. Όλα τα δείγματα διατηρήθηκαν στο σκοτάδι και 

μεταφέρθηκαν στο εργαστήριο σε ψυγείο και αποθηκεύτηκαν στους 4 °C μέχρι την εκχύλιση 

της στερεής φάσης και όχι για περισσότερο από 1 ημέρα. Κατά τη στιγμή της δειγματοληψίας 

στην περιοχή μελέτης προσδιορίστηκαν η θερμοκρασία, το διαλυμένο οξυγόνο και η 

αγωγιμότητα του νερού ενώ μετέπειτα τα δείγματα χαρακτηρίστηκαν για οργανικές και 

ανόργανες ουσίες (Πίνακας 9.1).  
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Πίνακας 9.1: Φυσικοχημικά χαρακτηριστικά του νερού του ποταμού Σπερχειού, της Γερμανικής τάφρου και των επεξεργασμένων λυμάτων 

 Σημεία Δειγματοληψίας 

(Σπερχειός ποταμός) (Γερμανική τάφρος) 

R1 R2 R3 R4 R5 R6 G1 G2 G3 G4 G5 WWTP 

pH 8.02±0.21 8.14±0.11 8.17±0.25 7.94±0.14 8.01±0.17 8.13±0.11 7.87±0.31 7.99±0.41 7.81±0.28 7.88±0.34 8.02±0.32 7.38±0.44 

αγωγιμότητα 

(μS cm-1)  
387±41 376±35 371±24 374±54 368±31 360±50 686±49 641±54 672±39 654±47 630±28 677±87 

COD  

(mg L-1)  

4±1 <2 <2 <2 <2 <2 9±2 11±1 16±3 13±2 6±3 37±11 

NH4 -N 

(mg L-1)  

0.17±0.04 0.12±0.01 0.10±0.01 0.12±0.02 <0.1 <0.1 0.10±0.01 0.12±0.03 3.70±1.2 6.10±2.4 1.90±0.74 5.30±2.8 

NO3 -N 

(mg L-1)  

2.4±0.8 2.1±0.4 1.9±0.9 2.0±0.7 1.9±0.7 1.8±0.6 2.3±0.9 2.1±1.0 12.1±2.7 19.0±3.8 16.1±3.4 12.3±4.9 

PTOTAL  

(mg L-1) 

0.10±0.01 <0.1 <0.1 <0.1 <0.1 <0.1 0.60±0.1 0.66±0.1 1.50±0.4 3.00±0.7 1.70±0.4 1.30±0.1 
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Παρουσία των EDCs και των NSAIDs  

Οι μέσες συγκεντρώσεις και οι τυπικές αποκλίσεις των ενώσεων-στόχων για το κάθε 

σημείο δειγματοληψίας παρουσιάζονται στον Πίνακα 9.2. Όπως φαίνεται, όλα τα EDCs 

ανιχνεύτηκαν στο ποτάμι, ενώ τα NSAIDs ανιχνεύτηκαν σε πολύ χαμηλότερες συγκεντρώσεις. 

Πιο αναλυτικά, η NP και οι αιθοξυλιωμένες εννεϋλοφαινόλες (NP1EO, NP2EO) ήταν οι 

κυρίαρχες ενώσεις στο νερό του ποταμιού, ανάμεσα σε αυτές που μελετήθηκαν, και οι 

συγκεντρώσεις τους σε ng L-1, κυμάνθηκαν από 1050 έως 3112 για την ΝΡ, από 187 έως 715 

για ΝΡ1ΕΟ και από 51 έως 98 για ΝΡ2ΕΟ. Από την άλλη πλευρά, η IBU και η NPX ανιχνεύτηκαν 

σε μικρές συγκεντρώσεις σε όλα τα δείγματα που ελήφθησαν κατά μήκος του ποταμιού ενώ 

η DCF και η KTP ήταν κάτω από τα όρια ανίχνευσης. Όσον αφορά τα αποτελέσματα των 

δειγμάτων που ελήφθησαν από τη Γερμανική τάφρο, φαίνεται ότι όλες οι ενώσεις 

ανιχνεύθηκαν σε υψηλότερες συγκεντρώσεις συγκριτικά με αυτές του ποταμιού, ενώ όλες οι 

ενώσεις εμφάνισαν αύξηση στα σημεία δειγματοληψίας κατάντη του σημείου εκροής της 

ΕΕΛ, υποδεικνύοντας ότι τα λύματα επηρεάζουν την ποιότητα του νερού στα σημεία 

δειγματοληψίας G3, G4 και G5. Επιπλέον, όπως φαίνεται και στον Πίνακα 9.2, ομοίως με τα 

δείγματα του ποταμιού, οι φαινολικές ενώσεις (NP, NP1EO, NP2EO και BPA) παρουσίασαν 

τις υψηλότερες συγκεντρώσεις ανάμεσα στις υπόλοιπες ουσίες. Εντούτοις, θα πρέπει να 

σημειωθεί ότι οι συγκεντρώσεις των ενώσεων, τόσο στο ποτάμι όσο και στην τάφρο, 

επηρεάζονται έντονα από την παροχή και ως εκ τούτου από την αραίωσή τους. Πιο 

συγκεκριμένα, η παροχή του ποταμού παρουσιάζει διακυμάνσεις και στην περίπτωση της 

Γερμανικής τάφρου επηρεάζεται επιπλέον από την παροχή των υγρών αποβλήτων που 

διατίθενται σε αυτή. Η αυξημένη συγκέντρωση των μικρορύπων στα επιφανειακά ύδατα 

κατά την ξηρή περίοδο (Ιούλιος-Οκτώβριος), ειδικότερα σε υδατικά σώματα όπου σημαντικό 

ρόλο παίζει η εποχική μεταβλητότητα των κατακρημνίσεων στην απορροή, έχει αναφερθεί 

και από άλλους ερευνητές, καθώς και το ότι οι απορρίψεις λυμάτων κυριαρχούν σε μικρές 

ροές τη συγκεκριμένη περίοδο (Osorio et al., 2012, Aydin & Talinli 2013, Moreno-González et 

al., 2014, Lara-Martin et al., 2014, Osorio et al., 2014).  
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Πίνακας 9.2: Η εμφάνιση των ενώσεων-στόχων στο νερό του Σπερχειού ποταμού, της Γερμανικής τάφρου και στα επεξεργασμένα λύματα (ng L-1) 

 Σημεία Δειγματοληψίας 

(Σπερχειός ποταμός) (Γερμανική τάφρος) 

R1 R2 R3 R4 R5 R6 G1 G2 G3 G4 G5 WWTP 

ED
C

s 

NP 2088±117 1112±62 2471±138 2947±165 2825±158 2892±162 4067±228 4024±225 6197±347 5974±335 5144±288 3981±223 

NP1EO 296±7 698±17 512±12 437±10 192±5 413±10 380±9 412±10 766±18 785±19 809±19 810±19 

NP2EO 93±5 60±3 61±3 54±3 61±3 69±4 192±11 256±14 561±31 207±12 283±16 566±32 

TCS 63±2 37±1 44±2 49±2 32±1 50±2 68±3 68±3 144±5 107±4 119±4 105±4 

BPA 76±5 22±1 28±2 80±5 62±4 64±4 157±9 108±6 142±8 155±9 183±11 298±18 

N
SA

ID
s 

N
SA

ID
s 

IBU 53±2 77±3 54±2 72±3 54±2 16±1 185±8 124±5 186±8 122±5 180±8 157±7 

NPX 69±1 57±1 53±1 78±1 69±1 61±1 102±1 128±1 169±2 181±2 175±2 178±2 

DCF <3 <3 <3 <3 <3 <3 82±4 105±6 305±16 234±12 152±8 268±14 

KTP <3 <3 <3 <3 <3 <3 72±1 73±1 88±1 102±1 91±1 96±1 
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Μέχρι σήμερα υπάρχουν λίγα διαθέσιμα στοιχεία για την παρουσία και τις 

συγκεντρώσεις των υπό μελέτη ενώσεων στα επιφανειακά ύδατα της Ελλάδας. H σύγκριση 

των αποτελεσμάτων της παρούσας εργασίας με τα δεδομένα παρακολούθησης σε άλλα 

ελληνικά ποτάμια δείχνει ότι οι συγκεντρώσεις των ουσιών εμπίπτουν στο εύρος που 

αναφέρεται στη βιβλιογραφία (Arditsoglou & Voutsa, 2010, Stasinakis et al., 2012). Ωστόσο, 

εξαίρεση αποτέλεσε η συγκέντρωση της NP που ήταν υψηλότερη από αυτή που συνήθως 

αναφέρεται για τους ποταμούς των ΗΠΑ και της Ευρώπης. Μελέτες σε ποτάμια της Ιβηρικής 

χερσονήσου έδειξαν ότι τα επίπεδα συγκέντρωσης της ουσίας κυμαίνονται έως τα 1480 και 

τα 1030 ng L-1 για τον ποταμό Jarama (Κεντρική Ισπανία) και τον ποταμό Minho (Πορτογαλία) 

αντίστοιχα (Esteban et al., 2014, Salgueiro González et al. al., 2015). Επίσης, οι Barber et al. 

(2015) ανέφεραν συγκεντρώσεις της NP και των NPEOs έως 50 ng L-1 στον ποταμό Mississippi 

(ΗΠΑ), ενώ στο «Chicago Sanitary and Ship Canal», η απορροή του οποίου προέρχεται σχεδόν 

εξ ’ολοκλήρου από επεξεργασμένα λύματα που διατίθενται από μονάδα επεξεργασίας 

λυμάτων, οι ανιχνεύσιμες συγκεντρώσεις ήταν υψηλότερες. Επιπλέον, τα αποτελέσματα για 

τον ποταμό Taff (Ηνωμένο Βασίλειο) έδειξαν επίπεδα συγκεντρώσεων για την BPA και την 

TCS έως 68 και 95 ng L-1 αντίστοιχα (Kasprzyk-Hordern et al., 2008).  

Σε ότι αφορά τα NSAIDs, οι Iglesias et al. (2014) αναφέρουν ότι το DCF ανιχνεύτηκε σε 

εύρος από 2.8 έως 46 ng L-1 στον ποταμό Minho (Ισπανία) , ενώ οι Kasprzyk-Hordern et al. 

(2008) αναφέρουν συγκεντρώσεις μέχρι και 261 ng L-1 σε δύο ποτάμια του Ηνωμένου 

Βασιλείου. Στην ίδια μελέτη, οι ανιχνεύσιμες συγκεντρώσεις ήταν έως και 93, 12 και 113 ng 

L-1 για την IBU, την KTP και την NPX αντίστοιχα, στον ποταμό Ely (Ηνωμένο Βασίλειο) 

(Kasprzyk-Hordern et al., 2008). Τέλος, σε πρόσφατη των Osorio et al. (2016) όπου 

διερευνήθηκε η παρουσία φαρμακευτικών ουσιών σε τέσσερεις λεκάνες απορροής ποταμών 

στην Ισπανία, οι συγκεντρώσεις των IBU, KTP και NPX κυμάνθηκαν από 2 έως 868, από 1 έως 

280, από 0.3 έως 357 και από 0.3 έως 290 ng L-1 αντίστοιχα.  

Τέλος, από τα αποτελέσματα που δίνονται στον Πίνακα 9.2 μπορεί να εξαχθεί το 

συμπέρασμα ότι το ημερήσιο φορτίο των EDCs που απορρίπτεται στο Μαλιακό κόλπο είναι 

μεγαλύτερο συγκριτικά με το αντίστοιχο των NSAIDs, με τις NPnEOs να παρουσιάζουν τις 

υψηλότερες τιμές. Επιπλέον, αν και οι συγκεντρώσεις των ουσιών στα δείγματα που 

ελήφθησαν από τον Σπερχειό είναι σχετικά μικρότερες από τις συγκεντρώσεις των δειγμάτων 

της Γερμανικής τάφρου και της εξόδου της ΕΕΛ, αναμένεται η συνολική συνεισφορά του 

ποταμού στο συνολικό φορτίο των ενώσεων που καταλήγει στο Μαλιακό κόλπο να είναι 

σημαντικότερη λόγω της υψηλής παροχής του σε σχέση με την αντίστοιχη της Γερμανικής 

τάφρου. Επίσης, η ανίχνευση των ουσιών στο νερό του ποταμού αλλά και ανάντη του 
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σημείου εκροής της ΕΕΛ πιθανώς καταδεικνύει την ύπαρξη πρόσθετων πηγών των ενώσεων 

στη λεκάνη απορροής, κάτι που μπορεί να οφείλεται στην ύπαρξη του βιομηχανικού 

συγκροτήματος της Λαμίας, των διάσπαρτων βιομηχανιών και των μικρών οικισμών της 

ευρύτερης περιοχής.  

Στη συνέχεια παρουσιάζονται αναλυτικά τα πειράματα της διερεύνησης της 

συμπεριφοράς των ενώσεων-στόχων κατά τη διάθεση των επεξεργασμένων υγρών 

αποβλήτων στο υδάτινο περιβάλλον. Πιο συγκεκριμένα, μελετήθηκαν ο μηχανισμός τη 

φωτοδιάσπασης (9.3) και οι μηχανισμοί της προσρόφησης και βιοαπομάκρυνσης (9.4).  

 

9.3 Διερεύνηση της επίδρασης της διεργασίας της φωτοδιάσπασης στην 

τύχη των ουσιών στόχων στο υδάτινο περιβάλλον 

9.3.1 Μεθοδολογία  

Τα πειράματα μελέτης της επίδρασης της φωτοδιάσπασης στην τύχη των ενώσεων 

στόχων στο υδάτινο περιβάλλον υλοποιήθηκαν σύμφωνα με την οδηγία του OECD 316 (2008) 

και πραγματοποιήθηκαν στο Εθνικό Μετσόβιο Πολυτεχνείο στην Αθήνα, Ελλάδα 

(γεωγραφικό πλάτος 37°58°Β, υψόμετρο 160 m πάνω από το επίπεδο της θάλασσας).  

 

Πρωτόκολλο πειραμάτων φωτοδιάσπασης με ηλιακή ακτινοβολία 

Παρακάτω επαναλαμβάνεται για λόγους καλύτερης εποπτείας, περιληπτικά, το 

πειραματικό πρωτόκολλο που ακολουθήθηκε για τη διεξαγωγή των πειραμάτων 

φωτοδιάσπασης των υπό εξέταση ουσιών κατά την ακτινοβόλησή τους με ηλιακή 

ακτινοβολία.  

Σε γυάλινους περιέκτες, οι οποίοι ήταν καλυμμένοι περιμετρικά με αλουμινόχαρτο ώστε 

η ηλιακή ακτινοβολία να εισέρχεται μόνο από την επιφάνειά τους, τοποθετηθήκαν 2 L 

υπερκάθαρου νερού ρυθμισμένο σε pH 7 και εμβολιασμένο με τις υπό εξέταση ουσίες σε 

συγκέντρωση 2000 ng L-1. Στη συνέχεια γινόταν καλή ανάδευση ώστε να ομογενοποιηθεί το 

μίγμα και λαμβάνονταν το πρώτο δείγμα σε χρόνο t=0 για τον προσδιορισμό της αρχικής 

συγκέντρωσης των ουσιών πριν την έκθεση των δειγμάτων στο φως και την έναρξη της 

φωτόλυσης. Καθ’ όλη τη διάρκεια της πειραματικής περιόδου πραγματοποιούνταν συχνές 

δειγματοληψίες με σκοπό να προσδιοριστεί ο ρυθμός διάσπασης των ουσιών ενώ τα υγρά 

δείγματα που λαμβάνονταν, διαχειρίζονταν εξολοκλήρου σε απουσία φωτός. Τέλος, 

πραγματοποιήθηκαν επιπρόσθετα πανομοιότυπα πειράματα ελέγχου, για τη μελέτη της 
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υδρόλυσης ή άλλων διεργασιών που πιθανόν λαμβάνουν χώρα παράλληλα με τη 

φωτοδιάσπαση, τα οποία διεξήχθησαν σε πλήρως σκοτεινό μέρος.  

 

Υπολογισμοί Χρόνου Ημιζωής 

Για να περιγραφεί ποσοτικά η κινητική φωτοδιάσπασης των υπό εξέταση ενώσεων, 

χρησιμοποιήθηκε κινητική ψευδο-πρώτης τάξης (εξίσωση 9.1) έως ότου επιτεύχθηκε 

αποικοδόμηση των ενώσεων 90%, ενώ στα αποτελέσματα αναφέρονται μόνο σταθερές 

ρυθμού διάσπασης (k’) σε επίπεδο σημαντικότητας ρ <0.05. Έπειτα, το k’ μετατρέπεται σε 

χρόνο ημιζωής (t1/2 , ο χρόνος που απαιτείται για να μειωθεί η συγκέντρωση της ουσίας κατά 

50%, t1/2 = -ln(2)/ k’) ενώ οι συντελεστές συσχέτισης (R2) που προέκυψαν για τα διαφορετικά 

πειράματα κυμάνθηκαν μεταξύ 0.70 και 0.99.  

𝐶𝑡 = 𝐶0 × 𝑒
−𝑘′𝑡    (9.1) 

όπου, 

Ct και C0: η συγκέντρωση των ουσιών (ng L-1) για χρόνο t και t=0, αντίστοιχα και  

k’: η σταθερά ρυθμού διάσπασης (time-1) 

 

9.3.2 Αποτελέσματα και Συζήτηση 

9.3.2.1 Επίδραση της εποχικής διακύμανσης της ηλιακής ακτινοβολίας 

Ο σκοπός των πειραμάτων που παρουσιάζονται ήταν ο προσδιορισμός της συνεισφοράς 

της φωτοδιάσπασης μέσω φυσικής ηλιακής ακτινοβολίας στο μετασχηματισμό των υπό 

εξέταση ουσιών καθώς επίσης και η διερεύνηση της επίδρασης της έντασης της ηλιακής 

ακτινοβολίας, η οποία σχετίζεται άμεσα με την εποχή του έτους.  

Δύο ξεχωριστές σειρές πειραμάτων (εις τριπλούν) διεξήχθησαν για να προσδιοριστεί η 

επίδραση της διαφορετικής έντασης ηλιακού φωτός στη διάσπαση των ενώσεων. Η πρώτη 

σειρά πραγματοποιήθηκε από τις 22 Απριλίου έως τις 9 Μαΐου 2013 (θερινή περίοδος) και η 

δεύτερη από τις 20 Ιανουαρίου έως τις 6 Φεβρουαρίου 2014 (χειμερινή περίοδος). Από τα 

δεδομένα που συλλέχθηκαν και επεξεργάστηκαν, υπολογίστηκε η μέση ημερήσια 

προσπίπτουσα ακτινοβολία στα δείγματα κατά τη διάρκεια της πρώτης και της δεύτερης 

πειραματικής περιόδου και τα αποτελέσματα παρουσιάζονται στο Σχήμα 9.1. Όπως ήταν 

αναμενόμενο η ακτινοβολία τη χειμερινή περίοδο μειώθηκε κατά πολύ συγκριτικά με τη 

θερινή, ενώ επίσης παρατηρήθηκε διαφορά στις ώρες ακτινοβόλησης στη διάρκεια της 
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ημέρας. Και για τις δύο σειρές πειραμάτων που πραγματοποιήθηκαν η έκθεση στο ηλιακό 

φως ήταν συνεχής για 17 ημέρες ενώ δείγματα προς εξέταση συλλέχθηκαν μετά από τον 

εμβολιασμό (t=0) και σε τακτά χρονικά διαστήματα. Το pΗ ρυθμίστηκε στο 7.0 και δεν 

παρουσίασε μεταβολή μεγαλύτερη από 0.2 μονάδες. Η πειραματική θερμοκρασία ήταν 

περίπου 17 ± 4 °C κατά την πρώτη πειραματική περίοδο (θέρος) και 8 ± 3 °C κατά τη δεύτερη 

(χειμώνας), ενώ τέλος, παρόμοια πειράματα διεξήχθησαν σε απουσία φωτός και υπό τις ίδιες 

θερμοκρασιακές συνθήκες. 

 

 

Σχήμα 9.1:Μέση προσπίπτουσα ηλιακή ακτινοβολία κατά τη διάρκεια των διαφορετικών 

πειραματικών περιόδων  

Στον Πίνακα 9.3 δίνονται οι πειραματικά προσδιορισμένοι ρυθμοί φωτοδιάσπασης (k’) 

και οι χρόνοι ημιζωής που υπολογίστηκαν (t1/2) για την κάθε ένωση τόσο στα 

ακτινοβολούμενα όσο και στα σκοτεινά δείγματα για τις δύο πειραματικές περιόδους. Από 

τα αποτελέσματα φαίνεται ότι η DCF και η KTP παρουσίασαν υψηλή αστάθεια κατά τη 

διάρκεια και των δύο πειραματικών περιόδων, αφού από την πρώτη κιόλας ημέρα έκθεσης 

στην ηλιακή ακτινοβολία οι ενώσεις δεν ανιχνεύτηκαν σε κανένα δείγμα, υποδεικνύοντας 

την ταχεία αποδόμησή τους. Πιο αναλυτικά, η KTP μετά τα 15 min (0.25 h) συνεχούς έκθεσης 

στο φως μειώθηκε κατά 90% και στις δυο σειρές πειραμάτων και για αυτό η σταθερά 

διάσπασης και ο χρόνος ημιζωής δεν μπόρεσαν να προσδιοριστούν με μεγαλύτερη ακρίβεια. 

