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NIEZAWODNOŚĆ WEWNĘTRZNYCH INSTALACJI  
CETRALNEGO OGRZEWANIA 
 
RELIABILITY OF INTERNAL CENTRAL HEATING  
INSTALATIONS  
 
Bożena Babiarz  
 
Politechnika Rzeszowska, Zakład Ciepłownictwa i Klimatyzacji  
e-mail: bbabiarz@prz.edu.pl  
 
ABSTRACT  
 
The aim of this article is to present the method to assess the reliability of internal central 
heating installations. The method is based on an analysis of the probability of results of 
heating installations failures in the form of the level of heat deficiency. Measures of 
system elements reliability are readiness coefficients, determined on the basis of opera-
tional data. Application of the method reliability assessment  is presented in the example 
for central heating installation system in multi-family residential building. 
 
Keywords: reliability, internal central heating installations.  

 

1. Wprowadzenie 

Na niezawodność obiektów można od-
działywać na etapie projektowania, wy-
twarzania i eksploatacji. Niezawodność 
wynika z wielu własności takich jak bezu-
szkodzeniowość, podatność remontowa, 
trwałość itp. Niezawodność wewnętrz-
nych instalacji centralnego ogrzewania 
(c.o.) jest problemem złożonym, wymaga 
bowiem uwzględnienia ich specyfiki pra-
cy, polegającej głównie na uzależnieniu 
mocy cieplnej od zmiennych warunków 
atmosferycznych (Babiarz, Rak 2001, 
Babiarz 2006). Przepływ czynnika grze-
wczego jest dwukierunkowy, co wymaga 
również uwzględnienia w obliczeniach  
armatury stosowanej na przewodach po-
wrotnych instalacji. Ponadto rodzaj sys-
temu ogrzewania, izolacyjność budynku 
i zastosowane materiały decydują o bez 

 

władności cieplnej, która niweluje odczu-
walne skutki powstawania awarii. Obni-
żenie temperatury wewnętrznej następuje 
wolniej w budynkach o niskim współczy-
nniku przenikania ciepła. Duże znaczenie 
ma rodzaj urządzeń, materiałów zastoso-
wanych do budowy instalacji c.o. i ich 
połączenia, wpływa bowiem na ich trwa-
łość. Ważność funkcji wypełnianych przez 
współczesne urządzenia powoduje, że nie-
sprawności ich elementów pociągają za 
sobą bardzo duże straty techniczne i eko-
nomiczne. Na przykład uszkodzenie ele-
mentu o niewielkiej wartości może spo-
wodować stratę wielokrotnie większą 
wskutek zniszczenia całej instalacji. 

2. Charakterystyka elementów instala-
cji c.o.  

Budynek, który ze względu na swoje  
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przeznaczenie wymaga ogrzewania, powi-
nien być wyposażony w instalację grzew-
czą lub inne urządzenia grzewcze, niebę-
dące piecami, trzonami kuchennymi lub 
kominkami. 

Instalacja grzewcza (centralnego ogrze 
wania – c.o.) to układ połączonych, stano-
wiących całość techniczno-użytkową ele-
mentów takich jak: grzejniki, przewody 
wraz z armaturą, pompami obiegowymi, 
i innymi urządzeniami, znajdującymi się 
za zaworami oddzielającymi od źródła 
ciepła, których zadaniem jest rozprowa-
dzenie ciepła do odbiorców za pośred-
nictwem czynnika grzewczego.  

Według PN-90/B-01430 w instalacji 
centralnego ogrzewania można wyróżnić: 
 część zewnętrzną instalacji – część 

instalacji ogrzewania znajdująca się 
poza ogrzewanym budynkiem, wystę-
pująca w przypadku, gdy źródło ciepła 
znajduje się poza budynkiem i nie ma 
przetwarzania parametrów czynnika 
grzewczego pomiędzy tym źródłem 
a częścią wewnętrzną instalacji, 

 część wewnętrzną instalacji – znajdu-
jącą się w ogrzewanym budynku, ma-
jącej początek na zaworach odcinają-
cych tę część od części zewnętrznej 
lub źródła ciepła, (rys. 1). 

Ze względu na rodzaj czynnika grzew-
czego, rozprowadzającego ciepło do od-
biorników można wyróżnić instalacje: 
 powietrzne, 
 wodne, 
 parowe. 

Z uwagi na przeważające zastosowanie 
w budownictwie instalacji wodnych roz-
ważania zostały ograniczone do tej grupy 
instalacji.  

3. Awaryjność instalacji c. o.  

W analizie awaryjności instalacji c.o. 
uwzględniono wewnętrzną część instalacji 
c.o. 

Wykorzystano dane z normalnej eks-
ploatacji wewnętrznych instalacji c.o., 
udostępnione przez Miejskie Przedsię-
biorstwo Energetyki Cieplnej (MPEC) 
Rzeszów. 

 

Rys. 1. Układ funkcjonalny instalacji central-
ne-go ogrzewania 

3. Awaryjność instalacji c. o.  

W analizie awaryjności instalacji c.o. 
uwzględniono wewnętrzną część instalacji 
c.o. 

Wykorzystano dane z normalnej eks-
ploatacji wewnętrznych instalacji c.o., 
udostępnione przez Miejskie Przedsię-
biorstwo Energetyki Cieplnej (MPEC) 
Rzeszów.   

Najczęściej spotykane awarie to: 
 awarie grzejników, 
 awarie zaworów grzejnikowych, 
 zanieczyszczenie kryz, 
 uszkodzenia pomp, 
 zanieczyszczenia i uszkodzenia fil-

trów, 
 awarie automatyki, 
 uszkodzenia odpowietrzników insta-

lacji, 
 rozszczelnienia instalacji. 

Zdarzają się również pojedyncze awa-
rie związane z nieszczelnością instalacji 
np.: w połączeniach rur, czy w połącze-
niach zbiornika wyrównawczego z insta-
lacją lub awarie związane z nadmierną 
korozją na grzejnikach i poszczególnych 
elementach instalacji. 
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Zapowietrzenia grzejników, instalacji 

czy złe wyregulowanie instalacji nie moż-
na oczywiście uważać za awarie, są to 
chwilowe zakłócenia w pracy instalacji, 
a ich usunięcie nie wymaga wymiany 
uszkodzonych elementów.  

Analizę awaryjności przeprowadzono 
wykorzystując dane z pięciu lat eksploata-
cji wewnętrznych instalacji centralnego 
ogrzewania (2005÷2010) okręgu „Połu-
dnie.” 

Wewnętrzne instalacje centralnego 
ogrzewania należące do oddziału „Połu-
dnie” są to  najczęściej instalacje dwuru-
rowe z rozdziałem dolnym, system za-
mknięty. 

 
Miejski system ciepłowniczy Rzeszo-

wa obsługuje 1675 obiektów natomiast 
oddział „Południe” 943 obiekty (56% 
obiektów w systemie ciepłowniczym mia-
sta Rzeszowa). 
Moce zamówione w MPEC dla oddziału 
„Południe”: 
 Moc zamówiona dla potrzeb c.o.: 

154786,85 kW, 
 Moc zamówiona dla potrzeb ciepła 

technologicznego: 526,89 kW, 
 Moc zamówiona dla potrzeb ciepłej 

wody: 26087,78 kW, 
 Moc zamówiona dla potrzeb klimaty-

zacji: 412,38 kW, 
 Moc zamówiona dla potrzeb wenty-

lacji: 14873,62 kW. 
 

Dane eksploatacyjne obejmują liczbę 
zgłoszeń awarii oraz rodzaje uszkodzeń, 
jak i liczby zgłoszeń fałszywych zareje-
strowanych przez służby przedsiębiorstwa 
ciepłowniczego. Zestawienie średniej li-
czby zgłoszeń awarii z sezonów grzew-
czych z lat 2005-2010 przedstawiono na 
rys.2.  

Największa liczba zgłoszeń awarii 
w sezonach grzewczych 2005÷2010r. była 
do odpowietrzenia instalacji i jest to śred-
nio 116 zgłoszeń w sezonie grzewczym, 
co stanowi ok. 31 % wszystkich zgłoszeń 
wciągu tych pięciu sezonów. 

Dużym obciążeniem są również zgło-
szenia fałszywe, stanowią ok. 12 %, śred-
nio 45 zgłoszeń w ciągu sezonu. Zdarza 
się bowiem, że odbierane są zgłoszenia 
o awariach w postaci nieszczelności insta-
lacji co., po czym na miejscu okazuje się, 
że są to instalacje kanalizacyjne. Również 
często szczególnie w przypadku zgłoszeń 
od osób starszych, zdarza się, że po ode-
braniu informacji o nieodpowiedniej tem-
peraturze na zasilaniu grzejnika (za wyso-
kiej lub za niskiej), po przybyciu tech-
nicznego pogotowia interwencyjnego oka-
zuje się, że parametry czynnika grzejnego 
są odpowiednie. Zgłoszenia fałszywe mają 
wpływ na ponoszone przez przedsiębior-
stwo energetyki cieplnej (PEC) koszty, 
które spowodowane są między innymi 
nieuzasadnionymi wyjazdami w teren.  

Na rys. 3 przedstawiono liczby awarii 
elementów instalacji c.o., których usunię-
cie wymaga większych nakładów finanso-
wych bądź wymiany całych podzespołów.  

Zestawienie wykazało, że najbardziej 
awaryjnymi elementami instalacji c.o. są 
odpowietrzniki instalacji i jest to średnio 
z dwóch sezonów 38,7% wszystkich awa-
rii. Kolejnym elementem wewnętrznych 
instalacji c.o. pod względem awaryjności 
są rury 22,5% wszystkich awarii. 

Analizując dane eksploatacyjne doty-
czące liczby zgłoszeń w poszczególnych 
miesiącach obserwuje się znaczny ich 
wzrost na początku sezonu grzewczego 
(rys. 4.). W badanym pięcioletnim okresie 
eksploatacyjnym również najwięcej awarii 
wystąpiło w miesiącu październiku, ponad 
31 %, co świadczy o sezonowości awarii 
elementów instalacyjnych 
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Rys. 2. Średnia liczba zgłoszeń awarii poszczególnych elementach instalacji z sezonów grzew-

czych 2005 ÷ 2010 r. 

 
Rys. 3. Średnia liczba awarii z sezonów grzewczych 2005÷2010 r. w poszczególnych elementach 
instalacji 

 
Rys. 4. Liczba zgłoszeń awarii w poszczególnych miesiącach sezonu grzewczego 2009/2010 
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Uzyskanie informacji o awariach i in-

terwencjach PEC sprzed kilku lat jest 
często utrudnione lub niemożliwe. Nie 
zawsze prowadzone są statystyki awaryj-
ności, bieżące dane prowadzone są niesys-
tematycznie, co powoduje problemy z pó-
źniejszym odtworzeniem przebiegu eks-
ploatacji poszczególnych instalacji. 

3. Metoda oceny niezawodności instala-
cji c. o. 

Niezawodność instalacji centralnego 
ogrzewania (c.o.) określa zdolność do za-
chowania stanu umożliwiającego wypeł-
nienie zadań stawianych przed instalacja-
mi c.o., czyli wytwarzania, rozdziału i ro-
zprowadzenia czynnika grzewczego ogrze-
wanym budynku oraz przekazaniu ciepła 
do ogrzewanych pomieszczeń w dowo-
lnym przedziale lub chwili czasu, przy 
założeniu, że są dostarczone czynniki ze-
wnętrzne (energia elektryczna, paliwo). 

Metoda oceny niezawodności instala-
cji c.o. polega na ocenie prawdopodo-
bieństwa występowania skutków uszko-
dzeń w postaci niedoboru ciepła określa-
nego niedoborem zamówionej mocy ciepl-
nej (N). Niedobory spowodowane są lo-
sowymi uszkodzeniami rozpatrywanych 
elementów wchodzących w skład wewnę-
trznych instalacji co. w danym budynku. 
Objawia się to obniżeniem wymaganych 
parametrów instalacji: brakiem przepływu, 
spadkiem ciśnienia, co w konsekwencji 
prowadzi do spadku temperatur czynnika 
grzewczego i ochłodzenia powietrza w po-
mieszczeniach ogrzewanych. 

Liczba wszystkich stanów niezawo-
dnościowych systemu zbudowanego z ele- 
mentów dwustanowych (sprawnych lub 
niesprawnych) wynosi I=2M, gdzie M jest 
liczbą wszystkich rozważanych elemen-
tów. Należy zwrócić uwagę, że jeśli ele-
menty są niezawodne, to występujące 
wartości prawdopodobieństw zajść i-tych 
stanów elementarnych P; szybko maleją 

wraz ze wzrostem k (gdzie k – liczba rów-
noczesnych uszkodzeń w systemie), dlate-
go stany z k>2 nie wpływają znacząco na 
końcowy rezultat obliczeń dotyczących 
miar niezawodności. Do oceny niezawod-
ności wewnętrznych instalacji centralnego 
ogrzewania zastosowano więc metodę 
przeglądu częściowego, dla k=2. 

Prawdopodobieństwo przebywania we-
wnętrznych instalacji c.o. w i-tym stanie 
niezawodnościowym wynosi: 

 
 


)( )(

)1(
eij eij

jji KKP    (1) 

gdzie: 
j - numer elementu w instalacji (j-1,2…M) 
Kj - wskaźnik gotowości j - tego elementu, 
ei(+), zbiór elementów sprawnych w danym 

i-tym stanie. 
ei(-)zbiór elementów niesprawnych w da-

nym i-tym stanie. 
 