Επιπλέον, και η DCF παρουσίασε γρήγορη φωτοδιάσπαση αφού η συγκέντρωσή της στο 

διάλυμα μειώθηκε στο 10% της αρχικής μετά από 2.5 h και 20 h έκθεσης κατά τη θερινή και 

τη χειμερινή πειραματική περίοδο, αντίστοιχα. Τα αποτελέσματα αυτά των πειραμάτων είναι 
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σε συμφωνία με τη διεθνή βιβλιογραφία όπου καταγράφονται ως εκτιμώμενοι χρόνοι 

ημιζωής της ΚΤΡ, υπό φυσική ηλιακή ακτινοβολία και υπό προσομοιούμενο ηλιακό φως, οι 

0.04 h και 0.009 h, αντίστοιχα (Matamoros et al., 2009b), ενώ για την DCF υπολογίστηκε ο 

χρόνος ημιζωής σε λιγότερο από 0.25 h και 0.65 h για φυσική και τεχνητή ακτινοβόληση 

(Packer et al., 2003, Zhang et al. ,2011). Σε ότι αφορά τη NPX, τα αποτελέσματα έδειξαν ότι 

φωτοδιασπάται πλήρως μέσω άμεσης φωτόλυσης, ενώ φάνηκε ότι ο χρόνος ημιζωής 

επηρεάστηκε από τη μεταβολή της έντασης της ακτινοβολίας λόγω εποχικότητας, αφού 

παρουσίασε αύξηση από τις 7.1 h στις 10.7 h για τη θερινή και τη χειμερινή περίοδο, 

αντίστοιχα. Η επίδραση της διαφορετικής ακτινοβολίας λόγω της εποχικότητας έχει 

αναφερθεί σε εργασία τους και από τους Packer et al. (2003).  

Αντιθέτως, σε ότι αφορά την περίπτωση της IBU, ο προσδιορισμός των κινητικών 

φωτοδιάσπασης και ο υπολογισμός του χρόνου ημιζωής δεν μπόρεσαν να εκτιμηθούν, αφού 

η μείωση της ουσίας δεν ξεπέρασε το 50% για καμία από τις πειραματικές περιόδους. Η αργή 

φωτοδιάσπαση της ένωσης έχει επίσης αναφερθεί από άλλους (Tixier et al., 2003, 

Matamoros et al., 2009, Jacobs et al., 2011), ενώ η υψηλή φωτοσταθερότητά της αποδίδεται 

στη χαμηλή απορρόφηση που παρουσιάζει η ουσία στην περιοχή μήκους κύματος του 

ηλιακού φάσματος. Σε εργασία τους οι Packer et al. (2003) παρατήρησαν ελάχιστο 

μετασχηματισμό της IBU μέσω άμεσης ακτινοβολίας χρησιμοποιώντας λάμπα υδραργύρου 

(5 φορές μεγαλύτερης έντασης από του ηλιακού φωτός).  

Αντίστοιχα αποτελέσματα βρέθηκαν και για την BPA, η οποία παρουσίασε εξίσου 

χαμηλή φωτοδραστικότητα. Πιο αναλυτικά, η διάσπαση της ένωσης δεν ξεπέρασε το 60% 

μετά από έκθεση σε ηλιακή ακτινοβολία διάρκειας 110 h και το 30% για έκθεση διάρκειας 

163 h, κατά τη θερινή και χειμερινή πειραματική περίοδο, αντίστοιχα. Επιπλέον, τα 

πειράματα που πραγματοποιήθηκαν σε συνθήκες σκότους, έδειξαν ότι η μείωση δεν 

ξεπέρασε το 30% και για τις δύο πειραματικές περιόδους μετά από 17 ημέρες. Σε παρόμοια 

αποτελέσματα κατέληξαν και άλλες ερευνητικές ομάδες, οι οποίες δεν κατέγραψαν 

απομάκρυνση της BPA μεγαλύτερη του 15% μετά από έκθεση διαλύματος νερού σε 

προσομοιωτή ηλιακού φωτός (Chang et al., 2013, Zacharakis et al., 2013). Σε ότι αφορά τις 

ενώσεις NP1EO και NP2EO, παρουσίασαν επίσης αμελητέα απομάκρυνση υπό όλες τις 

συνθήκες μελέτης, και πιο συγκεκριμένα, η NP2EO δεν διασπάστηκε περισσότερο από 20% 

και στις δύο πειραματικές περιόδους είτε υπό την παρουσία είτε υπό την απουσία φωτός 

ενώ και η NP1EO παρουσίασε απομάκρυνση μικρότερη από 50%, εκ της οποίας το 20% 

εμφανίστηκε και στα σκοτεινά δείγματα.  
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Πίνακας 9.3: Σταθερές ψευδο-πρώτης τάξης (k’) και χρόνοι ημιζωής (t1/2) φωτοδιάσπασης 

και υδρόλυσης των επιλεγμένων ουσιών υπό διαφορετικές συνθήκες ακτινοβόλησης 

 Θερινή περίοδος Χειμερινή περίοδος 

σκοτεινό ακτινοβολούμενο σκοτεινό ακτινοβολούμενο 

k’ (h-1) t1/2 (h) k’ (h-1) t1/2 (h) k’ (h-1) t1/2 (h) k’ (h-1) t1/2 (h) 

ED
C

s 

BPA - - - - - - - - 

TCS 8.0×10-3 86.6 4.23×10-1 1.6 3.0×10-3 231.0 2.9×10-2 23.9 

NP 8.0×10-3 86.6 3.5×10-2 19.8 - - 1.8×10-2 38.5 

NP1EO - - - - - - - - 

NP2EO - - - - - - - - 

N
SA

ID
s 

IBU - - - - - - - - 

NPX - - 9.7×10-2 7.1 4.0×10-3 693.0 6.5×10-2 10.7 

DCF 7.0×10-3 99.0 8.1×10-1 0.8 6.0×10-3 115.5 1.0×10-2 6.8 

KTP 8.0×10-3 86.6 - <0.2 4.0×10-3 173.3 - <0.2 

 

Ανάμεσα στους EDCs που μελετήθηκαν, η TCS εμφάνισε το μεγαλύτερο ρυθμό 

φωτοδιάσπασης παρουσιάζοντας άμεση και γρήγορη μείωση, της τάξης του 75% από τις 

πρώτες 2.5 h έκθεσης, κατά τη διάρκεια της θερινής περιόδου. Ωστόσο, ο ρυθμός αυτός 

μειώθηκε καθώς μεταβλήθηκε η ένταση της ηλιακής ακτινοβολίας ανάμεσα στις δυο 

περιόδους και έτσι ο υπολογιζόμενος χρόνος ημιζωής αυξήθηκε από τις 1.6 h στις 23.9 h για 

τη θερινή και τη χειμερινή περίοδο. Την φωτοαστάθεια της TCS έχουν επίσης αναφέρει σε 

εργασία τους οι Sanchez-Prado et al. (2006), μετά από πειράματα που έκαναν με τη χρήση 

προσομοιωτή ηλιακού φωτός, ενώ υπάρχουν μελέτες οι οποίες συνδέουν το ρυθμό και το 

ποσοστό φωτοδιάσπασης της ένωσης με διάφορους παράγοντες, όπως είναι το pH του 

διαλύματος, το βάθος του υδατικού μέσου και η ένταση της ηλιακής ακτινοβολίας 

(Sabaliunas et al., 2003, McMahon et al., 2008). 

Τέλος, σύμφωνα με τους Neamţu & Frimmel (2006b) ο ρυθμός διάσπασης των ουσιών 

ενδέχεται να επηρεαστεί και από τις διαφορετικές θερμοκρασιακές συνθήκες που 

επικρατούν στο διάλυμα. Κατά τη διάρκεια των συγκεκριμένων πειραμάτων που 

πραγματοποιήθηκαν στη θερινή και στη χειμερινή περίοδο οι μέσες θερμοκρασίες ήταν 17 

°C και 8 °C, αντίστοιχα. Αυτή η διαφορά στη θερμοκρασία ενδέχεται να επιταχύνει την κίνηση 

των μορίων των ενώσεων και να εξασθενήσει τους χημικούς δεσμούς, αυξάνοντας τελικά το 

ρυθμό απομάκρυνσής τους. Αυτό έδειξαν σε μελέτη τους οι Neamţu & Frimmel (2006b), οι 

οποίοι ανέφεραν ταχύτερη φωτοαποδόμηση της ΝΡ όταν η θερμοκρασία του διαλύματος 

αυξήθηκε από 10 °C σε 25 °C καταγράφοντας μείωση της τάξης του 11% και 41%, αντίστοιχα. 

Ωστόσο όμως, είναι γνωστό ότι οι αντιδράσεις φωτόλυσης προάγονται κυρίως από την 
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ενέργεια των φωτονίων και όχι τόσο από τη θερμική ενέργεια, για αυτό το λόγο και η επιρροή 

της θερμοκρασίας στη φωτόλυση αναμένεται να είναι περιορισμένη (Li et al., 2013).  

 

9.3.2.2 Επίδραση του pH στη φωτοδιάσπαση 

Ο σκοπός των πειραμάτων που πραγματοποιήθηκαν και παρουσιάζονται παρακάτω 

ήταν να διερευνηθεί η επίδραση του pH του διαλύματος στο ρυθμό φωτοδιάσπασης και στο 

χρόνο ημιζωής των υπό εξέταση ενώσεων. Τα πειράματα διεξήχθησαν τον Ιούνιο του 2013 

και οι τιμές pH που μελετήθηκαν ήταν κοντά στις ουδέτερες (6, 7 και 8), καθώς αυτές είναι 

πιο πιθανό να απαντηθούν σε φυσικά υδάτινα σώματα. Η ρύθμιση του pH έγινε με την 

προσθήκη λίγων σταγόνων διαλύματος όξινου/δισόξινου φωσφορικού καλίου 

(ΚΗ2PO4/K2HPO4), ελεγχόταν καθ’ όλη τη διάρκεια των πειραμάτων και η τιμή του δεν 

παρουσίαζε αποκλίσεις μεγαλύτερες του 0.2. Στο Σχήμα 9.2 δίνεται η μέση ημερήσια 

προσπίπτουσα ακτινοβολία στη διάρκεια της πειραματικής περιόδου, η οποία διήρκησε 7 

ημέρες.  

 

 

Σχήμα 9.2: Μέση ημερήσια προσπίπτουσα ηλιακή ακτινοβολία 

 

Στο Σχήμα 9.3 παρουσιάζονται οι ποσοστιαίες απομακρύνσεις των ενώσεων, μετά από 

έκθεση στην ηλιακή ακτινοβολία διάρκειας 15 h, για τις διαφορετικές τιμές pH που 

μελετήθηκαν. Σύμφωνα με τα αποτελέσματα, η πλειοψηφία των υπό εξέταση ουσιών δεν 

παρουσίασε σημαντικές μεταβολές ως προς το ρυθμό φωτοδιάσπασης, δείχνοντας ότι τόσο 

οι ενώσεις που εμφάνισαν πολύ έντονη φωτοαστάθεια όσο και οι ενώσεις που ήταν 
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φωτοσταθερές δεν επηρεάστηκαν σημαντικά από το εύρος των τιμών του pH που 

μελετήθηκαν. Ειδικότερα, σε ότι αφορά την DCF και στην KTP, οι ουσίες κατέγραψαν μείωση 

μεγαλύτερη του 90% μετά από 2 h και 1h έκθεσης αντίστοιχα, ενώ ανάλογη σταθερότητα 

υπέδειξαν και οι ενώσεις που ήταν περισσότερο φωτοσταθερές και φάνηκε ότι ο ρυθμός 

διάσπασής τους ήταν πρακτικά ανεξάρτητος από την τιμή του pH που επικρατούσε στο 

διάλυμα (p>0.05). Αν και η γρήγορη και απότομη αποδόμηση της DCF, της KTP και της NPX 

υπό το ηλιακό φάσμα έχει αναφερθεί και από άλλους ερευνητές (Matamoros et al., 2009, 

Zhang et al., 2011, Vulava et al., 2016), ωστόσο, από έρευνες που έχουν πραγματοποιηθεί 

με εφαρμογή υπεριώδους ακτινοβολίας, για μεγαλύτερο εύρος και πιο ακραίες τιμές pH, έχει 

βρεθεί ότι ο ρυθμός φωτοδιάσπασης των ενώσεων μειώνεται καθώς το pH πλησιάζει και 

πέφτει κάτω από την τιμή pka (~4.0) των όξινων φαρμακευτικών ουσιών (Molinari et al., 

2006, Epold et al., 2012, Martínez et al., 2013), απαιτώντας υψηλότερη δόση ακτινοβολίας 

για να επιτευχθεί 90% απομάκρυνση (Lester et al., 2012). Όσον αφορά τις φωτοσταθερές 

ουσίες, BPA, NP1EO, NP2EO και IBU, δεν κατέγραψαν μείωση μεγαλύτερη του 50%, ούτε στα 

ακτινοβολούμενα ούτε στα σκοτεινά δείγματα, μετά το πέρας 7 πειραματικών ημερών για 

καμία τιμή pH. Σε αντίστοιχα αποτελέσματα κατέληξαν και οι Xu et al. (2011) οι οποίοι σε 

πειράματα που πραγματοποίησαν με χρήση προσομοιωτή ηλιακού φωτός, έδειξαν ότι οι 

ρυθμοί μείωσης της IBU δεν ήταν σε μετρήσιμα επίπεδα και δεν επηρεάστηκαν από την 

αύξηση του pH από 6 σε 7.5, 9 ή 11.  

 

 

Σχήμα 9.3: Επίδραση της τιμής του pH στη φωτοδιάσπαση των υπό εξέταση EDCs και 

NSAIDs (διάρκεια έκθεσης: 15 h) 
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Η TCS, από την άλλη πλευρά, εμφάνισε υψηλότερο ρυθμό φωτοδιάσπασης, και 

επομένως μικρότερο χρόνο ημιζωής, καθώς το pH αυξανόταν προς πιο αλκαλικές τιμές pH. 

Οι ρυθμοί διάσπασης που υπολογιστήκαν ήταν ίσοι με 2.1 × 10-2, 6.9 × 10-1, 9.6 × 10-1 h-1 για 

pH 6, 7 και 8, αντίστοιχα, ενώ η διαφορά στους ρυθμούς φαίνεται και στο Σχήμα 9.3, όπου 

είναι σαφές ότι μετά από ακτινοβόληση 15 h, η απομάκρυνση της ένωσης ήταν της τάξης του 

40% για pH 6 και έφτασε το 95% για pH 7 και 8. Από παρόμοιες έρευνες που έχουν 

πραγματοποιηθεί έχει φανεί ότι ο ρυθμός επιβραδύνεται όταν το pH είναι μικρότερο από το 

pKa της ένωσης (7.9) και συνεπώς σε αλκαλικό περιβάλλον η φωτόλυση ευνοείται συγκριτικά 

με το όξινο, επιβεβαιώνοντας ότι η ανιονική μορφή της ένωσης είναι περισσότερο 

φωτοασταθής (Tixier et al., 2002, Sanchez-Prado et al., 2006). Σε ανάλογα αποτελέσματα 

κατέληξαν σε εργασία τους οι Lester et al. (2012), όπου από πειράματα με υπεριώδη 

ακτινοβολία υπολόγισαν ότι για να επιτευχθεί το ίδιο ποσοστό απομάκρυνσης καθώς το pH 

μειώνεται από 8 σε 5, απαιτείται σχεδόν υπερδιπλάσια δόση ακτινοβολίας.  

Τέλος, όσον αφορά τη φωτοδιάσπαση της NP, αν και στο Σχήμα 9.3 φαίνεται ότι μετά 

από 15 h έκθεσης στην ηλιακή ακτινοβολία τα ποσοστά απομάκρυνσης κυμαίνονται στα ίδια 

επίπεδα, ο ρυθμός διάσπασής της εμφάνισε αυξητική τάση στις αλκαλικές συγκριτικά με τις 

πιο όξινες συνθήκες. Πιο αναλυτικά, οι ρυθμοί που προσδιορίστηκαν ήταν ίσοι με 3.5 × 10-2, 

5.9 × 10-2 και 8.8 × 10-1 h-2, και οι χρόνοι ημιζωής που υπολογίστηκαν ήταν 20, 12 και 8 h, για 

pH 6, 7 και 8, αντίστοιχα. Η αύξηση αυτή στο ρυθμό διάσπασης της ένωσης πιθανότατα 

εξηγείται από τον υψηλότερο μοριακό συντελεστή απορρόφησης (ε) των μορίων της ουσίας 

όταν επικρατούν αλκαλικές συνθήκες, όπως υποστηρίζουν σε εργασία τους οι Neamţu & 

Frimmel (2006b).  

 

9.3.2.3 Επίδραση της παρουσίας χουμικών οξέων και νιτρικών ιόντων στη φωτοδιάσπαση 

Ο σκοπός των πειραμάτων που πραγματοποιήθηκαν και παρουσιάζονται παρακάτω 

ήταν να μελετηθεί η επίδραση της παρουσίας χουμικών και νιτρικών ιόντων στη 

συμπεριφορά και στο ρυθμό φωτοδιάσπασης των υπό μελέτη ουσιών. Τα πειράματα 

πραγματοποιήθηκαν για δύο διαφορετικές συγκεντρώσεις νιτρικών ιόντων (ΝΟ3
-= 1 και 10 

mg L -1) και στην παρουσία 20 mg L -1 χουμικών οξέων. Το pH ρυθμίστηκε στο 7 και η συνολική 

διάρκεια της πειραματικής περιόδου ήταν 6 ημέρες (Ιούλιος 2013). Στο Σχήμα 9.4 δίνεται η 

μέση ημερήσια προσπίπτουσα ακτινοβολία στη διάρκεια της πειραματικής περιόδου, η 

οποία διήρκησε 6 ημέρες.  
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Σχήμα 9.4: Μέση ημερήσια προσπίπτουσα ηλιακή ακτινοβολία 

 

Οι χουμικές ενώσεις, ανάλογα με τη διαλυτότητα τους, μπορούν να κατηγοριοποιηθούν 

σε χουμικά, φουλβικά οξέα και ημίνες. Τα χουμικά οξέα (HA) είναι τα κυρίαρχα συστατικά 

μεταξύ των χουμικών ενώσεων και πολύ συχνά είναι παρόντα σε επιφανειακά υδάτινα 

σώματα. Έχουν μέσο μοριακό βάρος 2000-5000 g mol-1 και μεγάλη αναλογία των 

λειτουργικών ομάδων τους περιέχουν οξυγόνο. Όπως περιγράφηκε αναλυτικά σε 

προηγούμενο κεφάλαιο, τα χρωμοφόρα χουμικά οξέα, απορροφούν ηλιακή ακτινοβολία και 

διεγείρονται (3ΗΑ*), σε μήκη κύματος μεταξύ 300 και 500 nm, αναγκάζοντας τα μόρια των 

ενώσεων να διασπαστούν δημιουργώντας ελεύθερες ρίζες (π.χ. ρίζες υδροξυλίου, OH·, ρίζες 

υπεροξυλίου, ROO·, και ρίζες οξυγόνου, O2·) οι οποίες στη συνέχεια ενδέχεται να 

προκαλέσουν διάσπαση των οργανικών συνθετικών ενώσεων. Ωστόσο, σε πρόσφατη 

εργασία τους οι Calza et al. (2014) υποστήριξαν ότι αν και η αντίδραση μεταξύ φαινολών και 

O2· μπορεί να λάβει χώρα, ωστόσο είναι λιγότερο σημαντική καθώς το O2· είναι πολύ 

λιγότερο δραστικό συγκριτικά με τη διεγερμένη μορφή (3ΗΑ*) προς τις φαινολικές ενώσεις, 

και συνεπώς είναι πιθανότερο οι διεγερμένες μορφές των χουμικών οξέων να δρουν 

απευθείας ως φωτοευαισθητοποιητές μεταφέροντας άμεσα ενέργεια στα μόρια φαινολικών 

ενώσεων.  

Στο Σχήμα 9.5 παρουσιάζονται οι ποσοστιαίες απομακρύνσεις των ενώσεων, μετά από 

15 h έκθεση στην ηλιακή ακτινοβολία, παρουσία χουμικών οξέων. Σύμφωνα με τα 

αποτελέσματα, η παρουσία χουμικών οξέων αυξάνει το ρυθμό φωτοδιάσπασης των 

περισσότερων φαινολικών ενώσεων, και μοναδική εξαίρεση αποτέλεσε η TCS. Πιο 
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αναλυτικά, στα πειράματα όπου είχε προστεθεί διαλυμένη οργανική ύλη, η απομάκρυνση 

της NP, των NPnEOs και της BPA έπειτα από 15 h έκθεσης αυξήθηκε κατά 25%, 15% και 25% 

φτάνοντας το 70%, 15% και 55% αντίστοιχα, συγκριτικά με τα πειράματα που διεξήχθησαν 

χωρίς προσθήκη χουμικών οξέων. Τα αποτελέσματα αυτά είναι σε συμφωνία με άλλες 

μελέτες, οι οποίες έδειξαν ότι οι χουμικές ενώσεις έχουν την ικανότητα να δρουν ως 

φωτοευαισθητοποιητές ενισχύοντας τη διάσπαση των φαινολών (Neamţu & Frimmel 2006b, 

Calza et al., 2014), ενώ σε μελέτη τους οι Zhan et al. (2006) αναφέρουν ότι η έμμεση 

φωτοδιάσπαση της BPA (παρουσία χουμικών οξέων) είναι ταχύτερη συγκριτικά με την άμεση 

φωτόλυση.  

 

 
Σχήμα 9.5: Επίδραση της παρουσίας χουμικών οξέων (HA) στη φωτοδιάσπαση των υπό 

εξέταση EDCs και NSAIDs (διάρκεια έκθεσης: 15 h) 

 

Ωστόσο, από την άλλη πλευρά, αν και η έμμεση φωτόλυση αυξάνεται όταν υπάρχουν 

χουμικά οξέα, ο ρυθμός άμεσης φωτοδιάσπασης συχνά μειώνεται λόγω της απορρόφησης 

φωτονίων από τις χρωμοφόρες ομάδες που φέρουν οι ενώσεις και οι οποίες δρουν σαν 

εσωτερικό φίλτρο (Tixier et al., 2002, Edhlund et al., 2006). Η μείωση στην διαπερατότητα της 

ακτινοβολίας στο διάλυμα για τα παρόντα πειράματα προσδιορίστηκε μέσω της μέτρησης 

της εκπομπής της ακτινοβολίας στα 290 nm, η οποία βρέθηκε να μειώνεται από 99% για το 

διάλυμα χωρίς χουμικά οξέα, στο 20% για συγκέντρωση 20 mg L-1, υποδεικνύοντας 

απορρόφηση φωτός από τις χουμικές ενώσεις. Βάσει των αποτελεσμάτων του Σχήματος 9.5, 

φαίνεται ότι η παρουσία χουμικών στο διάλυμα μειώνει το ρυθμό φωτοδιάσπασης της NPX, 
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της DCF και της TCS, πιθανότατα λόγω ανταγωνισμού των ενώσεων με τα χρωμοφόρα 

τμήματα για την απορρόφηση της ακτινοβολίας, λόγω της αλληλοεπικάλυψης των 

φασμάτων τους, αναστέλλοντας έτσι την άμεση φωτόλυση. Σε παρόμοια αποτελέσματα 

κατέληξαν οι Vulava et al. (2016) και οι Andreozzi et al. (2003), οι οποίοι σε εργασίες τους 

βρήκαν ότι η φωτοδιάσπαση της NPX και της DCF επιβραδύνεται όταν προστίθενται χουμικά 

οξέα ενώ για άλλες φαρμακευτικές ενώσεις δρουν ως φωτοευαισθητοποιητές. Τέλος, όσον 

αφορά την IBU και την KTP, φάνηκε ότι η παρουσία χουμικών δεν είχε σημαντική επίδραση 

στις απομακρύνσεις τους (ttest, p=0.6 και p=0.64, αντίστοιχα) διατηρώντας την 

φωτοσταθερότητα και την έντονη φωτοαστάθειά τους, αντίστοιχα, όπως αυτή αντανακλάται 

και από τους μοριακούς συντελεστές απορρόφησης τους. Ωστόσο, σε αντίθετα 

αποτελέσματα κατέληξαν σε εργασία τους οι Vulava et al. (2016) όπου, μετά από πειράματα 

που πραγματοποίησαν με προσομοιωτή ηλιακού φωτός, παρατήρησαν ότι τα χουμικά οξέα 

δρουν ως φωτοευαισθητοποιητές ενισχύοντας τη διάσπαση της IBU.  

Σε ότι αφορά τα πειράματα που πραγματοποιήθηκαν παρουσία διαφορετικών 

συγκεντρώσεων νιτρικών ιόντων, τα αποτελέσματα παρουσιάζονται στο Σχήμα 9.6, όπου 

δίνονται οι ποσοστιαίες απομακρύνσεις των ενώσεων μετά από 15 h έκθεση στην ηλιακή 

ακτινοβολία. Βάσει αυτών των αποτελεσμάτων, προκύπτει ότι η αποδοτικότητα της 

φωτοδιάσπασης ενισχύεται μέσω της παρουσίας νιτρικών ιόντων στο διάλυμα, και πιο 

συγκεκριμένα, το ποσοστό απομάκρυνσης της NP, της BPA και της IBU, μετά από 15 h 

έκθεσης, αυξήθηκε από το 45%, το 30% και το 12%, απουσία νιτρικών, στο 65%, 90% και 40%, 

παρουσία 10 mg L-1 ΝΟ3
-, αντίστοιχα. Η πιθανότερη εξήγηση για την αύξηση της διάσπασης 

των μέτρια και χαμηλά φωτοαντιδραστικών ενώσεων είναι ότι τα νιτρικά ιόντα δρουν ως 

φωτοευαισθητοποιητές, κυρίως μέσω της απορρόφησης ενέργειας σε μήκη κύματος μεταξύ 

290 nm και 330 nm. Η φωτόλυσή τους οδηγεί στο σχηματισμό OH· και NO2·, τα οποία στη 

συνέχεια ενδέχεται να ενισχύουν την απομάκρυνση των μικροοργανικών ενώσεων (Zepp et 

al., 1987, Neamţu & Frimmel, 2006b, Calza et al., 2012). Η δράση των νιτρικών ιόντων ως 

φωτοευαισθητοποιητών στην διάσπαση της NP έχει καταγραφεί σε εργασία των Neamţu & 

Frimmel (2006b), οι οποίοι σε περάματα με προσομοιωτή ηλιακού φωτός και με την 

παρουσία αρκετά μεγαλύτερης συγκέντρωσης νιτρικών (63 mg L-1), παρατήρησαν ταχύτερη 

απομάκρυνση της ένωσης.  
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Σχήμα 9.6: Επίδραση της παρουσίας νιτρικών ιόντων (ΝΟ3
-) στη φωτοδιάσπαση των υπό 

εξέταση EDCs και NSAIDs (διάρκεια έκθεσης: 15 h) 

 

Από την άλλη πλευρά, η παρουσία νιτρικών ιόντων στο διάλυμα δεν επηρέασε το ρυθμό 

διάσπασης των έντονα φωτοασταθών ουσιών, δηλαδή της DCF (ttest, p=0.76), της KTP (ttest, 

p=0.75), της NPX (ttest, p=0.93) και της TCS (ttest, p=0.62), και τα ποσοστά απομάκρυνσής 

τους ήταν όμοια σε όλες τις εξεταζόμενες συγκεντρώσεις νιτρικών μετά από 15 h έκθεσης σε 

ηλιακή ακτινοβολία. Σε εργασία τους με προσομοιωτή ηλιακού φωτός οι Zhang et al. (2011) 

αναφέρουν ότι παρουσία NO3
- και NO2

- και αυξανομένης της συγκέντρωσής τους, η DCF 

παρουσίασε μείωση στο ρυθμό απομάκρυνσής της, κάτι που αιτιολογήθηκε μέσω της 

επικάλυψης των φασμάτων εκπομπής των ιόντων και της ουσίας και συνεπώς στον 

ανταγωνισμό για την απορρόφηση της ακτινοβολίας. Ωστόσο, η μείωση στο ρυθμό 

αποδόμησης που καταγράφηκε ήταν μικρή, αφού με την αύξηση της συγκέντρωσης των 

ιόντων από 0 mg L-1 σε 100 mg L-1 , ο ρυθμός μεταβλήθηκε από 0.205 min-1 σε 0.174 min-1 

(Zhang et al., 2011). Τέλος, η NP2EO έδειξε αμελητέα απομάκρυνση για όλες τις 

συγκεντρώσεις νιτρικών που μελετήθηκαν (<10%), όπως και στα προηγούμενα πειράματα 

φωτοδιάσπασης.  

 

9.3.3 Συμπεράσματα  

Από τα πειράματα φωτοδιάσπασης που πραγματοποιήθηκαν στην παρούσα μελέτη 

συνάγεται το συμπέρασμα ότι η αποτελεσματικότητα της διεργασίας και οι χρόνοι ημιζωής 
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των ενώσεων εξαρτώνται έντονα τόσο από το φάσμα απορρόφησης των ουσιών, δηλαδή την 

ικανότητά τους να απορροφούν ενέργεια στο μήκος κύματος του ηλιακού φωτός, όσο και 

από την ένταση της προσπίπτουσας ηλιακής ακτινοβολίας. Πιο συγκεκριμένα, υψηλή 

απομάκρυνση παρατηρήθηκε για την KTP, DCF, NPX και TCS, οι οποίες είναι έντονα 

φωτοασταθείς ενώσεις και η άμεση φωτόλυση φαίνεται να είναι η κυρίαρχη διεργασία 

αποδόμησής τους στο υδάτινο περιβάλλον. Αντιθέτως, μεγάλη σταθερότητα στη 

φωτοδιάσπαση επέδειξαν οι ενώσεις IBU, BPA, NP1EO και NP2EO.  

Από τα αποτελέσματα των επιμέρους πειραμάτων που πραγματοποιήθηκαν προκύπτει 

ότι η επίδραση της τιμής του pH που επικρατεί στο διάλυμα, στην απόδοση της διεργασίας, 

εξαρτάται από τα φυσικοχημικά χαρακτηριστικά των ενώσεων και πιο συγκεκριμένα από τη 

σταθερά διάστασης της ουσίας (pKa). Για τις τιμές pH που μελετήθηκαν (6,7 και 8) η 

πλειοψηφία των ενώσεων δεν παρουσίασε καμία σημαντική μεταβολή στο ρυθμό 

απομάκρυνσης τους. Μοναδική εξαίρεση αποτέλεσε η TCS, όπου η αύξηση του pH επέφερε 

σημαντικές μεταβολές στην απομάκρυνσης της, καταγράφοντας υψηλότερο ρυθμό 

φωτόλυσης για πιο αλκαλικά pH, ειδικά όταν η τιμή του pH είναι μεγαλύτερη από την τιμή 

pKa της ουσίας, όπου κυριαρχεί στην πιο φωτοαντιδραστική μορφή της. Η επίδραση της 

παρουσίας χουμικών οξέων και νιτρικών ιόντων στο ρυθμό φωτοδιάσπασης των ουσιών 

είναι σε συνάρτηση με το φάσμα απορρόφησης της εκάστοτε ουσίας και τη δράση τους ως 

φωτοευαισθητοποιητές.  

Τέλος, τα αποτελέσματα των πειραμάτων ακτινοβολίας παρουσία 

φωτοευαισθητοποιητών έδειξαν ότι οι έμμεσες φωτοχημικές διεργασίες είναι λιγότερο 

αποτελεσματικές και δεν μπορούν να ανταγωνιστούν με την άμεση φωτόλυση, και 

ειδικότερα στην περίπτωση των φωτοαντιδραστικών ενώσεων.  
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9.4 Διερεύνηση της επίδρασης των διεργασιών προσρόφησης και 

βιοαπομάκρυνσης στην τύχη των ουσιών στόχων στο υδάτινο περιβάλλον 

9.4.1 Μεθοδολογία  

Συλλογή ιζήματος και νερού ποταμού 

Όπως παρουσιάστηκε αναλυτικά σε προηγούμενο κεφάλαιο, δείγματα νερού 

συλλέχθηκαν από το Σπερχειό ποταμό και πιο συγκεκριμένα από ένα σημείο κατά μήκος του 

ποταμού (Εικόνα 9.1, σημείο R3), όπου αν και δεν δέχεται άμεσα επεξεργασμένα λύματα από 

ΕΕΛ, εντούτοις αφού λαμβάνει απορρίψεις και απορροές όμβριων υδάτων από διάφορες 

ανθρωπογενείς δραστηριότητες (π.χ. κτηνοτροφία, γεωργία) παρουσιάζει σημαντικά 

επίπεδα συγκεντρώσεων των ενώσεων στόχων. Επιπλέον, τα δείγματα του ιζήματος που 

συλλέχθηκαν ήταν από τις όχθες της Γερμανικής τάφρου, κοντά στο σημείο εκροής της ΕΕΛ 

της Λαμίας (Εικόνα 9.1, σημείο G3), έτσι ώστε η χρησιμοποιούμενη μικροβιακή κοινότητα να 

είναι εγκλιματισμένη σε πραγματικές συνθήκες (παρουσία μικροοργανικών ενώσεων λόγω 

απόρριψης αποβλήτων) και με ρεαλιστική πυκνότητα.  

Το ίζημα συλλέχθηκε από το επιφανειακό στρώμα (βάθος 0-5 cm) και στη συνέχεια 

κοσκινίστηκε ώστε να απομακρυνθούν πέτρες και άλλα υλικά (>2mm), ενώ το νερό του 

ποταμού διηθήθηκε από μεμβράνες (0.45 μm) ώστε να απαλλαγεί από την αιωρούμενη 

σωματιδιακή ύλη και τα άλγη. Τα δείγματα του ιζήματος και του νερού τοποθετήθηκαν σε 

καλά πλυμένα μπουκάλια και διατηρήθηκαν στους 4°C μέχρι ότου να χρησιμοποιηθούν και 

όχι για περισσότερο από 1 ημέρα. Επιπροσθέτως, πραγματοποιήθηκαν επί τόπου μετρήσεις 

pΗ, διαλυμένου οξυγόνου και αγωγιμότητας, και τα δείγματα ιζήματος και νερού 

χαρακτηρίστηκαν για οργανικά και ανόργανα θρεπτικά στοιχεία ενώ προσδιορίστηκαν 

επίσης οι συγκεντρώσεις υποβάθρου των ενώσεων στόχων (Πίνακας 9.4).  
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Πίνακας 9.4: Συγκεντρώσεις υποβάθρου των ενώσεων-στόχων και τα φυσικοχημικά χαρακτηριστικά των δειγμάτων του νερού και του ιζήματος 

 pH 
EC 

(μS cm-1) 

NH3 

(mg L-1) 

NO3
- 

(mg L-1) 

TP 

(mg L-1) 

SO4
2- 

(mg L-1)  

Νερό ποταμού 

8.1 371 0.10 1.9 0.04 37 

NP 

(ng L-1) 

NP1EO 

(ng L-1) 

NP2EO 

(ng L-1) 

TCS 

(ng L-1) 

BPA 

(ng L-1) 

IBU 

(ng L-1) 

NPX 

(ng L-1) 

DCF 

(ng L-1) 

KTP 

(ng L-1) 

2414±178 475±37 116±27 77±9 25±5 22 28 <3 <3 

Ίζημα ποταμού 

(ξηρό βάρος) 

DW (%) 
Organic 

carbon (%) 

TP 

(g Kg-1) 

TKN 

(g Kg-1) 

Fe 

(g Kg-1) 

Mn 

(mg Kg-1) 

Ni 

(mg Kg-1) 

Cd 

(mg Kg-1) 

Cu 

(mg Kg-1) 

55.4 6.2 3.1 4.8 35.2 485 110 5.7 96 

As 

(μg Kg-1) 

Hg 

(μg Kg-1) 

Zn 

(mg Kg-1) 
 

 
25 1.1 220 

NP 

(ng g-1) 

NP1EO 

(ng g-1) 

NP2EO 

(ng g-1) 

TCS 

(ng g-1) 

BPA 

(ng g-1) 

IBU 

(ng g-1) 

NPX 

(ng g-1) 

DCF 

(ng g-1) 

KTP 

(ng g-1) 

42±22 31±19 36±12 19±8 15±5 122 181 234 102 

 

                                                           
 DW (%): Ποσοστό ξηρού βάρους (%) 
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Πρωτόκολλο πειραμάτων βιοαπομάκρυνση/προσρόφησης 

Τα πειράματα που διεξήχθησαν για τη μελέτη των μηχανισμών της βιοαπομάκρυνσης 

και της προσρόφησης σχεδιάστηκαν και πραγματοποιήθηκαν με βάση τις οδηγίες του ΟΟΣΑ: 

308, Αερόβιος και Αναερόβιος Μετασχηματισμός σε Υδατικά Συστήματα ιζημάτων (OECD, 

2002) και 309, Αερόβια ανοργανοποίηση σε επιφανειακά νερά – Τεστ προσομοίωσης 

βιοαπομάκρυνσης (2004). Όλα τα πειράματα εκτελέστηκαν ταυτόχρονα για όλες τις 

διαφορετικές συνθήκες οξειδοαναγωγής (αερόβιες, αναερόβιες, ανοξικές και 

θειικοαναγωγικές), ενώ απαιτήθηκε μια περίοδος λίγων ημερών για την επίτευξη 

σταθερότητας στα συστήματα, όπως αυτή αντανακλάται από τη συγκέντρωση του 

διαλυμένου οξυγόνου, το οξειδοαναγωγικό δυναμικό του ιζήματος και του νερού, το pH, τις 

μηδενικές συγκεντρώσεις νιτρικών και θειικών ιόντων, όπου αυτό είναι απαραίτητο, και από 

τον μακροσκοπικό διαχωρισμό των φάσεων. Στη συνέχεια, οι προς εξέταση ουσίες 

προστέθηκαν ως μείγμα, με ονομαστική συγκέντρωση 40 μg L-1 της κάθε ουσίας ανά 

αντιδραστήρα. Όλες οι επωάσεις διεξήχθησαν χωρίς ανακίνηση, σε συνθήκες απουσίας 

φωτός, ώστε να αποκλειστεί η άμεση και έμμεση φωτόλυση. Τα πειράματα εκτελέστηκαν εις 

διπλούν και τα δείγματα για τον προσδιορισμό των κινητικών μείωσης λαμβάνονταν μετά 

τον εμβολιασμό με τις ουσίες (σε χρόνο t=0) και σε τακτά χρονικά διαστήματα, διηθούνταν 

και αποθηκεύονταν μέχρι την ανάλυσή τους.  

 

Αερόβια πειράματα 

Τα πειράματα που πραγματοποιήθηκαν σε αερόβιες συνθήκες, διεξήχθησαν σε 

γυάλινες φιάλες 1 L με αναλογία όγκου ιζήματος: νερού 1:3 (200 g υγρού ιζήματος και 600 

mL νερό ποταμού), το πάχος στρώματος του ιζήματος ήταν 2.5 cm και το ξηρό βάρος του ανά 

αντιδραστήρα επώασης ήταν περίπου 110 g. Η υδατική φάση αεριζόταν συνεχώς με 

πεπιεσμένο αέρα χαμηλής ροής στην επιφάνεια της υδάτινης στήλης διευκολύνοντας έτσι τη 

μεταφορά του οξυγόνου σε όλο το σώμα του υγρού. Η συγκέντρωση διαλυμένου οξυγόνου 

(DO) και το ρΗ προσδιορίζονταν περιοδικά καθ’ όλη τη διάρκεια των πειραμάτων (DO = 8.45 

± 0.99 mg L-1, ρΗ = 8.0 ± 0.3). Η συγκέντρωση οξυγόνου ήταν πάντα κοντά στο επίπεδο 

κορεσμού και συνεπώς δεν ήταν περιοριστικός παράγοντας. Επιπροσθέτως, προκειμένου να 

εξεταστούν πιθανές διαφορές στην απομάκρυνση των ενώσεων και να διερευνηθεί η ύπαρξη 

άλλου πιθανού περιοριστικού παράγοντα στο σύστημα, έγιναν επιπρόσθετες δοκιμές με 

επιπλέον προσθήκη διαλυτής οργανικής ύλης (οξικό νάτριο, CH3COONa: 100 mg L-1) και 

θρεπτικών συστατικών (άζωτο, ΝΗ4Cl-N: 20 mg L-1, φωσφόρος, KH2PO4-P: 10 mg L-1). 
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Πειράματα σε συνθήκες έλλειψης οξυγόνου  

Τα αναερόβια πειράματα πραγματοποιήθηκαν σε γυάλινους αντιδραστήρες (serum 

bottles) των 160 mL, οι οποίοι περιείχαν 37.5 g υγρού ιζήματος και 112.5 mL νερού ποταμού 

(αναλογία όγκου 1: 3). Η ποσότητα του ιζήματος που προστέθηκε στις φιάλες είχε ως 

αποτέλεσμα το ύψος του στρώματος του ιζήματος να είναι περίπου 2.5 cm. Στη συνέχεια, οι 

επωάσεις σφραγίστηκαν με πώματα βουτυλίου ώστε να εξασφαλίζονται αεροστεγείς 

συνθήκες και απαλλάχθηκαν από το παγιδευμένο οξυγόνο μέσω της προσθήκης αερίου 

αζώτου. Επίσης, προστέθηκε resazurin, ένας δείκτης οξειδοαναγωγής ώστε να 

επιβεβαιώνονται οι αναερόβιες συνθήκες καθ’ όλη τη διάρκεια των πειραμάτων.  

Τα συστήματα αφέθηκαν να πιάσουν συνθήκες ισορροπίας για περίπου 2 εβδομάδες, 

μέχρις ότου να εξαντληθούν οι δότες ηλεκτρονίων. Για την προσομοίωση των αναερόβιων 

(έλλειψη οξυγόνου και ιόντων), των ανοξικών (παρουσία νιτρικών) και των 

θειικοαναγωγικών συνθηκών (περίσσεια θειικών), μετά το πέρας της περιόδου 

εξισορρόπησης, προστέθηκαν στις διαφορετικές επωάσεις είτε 20 mg NO3-N L-1, είτε 40 mg 

SO4
2- L-1 για την εγκαθίδρυση ανοξικών και θειικοαναγωγικών συνθηκών, αντίστοιχα, ενώ δεν 

προστέθηκαν ιόντα στους αντιδραστήρες που θα διεξάγονταν τα καθαρά αναερόβια 

πειράματα. Επίσης, κατά τη διάρκεια των ανοξικών και των θειικοαναγωγικών πειραμάτων, 

τα νιτρικά και τα θειικά ιόντα παρακολουθούνταν συνεχώς και αφού παρατηρήθηκε η 

αποτελεσματική κατανάλωσή τους, προσθέτονταν όποτε ήταν αναγκαίο ώστε να 

διατηρούνται οι ίδιες συνθήκες οξειδοαναγωγής. Επιπλέον, τα βιολογικά ενεργά συστήματα 

τροφοδοτούνταν καθημερινά με αέριο άζωτο στην επιφάνεια της υδάτινης στήλης με σκοπό 

την απομάκρυνση των παραγόμενων αερίων, ενώ για σκοπούς ομοιομορφίας, 

τροφοδοτούνταν επίσης και οι αποστειρωμένες φιάλες. Θα πρέπει να σημειωθεί ότι κατά τη 

διάρκεια των πειραμάτων η μεταφορά μεταξύ ιζήματος/νερού, και συνεπώς η ανταλλαγή 

μεταξύ ύδατος και ιζήματος ήταν περιορισμένη και αργή, αποφεύγοντας εντελώς 

οποιαδήποτε διαταραχή του διαχωρισμού υγρής-στερεής φάσης καθώς και της εναιώρησης 

του ιζήματος. 