Niedobór mocy cieplnej w i-tym stanie   

wywoływany niezdatnością j-tego elemen-
tu wynosi: 

)( njjij TQN    (2) 

Qj - moc zamówiona dla jednego miesz-
kania, wynikająca z obliczeń zapotrzebo-
wania ciepła w warunkach obliczenio-
wych z uwzględnieniem izolacyjności 
przegród budowlanych, określana jako 
moc nominalna, 

nomi QQ 
    (3) 

Tnj(-) - średni obliczeniowy czas niezdatno-
ści  
j  tego elementu, czas ten jest czasem 
niezdatności w dobie obliczeniowej okre-
ślanym wg wzoru: 

nj

njnj
T

TT



1

1
)(

  

  (4) 
gdzie: 
Tnj - średni czas niezdatności j- tego ele-
mentu. 
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Niedobory mocy cieplnej Nj powinny 

być obliczane jako niedobory w warun-
kach obliczeniowych przy temperaturze 
zewnętrznej obliczeniowej Teo. z uwagi na 
fakt, iż warunki obliczeniowe nie zdarzają 
się często takie założenie daje pewien 
współczynnik przeciążenia i stanowi, że 
niedobory mogą być traktowane jako mak-
symalne. 
Wartość oczekiwana niedoboru mocy 
cieplnej E(N): 





max

1

)(
i

i
ii NPNE   (5) 

gdzie: 
imax - liczba stanów obejmujących równo-
czesne uszkodzenia odniesiona do przy-
padków k=0,1,... kmax, 
Uogólniony wskaźnik  niezawodności we-
wnętrznej  instalacji co.  Ku oblicza się wg 
wzoru: 

nom

u
Q

NE
K

)(
1

   (6) 
Uogólniony wskaźnik zawodności Uu 

określający stosunek wartości oczekiwanej 
niedoboru mocy cieplnej E(N) do wartości 
mocy zamówionej wyznacza się jako: 

nom

u
Q

NE
U

)(


   (7) 
Obliczenie niezawodności wewnętrz-

nych instalacji centralnego ogrzewania 
można ograniczyć do najczęściej uszka-
dzanych elementów, którymi są: zawór 
główny ZG, licznik ciepła LC, zawory 
pionów ZP i zawory mieszkaniowe ZM. 

4. Aplikacja metody 

W niezawodnościowej ocenie instalacji 
c.o. przyjęto pewne uproszczenie ograni-
czając się tylko do podstawowej armatury 
instalacyjnej z uwagi na duże jej znaczenie 
w analizie niezawodnościowej. Uwzględ-
niono: licznik ciepła (LC), zawór główny 
(ZG), zawory pod pionem (ZP), oraz za-
wory mieszkaniowe (ZM). W zamieszczo- 

czonym przykładzie obliczeniowym nie 
rozważa się uszkodzeń przewodów instala-
cyjnych, bo ich niezawodność jest o sto-
pień wyższa od niezawodności armatury. 

System instalacji wewnętrznej jest nie-
rezerwowany i odnawialny. Średni czas 
odnowy oznaczono ogólnie przez Tn, śred-
ni czas pracy między dwoma sąsiednimi 
uszkodzeniami oznaczono przez Tp. W da- 
lszej części, w odniesieniu do elementów, 
stosowano równorzędne oznaczenia: Ki,Tpi 
i Tni, gdzie symbol i oznacza numer ele-
mentu w badanej instalacji. 

Obliczenia przeprowadzono dla wielo-
rodzinnego budynku mieszkalnego, czte-
rokondygnacyjnego składającego się z 20 
mieszkań zasilanego z grupowego węzła 
cieplnego. Instalacja c.o. systemu wodne-
go, dwururowego, zamkniętego,z rozdzia- 
łem dolnym składa się z pięciu  pionów 
centralnego ogrzewania w układzie etażo-
wym z licznikami ciepła dla każdego mie-
szkania. Na rysunku 5 widoczne są: układ 
instalacji i lokalizacja elementów branych 
pod uwagę przy obliczeniu wartości sta-
cjonarnego wskaźnika gotowości K oraz 
uogólnionego wskaźnika niezawodności 
Ku wewnętrznej instalacji centralnego 
ogrzewania. Są to zawór mieszkalny 
(ZMp, ZMz), licznik ciepła (LC), zawór na 
pionie (ZPp, ZPz), zawór główny (ZG). 
Indeksy z i p oznaczają powrót i zasilanie 
instalacji c.o. Wszystkie mieszkania są 
jednakowe i posiadają analogiczne wypo-
sażenie grzewcze. 

Wyznaczenie czasu pracy Tp oraz cza-
su naprawy elementów instalacji Tn wy-
maga posiadania danych z eksploatacji lub 
przyjmowania ich z literatury. Jako, że 
udostępnione  przez MPEC dane są z krót-
kiego okresu eksploatacji dane te przyjęto 
z literatury (Wieczysty i inni 2001), (tab 
1). (Wartość mocy grzewczej dla każdego 
mieszkania przyjęto 7 kW. Jest to duże 
uproszczenie, gdyż wartości mocy są róż-
ne w zależności od położenia mieszkania. 
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Wyniki obliczeń prawdopodobieństw 

występowania poszczególnych stanów nie-
zawodnościowych w metodzie przeglądu 
częściowego, niedoborów mocy cieplnej 
ich wartości oczekiwanej zamieszczono 
w tabeli 2. 

Obliczenia dla maksymalnej liczby 
uszkodzonych elementów kmax = 1 dały na-
stępujące wyniki: 

 
E(N) = 0,01044047  kW  

  
Uogólniony wskaźnik zawodności: 

000074575,0
140

01044047,0
uU  

Uogólniony wskaźnik niezawodności: 

999925425,0
140

01044047,0
1 uK  

Zważywszy na fakt, że różnice między 
wartościami Ku dla obu przypadków po-
jawiają się dopiero na ósmym miejscu po 
przecinku, a błędy w oszacowaniu Tpj i Tnj 

są znaczne, można przyjąć, że ogranicze-
nie się do obliczeń dla kmax = 1 w odnie-
sieniu do typowych budynków średniej 
wielkości jest dopuszczalne (Wieczysty 
2001), co znacznie uprości obliczenia. 

 
 

Tabela 1. Dane do obliczeń 

 
 

 
Rys. 5. Schemat instalacji c.o 
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Tabela 2. Wyniki obliczeń niedoborów mocy cieplnej i ich wartości oczekiwanej. 

Nr 

stanu 

i 

k 

Onaczenie elementów 

Pi Liczba 
przypadk-

ów 

Wyłącz-
one 

miesz-
kania Ni Pi * Ni 

ZG ZPz ZPp 
ZM

z 

ZM

p 

L

C 

1 0 + + + + + + 0,99963295
8 

1 0 0 
0,00E+0

0 

2 

1 

- + + + + + 3,99849E-
05 

1 20 140 
5,60E-

03 

3 + - + + + + 6,07994E-
05 

5 4 28 
1,70E-

03 

4 + + - + + + 6,07994E-
05 

5 4 28 
1,70E-

03 

5 + + + - + + 6,84676E-
05 

20 1 7 
4,79E-

04 

6 + + + + - + 6,84676E-
05 

20 1 7 
4,79E-

04 

7 + + + + + - 6,84676E-
05 

20 1 7 
4,79E-

04 

8 

2 

- - + + + + 2,43195E-
09 

5 20 140 
3,40E-

07 

9 - + - + + + 2,43195E-
09 

5 20 140 
3,40E-

07 

10 - + + - + + 2,73867E-
09 

20 20 140 
3,83E-

07 

11 - + + + - + 2,73867E-
09 

20 20 140 
3,83E-

07 

12 - + + + + - 2,73867E-
09 

20 20 140 
3,83E-

07 

13 + - - + + + 3,69792E-
09 

5 4 28 
1,04E-

07 

14 + - + - + + 4,16431E-
09 

20 4 28 
1,17E-

07 

15 + - + + - + 4,16431E-
09 

20 4 28 
1,17E-

07 

16 + - + + + - 4,16431E-
09 

20 4 28 
1,17E-

07 

17 + + - - + + 4,16431E-
09 

20 4 28 
1,17E-

07 

18 + + - + - + 4,16431E-
09 

20 4 28 
1,17E-

07 

19 + + - + + - 4,16431E-
09 

20 4 28 
1,17E-

07 

20 + + + - - + 4,68953E-
09 

10 8 56 
2,63E-

07 

21 + + + - + - 4,68953E-
09 

80 5 35 
1,64E-

07 

22 + + +  + - - 4,68953E-
09 

80 5 35 
1,64E-

07 

Znaki: + , -  w tabeli oznaczają odpowiednio, iż dany j-ty element jest sprawny lub niesprawny 
w i-tym stanie niezawodnościowym. 
 
 
. 
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5. Podsumowanie 

W pracy przeanalizowano instalacje 
c.o. w aspekcie niezawodności. Przyto-
czono rodzaje i liczby zgłoszeń awarii dla 
systemu miasta Rzeszowa, oddział Połu-
dnie z lat 2000-2005 z uwzględnieniem 
miesięcy sezonu grzewczego. Zestawienie 
wykazało, że najbardziej awaryjnymi ele-
mentami instalacji c.o. są odpowietrzniki 
instalacji, stanowią 38,7% wszystkich 
awarii, a następnie przewody 22,5% wszy-
stkich awarii. Jeżeli przyjrzeć się czasom 
występowania awarii obserwuje się zna-
czny ich wzrost na początku sezonu grze-
wczego, w miesiącu październiku (około 
31%) z uwagi na rozruch instalacji po 
okresie letnim i skoki parametrów zwią-
zane ze zmiennością temperatur zewnę-
trznych.  

Przedstawiona metoda obliczeń nie-
zawodności wewnętrznych instalacji grze-
wczych uwzględnia wpływ układu insta-
lacji i zastosowanej armatury na jej nie-
zawodność dając wyniki zgodne z do-
świadczeniem. Metoda ta po dopuszczal-
nych uproszczeniach jest łatwa do zasto-
sowania. Uogólniony wskaźnik niezawo-
dności Ku dobrze obrazuje poziom nieza-
wodności instalacji c.o. W obliczanym 
przykładzie wyniósł Ku=0,9999254. Wa-
rtości tej nie jesteśmy jednak w stanie 
porównać z innymi tego rodzaju wyni-
kami z powodu braku badań na temat 
niezawodności instalacji co. Metoda może 
być wykorzystana w celu oceny niezawod-

ności  różnych układów instalacji c.o. i wy-
boru rozwiązania optymalnego.  

Szczególną uwagę należy poświęcić 
rzetelnemu prowadzeniu statystyk awarii, 
ich przyczyn i skutków, jak również po-
dejmowaniu całego szeregu działań pre-
wencyjnych, począwszy od etapu projek-
towania instalacji poprzez ich budowę 
i bieżącą eksploatację. Wysoki poziom 
niezawodności działania instalacji c.o. 
może być osiągnięty jedynie w instala-
cjach prawidłowo zaprojektowanych, nale-
życie wykonanych oraz właściwie eksplo-
atowanych. 
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MOŻLIWO ŚCI ICH ZAGOSPODAROWANIA 
 
EVALUATION OF THE QUALITY OF SEDIMENTS FROM THE 
URBAN STORMWATER DRAINAGE SYSTEM DEPENDING ON 
ENVIRONMENTAL RISK AND THE SEDIMENTS MANAGE-
MENT 
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Politechnika Świętokrzyska, al. Tysiąclecia Państwa Polskiego 7, 25-314 Kielce, 
 e-mail: aleksandra_salata@tlen.pl 
 
ABSTRACT  
 
This is an investigation of the physical and chemical properties of sediments from the 
urban storm water drainage to determine the relationship between their quality and real 
environmental risk and also a sediment management. The catchment area of 804.6 ha 
consists of a medium residential buildings, open spaces, undeveloped area. The study 
include particle size distribution, content of: heavy metals like zinc, lead, cadmium and 
copper; petroleum substances, polycyclic aromatic hydrocarbons (PAH), adsorbable 
organic halides (AOX), phosphates, carbonates and mineral and organic substances. The 
sediments were collected during autumn from the open sediment pond and two different 
points. The results show presence of several particular fractions with the major dust part 
on the level of 43 %. Concentrations of heavy metals in the range from 0.13 mg/kg of 
cadmium to 295.87 mg/kg for copper. Content of WWA in the range from 0.37 mg/kg  
to 50.6 mg/kg and the mineral substances on the level of approximately 93 %.  
 
Keywords: sediments, stormwater, PAH, sediments management. 
 