Τέλος, προκειμένου να αξιολογηθεί οποιοσδήποτε άλλος πιθανός περιοριστικός 

παράγοντας, διεξήχθησαν επιπλέον δοκιμές υπό ταυτόσημες συνθήκες, με μόνη διαφορά 

την προσθήκη διαλυτού οργανικού άνθρακα (οξικό νάτριο, CH3COONa: 100 mg L-1) και 

θρεπτικών συστατικών (άζωτο, ΝΗ4Cl-N: 20 mg L-1, φωσφόρος, KH2PO4-P: 10 mg L-1). 

 

Αποστειρωμένα πειράματα 

Παρόμοια πειράματα διεξήχθησαν υπό αποστειρωμένες συνθήκες καθ’ όλη τη διάρκεια 

της πειραματικής περιόδου με σκοπό να εκτιμηθεί η μείωση των υπό εξέταση ουσιών μέσω 
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αβιοτικών διεργασιών, όπως η υδρόλυση, η πτητικοποίηση και η προσρόφηση. Οι 

πειραματικές συνθήκες ήταν πανομοιότυπες με τα πειράματα που παρουσιάστηκαν 

παραπάνω, ωστόσο, προηγουμένως είχε ανασταλεί πλήρως η μικροβιακή δραστικότητα 

μέσω αποστείρωσης του νερού και του ιζήματος, η οποία πραγματοποιήθηκε εις διπλούν 

μέσα σε διάστημα 24 h, με αυτόκαυστο στους 121 °C για 20 min. Πιο αναλυτικά, πειράματα 

που περιείχαν μόνο αποστειρωμένο νερό ποταμού, χρησιμοποιήθηκαν για να εκτιμηθεί η 

υδρόλυση ή / και η πτητικότητα των ενώσεων και πειράματα που περιείχαν αποστειρωμένο 

νερό ποταμού και ίζημα πραγματοποιήθηκαν ώστε να εξεταστούν άλλοι αβιοτικοί 

μηχανισμοί όπως η προσρόφηση. Τα πειράματα ελέγχου πραγματοποιήθηκαν για τις 

αερόβιες και για τις καθαρά αναερόβιες συνθήκες, οι οποίες αντιπροσωπεύουν όλες τις 

αναγωγικές συνθήκες που μελετήθηκαν (ανοξικές και θειικοαναγωγικές). Οι ουσίες 

προστέθηκαν ως μίγμα στην ίδια συγκέντρωση, όπως περιγράφηκε παραπάνω. 

 

Αναλύσεις φθορίζουσας επιτόπου υβριδοποίησης (FISH) 

Για τις ανάγκες τις παρούσας διδακτορικής εργασίας πραγματοποιήθηκαν επιπρόσθετες 

αναλύσεις τόσο στο αρχικό ίζημα της Γερμανικής Τάφρου, το οποίο χρησιμοποιήθηκε για τη 

δημιουργία των μικρόκοσμων και λαμβάνεται ως ίζημα αναφοράς, όσο και στα ιζήματα των 

αερόβιων και αναερόβιων επωάσεων μετά το πέρας της πειραματικής περιόδου, και ως 

στόχο είχαν την ανίχνευση και ταυτοποίηση των μικροοργανισμών στο ίζημα των αερόβιων 

και αναερόβιων επωάσεων, ώστε να διαπιστωθούν οι διαφοροποιήσεις μεταξύ των 

μικροβιακών κοινοτήτων που αναπτύχθηκαν υπό διαφορετικές οξειδοαναγωγικές συνθήκες. 

Οι συγκεκριμένες παρατηρήσεις πραγματοποιήθηκαν με τη μέθοδο της φθορίζουσας 

επιτόπου υβριδοποίησης (Fluorescence In Situ Hybridization, FISH). 

 

Υπολογισμοί 

Για να περιγράφουν ποσοτικά οι κινητικές μετασχηματισμού των υπό εξέταση ενώσεων 

χρησιμοποιήθηκαν κινητικές ψευδο-πρώτης τάξης (εξίσωση 9.2) μέχρις ότου η εκάστοτε 

ουσία να παρουσιάσει 95% μείωση ενώ στα αποτελέσματα αναφέρονται μόνο σταθερές 

ρυθμού διάσπασης (k’) σε επίπεδο σημαντικότητας ρ <0.05.  

𝐶𝑡 = 𝐶0 × 𝑒
−𝑘 𝑡     (9.2) 

όπου, Ct και C0: η συγκέντρωση των ουσιών (ng L-1) για χρόνο t και t=0, αντίστοιχα και 

      k’: η σταθερά ρυθμού διάσπασης (time-1) 
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Ο βαθμός της βιοαπομάκρυνσης εκτιμήθηκε χρησιμοποιώντας τα αποτελέσματα των 

αποστειρωμένων πειραμάτων για τη διόρθωση αυτών που λαμβάνονται από τις βιολογικά 

ενεργές επωάσεις. Πιο συγκεκριμένα, οι μέσες τιμές των αποτελεσμάτων των αβιοτικών 

πειραμάτων αφαιρέθηκαν από τις μέσες τιμές των αβιοτικών/βιοτικών πειραμάτων, 

παράγοντας νέα διαγράμματα στα οποία αντικατοπτρίζονται οι διαφορές στην αρχική 

συγκέντρωση των ενώσεων λόγω της μείωσή τους μέσω βιοαπομάκρυνσης. Στις περιπτώσεις 

όπου τα αποτελέσματα των αποστειρωμένων και των μη αποστειρωμένων επωάσεων 

αποκλίνουν λιγότερο από 10%, τότε θεωρήθηκε ότι η μείωση οφείλεται κατά κύριο λόγο στις 

αβιοτικές διεργασίες (OECD, 2004). Στη συνέχεια, ο ρυθμός μείωσης k μετατρέπεται σε DT50 

(χρόνος μείωσης, ο χρόνος που χρειάζεται για να μειωθεί η συγκέντρωση της ένωσης κατά 

50%, DT50 = -ln (2) / k).  
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9.4.2 Αποτελέσματα και Συζήτηση 

Η χρονική μεταβολή της κάθε υπό μελέτη ένωσης εκτιμήθηκε με βάση τα αποτελέσματα 

των αποστειρωμένων και βιολογικά ενεργών πειραμάτων για τις διαφορετικές συνθήκες 

οξειδοαναγωγής που μελετήθηκαν, και απεικονίσθηκε σε γραμμικά διαγράμματα (ln C/C0) 

συναρτήσει του χρόνου (t). Στα Σχήματα 9.7 και 9.8 δίνονται ενδεικτικά τα διαγράμματα 

μείωσης των υπό μελέτη ενώσεων υπό αερόβιες συνθήκες, ενώ παρόμοια αποτελέσματα 

που εξήχθησαν από τα πειράματα όλων των οξειδοαναγωγικών συνθηκών (αερόβιων, 

αναερόβιων, ανοξικών και θειικοαναγωγικών) παρουσιάζονται στα Σχήματα Α.1-Α.6 στο 

Παράρτημα Α.  

Επιπλέον, όπως περιγράφηκε αναλυτικά σε προηγούμενη παράγραφο, τα πειράματα 

σχεδιάστηκαν με στόχο τη διερεύνηση των χωριστών διεργασιών που ενδέχεται να 

συμβάλλουν στην απομάκρυνση των επιλεγμένων ενώσεων από το υδάτινο περιβάλλον. 

Αναλυτικά οι σταθερές ρυθμού ψευδο-πρώτης τάξης (k) και οι χρόνοι μείωσης (DT50) των 

ενώσεων για όλες τις συνθήκες που μελετήθηκαν υπολογίστηκαν από τα διαγράμματα που 

παρατίθενται στο Παράρτημα Α (Σχήματα Α.1-Α.12) και τα αποτελέσματα δίνονται στους 

Πίνακες 9.5 και 9.6, για τα EDCs και NSAIDs, αντίστοιχα. Πιο συγκεκριμένα : 

• το kHYDR/VOL, εκφράζει το ρυθμό που παρατηρήθηκε από τα πειράματα που 

πραγματοποιήθηκαν με το αποστειρωμένο νερό ποταμού και κυρίως αναφέρεται στην 

υδρόλυση ή/και στην πιθανή πτητικοποίηση των ενώσεων από το διάλυμα,  

• το kABIOTIC, εκφράζει το συνολικό ρυθμό της αβιοτικής απομάκρυνσης ο οποίος 

υπολογίστηκε από τα πειράματα με το αποστειρωμένο σύστημα νερού ποταμού και 

ιζήματος. Πρέπει να σημειωθεί ότι στις περιπτώσεις όπου η υδρόλυση και η 

πτητικοποίηση είναι αμελητέες ως διεργασίες, ο ρυθμός αυτός είναι ίσος με το ρυθμό 

απομάκρυνσης που οφείλεται στην προσρόφηση (θεωρώντας ότι η προσρόφηση είναι 

ο κύριος αβιοτικός μηχανισμός που λαμβάνει χώρα στα συγκεκριμένα συστήματα) και  

• το kTOTAL, το οποίο υπολογίστηκε από τα πειράματα που διεξήχθησαν με το βιολογικά 

ενεργό σύστημα νερού ποταμού και ιζήματος και εκφράζει την συνολική μείωση των 

υπό εξέταση ενώσεων, εξαιτίας τόσο των αβιοτικών όσο και των βιοτικών διεργασιών.  

Τέλος, το kBIO, αναφέρεται στην απομάκρυνση που μπορεί να αποδοθεί αποκλειστικά 

στο βιολογικό μετασχηματισμό και υπολογίστηκε μέσω των διορθωμένων αποτελεσμάτων 

που προέκυψαν από τις βιολογικά ενεργές επωάσεις (μέσω της μεθοδολογίας που έχει 

αναλυθεί στην ενότητα 9.4.1).  
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Σχήμα 9.7: Χρονικά προφίλ των αποστειρωμένων και βιολογικά ενεργών πειραμάτων, μαζί 

με τα διορθωμένα αποτελέσματα για τα EDCs υπό αερόβιες συνθήκες (στις παρενθέσεις 

δίνονται οι πιθανές διεργασίες που λαμβάνουν χώρα στο κάθε σύστημα) R2: συντελεστής 

προσδιορισμού. k: σταθερά ταχύτητας διάδοσης ψευδο πρώτης τάξης  
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Σχήμα 9.8: Χρονικά προφίλ των αποστειρωμένων και βιολογικά ενεργών πειραμάτων, μαζί 

με τα διορθωμένα αποτελέσματα για τα NSAIDs υπό αερόβιες συνθήκες (στις παρενθέσεις 

δίνονται οι πιθανές διεργασίες που λαμβάνουν χώρα στο κάθε σύστημα) R2: συντελεστής 

προσδιορισμού. k: σταθερά ταχύτητας διάδοσης ψευδο πρώτης τάξης 
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Πίνακας 9.5: Σταθερές ρυθμού μείωσης ψευδο-πρώτης τάξης (k) για τα EDCs και οι υπολογισμένοι χρόνοι μείωσης (DT50 = ln (2)/k) 

 

 

Υδρόλυση 

/πτητικοποίηση 

(αποστειρωμένο 

νερό) 

(n=2) 

Αβιοτικές διεργασίες 

(αποστειρωμένο σύστημα 
νερού/ιζήματος) 

(n=2) 

Βιοτικές + Αβιοτικές διεργασίες 

(σύστημα νερού/ιζήματος) 

(n=6) 

Βιοτικές διεργασίες 

(υπολογισμένο) 

Οξειδοαναγωγικές 

Συνθήκες 

kHYDR/VOL 

(d-1) 

kABIOTIC 

(d-1) 

DT50.ABIOTIC 

(d) 

kTOTAL 

(d-1) 

DT50.TOTAL 

(d) 

kBIO 

(d-1) 

DT50.BIO 

(d) 

NP 

Αερόβιες ΔC/C0 < 5% 0.097 ± 0.022 7.4 ± 1.7 0.225 ±0.018 3.2 ± 0.3 0.067 ± 0.006 10.4 ± 0.9 

Ανοξικές ΔC/C0 < 5% 0.102 ± 0.002 6.8 ± 0.1 0.116 ± 0.005 6.0 ± 0.3 ΔCBIOTIC < 10% ΔCBIOTIC < 10% 

Καθαρά Αναερόβιες ΔC/C0 < 5% 0.102 ± 0.002 6.8 ± 0.1 0.111 ± 0.003 6.3 ± 0.2 ΔCBIOTIC < 10% ΔCBIOTIC < 10% 

Θειικοαναγωγικές ΔC/C0 < 5% 0.102 ± 0.002 6.8 ± 0.1 0.111 ± 0.003 6.2 ± 0.1 ΔCBIOTIC < 10% ΔCBIOTIC < 10% 

NP1EO 

Αερόβιες ΔC/C0 < 5% 0.071 ± 0.005 9.9 ± 0.7 0.3156 ± 0.031 2.2 ± 0.2 0.081 ± 0.007 8.6 ± 0.7 

Ανοξικές ΔC/C0 < 5% 0.094 ± 0.004 7.4 ± 0.3 0.107 ± 0.002 6.5 ± 0.1 ΔCBIOTIC < 10% ΔCBIOTIC < 10% 

Καθαρά Αναερόβιες ΔC/C0 < 5% 0.094 ± 0.004 7.4 ± 0.3 0.105 ± 0.001 6.6 ± 0.1 ΔCBIOTIC < 10% ΔCBIOTIC < 10% 

Θειικοαναγωγικές ΔC/C0 < 5% 0.094 ± 0.004 7.4 ± 0.3 0.105 ± 0.004 6.6 ± 0.2 ΔCBIOTIC < 10% ΔCBIOTIC < 10% 

NP2EO Αερόβιες ΔC/C0 < 5% 0.096 ± 0.003 7.2 ± 0.2 0.254 ± 0.014 2.7 ± 0.2 0.076 ± 0.009 9.2 ± 1.0 
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Ανοξικές ΔC/C0 < 5% 0.089 ± 0.001 7.8 ± 0.1 0.109 ± 0.002 6.4 ± 0.1 ΔCBIOTIC < 10% ΔCBIOTIC < 10% 

Καθαρά Αναερόβιες ΔC/C0 < 5% 0.089 ± 0.001 7.8 ± 0.1 0.100 ± 0.004 7.0 ± 0.2 ΔCBIOTIC < 10% ΔCBIOTIC < 10% 

Θειικοαναγωγικές ΔC/C0 < 5% 0.089 ± 0.001 7.8 ± 0.1 0.103 ± 0.003 6.7 ± 0.2 ΔCBIOTIC < 10% ΔCBIOTIC < 10% 

BPA 

Αερόβιες ΔC/C0 < 5% 0.051 ± 0.004 13.6 ± 1.1 0.301 ± 0.015 2.3 ± 0.1 0.103 ± 0.011 6.8 ± 0.8 

Ανοξικές ΔC/C0 < 5% 0.053 ± 0.001 13.2 ± 0.3 0.070 ± 0.002 9.9 ± 0.3 ΔCBIOTIC < 10% ΔCBIOTIC < 10% 

Καθαρά Αναερόβιες ΔC/C0 < 5% 0.053 ± 0.001 13.2 ± 0.3 0.065 ± 0.001 10.7 ± 0.1 ΔCBIOTIC < 10% ΔCBIOTIC < 10% 

Θειικοαναγωγικές ΔC/C0 < 5% 0.053 ± 0.001 13.2 ± 0.3 0.070 ± 0.001 9.9 ± 0.2 ΔCBIOTIC < 10% ΔCBIOTIC < 10% 

TCS 

Αερόβιες ΔC/C0 < 5% 0.084 ± 0.011 8.4 ± 1.1 0.256 ± 0.024 2.7 ± 0.3 0.064 ± 0.004 10.9 ± 0.6 

Ανοξικές ΔC/C0 < 5% 0.103 ± 0.001 6.7 ± 0.1 0.139 ± 0.002 5.0 ± 0.1 ΔCBIOTIC < 10% ΔCBIOTIC < 10% 

Καθαρά Αναερόβιες ΔC/C0 < 5% 0.103 ± 0.001 6.7 ± 0.1 0.123 ± 0.007 5.6 ± 0.3 ΔCBIOTIC < 10% ΔCBIOTIC < 10% 

Θειικοαναγωγικές ΔC/C0 < 5% 0.103 ± 0.001 6.7 ± 0.1 0.119 ± 0.002 5.8 ± 0.1 ΔCBIOTIC < 10% ΔCBIOTIC
 < 10% 

  

                                                           
 ΔCBIOTIC < 10%: οι μέσες τιμές των αποτελεσμάτων από τα μη αποστειρωμένα και τα αποστειρωμένα πειράματα αποκλίνουν κατά 
λιγότερο από 10% 
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Πίνακας 9.6: Σταθερές ρυθμού μείωσης ψευδο-πρώτης τάξης (k) για τα NSAIDs και οι υπολογισμένοι χρόνοι μείωσης (DT50 = ln (2)/k) 

 

 

Υδρόλυση 

/πτητικοποίηση 

(αποστειρωμένο 

νερό) 

(n=2) 

Αβιοτικές διεργασίες 

(αποστειρωμένο σύστημα 
νερού/ιζήματος) 

(n=2) 

Βιοτικές + Αβιοτικές διεργασίες 
(σύστημα νερού/ιζήματος) 

(n=6) 

Βιοτικές διεργασίες 

(υπολογισμένο) 

Οξειδοαναγωγικές 

Συνθήκες 

kHYDR/VOL 

(d-1) 

kABIOTIC 

(d-1) 

DT50.ABIOTIC 

(d) 

kTOTAL 

(d-1) 

DT50.TOTAL 

(d) 

kBIO 

(d-1) 

DT50.BIO 

(d) 

IBU 

Αερόβιες ΔC/C0 < 5% 0.017 ± 0.007 44.1 ± 17.4 0.443 ± 0.030 1.6 ± 0.1 0.126 ± 0.011 5.5 ± 0.5 

Ανοξικές ΔC/C0 < 5% 0.020 ± 0.002 34.5 ± 3.7 0.051 ± 0.003 13.7 ± 0.8 0.011 ±0.001 66.2 ± 3.6 

Καθαρά 
Αναερόβιες 

ΔC/C0 < 5% 0.020 ± 0.002 34.5 ± 3.7 0.040 ± 0.0071 18.1 ± 3.9 0.012 ±0.001 60.4 ± 3.7 

Θειικοαναγωγικές ΔC/C0 < 5% 0.020 ± 0.002 34.5 ± 3.7 0.067 ± 0.003 10.4 ± 0.4 0.015 ± 0.002 47.8 ± 7.6 

NPX 

Αερόβιες ΔC/C0 < 5% 0.013 ± 0.004 57.8 ± 16.3 0.1920± 0.020 3.6 ± 0.4 0.088 ±0.005 7.9 ± 0.4 

Ανοξικές ΔC/C0 < 5% 0.011 ± 0.001 66.2 ± 4.5 0.157 ± 0.009 4.4 ± 0.2 0.057 ±0.003 12.1 ± 0.5 

Καθαρά 
Αναερόβιες 

ΔC/C0 < 5% 0.011 ± 0.001 66.2 ± 4.5 0.106 ± 0.010 6.6 ± 0.6 0.030 ± 0.001 23.9 ± 3.6 

Θειικοαναγωγικές ΔC/C0 < 5% 0.011 ± 0.001 66.2 ± 4.5 0.143 ± 0.018 4.9 ± 0.7 0.062 ± 0.015 11.6 ± 2.5 

DCF Αερόβιες ΔC/C0 < 5% 0.014 ± 0.005 55.0 ± 20.2 0.048 ± 0.011 15.1 ± 3.7 0.028 ± 0.010 26.5 ± 7.5 
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Ανοξικές ΔC/C0 < 5% 0.011 ± 0.003 65.2 ± 16.8 0.022 ± 0.001 31.0 ± 1.8 0.011 ±0.001 66.2 ± 3.6 

Καθαρά 
Αναερόβιες 

ΔC/C0 < 5% 0.011 ± 0.003 65.2 ± 16.8 0.010 ± 0.001 71.0 ± 5.0 ΔCBIOTIC < 10% ΔCBIOTIC < 10% 

Θειικοαναγωγικές ΔC/C0 < 5% 0.011 ± 0.003 65.2 ± 16.8 0.011 ± 0.001 67.4 ± 7.4 ΔCBIOTIC < 10% ΔCBIOTIC
 < 10% 

KTP 

Αερόβιες ΔC/C0 < 5% 0.017 ± 0.004 42.1 ± 10.5 0.142 ± 0.021 5.0 ± 0.7 0.055 ± 0.011 13.0 ± 2.7 

Ανοξικές ΔC/C0 < 5% 0.019 ± 0.007 35.6 ± 1.3 0.085 ± 0.005 8.2 ± 0.4 0.023 ±0.002 31.0 ± 2.7 

Καθαρά 
Αναερόβιες 

ΔC/C0 < 5% 0.019 ± 0.007 35.6 ± 1.3 0.087 ± 0.010 8.0 ± 1.0 0.021 ± 0.002 34.0 ± 2.7 

Θειικοαναγωγικές ΔC/C0 < 5% 0.019 ± 0.007 35.6 ± 1.3 0.108 ± 0.006 6.5 ± 0.4 0.022 ± 0.002 31.3 ± 2.5 

 

                                                           
 ΔCBIOTIC < 10%: οι μέσες τιμές των αποτελεσμάτων από τα μη αποστειρωμένα και τα αποστειρωμένα πειράματα αποκλίνουν κατά 
λιγότερο από 10% 
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9.4.2.1 Αβιοτικά πειράματα 

Όπως φαίνεται από τα αποτελέσματα που προέκυψαν από τα αβιοτικά πειράματα που 

πραγματοποιήθηκαν με αποστειρωμένο νερό (Πίνακες 9.5-9.6 και Σχήματα 9.7-9.8 και Α.1-

Α.2), η υδρόλυση ή/και η πτητικοποίηση για όλες τις υπό μελέτη ενώσεις ήταν αμελητέες ως 

διεργασίες (p>0.05) υπό όλες τις οξειδοαναγωγικές συνθήκες που εξετάστηκαν. Τα 

αποτελέσματα αυτά συμφωνούν με τις χαμηλές τιμές των σταθερών του νόμου του Henry 

και τις τιμές pka των ενώσεων και συνεπώς η πτητικοποίηση δεν αναμένεται να αποτελεί μια 

σημαντική διεργασία. Επιπλέον, βάσει της χημική δομής των ενώσεων, ούτε υδρόλυση 

αναμένεται να λάβει χώρα στο σύστημα, αφού οι ουσίες στερούνται λειτουργικών ομάδων 

που μπορούν να υδρολυθούν υπό περιβαλλοντικές συνθήκες (ρΗ 5 έως 9). Έτσι, σύμφωνα με 

τα παραπάνω, η μείωση των υπό μελέτη ουσιών στο σύστημα αποστειρωμένου νερού 

ποταμού ήταν αμελητέα (p ≥ 0.05) και γι’ αυτό οι ρυθμοί kHYDR/VOL δεν εκτιμήθηκαν (Πίνακες 

9.5-9.6).  

Από την άλλη πλευρά, αυτό δεν συμβαίνει στα αβιοτικά πειράματα που διεξήχθησαν με 

το σύστημα αποστειρωμένου νερού/ιζήματος, μέσω των οποίων προσδιορίστηκε η 

ικανότητα των ενώσεων να προσροφώνται. Πιο συγκεκριμένα, όσον αφορά τα EDCs, όπως 

μπορεί να παρατηρηθεί από τα Σχήματα 9.7 και Α.1, παρουσιάζουν μέτρια έως υψηλή 

προσρόφηση στο ίζημα και στα αιωρούμενα στερεά, εν αντιθέσει με τα NSAIDs των οποίων 

η προσρόφηση ήταν σχετικά χαμηλή και το μεγαλύτερο μέρος τους παρέμεινε στην υδατική 

φάση (Σχήματα 9.8 και Α.2). Αυτό αναμενόταν βάσει των τιμών kow και koc, καθώς και βάσει 

του pH των πειραματικών συστημάτων σε συνδυασμό με τις τιμές pka των ενώσεων. Πιο 

συγκεκριμένα, σε ότι αφορά τα EDCs, στις παρούσες πειραματικές τιμές pH (pH = 8.0 ± 0.3) η 

NP, οι NPEs και η BPA είναι σχεδόν εξολοκλήρου στη μη-ιονισμένη τους μορφή (pka 9.5-10.5), 

και η TCS βρίσκεται κατά περίπου 50% σε ουδέτερη και 50% σε ανιονική μορφή (pka 7.9). 

Επίσης, όλες οι ενώσεις παρουσιάζουν μέτρια και υψηλή υδροφοβικότητα (log kow= 3.3-4.7 

και log koc= 2.5-4.5). Οι παραπάνω φυσικοχημικές ιδιότητες σε συνδυασμό με το υψηλό 

οργανικό περιεχόμενο (6%) του ιζήματος συμβάλλουν στη σημαντική μείωση των EDCs από 

την υγρή φάση, ενώ από τα προαναφερθέντα προκύπτει ότι η προσρόφηση των ενώσεων 

ελέγχεται κυρίως από μη ιοντικές / μη πολικές αλληλεπιδράσεις με το ίζημα. Αντιθέτως, σε 

ότι αφορά τα NSAIDs, τα οποία παρουσίασαν μικρή τάση προσρόφησης στο ίζημα, στο pH 

που πραγματοποιήθηκαν τα πειράματα οι ουσίες κυριαρχούν στην ιονισμένη τους μορφή 

(pH>pka). Οι αρνητικά φορτισμένες ενώσεις σε συνδυασμό με το ότι και τα ιζήματα είναι 

συνήθως αρνητικά φορτισμένα λόγω της σύνθεσής τους (Borgnino et al., 2010, Wang et al., 

2014), οδηγούν στην ηλεκτροστατική άπωση ανάμεσα σε όμοια φορτία (ίζημα - NSAIDs), που 
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έχει ως αποτέλεσμα την αποδυνάμωση, των φαινομένων προσρόφησης. Αυτά τα ευρήματα 

είναι σε συμφωνία με άλλες μελέτες όπου καταγράφεται αφενός για τα NSAIDs η ελάχιστη 

μείωσή τους κατά την προεπεξεργασία και την πρωτοβάθμια καθίζηση των λυμάτων (Martín 

et al., 2012, Stasinakis et al., 2013, Yan et al., 2014) και αφετέρου για τα EDCs η σημαντική 

τους παρουσία στη λυματολάσπη (Samaras et al., 2013, Yu et al., 2013), καθώς και η 

συσσώρευσή τους σε πυρήνες ιζημάτων (Yamashita et al., 2000). Επιπλέον, από εργασίες που 

πραγματοποιήθηκαν με σκοπό τη μελέτη της τύχης των EDCs κατά την επεξεργασία λυμάτων, 

έδειξαν ότι η προσρόφηση στα στερεά επηρεάζεται από το ποσοστό της οργανικής ύλης που 

υπάρχει σε αυτά, αφού η υψηλή περιεκτικότητα της ιλύος σε οργανικό φορτίο οδηγεί σε 

υψηλότερη προσροφητική ικανότητα των ενώσεων (Fauser et al., 2003; Stasinakis et al., 

2013). 

Υπό τις παρούσες πειραματικές συνθήκες η ανάμειξη, τόσο των αποστειρωμένων όσο 

και των βιολογικά ενεργών επωάσεων, χαρακτηρίστηκε από μια πολύ αργή κίνηση της 

υδατικής φάσης μέσω της επιφάνειας, λόγω της έγχυσης αέρα (στην περίπτωση αερόβιων 

πειραμάτων) ή αέριου αζώτου (στην περίπτωση αναερόβιων πειραμάτων), όπως 

περιγράφηκε αναλυτικά σε προηγούμενη παράγραφο. Αυτό οδήγησε σε μια αργή και 

περιορισμένη μεταφορά μεταξύ νερού και ιζήματος, και συνεπώς μπορεί να υποτεθεί ότι η 

μείωση των ενώσεων μέσω της προσρόφησης, καθ’ όλη τη διάρκεια της πειραματικής 

περιόδου, περιγράφεται μέσω ενός κινητικού φαινομένου παρά μέσω μιας κατάστασης 

ισορροπίας, η οποία ωστόσο θα μπορούσε να επιτευχθεί μέσα σε μόλις λίγες μέρες στην 

περίπτωση όμως που τα πειράματα γίνονταν υπό συνθήκες πλήρους μίξης.  

Παρόμοια αποτελέσματα σχετικά με τη διεργασία της προσρόφησης παρατηρούνται και 

σε άλλες μελέτες στη βιβλιογραφία, οι οποίες είτε έχουν πραγματοποιηθεί σύμφωνα με την 

ίδια οδηγία του ΟΟΣΑ όπως και στην παρούσα εργασία (308) (Löffler et al., 2005, Radke & 

Maier, 2014) είτε υπό πολύ παρόμοιες πειραματικές συνθήκες (Lin et al., 2010). 

Αναλυτικότερα, τα εφαρμοζόμενα πειραματικά πρωτόκολλα περιελάμβαναν μια πολύ αργή 

ή απουσία ανάμιξης των συστημάτων καθ’ όλη τη διάρκεια της επώασης. Σε όλες τις εργασίες 

η διεργασία της προσρόφησης φάνηκε να είναι ένα κινητικό φαινόμενο για τις ενώσεις που 

εμφάνισαν μέτρια υδροφοβικότητα και τάση προσρόφησης στα ιζήματα (όπως στην 

παρούσα μελέτη), παρουσιάζοντας στατιστικά σημαντική μείωση και φτάνοντας με 

δυσκολία σε κατάσταση ισορροπίας μέχρι τέλος των επωάσεων. 

Εν κατακλείδι, όπως θα συζητηθεί εκτενέστερα σε επόμενη παράγραφο, υπό 

αναερόβιες, ανοξικές και θειικοαναγωγικές συνθήκες, η προσρόφηση φαίνεται ότι είναι ο 

κυρίαρχος μηχανισμός απομάκρυνσης των EDCs από την υδατική φάση, ενώ υπό αερόβιες 
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συνθήκες η απομάκρυνση οφείλεται κυρίως σε βιολογική δραστηριότητα. Επιπλέον, σε ότι 

αφορά τα NSAIDs, συγκρίνοντας τις τιμές των ρυθμών μείωσής τους στα αποστειρωμένα και 

βιολογικά ενεργά συστήματα (Πίνακας 9.6), συμπεραίνεται ότι οι αβιοτικές διεργασίες δεν 

αποτελούν κυρίαρχους μηχανισμούς απομάκρυνσης και συνεπώς η παρατηρούμενη μείωση 

της συγκέντρωσής τους αποδίδεται στη μικροβιακή δραστηριότητα.  

 

9.4.2.2 Αερόβια πειράματα 

Τα αποτελέσματα που προέκυψαν από τα πειράματα που διεξήχθησαν υπό αερόβιες 

συνθήκες, δείχνουν ότι όλες οι υπό μελέτη ενώσεις μετασχηματίζονται μέσω βιολογικής 

δραστηριότητας και ότι οι αερόβιοι μικροοργανισμοί που παρουσιάζουν την ικανότητα 

αποικοδόμησής τους ενδημούν ευρέως σε ιζήματα ποταμών (Σχήματα 9.7-9.8). Αυτά 

αντανακλώνται από τους υψηλούς ρυθμούς μείωσης που παρατηρούνται στα βιολογικά 

ενεργά πειράματα και συνεπώς από τις χαμηλές τιμές DT50 που υπολογίστηκαν (Πίνακες 9.5-

9.6). Πιο συγκεκριμένα, για τις σταθερές διάσπασης και τους χρόνους υποδιπλασιασμού DT50 

των EDCs και των NSAIDs, η αύξουσα σειρά των αποτελεσμάτων είναι TCS → NP → NP2EO → 

NP1EO → BPA και DCF → KTP → NPX → IBU, αντίστοιχα. Με την ίδια σειρά, οι αντίστοιχοι 

ρυθμοί μετασχηματισμού μετρήθηκαν σε 0.064 ± 0.004 d-1 (TCS), 0.067 ± 0.006 d-1 (NP), 0.076 

± 0.009 d-1 (NP2EO), 0.081 ± 0.007 d-1 (NP1EO), 0.103 ± 0.011 d-1 (BPA) με DT50 10.9 ± 0.6 d, 

10.4 ± 0.9 d, 9.2 ± 1.0 d, 8.6 ± 0.7 d, 6.8 ± 0.8 d για τα EDCs, και σε 0.028 ± 0.010 d-1 (DCF), 

0.055 ± 0.011 d-1 (KTP), 0.088 ±0.005 d-1 (NPX), 0.126 ±0.011 d-1 (IBU) με DT50 26.5 ± 7.5 d, 13.0 

± 2.7 d, 7.9 ± 0.4 d, 5.5 ± 0.5 d για τα NSAIDs.  

Επιπλέον, για την πλειοψηφία των υπό μελέτη ενώσεων, παρατηρήθηκε η γρήγορη 

διάσπασή τους από την αρχή της πειραματικής περιόδου ενώ δεν παρατηρήθηκε φάση 

υστέρησης. Ο συνδυασμός αυτών των παρατηρήσεων υποδεικνύει ότι η μικροβιακή 

κοινότητα που χρησιμοποιήθηκε στις επωάσεις, ήταν εγκλιματισμένη σε αυτές τις χημικές 

ενώσεις. Επίσης, αρκετές μελέτες δείχνουν ότι η παρουσία μικρορύπων στο υδάτινο 

περιβάλλον εξαρτάται από το αν το υδατικό σύστημα είναι αποδέκτης επεξεργασμένων 

λυμάτων ή όχι, ενώ στην πρώτη περίπτωση τα μετρούμενα επίπεδα των συγκεντρώσεών τους 

συνδέονται στενά με την εγγύτητα των σημείων δειγματοληψίας με το σημείο εκροής των 

εγκαταστάσεων (Kolpin et al., 2002, Stasinakis et al.,2012, Nam et al., 2014, Osorio et 

al.,2016). Οι παραπάνω συσχετισμοί ενδέχεται να ενισχύουν το επιχείρημα ότι η μικροβιακή 

κοινότητα που υπάρχει στα ιζήματα που επιλέχθηκαν για την παρούσα εργασία είναι 

εγκλιματισμένη στις συγκεκριμένες μικροοργανικές ενώσεις και δεν παρουσιάζουν οξεία 

τοξικότητα στις μελετώμενες συγκεντρώσεις.  
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Όσον αφορά τα EDCs, ο υψηλός βιομετασχηματισμός τους υπό αερόβιες συνθήκες έχει 

αναφερθεί και σε άλλες μελέτες μέσω της χρήσης διαφορετικών μικροβιακών κοινοτήτων 

(π.χ. μικροοργανισμοί από χώμα, μικροοργανισμοί ανάμικτου υγρού από ΕΕΛ, απομονωμένα 

στελέχη μικροοργανισμών) (Shibata et al., 2006, Ying et al., 2007, Lu et al., 2009, Buitrón et 

al., 2015, Różalska et al., 2015, Chiavola et al. 2016). Πιο αναλυτικά, στα βιολογικά ενεργά 

συστήματα, 90% μείωση της αρχικής συγκέντρωσης των ουσιών επιτεύχθηκε στην 14η, 10η, 

10η, 5η και 7η πειραματική ημέρα για την NP, ΝΡ1ΕΟ, ΝΡ2ΕΟ, ΒΡΑ και TCS, αντίστοιχα. 

Ωστόσο, θα πρέπει να δοθεί ιδιαίτερη προσοχή στην παρατηρούμενη μείωση και την 

εκτιμώμενη κινητική των NP, ΝΡ1ΕΟ και ΝΡ2ΕΟ, αφού είναι γνωστό ότι οι NPEs μικρής 

αλυσίδας και η NP αποτελούν συχνά παραπροϊόντα των NPEs μεγαλύτερης αλυσίδας (Planas 

et al., 2002, Soares et al., 2008). Παρομοίως, και άλλες μελέτες βιομετασχηματισμού 

καταγράφουν ότι η απομάκρυνση των μητρικών ενώσεων οδηγεί στο σχηματισμό 

παραπροϊόντων βιοαπομάκρυνσης (Careghini κ.ά., 2015, Murdoch & Sanin, 2016, Ma et al., 

2016) τα οποία συχνά είναι πιο ανθεκτικά σε περαιτέρω αποδόμηση ενώ σε ορισμένες 

περιπτώσεις εμφανίζουν υψηλότερη τάση βιοσυσσώρευσης στα ψάρια και στους υδρόβιους 

οργανισμούς (Bester, 2003). 

Αντίστοιχα αποτελέσματα παρατηρήθηκαν και για τα NSAIDs, τα οποία παρουσίασαν 

υψηλή βιοαπομάκρυνση υπό αερόβιες συνθήκες. Πιο συγκεκριμένα, η IBU εμφάνισε 

γρήγορη μείωση από τις πρώτες κιόλας ώρες της πειραματικής περιόδου, κάτι που είναι σε 

συμφωνία με τα αποτελέσματα από μελέτες άλλων ερευνητών οι οποίοι επίσης 

παρατήρησαν υψηλή βιοαπομάκρυνση με τη χρήση μικροοργανισμών από ΕΕΛ (Collado et 

al., 2012). Όσον αφορά την KTP, παρουσίασε ελαφρώς βραδύτερο ρυθμό απομάκρυνσης, με 

μέτρια μείωση κατά τις πρώτες ημέρες των πειραμάτων και εντονότερη μετά τη 10η ημέρα 

και μέχρι το τέλος της πειραματικής περιόδου. Στην περίπτωση της NPX, η τιμή του DT50,BIO 

που υπολογίστηκε ήταν 7.9 ± 0.4 d. Ωστόσο, σε προηγούμενη μελέτη των Grenni et al. (2013), 

η οποία διεξήχθη επίσης με αυτόχθονη μικροβιακή κοινότητα από ίζημα ποταμού που 

εκτίθεται χρονίως στην ουσία, κατέληξε σε σημαντικά μεγαλύτερο χρόνο υποδιπλασιασμού 

(DT50 = 27 d). Αυτή η διαφορά στα αποτελέσματα μπορεί να αποδοθεί στις διαφορετικές 

πειραματικές συνθήκες, όπως η θερμοκρασία, ενώ θα πρέπει επίσης να υπογραμμιστεί ότι ο 

χρόνος DT50 που αναφέρεται στη μελέτη των Grenni et al. (2013) έχει υπολογιστεί 

συμπεριλαμβάνοντας και τη φάση υστέρησης των 20 d που προηγήθηκε της 

βιοαπομάκρυνσης (αν εξαιρεθεί, το DT50 θα ήταν περίπου 7 d). Στην παρούσα μελέτη, η 

μείωση της NPX άρχισε από την αρχή της πειραματικής περιόδου μέχρις ότου να φτάσει το 

90% η απομάκρυνσή της την 14η ημέρα. Τέλος, αντίθετα με τις υπόλοιπες φαρμακευτικές 
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ουσίες, η DCF παρουσίασε αργή απομάκρυνση από την υδατική φάση τόσο στα 

αποστειρωμένα όσο και στα βιολογικά ενεργά πειράματα (Σχήμα 9.8 και Πίνακας 9.6) και 

συνεπώς ούτε η προσρόφηση ούτε η βιοαπομάκρυνση μπορούν να θεωρηθούν ως κυρίαρχες 

διαδικασίες απομάκρυνσης στο υδάτινο περιβάλλον. Τα αποτελέσματα των αερόβιων 

πειραμάτων για όλη τη διάρκεια της πειραματικής περιόδου για την κάθε υπό μελέτη ένωση 

είναι διαθέσιμα επίσης στα Σχήματα A.7 και A.8 (Παράρτημα Α). 

 

9.4.2.3 Πειράματα σε απουσία οξυγόνου 

Τρεις διαφορετικές σειρές πειραμάτων διεξήχθησαν υπό συνθήκες απουσίας οξυγόνου, 

και πιο συγκεκριμένα, πειράματα σχεδιάστηκαν και πραγματοποιήθηκαν υπό αναερόβιες 

(πλήρης απουσία ελευθέρου (-O2) ή άλλου αποδέκτη ηλεκτρονίων (Ν02-, ΝΟ3-, SO4
2−), υπό 

ανοξικές (παρουσία ΝΟ3) και υπό θειικοαναγωγικές συνθήκες (παρουσία SO4
2−), όπως 

αναφέρθηκε σε προηγούμενη παράγραφο. Τα αποτελέσματα αυτών των πειραμάτων για όλη 

τη διάρκεια της πειραματικής περιόδου παρουσιάζονται για την κάθε υπό μελέτη ένωση στα 

Σχήματα Α.11 και Α.12 του Παραρτήματος Α, ενώ τα διαγράμματα με τις καμπύλες των 

κινητικών είναι διαθέσιμα στα Σχήματα A.3 και A.6 (Παράρτημα Α).  

Όπως φαίνεται από τις σταθερές ρυθμού μείωσης και τους αντίστοιχους χρόνους DT50 

(Πίνακας 9.5) που προσδιορίστηκαν για τα EDCs, ελλείψει οξυγόνου, οι αβιοτικές διεργασίες 

που λαμβάνουν χώρα στις επωάσεις είναι εκείνες που καθορίζουν ως επί το πλείστον το 

ρυθμό απομάκρυνσής τους από το νερό. Συγκεκριμένα, οι ρυθμοί απομάκρυνσης από τα 

αβιοτικά πειράματα (kABIOTIC) είναι περίπου ίσοι με τους συνολικά παρατηρούμενους 

ρυθμούς (kTOTAL) και σε όλες τις περιπτώσεις διαφέρουν λιγότερο από 10% υποδεικνύοντας 

ότι η απομάκρυνση που παρατηρήθηκε ήταν κατά κύριο λόγο αβιοτική. Αντιθέτως, τα 

NSAIDs, κατά τη διάρκεια των αναερόβιων πειραμάτων με αποστειρωμένο σύστημα 

νερού/ιζήματος παρουσίασαν χαμηλή και αργή μείωση στη συγκέντρωσή τους (Πίνακας 9.6), 

με τους ρυθμούς kABIOTIC να είναι αρκετά μικρότεροι από τους ρυθμούς kTOTAL που 

προσδιορίστηκαν, με μοναδική εξαίρεση να αποτελεί η DCF η οποία έδειξε μικρές διαφορές 

στους αντίστοιχους ρυθμούς υποδεικνύοντας την απουσία βιοδιάσπασης.  