1. Wprowadzenie 

Wzrost populacji, a także rozwój go-
spodarczy miał znaczący wpływ na proces 
urbanizacji terenów typowo wiejskich 
przekształcając je w tereny miejskie. Dało 
to początek problemom z zarządzaniem 
zasobami wodnymi na tych obszarach 
(Xiao i in. 2007). Jednym z nieodzownych 
elementów właściwego funkcjonowania 
miasta jest sprawny system miejskiej 
kanalizacji deszczowej, który odpowie-

dzialny jest za prawidłowy odbiór, oczy-
szczanie i odprowadzanie ścieków de-
szczowych. Opady atmosferyczne zanie-
czyszczone są aerozolami i substancjami 
gazowymi (organicznymi i nieorganiczny-
mi) pochodzenia naturalnego oraz antro-
pogenicznego, obecnymi w przyziemnej 
warstwie atmosfery. Nie mniej jednak 
najwięcej zanieczyszczeń dostaje się do 
systemu kanalizacji deszczowej podczas 
spływu wód z powierzchni skanalizowa-
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nego terenu (Ramier i in. 2011). Na zanie-
czyszczenia te składają się zarówno zanie-
czyszczenia powietrza jak i produkty 
ścierania nawierzchni ulic, opon, tarcz 
hamulcowych, substancje stosowane do 
zapobiegania i likwidacji śliskości zimo-
wej, szczątki roślinne oraz produkty spa-
lania paliw. Wraz ze spalaniem paliw 
płynnych do środowiska wprowadzane są 
znaczne ilości toksycznych i kancerogen-
nych zanieczyszczeń organicznych z gru-
py węglowodorów alifatycznych i aroma-
tycznych, węglowodorów z grupy WWA, 
dioksyn oraz związków chlorowcopo-
chodnych oraz zanieczyszczeń nieorga-
nicznych w postaci metali ciężkich. Ilość 
zanieczyszczeń, jaka znajduje się w ście-
kach deszczowych jest więc wypadkową 
zanieczyszczenia atmosfery w obrębie 
kanalizowanego terenu oraz rodzaju na-
wierzchni ulic, chodników, intensywności 
ruchu kołowego, sposobu czyszczenia 
ulic, sposobu walki z gołoledzią jak i dłu-
gości okresu między opadami (Operat 
wodnoprawny na odprowadzanie... 2007). 
Analizując zagadnienia dotyczące ścieków 
deszczowych i dostępną na ten temat 
literaturę (Królikowski i in. 2005) należy 
zauważyć, że głównym przedmiotem 
zainteresowania są wody opadowe i ich 
oczyszczanie, natomiast mniej uwagi po-
święca się problematyce jakości i ilości 
osadów gromadzonych w systemie kanali-
zacji w wyniku grawitacyjnego opadania 
cząstek. Rodzaj i źródła ich pochodzenia, 
procesy transportu oraz przemiany che-
miczne i biochemiczne zachodzących 
w wodzie, osadzie, a także na granicy tych 
faz w sposób istotny determinują jego 
właściwości fizykochemiczne. W składzie 
materii tworzącej osady wyróżnia się 
utwory mineralne, organiczne oraz związ-
ki pochodzenia antropogenicznego.  
W części mineralnej dominują: kwarc, 
minerały ilaste, a także substancje pocho-
dzące z procesów wietrzenia i erozji pod-

łoża. Olbrzymie znaczenie dla składu 
osadów mają również związki wprowa-
dzane na skutek działalności antropoge-
nicznej. Jak donoszą źródła literaturowe 
(Szalińska 2011) mogą one być bezpo-
średnio związane z charakterem zlewni 
i jej położeniem. Tereny rolnicze są głów-
nym źródłem występowania związków 
azotu i fosforu, tereny zurbanizowane – 
metali ciężkich, węglowodorów aroma-
tycznych, składowiska odpadów – kseno-
biotyków oraz związków azotu, zaś prze-
mysł jest głównym źródłem trwałych 
zanieczyszczeń organicznych.  

Konsekwencją gromadzenia osadów 
w systemie kanalizacji deszczowej jest: 
(1) akumulacja zanieczyszczeń chemi-

cznych w deponowanych osadach, co 
w efekcie daje wzrost stężenia w cza-
sie. 

(2) spadek efektywności systemu a także 
jakości odprowadzanych wód.  
Rozwiązaniem przedstawionych pro-

blemów jest konieczność okresowego 
oczyszczania komór osadczych kanalizacji 
deszczowej. Powstaje problem zagospo-
darowania lub unieszkodliwiania osadów. 
z tego względu istotne stają się informa-
cje: w jakim stopniu osady są zanieczy-
zczone oraz czy stanowią, o ile w ogóle, 
ryzyko dla środowiska i życia ludzkiego 
(Weinstein i in. 2010). Jak wykazały ba-
dania bardzo trudne jest określenie składu 
ścieków deszczowych na drodze prognoz, 
tym samym przewidywanie jakości po-
wstających osadów. Niezbędny zatem jest 
cyklicznie prowadzony monitoring zanie-
czyszczeń obecnych w ściekach deszczo-
wych i osadach mogących stanowić za-
grożenie dla środowiska. Jest to tym waż-
niejsze, że  brak jest norm i regulacji pra-
wnych dotyczących oceny jakości osadów 
z kanalizacji deszczowych jak i częstotli-
wości oczyszczania zbiorników (co przy-
kładowo ma miejsce w Stanach Zjedno-
czonych, gdzie zbiorniki oczyszczane są 
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obowiązkowo co 5-7 lat).  W obecnym 
stanie prawnym oceny jakości tych osa-
dów dokonuje się odnosząc wyniki badań 
do wartości podanych w Rozporządzeniu 
Ministra Środowiska z dnia 9 września 
2002 r. w sprawie standardów jakości gle-
by oraz standardów jakości ziemi (Dz.U.-
02.165.1359) oraz w Rozporządzeniu Mi-
nistra Środowiska z dnia 16 kwietnia 2002 
roku w sprawie rodzajów oraz stężeń su-
bstancji, które powodują, że urobek jest 
zanieczyszczony  (Dz.U.02.55.498) jak 
również odnosząc do kryteriów ekotoksy-
kologicznych PEL (Propable Effects 
Level) i TEL (Threshold Effect Level) 
umożliwiających ocenę stopnia wpływu 
zanieczyszczeń osadów na organizmy 
wodne (McDonald 1994).  

Przedstawione w prezentowanej pracy 
wyniki są częścią cyklicznych badań osa-
dów pochodzących z miejskiej kanalizacji 
deszczowej Kielc. Bogata różnorodność 
terenu miasta oraz zróżnicowany charak-
ter zlewni pod kątem położenia i zabudo-
wy stwarza dobry poligon badawczy. 

2. Materiały i metody 
Analizie poddano osady pobrane z ocz 

-yszczalni wód deszczowych zlokali-
zowanej na terenie zlewni o całkowitej 
powierzchni 804,6ha przedstawionej na 
rysunku 1. Oczyszczane są w niej ścieki 
deszczowe i roztopowe z osiedli mieszka-
niowych o niskiej zabudowie oraz z tere-
nów otwartych, niezabudowanych, poło-
żonych w południowej i południowo-za-
chodniej części zlewni. 
Pomimo położenia zlewni w granicach 
administracyjnych miasta nie jest typowo 
miejska, ponieważ około 250ha to łąki 
i pola orne. Lasy zajmują powierzchnię 
8,3ha. Występują w południowej części 
zlewnia jako odizolowane drzewostany 
sosny (rys. 1). w pozostałej części zlewni 
(546,3ha) ulokowana jest zabudowa jed-
norodzinna, osiedla mieszkaniowe, bu-

dynki użyteczności publicznej, ulice ma-
gistralne i boczne oraz tereny przemysło-
we (ok. 70ha - północne obszary zlewni). 
Najwyższy punkt terenu położony jest na 
wysokości 335,40 m n.p.m. (Góra Kar-
czówka), najniższy 243,66 m n.p.m., śred-
ni spadek powierzchni wynosi 3,2 %.   
Ścieki doprowadzane są do obiektu za 

pośrednictwem systemu kanałów (φ 200 
mm ÷ 1800 mm) o długości 11 965 m oraz 
rowów o długości 3970 m. Oczyszczalnia 
składa się z 2 zbiorników pierwszej fali 
zanieczyszczeń (PFZ), 2 separatorów ko-
alescencyjnych typu AWAS oraz kanału 
ulgi. Zbiorniki PFZ to osadniki otwarte 
o pojemności użytkowej 2800 m3 każdy  
wymiarach w dnie 84x20 m. Oczyszczone 
ścieki odprowadzana są do rzeki Sufraga-
niec dwoma kanałami krytymi o średni-
cach φ 1800 mm w km 2+230 i φ 400 mm 
w km 2+110 (Operat wodnoprawny na 
odprowadzanie … 2007).  

Osad został pobrany w okresie jesien-
nym, kiedy nie odnotowano znaczących 
opadów atmosferycznych, z czterech róż-
nych punktów osadnika zgodnie z obo-
wiązującą metodyką (PN-EN ISO 5667-
15:2009). Dwa punkty poboru ulokowane 
były przy wlocie a kolejne dwa przy wy-
locie z osadnika. 

2.1. Badanie właściwości fizykoche-
micznych osadów. 

Badania właściwości fizykochemicz-
nych osadów obejmowały następujące 
analizy: 

Odczyn -odczyn osadu oznaczono wg 
PN-EN 12176:2004 „Oznaczanie wartości 
pH. Charakterystyka osadów ściekowych”. 

Barwa, zapach i konsystencja – barwa 
i zapach osadu – własności te zostały 
zbadane organoleptycznie. Badanie okre-
ślania konsystencji w/w osadów polegało 
na częściowym wysuszeniu próbek a na-
stępnie ponownym ich uwodnieniu. 
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Rys. 1. Zlewnia oczyszczalni wód deszczowych „Jarząbek” wraz z układem kanalizacji deszczo-
wej.  
 
Uwodnienie – oznaczono wg PN-EN 
12880:2004. Charakterystyka osadów ści- 
ekowych. Oznaczanie suchej pozostałości 
i zawartości wody". 

Analiza granulometryczna – analizę 
granulometryczną osadu wykonano meto-
dą kombinacji analizy sitowej i areome-
trycznej wg metodyki zawartej w normie  
PN-R-04032:1998 "Gleby i utwory mine-
ralne – Pobieranie próbek i oznaczanie 
składu granulometrycznego". Analiza sito-
wa została wykonana na mokro za pomo-
cą zestawu sit znormalizowanych firmy 
Conbest o średnicach oczek 30 mm – 
0,025 mm. Analiza areometryczna została 
wykonana za pomocą zestawu do analizy 
areometrycznej firmy Eijkelkamp. 

Zawartość substancji mineralnych, or-
ganicznych – zawartość substancji mine-
ralnych i organicznych oznaczono wg PN-
78/C-04541. Woda i ścieki. Oznaczanie 
suchej pozostałości, pozostałości po pra-
żeniu, straty przy prażeniu oraz substancji 
rozpuszczonych, substancji rozpuszczo-
nych mineralnych i substancji rozpusz-
czonych lotnych. 

Oznaczanie zawartości wybranych me-
tali ciężkich – próbkę osadu o masie  0,5 g 
s.m. mineralizowano w środowisku stężo-
nego kwasu azotowego (V) w minera-
lizatorze mikrofalowym UniClever o czę-
stotliwości 2450 MHz. Tak przygotowa-
ną próbkę poddano analizie elektroche-
micznej na zawartość wybranych metali 
ciężkich z wykorzystaniem analizatora 
µAutoLab. 

Oznaczanie substancji ropopochod-
nych – oznaczono wg PN-EN 14039:-
2008. Charakterystyka odpadów. Ozna-
czanie zawartości węglowodorów w za-
kresie od C10 do C40 za pomocą chroma-
tografii gazowej. Analizy wykonano przy 
użyciu aparatu GC-FEED marki INCO 
505 M. 

Oznaczanie zawartości wielopierście-
niowych węglowodorów aromatycznych – 
oznaczono metodą GC/MS przy użyciu 
wzorców deuterowanych, aparatem marki 
Themo Scientific Focus GC/MS wg nor-
my PN-EN 15527: 2008 "Charaktery-
zowanie odpadów – Oznaczanie policy-
klicznych węglowodorów aromatycznych 
(PAH) w odpadach z użyciem chromato-
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grafii gazowej z detektorem masowym 
(GC/MS)".  

Oznaczanie zawartości fosforu ogól-
nego - oznaczenie zawartości fosforu ogó-
lnego wykonano wg normy PN-C-04537-
14 "Badania zawartości związków fosfo-
ru". 

Oznaczanie zawartości związków z gr- 
upy AOX wykonano na analizatorze Behr 
Cl 10 zgodnie z metodyką dla osadów 
ściekowych (Dąbek 2001). Oznaczanie 
zawartości węglanów - wykonano w pró-
bach powietrznie suchych metodą termo-
grawimetryczną przez ubytek masy w te-
mperaturze 950°C. 

3. Rezultaty i dyskusja. 
Badane osady pobrano na wlocie i wy-

locie z komory osadnika i poddano anali-
zom fizykochemicznym.  

Analiza osadów wskazała na ich lekko 
alkaliczny odczyn o wartości pH = 7,21. 
Szaro-czarna barwa osadu wskazuje, że 
znaczny udział substancji pochodzących 
ze spływu z dróg i ulic, natomiast zapach  
- mocno wyczuwalny, gnilny może mieć 
związek z tym, że około 260 ha powie-
rzchni zlewni stanowią łąki, grunty orne, 
lasy i nieużytki o zróżnicowanej szacie ro-
ślinnej. Osad miał luźną konsystencję z te-
ndencją do cementacji i kruszenia się. 
Uwodnienie na poziomie 67 % wskazuje 
na duże zdolności pochłaniania wilgoci. 

Z przedstawionych na rysunku 2 krzy-
wych uziarnienia wynika, że osad posiada 
zróżnicowany skład granulometryczny.  
Frakcja pyłowo-iłowa o średnicy ziaren 
poniżej 0,063 mm, która odpowiedzialna 
jest w dużej mierze za zdolności sorpcyjne 
zanieczyszczeń stanowi od 65% do 72 %. 
Przy czym zanotowano jednakową zawar-
tość procentową frakcji o średnicach 
< 0,025 mm na poziomie 42% we wszyst-
kich analizowanych próbach. Pozostałe 
frakcje stanowiły piaski i szczątki orga-
niczne. 