Σε ότι αφορά την BPA, δύο προηγούμενες μελέτες έδειξαν ότι σε συστήματα ιζημάτων 

δεν απομακρύνεται υπό αναερόβιες συνθήκες, ακόμη και μετά από μακρά περίοδο επώασης 

(140 ή 162 ημέρες) (Voordeckers et al., 2002; Chang et al., 2011), ενώ και οι Yang et al. (2015) 

έδειξαν την αργή αποδόμηση της ένωσης υπό ανοξικές και θειικοαναγωγικές συνθήκες, 

αφού παρατήρησαν σχεδόν πλήρη απομάκρυνσή της (> 90%) σε μικρόκοσμους 

αποτελούμενους από ιζήματα ποταμού μετά από μια περίοδο επώασης 120 d. Επίσης, σε 
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μελέτη τους οι Ying et al. (2008) κατέγραψαν τη σχεδόν εξολοκλήρου ανατολή της 

μικροβιακής αποδόμησης της BPA και της NP υπό συνθήκες απουσίας οξυγόνου, 

καταλήγοντας στο συμπέρασμα ότι οι ενώσεις μπορούν να χαρακτηριστούν ως επίμονες σε 

συστήματα ανοξικών υπόγειων υδάτων. Εν αντιθέσει, οι Lu et al. (2009) ανέφεραν ότι οι NPEs 

είναι εύκολα βιοαποδομήσιμες σε συστήματα ιζημάτων εκβολών ποταμών υπό αναερόβιες 

συνθήκες, ενώ παρατήρησαν επίσης ότι τυχόν διαφορές στις μικροβιακές κοινότητες μεταξύ 

των σημείων δειγματοληψίας οδήγησαν σε διαφορετικές ικανότητες βιοαπομάκρυνσης των 

ενώσεων. Μέχρι σήμερα δεν έχουν αναφερθεί στη βιβλιογραφία πειράματα σχετικά με την 

απομάκρυνση της TCS υπό συνθήκες απουσίας οξυγόνου σε συστήματα ιζήματος ποταμού, 

ωστόσο υπάρχουν διαθέσιμες μελέτες που έχουν πραγματοποιηθεί με τη χρήση εδάφους και 

επιβεβαιώνουν την αργή διάσπαση της ουσίας υπό αναερόβιες συνθήκες (Ying et al., 2007, 

Carr et al., 2010). Σε αντίθετα αποτελέσματα έχουν καταλήξει οι Samaras et al. (2014) από 

μελέτη που διεξήγαγαν με βιομάζα αναερόβιου χωνευτή ΕΕΛ, η οποία έδειξε αυξημένη 

απομάκρυνση της ουσίας υπό συνθήκες απουσίας οξυγόνου ενώ και οι Gangadharan Puthiya 

Veetil et al. (2012) παρατήρησαν ταχεία βιοαπομάκρυνση της ουσίας υπό ανοξικές, 

θειικοαναγωγικές και μεθανογενείς συνθήκες από απομονωμένα βακτήρια (δηλ. 

Pseudomonas sp.). Οι παρατηρούμενες διαφορές μεταξύ της παρούσας και των δύο 

παραπάνω μελετών, μπορούν να αποδοθούν στις διαφορετικές, πολύ υψηλότερες, 

πειραματικές θερμοκρασίες (δηλ. 35 ° C και 55 ° C) καθώς και στη διαφορετική δομή της 

μικροβιακής κοινότητας, αφού και στις δύο μελέτες χρησιμοποιήθηκαν εμπλουτισμένες 

καλλιέργειες από ιλύ αναερόβιας χώνευσης λυμάτων. 

Σε ότι αφορά την DCF, το 60% περίπου της συγκέντρωσής της απομακρύνθηκε κατά τη 

διάρκεια των 30 ημερών πειραματικής περιόδου υπό όλες τις αναερόβιες συνθήκες (Σχήμα 

Α.12, Παράρτημα Α). Εντούτοις, από πειράματα που έχουν πραγματοποιηθεί με τη χρήση 

μικροοργανισμών από αναερόβιο χωνευτή έχουν προκύψει αντιφατικά αποτελέσματα, 

αφού σε μελέτη τους οι Lathi & Oikari (2011) κατέληξαν ότι η DCF δεν βιοαποδομείται ενώ 

σε αντίστοιχη μελέτη τους οι Samaras et al. (2014) βρήκαν ότι η απομάκρυνση της ένωσης 

ξεπέρασε το 80%. Από την άλλη πλευρά, όπως φαίνεται στον Πίνακα 9.6, συγκριτικά με τα 

υπόλοιπα NSAIDs, η NPX επέδειξε τον ταχύτερο ρυθμό μείωσης, ενώ ο αποτελεσματικός 

μετασχηματισμός της στα βαθύτερα στρώματα ανοξικών ιζημάτων, σε αντίθεση με την DCF 

και την IBU, έχει αναφερθεί και από τους Kunkel & Radke (2008).  
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9.4.2.4 Σύγκριση των πειραμάτων υπό διαφορετικές συνθήκες οξειδοαναγωγής  

Στο Σχήμα 9.9 δίνονται αναλυτικά τα αποτελέσματα των μικροβιακών πληθυσμών που 

αναγνωρίστηκαν με τη μέθοδο της FISH στο αρχικό ίζημα ποταμού και στο ίζημα υπό τις 

διαφορετικές συνθήκες οξειδοαναγωγής (αερόβιες, ανοξικές, αναερόβιες και 

θειικοαναγωγικές). Τα διαφορετικά πειράματα που λειτουργούσαν υπό ανοξικές και 

θειικοαναγωγικές συνθήκες έδειξαν αποτελεσματική απομάκρυνση των NO3
- και των SO4

2-, η 

οποία αντιστοιχούσε σε μέσες τιμές κατανάλωσης περίπου 3.5 mg NO3
- L-1 d-1 and 7.0 mg 

SO4
2- L-1 d-1, υποδεικνύοντας την παρουσία μικροβιακής δραστηριότητας μέσα στις επωάσεις.  

Αναφορικά με τα αποτελέσματα της ανάλυσης FISH (Σχήμα 9.9) φάνηκε ότι οι κυρίαρχες 

ομάδες μικροοργανισμών στα ιζήματα διαφέρουν αναλόγως των συνθηκών οξειδοαναγωγής 

που επικρατούν σε αυτά. Πιο συγκεκριμένα, στο αρχικό δείγμα του ιζήματος του ποταμού 

φαίνεται ότι τα Βακτήρια (Eubacteria: 72% ± 7%) υπερίσχυαν κατά πολύ των Αρχαίων 

(Archaea: 9% ± 1%), ενώ συγκρίνοντάς τα με τα αποτελέσματα των αερόβιων μικρόκοσμων 

φαίνεται ότι η σύνθεση της μικροβιακής κοινότητας που καταγράφηκε ήταν παρόμοια, 

υποδηλώνοντας ότι τα δύο δείγματα είχαν παρόμοιες γεωχημικές συνθήκες. Επιπλέον, σε ότι 

αφορά στα α-πρωτεοβακτήρια, επικράτησαν έναντι άλλων ομάδων υπό αερόβιες (36%±8%) 

και υπό ανοξικές συνθήκες (43%±2%) ενώ τα δ-πρωτεοβακτήρια επικράτησαν υπό 

θειικοαναγωγικές συνθήκες (28%±7%) κυρίως λόγω των βακτηρίων που μειώνουν τα θειικά 

ιόντα (Sulfate Reducing Bacteria, SRBs). Ο πληθυσμός των γ-πρωτεοβακτηρίων ήταν σε 

υψηλά επίπεδα σε όλες τις επωάσεις (17%-28%), ενώ υπό ανοξικές και αναερόβιες συνθήκες 

αντιπροσωπευτική ομάδα αποτέλεσαν τα Pseudomonas spp. (16%-21% των συνολικών 

κυττάρων). Αυτή η τάση είναι σύμφωνη με τα ευρήματα έρευνας των Yang et al. (2014), όπου 

παρατήρησαν ότι τα γ-πρωτεοβακτήρια και τα α-πρωτεοβακτήρια ήταν οι επικρατούσες 

ομάδες μικροοργανισμών σε μικρόκοσμους ιζημάτων τα οποία απομάκρυναν 

αποτελεσματικά την BPA υπό αερόβιες συνθήκες. Αν και τα Sphingomonas spp. είναι συχνά 

παρόντα σε πειράματα βιοαπομάκρυνσης μικρορύπων (Hay et al., 2001, Zhang et al., 2013), 

εντούτοις στα παρόντα πειράματα ανιχνεύτηκαν μόνο σε ένα μικρό ποσοστό στις αερόβιες 

επωάσεις (10%-15%). Επιπροσθέτως, από τα αποτελέσματα φάνηκε ότι σχεδόν όλο τον 

πληθυσμό του φύλλου Firmicutes (2%-21%) αποτέλεσαν τα Bacillus spp. (5%-20% των 

συνολικών κυττάρων) για όλα τα πειράματα, ενώ όσον αφορά στα απονιτροποιητικά 

βακτήρια που χρησιμοποιούν μεθανόλη (Methanol - utilizing), το ποσοστό κυμάνθηκε μεταξύ 

10% και 26% με την υψηλότερη παρουσία να ανιχνεύεται στις ανοξικές συνθήκες όπως ήταν 

αναμενόμενο. Τέλος, στις επωάσεις που μελετήθηκαν υπό αναερόβιες και θειικοαναγωγικές 
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συνθήκες φάνηκε ότι το ποσοστό των αρχαίων αυξήθηκε από 10%, που μετρήθηκε στο 

αρχικό και στο αερόβιο ίζημα, φτάνοντας περίπου το 30%.  
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Σχήμα 9.9: Ποσοστό του γένους ή της κλάσης που εξετάζεται (target) προς το σύνολο των μικροοργανισμών (target/DAPI) που αναγνωρίστηκαν στο αρχικό 

δείγμα του ιζήματος του ποταμού και του ιζήματος από τους μικρόκοσμους υπό τις διαφορετικές συνθήκες οξειδοαναγωγής (αερόβιες, ανοξικές, 

αναερόβιες και θειικοαναγωγικές). 
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Συγκρίνοντας τα πειραματικά αποτελέσματα από τις διαφορετικές συνθήκες 

οξειδοαναγωγής, είναι ξεκάθαρο ότι η υδρόλυση ήταν αμελητέα (p> 0,05) για όλες τις υπό 

μελέτη ενώσεις. Όσον αφορά τη διεργασία της προσρόφησης στο ίζημα, για τα NSAIDs ήταν 

αργή και περιορισμένη, καθιστώντας τη βιομετατροπή ως κυρίαρχο μηχανισμό μείωσης των 

ουσιών αυτών, είτε παρουσία είτε απουσία οξυγόνου. Από την άλλη πλευρά, στα EDCs, 

φαίνεται ότι η προσρόφηση έπαιξε σημαντικό ρόλο, μειώνοντας τη συγκέντρωσή τους από 

την υγρή φάση, ενώ δεν παρατηρήθηκαν σημαντικές διαφορές μεταξύ τόσο των αερόβιων 

όσο και των αναερόβιων συνθηκών. Επιπλέον, από τα πειράματα με το βιολογικά ενεργό 

σύστημα νερού ποταμού και ιζήματος, φάνηκε ότι ο ρυθμός βιομετασχηματισμού όλων των 

ενώσεων μειώθηκε υπό συνθήκες απουσίας οξυγόνου συγκριτικά με τις αερόβιες (Πίνακες 

9.5 και 9.6).  

Πιο αναλυτικά, για τα EDCs, υπό αναερόβιες συνθήκες δεν παρατηρήθηκε σημαντική 

μικροβιακή αποδόμηση για σχεδόν τρείς εβδομάδες, ενώ αντιθέτως, σημαντική αερόβια 

αποδόμηση παρατηρήθηκε μέσα στις πρώτες μέρες. Οι αξιοσημείωτα υψηλότεροι ρυθμοί 

βιομετατροπής των συνθετικών οργανικών ενώσεων, και ειδικότερα των φαινολών, 

παρουσία οξυγόνου, σε εδάφη, σε ιζήματα και σε λάσπες από ΕΕΛ, έχουν αναφερθεί και από 

άλλους ερευνητές στη βιβλιογραφία (Ying & Kookana, 2003, Ferguson & Brownawell, 

2003,Ying et al. 2007, Bradley et al. 2008, Lu et al. 2009, Kim & Cunningham, 2014, Bradley et 

al. 2016). 

Αντίστοιχα αποτελέσματα παρατηρήθηκαν και για τα NSAIDs, όπου φάνηκε ότι ο ρυθμός 

βιολογικού μετασχηματισμού τους αναστέλλεται υπό την απουσία οξυγόνου συγκριτικά με 

τις αερόβιες συνθήκες. Ο βραδύτερος ρυθμός μετασχηματισμού της NPX υπό ανοξικές 

συνθήκες έχει περιγραφεί και από τους Durán-Álvarez et al. (2015) από εργασία που έκαναν 

με αφιλτράριστα λύματα και επιφανειακά ύδατα. Αντιστοίχως, και η IBU έδειξε να 

επηρεάζεται έντονα από τις διαφορετικές συνθήκες οξειδοαναγωγής, αφού υπό αερόβιες 

συνθήκες παρουσίασε υψηλό ποσοστό απομάκρυνσης (90% την ημέρα 6) ενώ υπό 

αναερόβιες συνθήκες η απομάκρυνσή του ήταν σημαντικά μικρότερη (40% την ημέρα 6, 

Σχήμα Α.12, Παράρτημα Α). Τα παραπάνω ευρήματα είναι σε συμφωνία με αποτελέσματα 

από προηγούμενες εργασίες που πραγματοποιήθηκαν με ιζήματα υγροτόπων και λάσπες 

από ΕΕΛ, όπου ο ρυθμός μετασχηματισμού οργανικών μικρορύπων ήταν βραδύτερος υπό 

ανοξικές, αναερόβιες και θειικοαναγωγικές συνθήκες (Zwiener & Frimmel, 2003, Joss et al., 

2004, Suarez et al., 2010, Conkle et al., 2012). Τέλος, η DCF ήταν η πλέον σταθερή ουσία από 

τα NSAIDs, αφού η απομάκρυνσή της μετά από 21 ημέρες επώασης υπό αερόβιες συνθήκες 

(αφαιρώντας το ποσοστό που αντιστοιχεί στην αβιοτική απομάκρυνση) ήταν περίπου 40% 
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ενώ υπό αναερόβιες συνθήκες η μείωσή της έφτασε μόλις το 20% (Σχήμα Α.12, Παράρτημα 

Α) υποδηλώνοντας ότι η απομάκρυνση της ένωσης καθοδηγείται κυρίως από αβιοτικές 

διεργασίες. 

Θα πρέπει να σημειωθεί ότι τα αερόβια πειράματα νερού ποταμού και ιζήματος 

προσομοιώνουν το στρώμα του ιζήματος που βρίσκεται στη διεπιφάνεια νερού/ιζήματος 

ενός αεριζόμενου υδατικού συστήματος, ενώ τα αναερόβια πειράματα αντιπροσωπεύουν 

είτε ένα κακώς αναμειγνυόμενο αργά κινούμενο ποτάμι το οποίο δέχεται σημαντική 

οργανική ρύπανση, είτε στρώματα ιζήματος κάτω από το αερόβιο στρώμα. Βάσει των 

αποτελεσμάτων της παρούσας διατριβής και της ήδη υπάρχουσας βιβλιογραφίας, μπορεί να 

εξαχθεί το συμπέρασμα ότι η μείωση των ενώσεων επηρεάζεται σε σημαντικό βαθμό από τα 

ειδικά χαρακτηριστικά του υδάτινου σώματος. Το pH, η θερμοκρασία, η συγκέντρωση 

οργανικής ύλης και το επίπεδο αερισμού των ιζημάτων καθορίζουν και επηρεάζουν τη 

φυσικοχημική συμπεριφορά καθώς και τη μικροβιακή δραστηριότητα σε ένα σύστημα, και 

συνεπώς είτε ενισχύεται είτε μειώνεται ο ρυθμός αποδόμησης των ενώσεων. Σε συμφωνία 

με τα παραπάνω, οι Kunkel & Radke (2008) αναφέρουν ότι ο ρυθμός βιομετασχηματισμού 

των συνθετικών οργανικών ενώσεων μειώνεται όταν η ανταλλαγή νερού μεταξύ της 

διεπιφάνειας νερού/ιζήματος είναι αργή, προκαλώντας έτσι την ταχεία εδραίωση 

αναερόβιων συνθηκών στο ίζημα.  

Επιπροσθέτως, σημαντική παράμετρο για την άμεση και αποτελεσματική διάσπαση των 

ενώσεων αποτελεί η ποικιλομορφία και η ποσότητα των μικροβιακών κοινοτήτων που 

υπάρχουν στα ιζήματα. Προς επίρρωση των ανωτέρω οι Lu et al. (2009) έδειξαν ότι οι 

διαφορές στη μικροβιακή κοινότητα μεταξύ διαφορετικών σημείων δειγματοληψίας κατά 

μήκος του ίδιου ποταμού οδήγησαν σε διαφορετικές ικανότητες βιομετασχηματισμού, 

παρατηρώντας ότι τα ιζήματα των ρηχών νερών παρουσίασαν υψηλότερη ικανότητα 

αποδόμησης συγκριτικά με εκείνα των βαθύτερων. Από την άλλη πλευρά ωστόσο, σε 

αντίστοιχη μελέτη τους, οι Bradley et al. (2008) έδειξαν ότι δεν υπήρχαν σημαντικές 

διαφοροποιήσεις στην αποτελεσματική αερόβια αποικοδόμηση της NP, χρησιμοποιώντας 

ιζήματα ποταμών από διαφορετικές γεωγραφικές περιοχές. Αυτά τα αποτελέσματα, 

ενδέχεται να οφείλονται στην παρουσία εγκλιματισμένων μικροοργανισμών σε όλα τα 

δείγματα ιζημάτων, τα οποία παρότι δεν ήταν σε άμεση επίδραση από την απόρριψη 

λυμάτων, εντούτοις βρίσκονταν σε αστικά ποτάμια και ρέματα και συνεπώς υπήρχε μεγάλη 

πιθανότητα να είναι εκτεθειμένα σε ανθρωπογενείς δραστηριότητες (Bradley et al., 2008). 

Τέλος, η σημασία της ποικιλομορφίας των μικροοργανισμών στη βιομετατροπή των 

οργανικών μικρορύπων έχει επίσης αναφερθεί σε μονάδες επεξεργασίας λυμάτων, όπου ο 
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μεγαλύτερος χρόνος παραμονής στερεών επιτρέπει τον εμπλουτισμό των βακτηρίων που 

αναπτύσσονται με αργούς ρυθμούς και κατά συνέπεια δημιουργείται μια πιο ποικίλη 

βιοκοινότητα η οποία ενισχύει τη βιομετατροπή (Clara et al. 2005). 

 

9.5 Τύχη των EDCs και NSAIDs στο περιβάλλον 

Ο μετασχηματισμός των υπό μελέτη ενώσεων και άλλων οργανικών ουσιών στα φυσικά 

νερά είναι ένας συνδυασμός επιμέρους διεργασιών απομείωσης, όπως η υδρόλυση, η 

προσρόφηση, η βιοαπομάκρυνση και, στην περίπτωση των επιφανειακών υδάτων, η 

πτητικοποίηση και η φωτοδιάσπαση. Σε συνθήκες πεδίου, όλες αυτές οι διεργασίες 

λαμβάνουν χώρα ταυτόχρονα και για αυτό εκτελέστηκαν ξεχωριστά πειράματα ώστε να 

συντεθεί η ολοκληρωμένη εικόνα. Εργασίες που έχουν δημοσιευτεί μέχρι σήμερα σχετικά με 

τη μείωση των συνθετικών οργανικών ενώσεων κατά μήκος ποταμών ή ρεμάτων, 

συσχετίζουν τους δυνητικούς μηχανισμούς απομάκρυνσης με αρκετές παραμέτρους, όπως η 

υδρολογία, η θολότητα και η διαπερατότητα του νερού στο φως, το υδραυλικό καθεστώς, οι 

αλληλεπιδράσεις στη διεπιφάνεια νερού-ιζήματος, η θερμοκρασία και η δομή των 

μικροβιακών κοινοτήτων που υπάρχουν (Lu et al. 2009, Radke et al. 2010, Lewandowski et al. 

2011, Xu et al., 2011, Kunkel and Radke, 2012, Arlos et al. 2014, Burke et al. 2014, Grenni et 

al., 2014, Radke & Maier, 2014, Roberts et al. 2016). 

Λαμβάνοντας υπόψη τα παραπάνω και για να κατανοηθούν πληρέστερα οι μηχανισμοί 

που διέπουν την τύχη των υπό μελέτη ουσιών στα επιφανειακά ύδατα, συνδυάστηκαν τα 

αποτελέσματα από τα διαφορετικά πειράματα που πραγματοποιήθηκαν στην παρούσα 

διατριβή και έχουν ήδη παρουσιασθεί. Για λόγους καλύτερης εποπτείας, αναφέρονται εκ 

νέου περιληπτικά οι πειραματικές συνθήκες της μελέτης φωτοδιάσπασης, η οποία διεξήχθη 

στην Αθήνα υπό φυσική ηλιακή ακτινοβολία (γεωγραφικό πλάτος 37° 58° Ν, υψόμετρο 160 

m από την επιφάνεια της θάλασσας) για μια πειραματική περίοδο 17 ημερών συνεχούς 

έκθεσης κατά τη διάρκεια θερινής και χειμερινής περιόδου, με σκοπό να διερευνηθεί η 

επίδραση της εποχικότητας στη διάσπαση των ενώσεων. Η μέση ηλιακή ακτινοβολία το 

μεσημέρι κατά τη διάρκεια της πρώτης και της δεύτερης περιόδου έκθεσης ήταν 851 ± 175 

W m-2 και 310 ± 163 W m-2, αντίστοιχα, ενώ ο συνολικός χρόνος έκθεσης ανά ημέρα ήταν 

περίπου 13.5 ώρες και 9 ώρες, αντίστοιχα. Τα πειράματα έκθεσης διεξήχθησαν σε γυάλινους 

κυλινδρικούς περιέκτες με ρυθμισμένο υπερκάθαρο νερό (ρΗ 7.0 ± 0.2) για να αποκλεισθούν 

τυχόν επιδράσεις αιωρούμενων στερεών και διαλυμένων ουσιών στην παρατηρούμενη 

ταχύτητα άμεσης φωτόλυσης. 
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Στα Σχήματα 9.10 και 9.11 παρουσιάζεται η συμβολή κάθε επιμέρους διεργασίας στο 

συνολικό ποσοστό μείωσης της κάθε υπό μελέτη ένωσης, για τις αερόβιες συνθήκες κατά τη 

διάρκεια μιας (1) ημέρας την θερινή και την χειμερινή περίοδο. Το ποσοστό της αποδόμησης 

που αποδίδεται στους διαφορετικούς μηχανισμούς, όπως παρουσιάζεται στα Σχήματα 9.10 

και 9.11, έχει υπολογιστεί μέσω του συνδυασμού των πειραματικών αποτελεσμάτων που 

αφορούν στην προσρόφηση και στη βιοαπομάκρυνση των ενώσεων και των ρυθμών 

φωτοδιάσπασής τους, όπως αυτοί εκτιμήθηκαν από τις προηγούμενες σειρές πειραμάτων 

κατά τις διαφορετικές συνθήκες ακτινοβόλησης. Πιο συγκεκριμένα, τα αποτελέσματα που 

αφορούν στην ποσοστιαία απομάκρυνση κάθε ένωσης αναφορικά με την προσρόφηση 

προκύπτουν από τα αβιοτικά συστήματα νερού/ιζήματος μετά από χρόνο επώασης t = 1 d, 

ενώ τα ποσοστά μείωσης που αφορούν στη βιοαπομάκρυνση, για τον ίδιο χρόνο (t = 1 d), 

έχουν υπολογιστεί με αφαίρεση ΔCTOTAL - ΔCABIOTIC όπως περιγράφηκε σε προηγούμενη 

ενότητα. Επιπροσθέτως, η ποσοστιαία μείωση λόγω φωτοδιάσπασης έχει υπολογιστεί 

χρησιμοποιώντας τις σταθερές ρυθμού φωτόλυσης της κάθε ένωσης ξεχωριστά λαμβάνοντας 

υπόψιν το διαφορετικό χρόνο έκθεσης για μία (1) καλοκαιρινή και χειμερινή ημέρα (13.5 h 

και 9 h ακτινοβόλησης αντίστοιχα). Περαιτέρω λεπτομερή αποτελέσματα σχετικά με την 

ποσοστιαία συνεισφορά των ξεχωριστών διεργασιών στη μείωση όλων των ενώσεων υπό 

συνθήκες απουσίας οξυγόνου κατά τις δύο περιόδους του έτους είναι διαθέσιμα στα 

Σχήματα Α.13-Α.18 (Παράρτημα Α). 

Σε ότι αφορά τα EDCs, σύμφωνα με τα αποτελέσματα που παρουσιάζονται στο Σχήμα 

9.10, φαίνεται ότι υπό αερόβιες συνθήκες η NP και η TCS, ενώσεις με μέτρια και υψηλή 

φωτοαντιδραστικότητα αντίστοιχα, μετασχηματίζονται κυρίως μέσω φωτόλυσης και παρά 

τον υψηλό ρυθμό βιοαπομάκρυνσης που παρουσίασαν υπό αερόβιες, η βιομετατροπή 

καθίσταται μάλλον μικρής σημασίας διεργασία συγκριτικά με τις αβιοτικές διεργασίες 

(φωτοδιάσπαση-προσρόφηση). Ωστόσο, αυτό δεν ισχύει για τα φωτοσταθερά και χαμηλής 

φωτοευαισθησίας EDCs (NP1EO, NP2EO και BPA), όπου κυρίαρχοι μηχανισμοί 

απομάκρυνσης από την υδάτινη στήλη του ποταμού φάνηκε ότι είναι η προσρόφηση και η 

βιοαπομάκρυνση. Επιπλέον, συγκρίνοντας τα αποτελέσματα που προέκυψαν για τις δύο 

διαφορετικές εποχές του έτους, φαίνεται ότι στις φωτοσταθερές ενώσεις όπως είναι και 

αναμενόμενο, η συνεισφορά της φωτόλυσης μειώθηκε με τη μείωση της έντασης της 

ακτινοβολίας (κατά τη διάρκεια της χειμερινής περιόδου) ενώ για τις ουσίες που δεν είναι 

εύκολα φωτοδιασπάσιμες, οι διαφορές που παρατηρούνται είναι μικρές. Επιπλέον, βάσει 

των αποτελεσμάτων που δίνονται στα Σχήματα Α.13-Α.15 του Παρατήματος Α, η τύχη των 

EDCs φαίνεται να επηρεάζεται σημαντικά από τις συνθήκες οξειδοαναγωγής, μειώνοντας 
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δραστικά την ποσοστιαία συνεισφορά του βιομετασχηματισμού υπό συνθήκες απουσίας 

οξυγόνου, αυξάνοντας παράλληλα σημαντικά το ποσοστό της μάζας των ενώσεων που 

παραμένει στην υγρή φάση. Συμπερασματικά, προκύπτει ότι η παρουσία αναερόβιων 

συνθηκών είχε σαν αποτέλεσμα την επικράτηση της προσρόφησης ως κυρίαρχο μηχανισμό 

μείωσης για τις φωτοσταθερές ενώσεις, ενώ για την NP και την TCS που παρουσίασαν σχετική 

φωτοευαισθησία, ο συνδυασμός της φωτόλυσης μαζί με την προσρόφηση αποτέλεσαν τις 

επικρατούσες διεργασίες απομάκρυνσης.  

Σύμφωνα με τα αποτελέσματα που παρουσιάζονται στο Σχήμα 9.11 για τα NSAIDs, ο 

κυρίαρχος μηχανισμός μετασχηματισμού της KTP, της NPX και της DCF στο υδάτινο 

περιβάλλον είναι η φωτόλυση. Πιο αναλυτικά, παρά το σημαντικό ρυθμό βιοαπομάκρυνσης 

που παρατηρήθηκε για τις συγκεκριμένες ουσίες υπό αερόβιες συνθήκες, εντούτοις λόγω της 

έντονης φωτοαστάθειας που παρουσίασαν, η βιοδιάσπαση φάνηκε ότι αποτελεί αμελητέα 

διαδικασία συγκριτικά με τη φωτοδιάσπαση. Εξαίρεση αποτέλεσε η IBU, η οποία δεν 

προσροφάται στο ίζημα και είναι πολύ σταθερή στην ηλιακή ακτινοβολία, και ως εκ τούτου 

ο κυρίαρχος μηχανισμός απομάκρυνσής της από το νερό υπό αερόβιες συνθήκες φαίνεται 

ότι είναι η βιοδιάσπαση. Αυτό πρακτικά σημαίνει ότι η τύχη της IBU επηρεάζεται έντονα από 

τις συνθήκες οξειδοαναγωγής, δεδομένου ότι ο μετασχηματισμός της αποδίδεται εξ 

ολοκλήρου στη βιοαπομάκρυνση η οποία μειώνεται, κάτω από όλες τις συνθήκες που 

δοκιμάστηκαν, ελλείψει οξυγόνου (Σχήματα Α.16-Α.18 του Παρατήματος Α).  
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Σχήμα 9.10: Η συνεισφορά κάθε μεμονωμένης διαδικασίας στο συνολικό ποσοστό 

απομάκρυνσης των EDCs υπό αερόβιες συνθήκες κατά τη διάρκεια μιας (1) ημέρας την 

θερινή και την χειμερινή περίοδο (α: NP, β: NP1EO, γ: NP2EO, δ: BPA, ε: TCS) 
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Σχήμα 9.11: Η συνεισφορά κάθε μεμονωμένης διαδικασίας στο συνολικό ποσοστό 

απομάκρυνσης των NSAIDs υπό αερόβιες συνθήκες κατά τη διάρκεια μιας (1) ημέρας την 

θερινή και την χειμερινή περίοδο (α: IBU, β: NPX, γ: DCF, δ: KTP) 
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Συμπερασματικά και για τις δύο ομάδες ενώσεων τα αποτελέσματα καταδεικνύουν ότι 

οι διεργασίες που λαμβάνουν χώρα στα υδάτινα σώματα και καθορίζουν τη μείωση των 

μικρορύπων, είναι δυναμικές και ενδέχεται να ποικίλουν εποχιακά και γεωγραφικά, ως 

αποτέλεσμα υδροκλιματικών, υδροβιολογικών, υδρολογικών και ποιοτικών 

χαρακτηριστικών των υδάτινων σωμάτων. Τέλος, παρά το γεγονός ότι οι υπό μελέτη ενώσεις 

παρουσιάζουν υψηλούς ρυθμούς και ποσοστά μετασχηματισμού στα φυσικά νερά, 

εντούτοις πολλές ερευνητικές εργασίες επιβεβαιώνουν τη συχνή ανίχνευση και την επίμονη 

παρουσία τους στο υδάτινο περιβάλλον (Kolpin et al. 2002, Loos et al. 2009, Osorio et al., 

2012, Azzouz & Ballesteros, 2013, Esteban et al. 2014, Garrido et al. 2016, Jin & Zhu et al. 

2016, Xu et al. 2016). Αυτό πιθανώς να αποδίδεται στη διαρκή και σταθερή διάθεση των 

μικρορύπων μέσω των απορρίψεων επεξεργασμένων υγρών αποβλήτων, κάτι που έχει ως 

αποτέλεσμα την «ψευδο-επίμονη» παρουσία τους στο υδάτινο περιβάλλον, παρόλο που οι 

χρόνοι ημιζωής τους είναι μικροί (Daughton, 2003, Caracciolo et al., 2015). 

 

9.6 Συμπεράσματα 

Από τις σειρές των πειραμάτων που πραγματοποιήθηκαν στην παρούσα διατριβή, και 

αφορούν τη μελέτη της προσρόφησης και της βιοαπομάκρυνσης, φαίνεται ότι η τύχη των 

υπό μελέτη ενώσεων στα επιφανειακά νερά καθορίζεται τόσο από τις φυσικοχημικές 

ιδιότητες των ουσιών όσο και του υδάτινου σώματος, ενώ ο ρυθμός βιομετατροπής τους 

επηρεάζεται έντονα από τις συνθήκες οξειδοαναγωγής που επικρατούσαν στη διεπιφάνεια 

νερού/ιζήματος. Πιο αναλυτικά, τα αποτελέσματα από τα συγκεκριμένα πειράματα, σε ότι 

αφορά στα EDCs που μελετήθηκαν, καταδεικνύουν ότι αυτά απομακρύνονται γρήγορα από 

την υγρή φάση υπό αερόβιες συνθήκες, με σχετικά υψηλούς ρυθμούς προσρόφησης και 

βιομετασχηματισμού, ενώ για τα NSAIDs η απομάκρυνση οφείλεται κυρίως στη 

βιομετατροπή και η προσρόφηση δεν διαδραματίζει σημαντικό ρόλο. Ωστόσο, όταν 

επικρατούν συνθήκες απουσίας διαλυμένου οξυγόνου (ανοξικές, αναερόβιες και 

θειικοαναγωγικές), η βιοαπομάκρυνση μειώνεται δραματικά, υποδεικνύοντας την αναστολή 

της ικανότητας των μικροοργανισμών να διασπάσουν την πλειοψηφία των ενώσεων. Αυτό 

οδηγεί στο συμπέρασμα ότι ο ρυθμός βιοαπομάκρυνσης στο ίζημα μπορεί να ενισχυθεί 

κυρίως με την επικράτηση αερόβιων συνθηκών στον πυθμένα του υδάτινου σώματος.  

Επιπλέον, η παρουσία οξυγόνου και κατ’ επέκταση η ποικιλομορφία των 

μικροοργανισμών που αναπτύσσονται και επικρατούν στο ίζημα, παίζει σημαντικό ρόλο στην 

οδό αποδόμησης των μικρορύπων στο υδάτινο σώμα, αφού η συνεισφορά κάθε 
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διαφορετικού μηχανισμού μείωσης μεταβάλλεται ανάλογα με τις οξειδοαναγωγικές 

συνθήκες που επικρατούν, επηρεάζοντας εάν οι κυρίαρχες διεργασίες απομάκρυνσης είναι 

αβιοτικές (προσρόφηση ή/και φωτόλυση) ή βιοτικές. Πιο συγκεκριμένα, οι ενώσεις με μέτρια 

έως χαμηλή φωτοαντιδραστικότητα φαίνεται ότι μειώνονται κατά κύριο λόγο μέσω της 

προσρόφησης, για την πλειοψηφία των EDCs, και του βιολογικού μετασχηματισμού, για το 

IBU, υπό αερόβιες συνθήκες, ενώ το αντίστροφο ισχύει όταν επικρατούν αναερόβιες 

συνθήκες όπου κυριαρχούν κατά κύριο λόγο μόνο οι αβιοτικοί μηχανισμοί για όλες τις 

μελετώμενες ενώσεις. Αντιθέτως, αυτό δεν ισχύει για τις ενώσεις που αποδεικνύονται 

ιδιαιτέρως φωτοενεργές, καθώς θεωρώντας ότι στις συνθήκες πεδίου τα επιφανειακά νερά 

εκτίθενται στο ηλιακό φως για μεγάλες περιόδους, η κυρίαρχη διεργασία μείωσης είναι η 

φωτόλυση υπό όλες τις μελετώμενες συνθήκες οξειδοαναγωγής.  

 

 

 





 

 
 

 

 

 

 

 

 

 

ΙV. ΣΥΜΠΕΡΑΣΜΑΤΑ - ΠΡΟΤΑΣΕΙΣ ΓΙΑ ΠΕΡΑΙΤΕΡΩ ΕΡΕΥΝΑ 
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10.1 Σύνοψη και Τελικά Συμπεράσματα 

Στόχος της παρούσας διδακτορικής διατριβής είναι η μελέτη της συμπεριφορά δύο 

κατηγοριών συνθετικών οργανικών ενώσεων (ενδοκρινικοί διαταράκτες και φαρμακευτικές 

ενώσεις) κατά την απολύμανση των δευτεροβάθμια επεξεργασμένων λυμάτων και κατά τη 

διάθεσή τους στο υδάτινο περιβάλλον. Με βάση τα αποτελέσματα και την ανάλυση που 

προηγήθηκε έχουν προκύψει τα ακόλουθα βασικά συμπεράσματα: 

 

Συμπεριφορά των EDCs και NSAIDs κατά την απολύμανση σε ΕΕΛ 

Στην παρούσα διατριβή μελετήθηκαν δύο από τις πιο διαδεδομένες μεθόδους 

απολύμανσης των δευτεροβάθμια επεξεργασμένων λυμάτων, η χλωρίωση και η υπεριώδης 

ακτινοβολία. Από τα πειράματα διαπιστώθηκε ότι καμία από τις δύο μεθόδους δεν μπορεί 

να αποτελέσει αξιόπιστη λύση για την πλήρη απομάκρυνση των υπό εξέταση ουσιών από τις 

ΕΕΛ. Σε ότι αφορά στη χλωρίωση, φάνηκε ότι αν και κάποιες από τις ενώσεις παρουσίασαν 

ικανοποιητική απομάκρυνση για τις συνήθεις χρησιμοποιούμενες δόσεις χλωρίου (30 – 150 

mg Cl2 L-1) ωστόσο αρκετές εμφάνισαν μέτρια ή και χαμηλή αντιδραστικότητα. Σε γενικές 

γραμμές, οι ενώσεις, BPA, TCS, NPX και DCF, κατέγραψαν υψηλή απομάκρυνση (>70%) σε 

όλες τις συνθήκες που μελετήθηκαν (χρόνου επαφής και συγκέντρωσης υπολειμματικού 

χλωρίου), ενώ χαμηλή αποτελεσματικότητα είχε η χλωρίωση στην απομάκρυνση της IBU, της 

KTP και των NPnEOs. Από τα ειδικότερα πειράματα που πραγματοποιήθηκαν προέκυψε ότι: 

1. Ο κρίσιμος παράγοντας που καθορίζει την αποτελεσματικότητα της 

χλωρίωσης ως προς την απομάκρυνση των υπό εξέταση ουσιών είναι ο 

χρόνος επαφής τους με το χλώριο και όχι η αρχική δόση οξειδωτικού που 

εφαρμόζεται.  

2. Η μείωση των συγκεντρώσεων των ενώσεων μέσω χλωρίωσης, επηρεάζεται 

κυρίως από το pH των λυμάτων, το οποίο καθορίζει τόσο την κυρίαρχη μορφή 

των ουσιών στο διάλυμα όσο και την κυρίαρχη μορφή του χλωρίου σε αυτό.  

3. Η επίδραση της συγκέντρωσης των αιωρούμενων στερεών στην απόδοση της 

διεργασίας εξαρτάται σημαντικά από τα φυσικοχημικά χαρακτηριστικά των 

υπό μελέτη ενώσεων και πιο συγκεκριμένα από την τάση που αυτά 

παρουσιάζουν να προσροφώνται στη σωματιδιακή φάση.  

4. Ο σχηματισμός των παραπροϊόντων χλωρίωσης των NP, BPA και DCF εξαρτάται 

από το χρόνο αντίδρασης με το οξειδωτικό. Αναλυτικότερα, παρατηρήθηκε ότι 

αν και το μεγαλύτερο μέρος της οξείδωσης των μητρικών ενώσεων 
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ολοκληρώνεται από τα πρώτα κιόλας λεπτά της αντίδρασης, εντούτοις το 

χρονικό προφίλ σχηματισμού των παραπροϊόντων υποδηλώνει ότι αυτά 

συνεχίζουν να παράγονται ακόμα και πέρα από αυτό το χρονικό πλαίσιο, 

κυρίως λόγω του περαιτέρω μετασχηματισμού τους σε άλλες ενώσεις. 

 

Σε ότι αφορά στα πειράματα που πραγματοποιήθηκαν με την εφαρμογή της 

υπεριώδους ακτινοβολίας φάνηκε ότι, για δόσεις που συνήθως υιοθετούνται για την 

καταστροφή των παθογόνων μικροοργανισμών από τα δευτεροβάθμια επεξεργασμένα 

λύματα (10-80 mW sec cm-2), δεν είναι αποτελεσματική στην απομάκρυνση της πλειοψηφίας 

των υπό εξέταση ενώσεων. Μοναδικές εξαιρέσεις αποτέλεσαν οι φαρμακευτικές ουσίες DCF 

και KTP, ενώ ακόμη και μετά την εφαρμογή υψηλοτέρων δόσεων ακτινοβολίας (1000 mW 

sec cm-2) η διάσπαση για τις περισσότερες από τις μελετώμενες ενώσεις παρέμεινε ελάχιστη. 

Από τα επιμέρους πειράματα που διεξήχθησαν προέκυψε ότι: 

1. Τα χαρακτηριστικά των λυμάτων, και πιο συγκεκριμένα το pH, η παρουσία 

αιωρούμενων στερεών και διαλυμένης οργανικής ύλης, σε εύρος 

συγκεντρώσεων που είναι πιθανό να ανιχνευθούν σε δευτεροβάθμια 

επεξεργασμένα λύματα, δεν επηρεάζουν την απόδοση της υπεριώδους 

ακτινοβολίας ως προς την απομάκρυνση των έτσι κι αλλιώς, έντονα 

φωτοασταθών (KTP) όσο και των φωτοσταθερών ενώσεων (IBU, NPX, BPA, 

NPnEOs). Μόνο η TCS φάνηκε να επηρεάζεται από το διαφορετικό pH των 

λυμάτων, αφού παρουσίασε υψηλότερο ρυθμό φωτόλυσης για pH 8 συγκριτικά 

με τις χαμηλότερες τιμές, γεγονός που οφείλεται στις φυσικοχημικές ιδιότητές 

της, και πιο συγκεκριμένα στις ιδιότητες απορρόφησης υπεριώδους 

ακτινοβολίας οι οποίες μεταβάλλονται ανάλογα με το βαθμό ιονισμού των 

ουσιών.  

2. Από τη μελέτη σχηματισμού των παραπροϊόντων της DCF συναρτήσει του 

χρόνου ακτινοβόλησης, φάνηκε ότι δημιουργούνται μια σειρά από προϊόντα 

άμεσης φωτόλυσης τα οποία ενδεχομένως οφείλονται στη διάσπαση τόσο της 

DCF όσο και στην περαιτέρω διάσπαση των ίδιων των παραπροϊόντων της. 

 

 

Συμπεριφορά των EDCs και NSAIDs κατά τη διάθεσή τους στο υδάτινο περιβάλλον 

Στην παρούσα διατριβή πραγματοποιήθηκαν πειράματα για τη διερεύνηση της τύχης 

των EDCs και NSAIDs μετά τη διάθεσή τους μέσω επεξεργασμένων υγρών αποβλήτων σε 
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φυσικό υδάτινο σώμα, εκτιμώντας το ρόλο των διαφορετικών βιοτικών και αβιοτικών 

διεργασιών που πιθανόν λαμβάνουν χώρα σε αυτό. Αναλυτικότερα, μελετήθηκε η 

συνεισφορά της φωτοδιάσπασης, της προσρόφησης και της βιοαπομάκρυνσης στη μείωση 

των ουσιών από την υδάτινη στήλη. Σε ότι αφορά στη φωτοδιάσπαση των υπό μελέτη 

ενώσεων, παρατηρήθηκε υψηλή απομάκρυνση για τις KTP, DCF, NPX και TCS, οι οποίες είναι 

έντονα φωτοασταθείς ενώσεις ενώ, αντιθέτως, μεγάλη σταθερότητα στη διεργασία 

παρουσίασαν οι ενώσεις IBU, BPA, NP1EO και NP2EO. Επιπροσθέτως, από τα επιμέρους 

πειράματα που πραγματοποιήθηκαν, τα κυριότερα συμπεράσματα που προέκυψαν είναι ότι:  

1. Η αποτελεσματικότητα της φωτόλυσης και ο χρόνος ημιζωής των υπό μελέτη 

ενώσεων εξαρτώνται σημαντικά τόσο από το φάσμα απορρόφησης των 

ουσιών, δηλαδή την ικανότητά τους να απορροφούν ενέργεια στο μήκος 

κύματος του ηλιακού φωτός, όσο και από την ένταση της προσπίπτουσας 

ηλιακής ακτινοβολίας, αφού όπως παρατηρήθηκε, κατά τη διάρκεια της 

χειμερινής περιόδου οι ρυθμοί άμεσης φωτόλυσης ήταν μικρότεροι συγκριτικά 

με αυτούς που καταγράφηκαν κατά τη θερινή περίοδο που η ηλιακή 

ακτινοβολία είναι εντονότερη.  