Badany osad poddano analizie na za-
wartość substancji mineralnych oraz sub-
stancji organicznych. Skład osadów, 
w tym obecność materii organicznej, ma 
istotny wpływ na ich zdolności sorpcyjne. 
Zdolności te i oddziaływanie zanieczy-
szczeń obecnych w wodach opadowych 
z zawiesiną z ziaren, piasku, żwiru, 
szczątków roślinnych i innych sedymen-
tujących składników fazy stałej tworzącej 
osad jest możliwe dzięki  występowaniu 
budowy krystalicznej, obecności aktyw-
nych grup funkcyjnych występujących 
głównie w strukturze amorficznej i bogac-
twu fazy skondensowanej, gdzie dominują 
geosorbenty węglowe m.in. sadza i kero-
gen (faza raczej o charakterze niepolar-
nym i aromatycznym, o dużej powierzchni 
właściwej i strukturze porowatej) (Gda-
niec-Pietryka 2008) 

 
Rys. 2. Krzywe uziarnienia osadów. 
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Przedstawione w tabeli 1 wyniki wska-
zują na przewagę substancji mineralnych 
na poziomie około 90% w stosunku do 
substancji organicznych na poziomie oko-
ło 10%. Nie ma istotnych różnic w tym 
składzie względem wylotu i wlotu osadni-
ka. 
Tabela 1. Zawartość substancji mineralnych 
oraz organicznych w osadzie z kanalizacji 
deszczowej.  

Próba  S. mineralne [%]  S. organiczne [%] 
Wlot              89,63                         10,37 
Wylot            89,32                         10,68 
______________________________________________________________________________ 

Oceny stopnia zanieczyszczenia bada-
nego osadu dokonano na podstawie anali-
zy zawartości metali ciężkich takich jak: 
cynk, kadm, ołów i miedź pochodzących 
ze spalania paliw jak i ścierania nawie-
rzchni ulic oraz związków organicznych 
na przykładzie AOX, WWA i substancji 
ropopochodnych. Zawartość metali cięż-
kich w badanych osadach przedstawiono 
w tabeli 2.  
 
Tabela 2. Zawartość metali ciężkich w osadzie 
pochodzącym ze zbiornika otwartego kanaliza-
cji miejskiej 

 
Z danych tych wynika, że badane osa-

dy charakteryzowały się zróżnicowaną 
zawartością metali. Najwyższe stężenie 
zanotowano dla cynku odpowiednio na 
poziomie 70,79 mg/kg na wlocie i 750,93 
mg/kg na wylocie z osadnika. Źródłem 
cynku są produkty ścierania nawierzchni 
ulic, tarcz hamulcowych i opon. Stężenie 
kadmu było na poziomie 0,13 mg/kg. 
Zawartość ołowiu szacowała się na po-
ziomie 1,01 mg/kg na wlocie oraz 4,35 
mg/kg na wylocie z osadnika. Źródłem 

ołowiu może być charakterystyczne pod-
łoże geologiczne zlewni. W odróżnieniu 
od stężeń cynku, kadmu i ołowiu wyniki 
dla zawartości miedzi w badanych osadach 
wykazały wyższe stężenie tego metalu na 
wlocie  do osadnika 9,5 mg/kg niż na 
wylocie 2,56 mg/kg. Na tym etapie badań 
różnica między tymi wynikami jest trudna 
do wyjaśnienia. Dla badanych metali nie 
wykonywano analizy sekwencyjnej. Stwi-
erdzono natomiast zawartość węglanów 
w badanych osadach na poziomie 14-,5%. 
Obecność węglanów jak i lekko alkaliczny 
odczyn osadów sugeruje, że metale te 
występują w formach trudno rozpuszczal-
nych związków a tym samym słabo mo-
bilnych w środowisku. Odnosząc uzyskane 
wynik stężeń metali w badanych osadach 
do odpowiednich regulacji można stwier-
dzić, że są znacznie niższe od wartości 
dopuszczalnych dla ziemi pochodzących 
z terenów użytków rolnych, gruntów le-
śnych  także gruntów zabudowanych, zu- 
rbanizowanych grupy B oraz terenów prze 
mysłowych grupy C określonych w RMŚ 
dotyczącym  standardów jakości gleby 
oraz standardów jakości ziemi (Dz. U. 
2002 nr 165 poz. 1389), które zawierają 
się w zakresie stężeń dla cynku: 300-3000 
mg/kg, kadmu: 4-20 mg/kg, ołowiu: 100-
1000 mg/kg i miedzi: 150-1000 mg/kg 
oraz RMŚ dotyczącym rodzajów oraz stę-
żeń substancji, które powodują, że urobek 
jest zanieczyszczony (Dz. U.02.-55.498) 
w zakresie stężeń dla cynku:<1000 mg/kg, 
kadmu <7,5 mg/kg, ołowiu <200 mg/kg 
miedzi <150 mg/kg. Natomiast według 
kryteriów ekotoksykologicznych (McDo-
nald 1994) stężenie cynku znacznie prze-
kracza wartości progowe PEL, które wy-
nosi dla tego metalu 315 mg/kg i TEL, 
które wynosi 123 mg/kg, co oznacza, że 
osady można uznać za niebezpieczne dla 
środowiska. W przypadku wprowadzania 
tych osadów do środowiska, na przykład 
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przy wykorzystaniu ich w rekultywacji 
gruntów, stanowiłyby istotne zagrożenie. 

W kolejnym etapie badań oznaczono 
zawartość wybranych substancji organicz-
nych. Wyniki analiz wykazały, że w bada-
nych osadach stężenie substancji ropopo-
chodnych jak i związków organicznych 
z grupy AOX było bardzo niskie na grani-
cy wykrywalności. 

Natomiast stwierdzono obecność wie-
lopierścieniowych węglowodorów aroma-
tycznych. Suma wielopierścieniowych wę-
glowodorów aromatycznych ∑WWA16 dla 
próbek osadów pobranych u wlotu do 
osadnika wynosiła 50,61 mg/kg, natomiast 
∑WWA16 u wylotu 27,91mg/kg. 

Nie zostały więc przekroczone warto-
ści dopuszczalne określone wg Rozporzą-
dzenia w sprawie standardów jakości gleb 
i standardów jakości ziemi, czyli 1-200 
mg/kg oraz w sprawie rodzajów oraz stę-
żeń substancji, które powodują, że urobek 
jest zanieczyszczony, czyli 8,5 mg/kg.  
Dopuszczalne wartości PEL (5,68 mg/kg)  
i TEL (0,461 mg/kg) wskazują natomiast 
na ich przekroczenie w przypadku sumy 
stężeń związków z grupy WWA. 

Na rysunku 3 przedstawiono wartości 
stężeń dla poszczególnych związków 
z grupy WWA w odniesieniu do miejsca 
poboru osadów deszczowych. Najwyższą 
wartość, tj. 12,71 mg/kg  odnotowano dla 
benzo(a)antracenu na wlocie osadnika oraz 
dla fluorantenu w przypadku wylotu 
z komory na granicy 4,09 mg/kg, zaś naj-
niższą wartość dla acenaftenu dla obydwu 
prób. Ogromne znaczenie ma również 
wartość sumaryczna związków z grupy 
WWA o niskiej masie cząsteczkowej  
(LMW) składających się z 2-3 pierścieni 
aromatycznych oraz suma związków  
z grupy WWA o wysokiej masie cząste-
czkowej (HMW) złożonych z 4-6 pie-
rścieni aromatycznych. Na podstawie 
stosunku LMW/HMW możliwe jest okre-
ślenie źródła pochodzenia tych związków. 

Wartość LMW/HMW poniżej 1,0 
wskazuje na pirogeniczne pochodzenie 
analitów (Weinstein i in. 2010). W przy-
padku badanego materiału stosunek ten 
wyniósł 0,63. 

Dodatkową składową określenia ich 
pochodzenia w materiale badawczym jest 
stosunek zawartości fenantenu  

 
Rys. 3. Zawartość wielopierścieniowych węglowodorów aromatycznych w badanym osadzie 
w zależności od miejsca poboru prób. 
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do antracenu (wynoszący 4,23) oraz sto-
sunek zawartości fluorantenu do pirenu, 
który wynosi 1,25.  

Wykazano, że jeśli stosunek stężeń fe-
nantrenu do antracenu przyjmuje wartości 
mniejsze niż 10 a stosunek stężeń fluoran-
tenu do pirenu większe od 1,0, to w spo-
sób jednoznaczny można mówić o piroge-
nicznym pochodzeniu węglowodorów 
aromatycznych w badanej próbce. 

Innym tego typu wskaźnikiem jest sto-
sunek zawartości fluorantenu do sumy za-
wartości fluorantenu i pirenu, który w ba-
danym materiale wynosi 0,56, gdzie war-
tość powyżej 0,5 sygnalizuje petrogenicz-
ne pochodzenie analitów oraz stosunek 
zawartości antracenu do sumy zawartości 
antracenu i fenantrenu wynoszący 0,19 
(wartość powyżej 0,1 wskazuje na procesy 
spalania jako główne źródło analitów) 
(Gdaniec-Pietryka 2008). Źródło ich po-
chodzenia, w tym wypadku jest typowo 
pirogeniczne (niska wartość wskaźnika 
LMW/HMW i stosunek zawartości fenan-
trenu do antracenu). Należy nadmienić, iż 
na terenach zurbanizowanych głównym 
źródłem wielopierścieniowych węglowo-
dorów aromatycznych są produkty niecał-
kowitego spania paliw kopalnych oraz 
drewna (źródła pirogeniczne) oraz spala-
nia różnego rodzaju paliw - źródła petro-
geniczne (Brown i in. 2006). 

5. Wnioski. 
• Badany osad charakteryzował się 

odczynem lekko zasadowym, barwą 
szarą, smolistą. Zapachem mocno wy-
czuwalnym, specyficznym gnilnym, 
roślinnym. Osad posiadał luźną konsy-
stencję ze zdolnością do cementacji 
kruszenia się o dużym uwodnieniu.   

• Analiza granulometryczna wskazała na 
dużą przewagę frakcji pyłowej-iłowej 
sięgającej 72 % osadu, natomiast ana-
liza pod kątem zawartości substancji 
mineralnych i organicznych wykazała 

duży udział części organicznych, 
świadczących o wysokich zdolno-
ściach sorpcyjnych, względem zanie-
czyszczeń organicznych, w tym wielo-
pierścieniowych węglowodorów aro-
matycznych pomimo przeważającego 
udziału substancji mineralnych. 

• Badania zawartości zanieczyszczeń 
potwierdziły obecność metali ciężkich 
takich jak: kadm, cynk, ołów, miedź 
oraz wielopierścieniowych węglowo-
dorów aromatycznych i znikomą za-
wartość substancji ropopochodnych, 
związków z grupy AOX. Obecność 
wskazanych zanieczyszczeń w bada-
nym osadzie nie stanowi zagrożenia 
dla środowiska względem RMŚ spra-
wie rodzajów oraz stężeń substancji, 
które powodują, że urobek jest zanie-
czyszczony (Dz.U.02.55.498) oraz 
RMŚ w sprawie standardów jakości 
gleby oraz standardów jakości ziemi 
(Dz.U. 2002 nr 165 poz. 1359), po-
nieważ ich zawartość mieści się w do-
puszczalnych zakresach stężeń. Nato-
miast w odniesieniu do kryteriów eko-
toksykologicznych badane osady sta-
nowią zagrożenie dla organizmów ży-
wych i z tego punktu widzenia nie po-
winny być wprowadzane do środowi-
ska. 

• Istnieje uzasadniona potrzeba prowa-
dzenia monitoringu jakości i ilości 
osadów pochodzących ze zbiorników 
kanalizacji deszczowej w kontekście 
ich unieszkodliwiania i zagospodaro-
wania.  

Podziękowania 
Badania zostały zrealizowane w ramach 
grantu NCN, umowa nr 
 2990/B/P01/2011/40 
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ABSTRACT  
 

In the present work the effectiveness of acid dye removal – methyl blue from aqueous 
solution in static system  on two activated carbons , was estimated. In the experiment 
activated carbon WD-extra (Gryfskand) and spent activated carbon F-300 (Chemiviron) 
was used. Impregnated activated carbons with methyl blue were regenerated with Fenton 
reagent. It was observed that activated carbon WD-extra has better sorption capacity 
than F-300. Effectiveness in dye removal from aqueous solution in case of virgin acti-
vated carbon WD-extra was 90%, and regenerated with Fe2+/H2O2 was from 16 %  (after 
6th regeneration) to 34% (after 1st regeneration). In case of spent activated carbon F-300 
effectiveness of methyl blue removal was 83%, and regenerated activated carbon with 
Fe2+/H2O2 was from 15 % (after 6th regeneration) to 20% (after 1st regeneration). 
According to experimental data adsorption isotherms were defined  and adsorption theo-
retical model such as Freundlich or Langmuir, was selected. 
 
Keywords: activated carbon, methyl blue, Fenton’s reagent, dyes’ adsorption, rege-
neration 

 

1. Wprowadzenie 

Barwniki są to związki organiczne po-
chodzenia naturalnego lub syntetycznego, 
selektywnie absorbujące światło widzialne 
w zakresie 400-700 nm (Warzkiewicz 
2012). Związki te nie ulegają biodegra-
dacji, zwiększają biologiczne i chemiczne 
zapotrzebowanie tlenu oraz spowalniają 
proces fotosyntezy w zbiornikach wod-
nych. Ścieki pochodzące z przemysłu 
włókienniczego, farbiarskiego czy papier-
niczego zawierają barwniki, które mogą  

 

mieć toksyczne, mutagenne bądź kancero-
genne działanie na organizmy żywe (Gó-
mez 2007, Eren 2006, Alvin 2010). 