2. Επίσης, παρατηρήθηκε ότι η επίδραση που έχει, στην απόδοση της 

φωτοδιάσπασης, η τιμή του pH που επικρατεί στο διάλυμα, εξαρτάται από τα 

φυσικοχημικά χαρακτηριστικά της εκάστοτε ένωσης και πιο συγκεκριμένα από 

τη σταθερά διάστασης της ουσίας (pKa). Πιο αναλυτικά, για τις τιμές pH που 

εξετάστηκαν (6, 7 και 8), και είναι πιθανότερο να επικρατούν σε φυσικούς 

αποδέκτες, η πλειοψηφία των ενώσεων που μελετήθηκαν δεν παρουσίασε 

καμία σημαντική μεταβολή στο ρυθμό διάσπασης. Εξαίρεση αποτέλεσε η TCS, 

στην οποία η αύξηση του pH επέφερε σημαντικές μεταβολές στην απομάκρυνσή 

της καταγράφοντας υψηλότερο ρυθμό άμεσης φωτόλυσης σε τιμές pH 

μεγαλύτερες της τιμής pKa της ουσίας. Σε τιμές pH μεγαλύτερες της τιμής pKa 

της TCS, η ουσία κυριαρχεί στην ιονισμένη, και συνεπώς στην πιο 

φωτοαντιδραστική, μορφή της.  

3. Επιπλέον, μελετήθηκε η επίδραση της παρουσίας φωτοευαισθητοποιητών οι 

οποίοι είναι πιθανό να υπάρχουν σε έναν φυσικό υδάτινο αποδέκτη, όπως είναι 

τα χουμικά οξέα και τα νιτρικά ιόντα. Από τα πειράματα αυτά φάνηκε ότι οι 

φωτοευαισθητοποιητές μπορούν να μεταβάλλουν, αφενός το ρυθμό άμεσης 

φωτόλυσης των ενώσεων δρώντας ως εσωτερικά φίλτρα επικαλύπτοντας το 

φάσμα απορρόφησής τους και αφετέρου το ρυθμό έμμεσης φωτόλυσης μέσω 
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της δράσης τους ως φωτοευαισθητοποιητές, δηλαδή με τη διάσπαση ή/και τη 

διέγερσή τους σε πιο αντιδραστικές μορφές. Τέλος, τα αποτελέσματα των 

πειραμάτων ακτινοβόλησης παρουσία φωτοευαισθητοποιητών έδειξαν ότι οι 

έμμεσες φωτοχημικές διεργασίες είναι λιγότερο αποτελεσματικές και δεν 

μπορούν να ανταγωνιστούν με την άμεση φωτόλυση, και ειδικότερα στην 

περίπτωση των φωτοαντιδραστικών ενώσεων.  

 

Στη συνέχεια αναφέρονται επιγραμματικά τα κυριότερα συμπεράσματα που 

προέκυψαν από τα πειράματα που αφορούν τη μελέτη της συνεισφοράς της προσρόφησης 

και της βιοαπομάκρυνσης στη μείωση των επιλεγμένων ουσιών από την υδάτινη στήλη 

(αποκλείοντας το μηχανισμό της φωτοδιάσπασης), παρουσία διαφορετικών συνθήκων 

οξειδοαναγωγής (αερόβιες, ανοξικές, αναερόβιες και θειικοαναγωγικές):  

1. Η τύχη των υπό μελέτη ενώσεων στα επιφανειακά νερά καθορίζεται τόσο από 

τις φυσικοχημικές ιδιότητες της εκάστοτε ουσίας όσο και του υδάτινου 

σώματος, ενώ ο ρυθμός βιολογικού μετασχηματισμού τους επηρεάζεται 

έντονα από τις αλληλεπιδράσεις και τις συνθήκες οξειδοαναγωγής που 

επικρατούν στη διεπιφάνεια νερού/ιζήματος. Αναλυτικότερα, τα 

αποτελέσματα για τις δύο ομάδες ενώσεων που μελετήθηκαν έδειξαν ότι, τα 

EDCs απομακρύνονται με σχετικά υψηλούς ρυθμούς από την υγρή στήλη 

μέσω της προσρόφησης και της βιοαπομάκρυνσης, ενώ σε ότι αφορά στα 

NSAIDs η απομάκρυνση οφείλεται κατά κύριο λόγο στη βιομετατροπή, αφού 

οι συγκεκριμένες ενώσεις δεν προσροφώνται σε σημαντικό βαθμό στο ίζημα.  

2. Επιπλέον, αναφορικά με τα επιμέρους πειράματα που διεξήχθησαν 

προκειμένου να μελετηθεί η επίδραση των διαφορετικών συνθηκών 

οξειδοαναγωγής που ενδέχεται να επικρατούν σε ένα φυσικό υδάτινο σώμα 

ή/και στα διαφορετικά στρώματα του ιζήματος, παρατηρήθηκε ότι η 

βιοαπομάκρυνση των υπό μελέτη ενώσεων μειώνεται δραματικά όταν 

εδραιώνονται συνθήκες μειωμένου οξυγόνου συγκριτικά με τις αερόβιες, 

υποδεικνύοντας την μειωμένη ικανότητα της μικροβιακής κοινότητας που 

αναπτύσσεται στο ίζημα κάτω από αυτές τις συνθήκες να διασπά την 

πλειοψηφία των υπό μελέτη ενώσεων.  

 

Εν κατακλείδι, συνδυάζοντας τα αποτελέσματα από τα διαφορετικά και ξεχωριστά 

πειράματα που πραγματοποιήθηκαν για τη μελέτη της συνεισφοράς των βιοτικών και 
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αβιοτικών διεργασιών, τα ευρήματα της παρούσας διατριβής παρέχουν σημαντικές 

πληροφορίες σχετικά με την περιβαλλοντική συμπεριφορά και τύχη των οργανικών 

μικρορύπων στα επιφανειακά υδάτινα σώματα. Πιο συγκεκριμένα, προκύπτει ότι, η 

παρουσία οξυγόνου στο υδάτινο σώμα και η επικράτηση αερόβιων ή αναερόβιων 

συνθηκών στη διεπιφάνεια του συστήματος νερού/ιζήματος παίζει σημαντικό ρόλο στην 

οδό αποδόμησης των μικρορύπων σε έναν φυσικό αποδέκτη, αφού όπως φάνηκε από τα 

πειράματα, οι οξειδοαναγωγικές συνθήκες που επικρατούν ενδέχεται να μεταβάλλουν τη 

συνολική συνεισφορά κάθε μηχανισμού απομάκρυνσης των ενώσεων από την υδάτινη 

στήλη, επηρεάζοντας το εάν οι κυρίαρχες διεργασίες μείωσης είναι οι βιοτικές 

(βιοαπομάκρυνση) ή οι αβιοτικές (προσρόφηση, φωτόλυση). Αναλυτικότερα:  

o Οι ενώσεις που εμφάνισαν μέτρια έως χαμηλή φωτοαντιδραστικότητα (EDCs: 

NP1EO-NP2EO-BPA, NSAIDS: IBU) αποδείχθηκε ότι μειώνονται από την υδάτινη 

στήλη κυρίως μέσω του βιολογικού μετασχηματισμού και της προσρόφησης 

(εκτός από την IBU) όταν επικρατούσαν αερόβιες συνθήκες, ενώ αυτό 

αντιστράφηκε όταν οι επικρατούσες συνθήκες οξειδοαναγωγής ήταν μειωμένου 

οξυγόνου, καθιστώντας τους αβιοτικούς μηχανισμούς κυρίαρχους μηχανισμούς 

μείωσής τους. 

o Αντιθέτως, για τις ενώσεις που φάνηκαν ότι είναι έντονα φωτοασταθείς 

(NSAIDS: NPX-DFC-KTP) αποδεικνύεται ότι η κυρίαρχη διεργασία απομάκρυνσης 

είναι η φωτοδιάσπαση είτε παρουσία είτε απουσία οξυγόνου, ενώ για τις 

φωτοευαίσθητες ενώσεις οι οποίες ωστόσο παρουσίασαν παράλληλα υψηλή 

ικανότητα προσρόφησης στο ίζημα (EDCs: NP-TCS), η φωτόλυση μαζί με την 

προσρόφηση αποτέλεσαν τις επικρατούσες διεργασίες απομάκρυνσης, 

θεωρώντας ότι στις πραγματικές συνθήκες πεδίου τα επιφανειακά ύδατα 

εκτίθενται στην ηλιακή ακτινοβολία για ικανοποιητικό χρόνο.  

Τέλος, από τα παραπάνω ευρήματα συμπεραίνεται ότι ο ρυθμός βιοαπομάκρυνσης που 

παρατηρείται στο ίζημα μπορεί να ενισχυθεί κυρίως με την επικράτηση αερόβιων συνθηκών 

στη διεπιφάνεια νερού/ιζήματος, δηλαδή στον πυθμένα του υδάτινου σώματος. Οι συνθήκες 

που επικρατούν στα ιζήματα ενός ποταμού εξαρτώνται από τα υδρομορφολογικά 

χαρακτηριστικά και τις πιέσεις που δέχεται ο ποταμός, όπως για παράδειγμα  το οργανικό 

φορτίο και το φορτίο αμμωνιακού αζώτου, την ταχύτητα του ποταμού, την σύσταση των 

ιζημάτων, την δημιουργία τύρβης στον πυθμένα του ποταμού, την μεταφορά φερτών, κ.α.  
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10.2 Προτεινόμενη Μελλοντική Έρευνα 

Βασιζόμενοι στα συμπεράσματα της παρούσας διδακτορικής διατριβής για την τύχη των 

ενδοκρινικών διαταρακτών και των αντιφλεγμονωδών φαρμάκων κατά την απολύμανση των 

δευτεροβάθμια επεξεργασμένων λυμάτων και κατά τη διάθεσή τους στο υδάτινο 

περιβάλλον, η έρευνα στο μέλλον θα μπορούσε να κινηθεί σε δύο κατευθύνσεις. Η μία 

αφορά στην ενίσχυση της αποτελεσματικότητας της απομάκρυνσης των συγκεκριμένων 

ουσιών από τις ΕΕΛ μέσω νέων τεχνολογιών, αφού όπως έχει αποδειχθεί οι εγκαταστάσεις 

αποτελούν την κύρια οδό των ρύπων το φυσικό περιβάλλον, και η άλλη αφορά στην 

εμβάθυνση της μελέτη της τύχης των μητρικών ενώσεων αλλά κυρίως των παραπροϊόντων 

τους μετά τη διάθεσή τους στο περιβάλλον.  

Σε ότι αφορά στην τριτοβάθμια επεξεργασία με οξειδωτικές μεθόδους όπως είναι η 

χλωρίωση και η υπεριώδης ακτινοβολία τα αποτελέσματα υποδεικνύουν τη μερική ή πλήρη 

απομάκρυνση συγκεκριμένων συνθετικών ενώσεων. Ωστόσο, η μέτρια αποτελεσματικότητα 

αυτών των μεθόδων και η παράλληλη δημιουργία παραπροϊόντων τοξικότερων από τις 

αρχικές ενώσεις δημιουργεί την ανάγκη για μελέτη νέων, αποτελεσματικότερων και 

ασφαλέστερων τεχνολογιών. Υπό αυτό το πρίσμα, αν και τα τελευταία χρόνια έχει αρχίσει να 

διερευνάται η δυνατότητα απομάκρυνσης των επικίνδυνων μικρορύπων μέσω 

προχωρημένων μεθόδων οξείδωσης, οι οποίες, σε αρκετές περιπτώσεις, καθιστούν εφικτή 

την απομάκρυνση συνθετικών οργανικών ενώσεων, εντούτοις εξακολουθεί να υπάρχει 

πλήρες ή μερικό έλλειμα γνώσης για την τύχη διάφορων οργανικών μικρορύπων κατά την 

επεξεργασία των υγρών αποβλήτων μέσω προχωρημένων μεθόδων οξείδωσης. Αυτό σε 

συνδυασμό με την εξέλιξη της νανοτεχνολογίας αποτελεί σημαντική πρόκληση για τη μελέτη 

της συνδυαστικής χρήσης νανοσωματιδίων με τις ήδη υπάρχουσες και ευρέως 

χρησιμοποιούμενες μεθόδους οξείδωσης (ενδεικτικά πραγματοποίηση δοκιμών με τη χρήση 

συνδυασμού της φωτοκατάλυσης με νανοσωματίδια του οξειδίου του τιτανίου,TiO2, 

υπερήχων με H2O2), για την απαλλαγή των αποβλήτων από μικρορύπους και με στόχο την 

μετέπειτα ασφαλή διάθεση, ανάκτηση και επαναχρησιμοποίησή τους. Επιπλέον, υπάρχει 

σχεδόν πλήρες έλλειμμα δεδομένων σχετικά με τα παραπροϊόντα που σχηματίζουν διάφορες 

κατηγορίες συνθετικών οργανικών ενώσεων κατά την επεξεργασία των λυμάτων μέσω 

προχωρημένων μεθόδων οξείδωσης και ως εκ τούτου, δεν υπάρχουν δεδομένα ούτε για την 

τοξικότητα των παραπροϊόντων τους σε υδρόβιους οργανισμούς μετά τη διάθεσή τους. 

Επιπροσθέτως, σημαντική πρόκληση για μελλοντική έρευνα αποτελούν οι «πράσινες» 

απορρυπαντικές μέθοδοι του πόσιμου νερού και των λυμάτων που βασίζονται στην εξέλιξη 

της νανοτεχνολογίας (ενδεικτικά η σύνθεση νανοσωματίδιων σιδήρου μηδενικού σθένους με 
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τη χρήση φυσικών υλικών ή/και τροφίμων ως αναγωγικούς παράγοντες, π.χ. καφές, πράσινο 

τσάι, κανέλα) και παρουσιάζουν σημαντικά πλεονεκτήματα τα οποία αφορούν κυρίως στην 

ευρύτητα της γκάμας των ουσιών που μπορούν να απομακρύνουν, στο χαμηλό ενεργειακό 

κόστος, στο μικρό περιβαλλοντικό τους αποτύπωμα και τέλος στην απλότητα και την ευκολία 

της ενσωμάτωσης τους στις ήδη υφιστάμενες εγκαταστάσεις επεξεργασίας νερού και 

λυμάτων. 

Τέλος, η μελλοντική έρευνα σχετικά με τη διάθεση των μικρορύπων στο φυσικό 

περιβάλλον θα μπορούσε να αφορά στη μελέτη ως προς την αναγνώριση και τον ποσοτικό 

προσδιορισμό των προϊόντων μετασχηματισμού των μητρικών ενώσεων μετά την είσοδό 

τους στο περιβάλλον. Η διερεύνηση αυτή σε συνδυασμό με αντίστοιχες μελέτες που θα 

εξετάζουν την τοξικότητα των εκάστοτε παραπροϊόντων θα βοηθούσε στην πληρέστερη 

κατανόηση της συμπεριφοράς των μικρορύπων και στην ακριβέστερη εκτίμηση τόσο του 

περιβαλλοντικού κινδύνου, λόγω της παρουσίας τους, όσο και της διαχείρισης 

διακινδύνευσής (ρίσκου) του.  
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A. ΠΑΡΑΡΤΗΜΑ 

 

Σχήμα A.1: Χρονικά προφίλ των αποστειρωμένων πειραμάτων για τα EDCs υπό ανοξικές 

συνθήκες. R2: συντελεστής συσχέτισης, k: σταθερά ρυθμού διάσπασης ψευδο πρώτης 

τάξης (time-1)   
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Σχήμα A.2: Χρονικά προφίλ των αποστειρωμένων πειραμάτων για τα NSAIDs υπό ανοξικές 

συνθήκες. R2: συντελεστής συσχέτισης, k: σταθερά ρυθμού διάσπασης ψευδο πρώτης 

τάξης (time-1)   
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Σχήμα A.3: Χρονικά προφίλ των βιολογικά ενεργών πειραμάτων για τα EDCs υπό ανοξικές, 

καθαρά αναερόβιες και θειικοαναγωγικές συνθήκες. R2: συντελεστής συσχέτισης, k: 

σταθερά ρυθμού διάσπασης ψευδο πρώτης τάξης (time-1)  
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Σχήμα A.4: Χρονικά προφίλ των βιολογικά ενεργών πειραμάτων για τα NSAIDs υπό 

ανοξικές, καθαρά αναερόβιες και θειικοαναγωγικές συνθήκες. R2: συντελεστής 

συσχέτισης, k: σταθερά ρυθμού διάσπασης ψευδο πρώτης τάξης (time-1)   
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Σχήμα A.5: Διορθωμένα αποτελέσματα (βιοαπομάκρυνση) για τα EDCs υπό ανοξικές, 

καθαρά αναερόβιες και θειικοαναγωγικές συνθήκες. R2: συντελεστής συσχέτισης, k: 

σταθερά ρυθμού διάσπασης ψευδο πρώτης τάξης (time-1)  
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Σχήμα A.6: Διορθωμένα αποτελέσματα (βιοαπομάκρυνση) για τα NSAIDs υπό ανοξικές, 

καθαρά αναερόβιες και θειικοαναγωγικές συνθήκες. R2: συντελεστής συσχέτισης, k: 

σταθερά ρυθμού διάσπασης ψευδο πρώτης τάξης (time-1)   
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Σχήμα A.7: Χρονικά προφίλ των EDCs για τα αποστειρωμένα και βιολογικά ενεργά 

πειράματα υπό αερόβιες συνθήκες.   
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Σχήμα A.8: Χρονικά προφίλ των NSAIDs για τα αποστειρωμένα και βιολογικά ενεργά 

πειράματα υπό αερόβιες συνθήκες.   
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Σχήμα A.9: Χρονικά προφίλ των EDCs για τα αποστειρωμένα πειράματα EDCs υπό ανοξικές 

συνθήκες.   
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Σχήμα A.10: Χρονικά προφίλ των NSAIDs για τα αποστειρωμένα πειράματα NSAIDs υπό 

ανοξικές συνθήκες.   
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Σχήμα A.11: Χρονικά προφίλ των βιολογικά ενεργών πειραμάτων για τα EDCs υπό ανοξικές, 

καθαρά αναερόβιες και θειικοαναγωγικές συνθήκες.   
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Σχήμα A.12: Χρονικά προφίλ των βιολογικά ενεργών πειραμάτων για τα NSAIDs υπό 

ανοξικές, καθαρά αναερόβιες και θειικοαναγωγικές συνθήκες.   
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Σχήμα A.13: Η συνεισφορά κάθε μεμονωμένης διαδικασίας στο συνολικό ποσοστό 

απομάκρυνσης των EDCs υπό ανοξικές συνθήκες κατά τη διάρκεια μιας (1) ημέρας την 

θερινή και την χειμερινή περίοδο (α: NP, β: NP1EO, γ: NP2EO, δ: BPA, ε: TCS)  
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Σχήμα A.14: Η συνεισφορά κάθε μεμονωμένης διαδικασίας στο συνολικό ποσοστό 

απομάκρυνσης των EDCs υπό καθαρά αναερόβιες συνθήκες κατά τη διάρκεια μιας (1) 

ημέρας την θερινή και την χειμερινή περίοδο (α: NP, β: NP1EO, γ: NP2EO, δ: BPA, ε: TCS)  
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Σχήμα A.15: Η συνεισφορά κάθε μεμονωμένης διαδικασίας στο συνολικό ποσοστό 

απομάκρυνσης των EDCs υπό θειικοαναγωγικές συνθήκες κατά τη διάρκεια μιας (1) 

ημέρας την θερινή και την χειμερινή περίοδο (α: NP, β: NP1EO, γ: NP2EO, δ: BPA, ε: TCS)  
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Σχήμα A.16: Η συνεισφορά κάθε μεμονωμένης διαδικασίας στο συνολικό ποσοστό 

απομάκρυνσης των NSAIDs υπό ανοξικές συνθήκες κατά τη διάρκεια μιας (1) ημέρας την 

θερινή και την χειμερινή περίοδο (α: IBU, β: NPX, γ: DCF, δ: KTP)  
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Σχήμα A.17: Η συνεισφορά κάθε μεμονωμένης διαδικασίας στο συνολικό ποσοστό 

απομάκρυνσης των NSAIDs υπό καθαρά αναερόβιες συνθήκες κατά τη διάρκεια μιας (1) 

ημέρας την θερινή και την χειμερινή περίοδο (α: IBU, β: NPX, γ: DCF, δ: KTP)  
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Σχήμα A.18: Η συνεισφορά κάθε μεμονωμένης διαδικασίας στο συνολικό ποσοστό 

απομάκρυνσης των NSAIDs υπό θειικοαναγωγικές συνθήκες κατά τη διάρκεια μιας (1) 

ημέρας την θερινή και την χειμερινή περίοδο (α: IBU, β: NPX, γ: DCF, δ: KTP) 
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