Metody usuwania barwników ze ście-
ków można podzielić na cztery podsta-
wowe grupy tj. chemiczna (utlenianie, 
chlorowanie, ozonowanie), biologiczna 
(beztlenowe/tlenowe), fizyko-chemiczna 
(koagulacja, flokulacja, flotacja, adsorp-
cja) i mechaniczna (sedymentacja, filtra-
cja, odwirowanie) (Alvin 2010, Babu 
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2007, Gong 2005). Zgodnie z doniesie-
niami literaturowymi (Warzkiewicz 2012, 
Alvin 2010) proces adsorpcji jest metodą 
skuteczną i umożliwia projektowanie pro-
stych i ekonomicznych instalacji techno-
logicznych. Najpopularniejszym adsor-
bentem, stosowanym na szeroką skalę do 
usuwania barwników ze ścieków, jest wę-
giel aktywny.  

Badania nad usuwaniem barwników na 
różnorodnych węglach aktywnych tj. ha-
ndlowych i typu „low cost” były przed-
miotem wielu doniesień literaturowych. 
Na podstawie dokonanego przeglądu 
literaturowego odnotowano iż.: 
• do usuwania barwników z roztworu 

wodnego stosowano do tej pory han-
dlowe węgle aktywne tj. F-400 (Al-
Degs 2008, Al-Degs 2000, Al-Degs 
2009, Al-Degs 2007, Walker 2001), 
WG-12 (Dąbek 2011), F-200 [Dąbek 
2011], WD-extra (Dąbek 2010,Dąbek 
2011), Norit RB 0.8 CC (Kazlauskienė 
2009,Pereira 2003).  

• na skuteczność procesu adsorpcji na 
węglu aktywnym ma wpływ wiele 
czynników tj. pojemność adsorpcyjna, 
powierzchnia właściwa (przeciętnie 
wynosi ona 800-1500 m2/g), rozmiar 
rozkład porów (mikropory, mezopory, 
makropory), uziarnienie, chemiczna 
natura powierzchni (grupy funkcyjne 
występujące na powierzchni węgla ak-
tywnego), dawka i czas adsorpcji, stę-
żenie zanieczyszczeń, odczyn roztwo-
ru oraz właściwości usuwanych 
związków organicznych (rozpuszczal-
ność wielkość cząsteczek) (Emad 
2008, Bansal 2009).   

• do usuwania barwników stosowane są 
handlowe węgle aktywne w postaci 
granulowanej i pylistej; zgodnie z do-
niesieniami literaturowymi (El Qada 
2008, Itodo 2011, Itodo 2012) granu-
lowane węgle aktywne były efektyw-
niejsze niż pyliste.  

• sorbenty niskokosztowe wykazały się 
mniejszą pojemnością adsorpcyjną niż 
handlowe węgle aktywne 
(Warzkiewicz 2012, Kannan 2001). 

• przedmiotem badań były barwniki 
reaktywne (Al-Degs 2008, Al-Degs 
2000, Al-Degs 2009, Al-Degs 2007, 
Dąbek 2011, Pereira 2003), kwasowe 
(Walker 2001, Pereira 2003), zasado-
we (Dąbek 2010,Pereira 2003, El Qada 
2008, Kannan 2001), bezpośrednie 
(Pereira 2003).  

 Zużyte węgle aktywne stają się odpa-
dem niebezpiecznym, który należy 
poddawać procesowi odzysku lub uty-
lizacji. Jednym ze sposobów postępo-
wania z odpadami jakimi są zużyte 
węgle aktywne jest przeprowadzenie 
regeneracji wśród której wymienić 
można m.in. termiczną, chemiczną, 
gazową, ultradźwiękami, przy pomocy 
mikrofal, elektrochemiczną oraz bio-
logiczną (Purkait 2007, Zhang 2002, 
Weng 2008,Toledo 2003). W przemy-
śle coraz częściej stosuje się metody 
regeneracji chemicznej przy pomocy 
rodników hydroksylowych np. powsta-
jących w reakcji Fentona. Zaletą tej 
metody jest wysoki potencjał utlenia-
jący (2,7 mV), brak pozostałości H2O2 
w układzie poreakcyjnym (Warzkie-
wicz 2012, Dąbek 2010, Toledo 2003).  

 Doceniając możliwości regeneracji 
węgli jakie daje reagent Fentona pod-
jęliśmy badania wykorzystania zrege-
nerowanych tą metodą sorbentów wę-
glowych do usuwania barwników.  

 Do badań wybraliśmy stosowany do 
barwienia tkanin błękit metylowy oraz 
popularne węgle aktywne używane 
w uzdatnianiu wody czy też oczysz-
czaniu ścieków jakimi są WD-extra 
i F-300. 
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2. Materiał i metodyka badań 

2.1. Charakterystyka węgla aktywnego 

W eksperymencie zastosowano dwa 
handlowe węgle aktywne tj. WD-extra i F-
300, których charakterystyka została prze-
dstawiona w tabeli 1. Właściwości obu 
węgli (powierzchnia właściwa i liczba jo-
dowa) wskazują, iż mogą to być doskona-
łe sorbenty. 

2.2. Charakterystyka barwnika 

Do badań wybrano błękit metylowy 
należący do grupy barwników triaminotri-
fenylometanowych, który łatwo rozpusz-
cza się w wodzie, natomiast słabo w eta-
nolu. (rys. 1.). Masa molowa tego barwni-
ka wynosi 799,8 g/mol. w zależności od 
odczynu roztworu związek ten przyjmuje 
formę kwasową lub zasadową Stosowany 
jest do wybarwiania preparatów biolo-
gicznych, wody w akwarystyce, do farbo-
wania tekstyliów i w histologii (Lillie 
2010). 
2.3. Przebieg eksperymentu 

2.3.1. Adsorpcja na oryginalnych wę-
glach aktywnych 

W ramach eksperymentu zbadano ad-
sorpcję błękitu metylowego na węglu 
aktywnym WD-extra i F-300. W kolbach 
stożkowych umieszczono odpowiednią 
naważkę każdego z węgli (odpowiednio 
0,2 g, 0,5 g, 1 g, 1,5 g, 2 g), który zalano 
100 ml roztworu barwnika o stężeniu 
400mg/L. Tak przygotowane próbki zosta-
ły poddane wytrząsaniu w czasie 10 go-
dzin. Czas ustalenia równowagi adsor-
bent-adsorbat został wyznaczony w od-
dzielnym eksperymencie (Rysunek 2.).Po 
wyznaczonym czasie kontaktu rozdzielo-
no fazy tj. roztwór barwnika i zużyty 
sorbent. Następnie węgiel aktywny został 
przemyty wodą destylowaną i wysuszony 
w suszarce w temperaturze 105oC.  
 
 

2.3.2. Adsorpcja na regenerowanym 
węglu aktywnym 

Każdy z obu węgli aktywnych nasycony 
barwnikiem został poddany procesowi re-
generacji przy pomocy reagenta Fentona, 
który został przyrządzony w następujący 
sposób: do zlewki o pojemności 1 dm3 
wlano wodę destylowaną, następnie do-
dano stężony kwas siarkowy (VI), tak aby 
odczyn roztworu był w zakresie 3. Do 
przygotowanego roztworu dodano 10 ml 
FeSO4 · 7 H2O (ilość jonów żelaza 9,27 
mg) i 1,5 cm3 H2O2. Węgiel aktywny WD-
extra i F-300 zadano przygotowanym 
w powyższy sposób roztworem reagenta 
Fentona (500 ml), a następnie mieszano 
przez 15 min. Później węgiel aktywny 
został przepłukany wodą destylowaną 
i raz jeszcze poddany powyższemu proce-
sowi regeneracji. Czas całkowity rege-
neracji wynosił 30 min. Zregenerowany 
węgiel aktywny został ponownie użyty do 
przeprowadzenia adsorpcji barwnika 
w powyższy sposób. Cykl adsorpcja – re-
generacja został powtórzony sześcio-
krotnie.  

2.3.3. Oznaczanie stężenia barwnika 

Stężenie barwników zostało oznaczone 
metodą spektrofotometryczną przy pomo-
cy spektrofotometru UV/VIS Marcel Me-
dia. W pierwszej kolejności zarejestro-
wano widmo dla błękitu metylowego. Dla 
błękitu metylowego odnotowano maxi-
mum absorpcji przy długości fali λ = 591 
nm. Próbki barwników po adsorpcji po-
bierano pipetą z kolby stożkowej do pla-
stikowej kuwety, następ-nie umieszczano 
je w spektrofotometrze i odczytywano na 
monitorze komputera stężenie barwnika, 
mierzone przy wcześniej wyznaczonej 
długości fali.  
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Tabela 1. Charakterystyka węgli aktywnych WD-extra i F-300. 

WD-extra F-300 
Firma  Gryfskand  Chemviron Carbon 
Otrzymywanie z pyłu węgla kamiennego 

i lepiszcza  
z węgla bitumicznego 

Postać  świeży zużyty do oczyszczania od-
cieków pochodzących z tere-
nu zakładów produkujących 
łożyska 

Forma granulowany ziarnisty 
Zastosowanie  do uzdatniania wody  do uzdatniania wody 
Powierzchnia 
Właściwa  

950-1050 m
2

/g 800 -1000 m
2

/g 

Liczba jodowa 900-1000 mg/g 800 m2/g 

 

Rys. 1. Kwasowa forma (A) i zasadowa forma (B) błękitu metylowego. 

 
Rys. 2. Ustalanie równowagi w procesie sorpcji błękitu metylowego na węglach aktywnych. 
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2.3.4. Badanie zdolności sorpcyjnych 
węgli aktywnych WD-extra i F-300 

Parametrami świadczącymi o zdolno-
ściach sorpcyjnych węgli aktywnych są 
m.in. liczba adsorpcji jodu, liczba metyle-
nowa, liczba fenolowa, liczba detergen-
towa i liczba melasowa.  

W eksperymencie sprawdzono zdolno-
ści sorpcyjne węgli aktywnych WD-extra  
F-300 przy pomocy liczby adsorpcji jodu 
(Tabela 2.) wyznaczonej zgodnie z proce-
durą podaną w normie PN-83/C-97555.04.  

Uzyskane wartości liczby jodowej dla 
obu węgli wskazują na lekkie obniżenie 
zdolności sorpcyjnych węgli aktywnych 
wraz ze wzrostem krotności regeneracji. 

 

Tabela 2. Liczba adsorpcji jodu węgli aktywnych WD-extra i F-300. 

Węgiel  aktywny Liczba jodowa WD-extra Liczba jodowa F-300 
wyjściowy 923,3  
wyjściowy 923,3 837,7 
po I regeneracji 913,8 824,9 
po II regeneracji 907,5 812,3 
po III regeneracji 894,8 799,6 
po IV regeneracji 889,6 793,2 
po V regeneracji 884,8 880,9 
po VI regeneracji 786,9 783,6 

 

Tabela 3. Zmiana parametrów węgli aktywnych WD-extra i F-300 w czasie . 

Węgiel aktywny Masa  
węgla aktywne-
go 
F-300 

Ubytek 
masy 
[%] 

Masa  
węgla aktywne-
go 
WD-extra 

Ubytek 
masy 
[%] 

wyjściowy 15,001  15,001  
po I regeneracji 13,343 11,05 13,986 6,76 
po III regeneracji 12,098 19,35 12,986 13,42 
po IV regeneracji 11,634 22,44 12,340 17,34 
po V regeneracji 11,132 25,79 11,956 20,30 
po VI regeneracji  10,876 27,50 11,799 21,34 

 
Tabela 4. Współczynniki równania Freundlicha i Langmuira dla adsorpcji błękitu metylowego na 
węglu aktywnym WD-extra. 

Węgiel aktywny Izoterma Freundlicha Izoterma Langmuira 

k n r2 am b r2 
świeży 1,079   1,029 0,997 500 0,002 0,694 

po I regeneracji 0,966   1,404 0,997 250 0,001        0,993 

po II regeneracji 0,993      1,901 0,998 52,63 0,002        0,883 

po III regeneracji 0,999   1,930 0,998 40,00 0,003        0,947 

po IV regeneracji 1,016   1,957 0,996 27,03 0,008        0,964 

po V regeneracji 1,023   2,012 0,993 21,73 0,014        0,974 

po VI regeneracji  1,028   2,083 0,992 18,87 0,019        0,998 
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2.3.5. Zmiana parametrów węgli ak-
tywnych WD-extra i F-300 w czasie 
eksperymentu 

W trakcie eksperymentu kontrolowano 
masę węgla aktywnego. Zauważono, iż 
w trakcie adsorpcji błękitu metylowego 
z masy początkowej węgla aktywnego 
WD-extra 15,001 g po przeprowadzeniu 
sześciu regeneracji zostało 10,719 g wę-
gla, węgla aktywnego F-300 g. Przebieg 
ubytku masy obu węgli został przedsta-
wiony w tabeli 3.   

3. Wyniki i dyskusja 

3.1. Adsorpcja właściwa  

W pierwszym etapie badań wyliczono 
adsorpcję właściwą ze wzoru (Atkins 
2001): 

 

C

i

m

VCC
A




)( 0   (1) 

 
gdzie: C0 i Ci – stężenie początkowe 
i równowagowe barwnika, odpowiednio, 
V – objętość roztworu, mc – masa suchego 
węgla aktywnego 

Na podstawie otrzymanych wyników 
adsorpcji właściwej zostały sporządzone 
izotermy sorpcji, które zaprezentowane  
zostały na rysunku 3 (WD-extra) i rysun-
ku 4 (F-300).  

Rysunek 3 przedstawia zależność ad-
sorpcji od stężenia równowagowego błę-
kitu metylowego dla świeżego i zregene-
rowanego węgla aktywnego WD-extra.  
W przypadku świeżego węgla otrzymano 
najwyższą wartość adsorpcji właściwej 
wynoszącą 38 mg/g. Jednakże, zdolności 
sorpcyjne węgla po regeneracji reagentem 
Fentona były niższe i adsorpcja właściwa 
wahała się od 16 mg/g do 34 mg/g.  

Rysunek 4 przedstawia zależność ad-
sorpcji stężenia błękitu metylowego dla 
wyjściowego i zregenerowanego węgla 
aktywnego F-300. w przypadku wyjścio-

wego węgla otrzymano najwyższą wartość 
adsorpcji właściwej wynoszącą 35 mg/g. 
Ponownie odnotowano, że zdolności sorp-
cyjne węgla po regeneracji reagentem 
Fentona uległy zdecydowanemu pogor-
szeniu i adsorpcja właściwa wahała się od 
15 mg/g do 20 mg/g. 

Niekorzystnym efektem przeprowa-
dzonej regeneracji jest ubytek masy węgla 
spowodowany wypłukiwaniem popiołów 
obecnych w porach oraz utlenianiu po-
wierzchni właściwej węgli aktywnych 
zastosowanych w eksperymencie. w przy-
padku węgla aktywnego WD-extra ubytek 
masy po przeprowadzonych sześciu rege-
neracjach wyniósł 21,34%, natomiast 
węgla aktywnego F-300 27,50%.  

Najwyższy procent usunięcia odnoto-
wano dla węgla świeżego WD-extra i wy-
jściowego F-300 i odpowiednio wyniósł 
on 90% i 83%. Najniższy procent usunię-
cia dla węgla aktywnego WD-extra wyno-
sił 34% (po VI regeneracjach), a 32% dla 
F-300 (po VI regeneracjach). Wraz z krot-
nością regeneracji zmalała zdolność sorp-
cyjna obu węgli aktywnych 

3.3. Teoretyczny model Freundlicha 
i Langmuira  

W kolejnym etapie badań podjęto próbę 
dopasowania modelu adsorpcji spełniają-
cego otrzymane doświadczalnie izotermy.  

Do analizy izoterm adsorpcji stosuje się 
dwa teoretyczne modele tj. równanie 
Freundlicha (Rów.2) i równanie Lan-
gmuira (Rów.3). Równanie Langmuira 
może być przedstawione w postaci: 
(Paderewski 1999): 

 

C
akaA

C

mm





11    (2) 

 
gdzie: C – stężenie barwnika w roztworze, 
A – adsorpcja , k – stała nawiązująca do 
ciepła adsorpcji, am – powierzchnia 
zaadsorbowana.  
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Rys. 3.  Izotermy sorpcji błękitu metylowego na świeżym oraz zregenerowanym (I-VI) węglu 
aktywnym WD-extra. 
 

 
Rys. 4 . Izotermy sorpcji błękitu metylowego na wyjściowym oraz zregenerowanym (I-VI) węglu 
aktywnym F-300. 
 

 
Rys. 5. Stopień usunięcia błękitu metylowego dla węgla aktywnego WD-extra i F-300 wyrażony 
w % , mc=1 g. 
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Tabela 5. Współczynniki równania Freundlicha i Langmuira dla adsorpcji błękitu metylowego na 
węglu aktywnym F-300 

Węgiel aktywny Izoterma Freundlicha Izoterma Langmuira 
k n r2 am b r2 

wyjściowy 0,997 1,182 0,999 500,00 0,001 0,935 
po I regeneracji 1,030 1,927 0,994 27,030 0,009        0,986 
po II regeneracji 1,045    1,992 0,987 21,276 0,023      0,999 
po III regeneracji 1,045 2,016 0,986 20,000 0,029        0,998 
po IV regeneracji 1,019 2,037 0,994 21,736  0,012        0,976 
po V regeneracji 1,019 2,067 0,993 20,408 0,014        0,969 
po VI regeneracji  1,023 2,128 0,992 17,850 0,021        0,992 

 
Model Freundlicha przedstawia się 

wzorem (Paderewski 1999): 
n

ckA
/1

    (3) 
 
gdzie: a – adsorpcja, C-stężenie, k – stała 
Freundlicha, 1/n – wykładnik Freundlicha.  
lub w postaci logarytmicznej (Równ. 4): 

C
n

ka log
1

loglog    (4) 

Im wyższa wartość współczynnika kore-
lacji (r2) tym lepsze dopasowanie modelu 
teoretycznego do izotermy doświadczal-
nej. Analizując dane z tabeli 4 (węgiel 
aktywny WD-extra) i z tabeli 5 (węgiel 
aktywny F-300) można zauważyć, że oba 
modele mogą opisać dane eksperymentu, 
przy czym wartości współczynnika r2 dla 
izoterm sorpcji na wybranych węglach 
aktywnych wykazują lepsze dopasowanie 
modelu Freundlicha.  

4. Podsumowanie 

Wyniki powyższych badań modelo-
wych wskazują, iż adsorpcja na węglu 
aktywnym WD-extra i F-300 może być 
skuteczną i prostą metodą usuwania barw-
ników. Dobre wyniki sorpcji uzyskano dla 
węgla świeżego WD-extra, dla którego 
najwyższa adsorpcja wyniosła 38 mg/g, 
natomiast dla wyjściowego węgla aktyw-
nego F-300 35 mg/L.  Po regeneracji re-
agentem Fentona zdolności sorpcyjne  

 
węgli zmniejszyły się po sześciu regene-
racjach o czym świadczy wartość adsorp-
cji właściwej wynosząca 16 mg/g dla 
WD-extra i 15 mg/g dla F-300 oraz obni-
żenie wartości adsorpcji liczby jodowej. 
Niekorzystnym zjawiskiem towarzyszą-
cym sorpcji na regenerowanym węglu jest 
ubytek masy sorbentu, który po sześciu 
regeneracjach wyniósł 21,34% dla węgla 
aktywnego WD-extra i 27,4% dla F-300. 

Podziękowania 

Praca została wykonana  w ramach pro-
jektu KBN NN205 1993 33 finansowanego 
przez Ministerstwo Nauki i Szkolnictwa 
Wyższego 
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ABSTRACT 
 

The article presentes the problem of elimination of outdate munitions of war. Describes 
two methods of disposal – controlled combustion (in the plant) and deelaboration. Pre-
sentes the equipment used in industrial scale for the above mentioned work. 
 
Keywords: munitions of war 

 

1. Wprowadzenie 

Odpady przemysłowe stanowią, w Po-
lsce, 90% wszystkich odpadów. Ich wy-
twarzanie jest nierównomierne, a ponad 
70% odpadów powstaje w woj. śląskim, 
dolnośląskim i małopolskim. W tych wo-
jewództwach nagromadzono również naj-
więcej odpadów na składowiskach.  

Zgodnie z załącznikiem nr 1 do ustawy 
z dnia 27 kwietnia 2001r. [11], wyróżnia 
się 16 kategorii odpadów. Największe 
ilości odpadów wytwarza przemysł wydo-
bywczy, następnie energetyczny i rolno – 
spożywczy. usystematyzowanie odpadów 
ze względu na miejsce ich powstawania  
wprowadza katalog odpadów dzieląc od-
pady na 20 grup [9].  

Grupę odpadów zaliczaną w całości do 
odpadów niebezpiecznych (listę odpadów 
niebezpiecznych ustala się poprzez ozna-
kowanie w katalogu odpadów indeksem 
górnym w postaci gwiazdki "*" przy ko-
dzie rodzaju odpadów) tworzą m. in. od-
pady o kodzie 16 (tabela 1). Tej grupie 
odpadowo przemysłowych poświęcono 
niniejszy artykuł. 

 

Wprowadzenie odpadów przemy-
słowych do środowiska jest powodem 
systematycznej jego degradacji. Dotyczy 
ona głównie wód podziemnych, powie-
rzchni ziemi, a także wód powierzchnio-
wych. Stąd wynika konieczność rozwią-
zywania problemu zagospodarowania lub 
unieszkodliwiania powstałych odpadów. 
szczególnego znaczenia nabiera fakt nad-
miernego nagromadzenia odpadów jako 
pozostałości z niezłaściwego sposobu go-
spodarowania lub składowania w przeszło-
ści. Często o skutkach ww. działań infor-
muje po wielu latach stan zdegradowanego 
środowiska. 

2. Odpady materiałów wybuchowych 

Odpady materiałów wybuchowych 
powstają w procesie funkcjonowania Re-
sortu Obrony Narodowej, a szczególnie sił 
zbrojnych, w przedsiębiorstwach, które je 
stosują oraz na terenach zdegradowanych 
działalnością jednostek wojskowych [4].  

Od zakończenia II wojny światowej 
minęło ponad 60 lat, a pozostałości po niej 
nadal stanowią duże zagrożenie dla życia 
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ludzi i środowiska. Część amunicji została 
zatopiona w morzu, zakopana w ziemi czy 
też ukryta w różnych miejscach tworząc 
niebezpieczne odpady (rys. 1–4). 

Ile jest jeszcze tzw. zapasów wojen-
nych zgromadzonych w innych miejscach 
– to tajemnica wojska. ilość odpadów 
materiałów wybuchowych według szacun-
ku resortu obrony narodowej wynosi:  
 zmagazynowanych ok. 1000 mg,  
 powstałych w ciągu roku ok. 500 mg.  

W jednostkach organizacyjnych resortu 
Obrony Narodowej znajduje się ok. 50 tys. 
Mg zbędnych środków bojowych i mate-
riałów wybuchowych [7]. 

Pociski różnego typu znajdują się też w 
jednostkach wojskowych. 

3. Aktualny system gospodarowania  

Resort Obrony Narodowej prowadzi 
ewidencję środków bojowych, które są 
magazynowane w jednostkach wojsko-
wych i magazynach centralnych. Mniejsza 
ich część trafia do utylizacji, gdyż więk-
szość jest zużywana przez żołnierzy w tra-
kcie ćwiczeń na poligonach. Stara i nie-
przydatna wojsku amunicja powinna być 
zniszczona. Amunicja przechowywana  
w magazynach w różnych warunkach, 
narażona jest na klimatyczne wahania, co 
wpływa niekorzystnie na jej niezawodność 
działania. Zachodzące zjawiska korozji 
elementów metalowych oraz chemiczny 
rozkład wysokoenergetycznych składni-
ków wybuchowych stwarzają niebezpie-
czeństwo  

powstawania niewybuchów i niewypałów. 
Amunicja ta jest przeznaczona do natych-
miastowego unieszkodliwienia. Likwida-
cja przez kontrolowane wybuchy jest 
obecnie zabroniona przez przepisy doty-
czące ochrony środowiska.  

W Ustawie z dnia 22 czerwca 2001 ro-
ku o wykonywaniu działalności gospodar-
czej w zakresie wytwarzania i obrotu ma-
teriałami wybuchowymi, bronią, amunicją 
oraz wyrobami i technologią o przezna-
czeniu wojskowym lub policyjnym (DZ. 
U. Nr 67 poz. 679) „ilekroć jest mowa 
o unieszkodliwianiu – należy przez to 
rozumieć unieszkodliwianie w rozumieniu 
przepisów o odpadach”. w jednym z arty-
kułów tej ustawy definiuje się: 
1. Przeterminowane lub nieprzydatne do 

użycia materiały wybuchowe, amuni-
cja, broń oraz wyroby o przeznaczeniu 
wojskowym lub policyjnym podlegają 
unieszkodliwieniu lub odzyskowi. 

2. Unieszkodliwienia lub odzysku dokonu-
je się w sposób bezpieczny dla życia  
zdrowia ludzkiego oraz mienia w moż-
liwie najmniej uciążliwy sposób dla 
środowiska naturalnego. 

Unia Europejska zobowiązała nas do zuty-
lizowania wybuchowych zapasów do koń-
ca 2013r. Przechowywanie przetermino-
wanej lub zbędnej amunicji kosztuje rocz-
nie 9 mln zł. koszt utylizacji jednej tony 
niepotrzebnych środków bojowych to 
około 2 tys. zł [5,6]. 

 

Tabela 1. Odpady materiałów wybuchowych 

Kod Grupy, podgrupy i rodzaje odpadów 

16 Odpady nie ujęte w innych grupach 

16 04 Odpady materiałów wybuchowych 

16 04 01* Odpadowa amunicja 

16 04 02* Odpadowe wyroby pirotechniczne (np. ognie sztuczne) 

16 04 03* Inne materiały wybuchowe 
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Rys. 1–4 Zdjęcia, skorodowanej, zatopionej i wyłowionej amunicji z dna morza [1,3] 

Unia Europejska zobowiązała nas do zuty-
lizowania wybuchowych zapasów do ko-
ńca 2013r. Przechowywanie przetermino-
wanej lub zbędnej amunicji kosztuje rocz-
nie 9 mln zł. koszt utylizacji jednej tony 
niepotrzebnych środków bojowych to ok. 
2 tys. zł [5,6]. 

4. Sposoby unieszkodliwiania wycofanej 
amunicji  

Do roku 1980 likwidacja przestarzałej 
amunicji polegała na niszczeniu jej w spo 
sób wybuchowy, wiązało się to z wprowa-
dzeniem do środowiska zanieczyszczeń w 
postaci toksycznych składników gazów 
postrzałowych, oraz nie przereagowanych 
podczas detonacji, pewnych ilości mate-
riałów wybuchowych. Ze względu na fakt, 
że wojskowe materiały wybuchowe po-
siadają z reguły ujemny bilans tlenowy, 

podczas detonacji wydzielają się produkty 
niepełnego spalania. Ponadto wyzwolona 
w czasie detonacji energia nie jest wyko-
rzystana i jest bezpowrotnie utracona.  
Po roku 1990 zaczęto zwracać większą 
uwagę na ochronę środowiska, wprowa-
dzano ustawy i przepisy regulujące spra-
wy emisji zanieczyszczeń oraz regulujące 
procesy spalania. Opracowano nowe me-
tody niszczenia amunicji w sposób niewy-
buchowy.  
Do najważniejszych metod należą: 
 termiczny (kontrolowany) rozkład 

przez spalanie, 
 deelaboracja – prace demontażowe 

mające na celu rozcalenie poszczegól-
nych elementów amunicji. 

Termiczny rozkład przez spalanie stoso-
wany jest dla amunicji małego kalibru 
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oraz części składowych środków bojo-
wych. Likwidacja przeterminowanej amu-
nicji metodą termicznego rozkładu prze-
biega z zastosowaniem kontrolowanego 
procesu spalania.  
 

 
Rys. 6 Piec opancerzony do unieszkodliwiania 
zbędnych środków bojowych Przedsiębiorstwa 
Winderickx Sp. z o. o. [10]. 
 
Przykładem może być proces prowadzony 
w instalacji (rysunek 5) firmy Entsorgu-
ngsanlagen – Betriebsgesel-lschaft mbH 
Steinbach (EST) lub w piecu opancerzo-
nym (rysunek 6), oferowanym przez 
Przedsiębiorstwo Winderickx Sp. z o. o., 
które jest częścią BIC Group. 

Instalacja posiada dwa piece obrotowe. 
Jeden przeznaczony jest do spalania mate-
riałów wybuchowych, drugi służy do 
spalania amunicji i jej części. Pozostałości 
po spaleniu (popiół i złom) odbierane są 
z pieca do zasobników. Popiół składowa-
ny jest na składowisku, a złom przezna-
czony jest do przetopienia.  

Gaz z komory dopalającej (po ochło-
dzeniu) kierowany jest do odpylacza, na 
którym zostają zatrzymane części stałe. 
Na filtrze z węglem aktywnym zatrzymy-
wane są śladowe ilości metali ciężkich, 
które wytworzyły się w procesie schła-
dzania spalin.  

Piec ma postać uzbrojonego zbiornika 
w kształcie walca i wyposażony jest w pa-
lniki oraz otwór inspekcyjny. Instalacja 
podawcza składa się z kosza samowyła-
dowczego, w którym umieszczana jest 
amunicja oraz z trzech elektropneuma-
tycznych zaworów. Przestrzeń pomiędzy 
zaworami jest permanentnie chłodzona, 
aby utrzymać temperaturę w instalacji 
podawczej poniżej temperatury detonacji 
materiału wybuchowego.  

Środki bojowe przeznaczone do deto-
nacji umieszczane są na uzbrojonej płycie, 
gdzie pod wpływem temperatury następu-
je ich unieszkodliwienie. Piec zakończony 
jest stożkiem ułatwiającym gromadzenie 
się pozostałości po spaleniu i ich usuwa-
nie poza instalację. Nad transporterem 
przenoszącym pozostałości po spaleniu 
umieszczony jest przenośnik metali żela-
znych wyposażony w magnes wychwytu-
jący części metalowe, które przenoszone 
są na paletę znajdującą się na końcu urzą-
dzenia. 

Zbiornik gazu oraz paliwa służą do za-
silania palników, w celu utrzymywania 
w piecu temperatury pozwalającej na de-
tonację amunicji.  

Polska firma „JAKUSZ” posiada przy-
jazne dla środowiska kompletne linie 
technologiczne przeznaczone do bezpie-
cznego unieszkodliwiania amunicji [13].  

Mobilna fabryka rozbrajania i utyli-
zacji amunicji Planetarium (rys. 7–12) 
składa się z: 
 JOWISZA – instalacji do pozbawiania 

cech bojowych amunicji strzeleckiej 
metodą termiczną, 

 MERKUREGO – instalacji do dekom-
pletacji amunicji artyleryjskiej, 

 MARSA – instalacji do rozbrajania 
i przezbrajania amunicji, 
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Rys. 5 Schemat instalacji do spalania wycofywanych materiałów wybuchowych i amunicji irmy 
Entsorgungsanlagen – Betriebsgesellschaft mbH Steinbach (EST) [2] 
 

 
Rys. 7 Kontenerowa mobilna instalacja do pozbawiania cech bojowych amunicji strzeleckiej 
metodą termiczną „Jowisz” [8] 
 
 SATURNA – instalacji do deelaboracji 

amunicji metodą poprzecznego cięcia 
ukosowania łuski, 

 WENUS – instalacji do wykręcania 
pobudzaczy z zapalników, 

 ANDROMEDY – komory detonacyj-
nej. 

Instalacja składa się z czterech konte-
nerów ustawionych w ciągu technologicz-
nym, we wnętrzu których znajduje się 
ogrzewana zewnętrznie hermetyczna ko-
mora obrotowa, zabezpieczająca w pełni 
przed wydostaniem się na zewnątrz odła-
mków i produktów spalania amunicji.  
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Rys. 8 Elementy mobilnej kontenerowej instalacji „Merkury” [8] 

 

 

Rys. 9 Mobilna instalacja do rozbrajania i przezbrajania amunicji kaliber 20-155 mm  

„Mars” [8] 

 
 

Rys. 10 Mobilna kontenerowa instalacja do deelaboracji amunicji metodą poprzecznego 
cięcia i ukosowania łuski „Saturn” [8] 
 
Instalacja zawiera: pojemnik na złom 

pozostały po neutralizacji amunicji oraz 
systemy mechanicznego i chemicznego 
oczyszczania gazów, stanowisko do wy-
pakowywania amunicji strzeleckiej i ele-

mentów amunicji artyleryjskiej ze skrzyń 
(opakowań), a następnie napełniania po-
jemników zasypowych, stanowisko dozo-
wania amunicji strzeleckiej i elementów 
amunicji artyleryjskiej do pieca obroto-
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wego oraz pole odstawcze dla opakowań 
z amunicją przeznaczoną do unieszkodli-
wiania. 
 

Rys. 11 Kontenerowa mobilna instalacja do 
wykręcania pobudzaczy z zapalników „We-
nus” [8] 
 
Głównymi etapami procesu są: 
 destrukcja termiczna amunicji,  
 proces oczyszczania gazów powabu-

chowych realizowany w urządzeniach 
odpylających. 
Do kontenera (etap wstępny procesu) 

dowożone są wózkami widłowymi palety 
ze skrzyniami zawierającymi naboje. Po 
otwarciu skrzyń amunicja jest przekładana 
na taśmociąg, gdzie następuje jej rozkon-
serwowanie. Następnie naboje trafiają do 
drugiego kontenera, gdzie w pancernej 
zamykanej kabinie, w sposób zdalny, wy-
kręca się z nich inicjatory, które trafiają 
do kontenerowego magazynu materiałów 
wybuchowych; jest on również odporny 
na detonację. Amunicja jest przekazywana 
do trzeciego kontenera, gdzie pociski 
oddzielane są od łuski zawierającej ładu-
nek miotający. Następnie pociski zawiera-
jące materiał wybuchowy przekazywane 
są do kontenerowej wytapialni, gdzie 
następuje ich deelaboracja za pomocą pary 
wodnej. 

Łuski przekazywane są do dwóch kon-
tenerów, w których podlegają one dekom-
pletacji i odzyskuje się z nich proch. Kon-
tenery te są oddzielone tzw. ścianą ognio-
wą, której zadaniem jest zapobieganie 

rozprzestrzenianiu się skutków ewentual-
nego zapłonu prochu lub materiału wybu-
chowego. 

Oba kontenery charakteryzują się kon-
strukcją wydmuchową, która, w przypad-
ku zapłonu, umożliwia przepuszczenie 
płomieni bocznymi ścianami. Drzwi wy-
posażone w zamki rolkowe uniemożliwia-
jące zablokowanie – pozwalają na opusz-
czenie kontenerów w sytuacji zagrożenia. 

Instalacja „Mars” przeznaczona jest do 
wykręcania inicjatorów z amunicji okre-
ślonego kalibru (od 20 mm do 155 mm). 
Proces zaczyna się w części zewnętrznej 
maszyn (są dwie niezależne), służącej do 
zamontowania amunicji za pomocą me-
chanicznych zacisków, w łożach umiesz-
czonych na wózku oraz do założenia gło-
wic wykręcających na inicjatory. Następ-
nie wózek z amunicją kierowany jest do 
części wewnętrznej znajdującej się w pan-
cernej komorze z pneumatycznie zamyka-
nym oknem, gdzie następuje proces wy-
kręcania inicjatorów. Klucze zespołów 
wykręcających napędzane są pneumatycz-
nie, z regulowaną siłą oraz ilością obrotów 
wykręcania. Proces wykręcania przebiega 
automatycznie. 

Urządzenie do poprzecznego cięcia, 
ukosowania łuski jest zamontowane 
w dwóch kontenerach, z czego jeden jest 
kontenerem obsługowym, natomiast drugi, 
w którym odbywa się proces wykręcania 
zapłonnika oraz cięcia łuski, jest kontene-
rem pancernym. 

Na torach jezdnych, po których prze-
mieszcza się wózek napędzany pneuma-
tycznie, następuje zamknięcie przysłony 
pancernej okna (napędzanej siłownikiem 
pneumatycznym). Wówczas następuje 
proces wykręcenia zapłonnika z okucia. 
Do kontrolowania procesu urządzenie 
wyposażono w szereg czujników induk-
cyjnych. Następnie zostają załączone 
obroty piły oraz łuski. Głębokość i czas 
cięcia jest ściśle kontrolowany przez sys-
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tem sterujący. Dla pełnego podglądu pro-
cesu w kontenerze pancernym zainstalo-
wano kamerę, która przekazuje obraz na 
monitor umieszczony w pomieszczeniu 
obsługowym. 

Kompletne urządzenie do wykręcania 
pobudzaczy z zapalników zamontowane 
jest w kontenerze. Są to dwa urządzenia 
znajdujące się w komorach pancernych 
o grubości i konstrukcji zapewniającej 
ochronę przed wybuchem osobie obsługu-
jącej urządzenie. 

Zapalniki z pobudzaczami dostarczane 
są w zabezpieczonych skrzyniach. Na 
stołach technologicznych następuje roz-
plombowanie skrzyń i ocena stanu zapal-
ników. Po weryfikacji zapalników umie-
szcza się je w odpowiednich gniazdach, 
które są wkładane do komory urządzenia, 
gdzie za pomocą specjalnego klucza na-
stępuje wykręcanie pobudzaczy. Proces 
wykręcania śledzony jest za pomocą ka-
mer, a obraz przekazywany jest na pulpit 
sterowniczy za pomocą monitora LCD. 

Wykręcanie jednego pobudzacza trwa 
około 40 sekund. Jeżeli czynność wykrę-
cania nie zostanie zakończona w ciągu 60 
sekund, zabezpieczenie systemu spowodu-
je wyłączenie procesu. 

Komora Detonacyjna Andromeda 
przeznaczona jest do wielokrotnych (ok. 
100 000) detonacji materiałów wybucho-
wych do 2 kg ekwiwalentu trotylu (TNT) 
w sposób całkowicie kontrolowany i bez-
pieczny dla otoczenia. 

Urządzenie umożliwia niszczenie na 
przemysłową skalę najtrudniejszych do 
likwidacji części przeterminowanej (lub 
zbędnej) amunicji–zapalników wraz z po-
budzaczami. Cykl pracy komory wynosi 
około 15 minut, co pozwala niszczyć 
dziennie około 64 kg TNT (przy ośmio-
godzinnym dniu pracy). w przeliczeniu na 
zapalniki od 37-milimetrowej amunicji 
przeciwlotniczej, dobowy przerób wynosi 
kilka tysięcy zutylizowanych produktów 

 

 
Rys. 12 Komora detonacyjna Andromeda z systemem oczyszczania gazów podetonacyjnych [13]
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Kompletną linię do unieszkodliwiania 

środków bojowych posiadają Zakłady 
Metalowe MESKO SA w Skarżysku-
Kamiennej w ramach Umowy Offsetowej 
pomiędzy Ministerstwem Gospodarki Lo-  
ckheed Martin Corporation, koncern 
NAMMO przekazał najnowocześniejszą 
technologię bezpieczną i ekologiczną spe-
łniającą wszystkie unijne wymagania be-
zpieczeństwa i ochrony środowiska (Dy-
rektywa Europejska 94/67/EG). 

Linia przeznaczona jest do termicznej 
utylizacji: 
 amunicji o kalibrach od 5,56 mm do 

35 mm, 
 mzapalników, zapłonników, spłonek, 

granatów, 
 materiałów pirotechnicznych, TNT, 

heksogenu, spłonek, pobudzaczy oraz 
prochów nitroglicerynowych i nitro-
celulozowych. 

  bez konieczności ich demontażu. 

Podstawowe urządzenia wchodzące 
w jej skład to: 
 piec do utylizacji detonacyjnej (rys. 

13), 
 piec do spalania (rys. 14), 
 instalacja do oczyszczania i kontroli 

emisji gazów wraz z urządzeniami do 
sterowania i monitorowania, instalacje 
do oczyszczania gazów z rtęci i metali 
cienkich oraz ciągłego monitorowania 
i rejestracji ich zawartości. 
Proces technologiczny jest zautoma-

tyzowany, oczyszczanie gazów odloto-
wych odbywa sie metodą tzw. “suchą”, 
w której nie powstają żadne ścieki. 

Proces prowadzony jest automatycznie 
w sposób bezpieczny i ekologiczny,  głó-
wną zaletą metody “suchej” jest brak ko-
ntaktu wody z materiałami wybuchowymi. 
Umożliwia to bezpośrednie jego wykorzy-
stanie do ponownej przeróbki lub sprzeda-
ży.

 

  

Rys. 13 Piec do utylizacji detonacyjnej [12]. Rys. 14 Piec do spalania [12]. 

Zakład posiada również instalację (rys. 15) przeznaczoną do wytapiania TNT z poci-
sków o kalibrze od 57 mm do 152 mm.  

  
Rys. 15 Urządzenie do wytapiania materiałów wybuchowych [12]. 
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5. Podsumowanie 

W omawianej grupie odpadów prze-
mysłowych zaprezentowano urządzenia, 
instalacje służące do termicznego rozkła-
du przez spalanie lub deelaborację odpa-
dów materiałów wybuchowych. Znaczna 
część instalacji opracowana została do 
unieszkodliwiania środków bojowych. Ni-
szczenie amunicji powinno odbywać się 
poprzez deelaborację. 

Amunicja małego kalibru, części nie-
rozbieralne i materiały wybuchowe nie 
nadające się do dalszego przerobu powin-
ny być niszczone w procesie termicznego 
spalania, części metalowe mogą być skie-
rowane do ponownego przetopu, a mate-
riały wybuchowe kruszące powinny być 
kierowane do procesu oczyszczania przez 
krystalizację. Można w ten sposób po-
nownie wykorzystać prochy i materiały 
wybuchowe kruszące posiadające jeszcze 
wymaganą trwałość chemiczną. 
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ABSTRACT  
 

Metal pollution in the aquatic environment may be either natural or anthropogenic. 
In many cases, it is necessary to remove metals from water and wastewater, especially 
heavy metals, but an excess of light metals (salinity, hardness) is also harmful to the 
environment and human health. Heavy metals are removed from water and wastewater 
using conventional processes, which include coagulation/sedimentation/filtration, ad-
sorption, chemical precipitation, ion exchange, classical solvent extraction, evaporation 
and biological methods. Light metals are removed by means of classical thermal desali-
nation, chemical softening and ion exchange. Increasingly, for the removal of metals 
from aquatic environment membrane processes are applied, primarily reverse osmosis, 
nanofiltration, ultrafiltration, electrodialysis and liquid membranes. Membrane systems 
are still being developed and most applications includes the use of membranes not only 
as filtration systems, including complexes with metal ions, but also in combination with 
extraction and bioreactors. 
 
Keywords: membrane techniques, metal removal, water and wastewater  
 

1. Wprowadzenie 

Ponad 70% powierzchni Ziemi pokry-
wają wody, z czego ponad 97% stanowią 
wody słone o zawartości soli powyżej 
1 g/l. Spośród pozostałych ok. 2,5% zaso-
bów wód na Ziemi, 69% stanowią wody 
związane w lodowcach i wiecznej zmarz-
linie, a tylko <1% całkowitych zasobów 
wód słodkich i 0,01% całkowitej ilości 
wody na Ziemi to dostępne zasoby, moż-
liwe do wykorzystania przez człowieka , 
ekosystemy  (Bodzek 2005). Istotnym za- 

 

grożeniem dla rozwoju społeczeństw jest 
nierównomierne rozmieszczenie zasobów 
wody na kuli ziemskiej oraz pogarszająca 
się jej jakość. Woda jest surowcem, a jej 
zasoby są ograniczone, ale odnawialne. 
Odnowa zasobów wodnych jest jednak 
spowolniona lub ograniczona przez czyn-
niki antropogeniczne. Do zasadniczych 
przyczyn ograniczonego dostępu do czy-
stej wody należy zaliczyć (Bodzek 2011): 
 zanieczyszczenie w środowisku  



48 

 

 
 

(w tym wód naturalnych) przez prze-
mysł, rolnictwo oraz brak kanalizacji 
w niektórych rejonach zamieszkałych 
przez ludzi, 

 rosnącą lokalnie i globalnie liczbę 
ludności oraz podnoszenie przez nich 
standardów życia, 

 zmianę klimatu na pewnych obsza-
rach, co wywołuje zmniejszenie ilości 
dostępnej wody. 
Wody podziemne potrzebują często 

ograniczonego uzdatniania przed dystry-
bucją do sieci wodociągowej, natomiast 
wody powierzchniowe i inne źródła wy-
magają uzdatniania rozbudźwanego, ze 
względu na możliwość wystąpienia lub 
zagrożenie wystąpienia zanieczyszczenia. 
Częściowym rozwiązaniem wzrastającego 
zanieczyszczenia środowiska wodnego 
i braku wody do picia jest wdrażanie no-
wych technologii (Sozański 2009). Stąd 
też do układów technologicznych uzdat-
niania wody wprowadzane są coraz to 
nowe procesy jednostkowe lub moderni-
zowane są klasyczne, co ma pozwolić na 
usunięcie z wody bardzo szerokiego spek-
trum zanieczyszczeń występujących za-
równo w wodach powierzchniowych i po-
dziemnych jak i ściekach. Tak więc sys-
temy uzdatniania powinny zostać posze-
rzone o procesy takie jak adsorpcja na 
węglu aktywnym i dokładna dezynfekcja. 
Do tej grupy procesów należy również 
zaliczyć ciśnieniowe procesy separacji 
membranowej (Bodzek 2010).  

Zanieczyszczenie środowiska wodne-
go metalami może mieć charakter natural-
ny lub antropogeniczny. W tym pierw-
szym przypadku jest to głównie związane 
z ta-kimi procesami jak: wietrzenie skał, 
erupcja wulkanów, parowanie oceanów, 
pożary lasów, procesy glebotwórcze itp. 
Antropogeniczne zanieczyszczenie nato-
miast pochodzi z emisji zanieczyszczeń 
przez różne gałęzie przemysłu, energety-

kę, komunikację, gospodarkę komunalną, 
wysypiska odpadów, nawozy i odpady 
stosowane do nawożenia, kopalnictwo rud 
i hutnictwo, spaliny itp. Dopuszczalna 
zawartość pierwiastków śladowych w śró-
dlądowych wodach powierzchniowych 
oraz ich zawartość w ściekach odprowa-
dzanych do wód lub do gleb jak również 
w wodzie wodociągowej, jest regulowana 
określonymi normami. W wielu przypad-
kach konieczne jest usuwanie metali z wo-
dy i ścieków, zwłaszcza metali ciężkich, 
ale nadmiar metali lekkich (zasolenie, 
twardość, glin) jest również szkodliwy dla 
środowiska i zdrowia człowieka. Coraz 
częściej, do usuwania metali ciężkich ze 
środowiska wodnego stosowane są na 
skalę przemysłową, techniki membrano-
we, przede wszystkim odwrócona osmoza, 
nanofiltracja, ultrafiltracja i elektrodializa 
oraz proces pertrakcji przez membrany 
ciekłe (Bodzek 2010). Systemy membra-
nowe są ciągle doskonalone i większość 
aplikacji obejmuje wykorzystanie mem-
bran nie tylko jako układów do filtracji, 
w tym kompleksów z jonami metali, ale 
również w połączeniu z ekstrakcją i biore-
aktorami. Odzyskiwanie metali ze ście-
ków posiada dwie korzyści. Po pierwsze, 
minimalizuje skażenie środowiska wod-
nego i, po drugie, pozwala na odzyskiwa-
nie wartościowych metali. 

2. Metale lekkie 

Metale lekkie – to potoczna nazwa me-
tali z i i II grupy układu okresowego pier-
wiastków, czyli łączna nazwa metali alka-
licznych i metali ziem alkalicznych. Po-
nadto do metali lekkich zalicza się też 
niektóre metale z innych grup układu 
okresowego: skand, tytan, itr i glin. Gene-
ralnie za metale lekkie uważa się takie, 
których gęstość nie przekracza 4,50 g/cm3 
(tytan). Tylko magnez, beryl, glin i tytan, 
jako trwałe w warunkach atmosferycz-
nych, znajdują zastosowania konstrukcyj-
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ne. Metale lekkie są usuwane ze środowi-
ska w procesie odsalania i zmiękczania. 
Stosuje się metody tradycyjne jak odsala-
nie termiczne i wymianę jonową oraz 
zmiękczanie chemiczne (wapnem) jak 
również wykorzystuje się jonity (Bodzek 
2010; 2011).  

2.1. Odsalanie 

W ciągu ostatnich 20. lat, odsalanie 
wody morskiej i wód słonawych za pomo-
cą odwróconej osmozy stało się po-
wszechnie stosowaną metodą umożliwia-
jącą produkcję wody, przy kosztach po-
równywalnych z kosztami pozyskiwania 
wody słodkiej innymi metodami, w wielu 
regionach świata, szczególnie w tych, 
gdzie ich źródła są ograniczone. Elektro-
dializa posiada w odsalaniu ograniczone 
zastosowanie, praktycznie tylko do wód 
słonawych. Obecnie ponad 90% instalacji 
do RO produkuje wodę do picia i na po-
trzeby gospodarcze oraz wodę o specjalnej 
czystości na potrzeby przemysłu energe-
tycznego, półprzewodników itp. (Wilf 
2007).  

Odwrócona osmoza jest procesem se-
paracji membranowej, w którym membra-
na jest przepuszczalna dla wody słodkiej, 
natomiast nie przepuszcza rozpuszczo-
nych soli, dzięki zastosowaniu ciśnienia 
przewyższającego ciśnienie osmotyczne 
wody morskiej lub słonawej wody śródlą-
dowej. w ten sposób otrzymuje się dwie 
frakcje: czystą wodę (permeat) i roztwór 
zatężonej soli (retentat lub koncentrat). 
Konieczne ciśnienia trans-membranowe 
mogą osiągać wartości aż 12 MPa 
(w początkowym okresie wprowadzania 
RO do praktyki), ale obecne urządzenia 
pracują zwykle pod ciśnieniem 5 MPa dla 
wody morskiej oraz 2 MPa dla wody 
słonawej. Większość membran do RO to 
membrany polime-rowe, kompozytowe 
z cienkim filmem separującym i kilkoma 
warstwami podpierającymi o coraz to go-

rszych własnościach separujących (Bo-
dzek 2005). Membrany są zwykle skonfi-
gurowane jako moduły spiralne lub z włó-
kien kanalikowych.  

Nieograniczonym źródłem wody do 
procesów odsalania jest woda morska,  
ważnym są też tzw. wody słonawe (ang. 
brackish water), które najczęściej są po-
bierane z wód podziemnych. Średnia 
zawartość soli w wodzie morskiej wynosi 
35000 mg/l, przy czym wartości te mogą 
wahać się od 4000 do 42000 mg/l w za-
leżności od lokalizacji. Wody słonawe są 
mniej zasolone często ilość soli wynosi 
2000 – 5000 mg/l. Zawartość substancji 
rozpuszczonych w wodzie odsolonej nie 
przekracza na ogół wartości 100 - 500 
mg/l (Van der Bruggen 2002), przy czym 
mogą występować niewielkie ilości sub-
stancji organicznych lub CO2, który łatwo 
można usunąć przez napowietrzanie.  

Typowa instalacja do odsalania wody 
metodą RO składa się z systemu wstępne-
go oczyszczania, systemu odsalania mem-
branowego wraz z pompą wysokociśnie-
niową, sekcji odzysku energii retentatu 
oraz końcowego dostosowania do wyma-
gań, jakie przepisy stawiają wodzie do 
picia i na potrzeby gospodarcze (Bodzek 
2010). Rysunek 1 przedstawia zasadnicze 
części systemu do odsalania metodą RO 
(Wilf 2007). 

Problemem eksploatacji procesu RO, 
związanym z wydajnością, jest  nieodwra-
calna trwała zmiana przepuszczalności 
membrany, czyli tzw. fouling, często pod 
wpływem wielu różnych czynników.  
Fouling jest to odkładanie się substancji 
(cząstki zawieszone, koloidy, rozpusz-
czalne związki wielkocząsteczkowe, sole) 
na powierzchni membrany i/lub w porach, 
ograniczające jej przepuszczalność. 

Wymagane jest wstępne oczyszczanie 
wody surowej w celu zapewnienia nieza-
kłóconej pracy modułów. 



50 

 

 
 

 
 

 
Rys. 1. Schemat instalacji do odsalania wody morskiej ze wstępnym oczyszczaniem metodami 
UF/MF 

 
W celu zapewnienia niezakłóconej pracy 
modułów, a optymalizacja tej procedury 
ma zasadnicze znaczenie dla prawidłowej 
pracy modułów RO. Fouling może mieć 
charakter odwracalny, jeżeli utworzony na 
powierzchni membrany osad można cał-
kowicie usunąć i w ten sposób odtworzyć 
początkową jej wydajność, oraz nieod-
wracalny, jeżeli powlekanie/zanieczysz-
czenie występuje wewnątrz porów mem-
brany i dlatego mechaniczne, a nawet 
chemiczne czyszczenie nie zawsze daje 
dobre rezultaty (Bodzek 2005). W ostat-
nich 10. latach niskociśnieniowe procesy 
membranowe, tj. ultrafiltracja (UF) i mi-
krofiltracja (MF), okazały się trafnymi 
sposobami usuwania substancji rozpro-
szonych, niektórych związków organicz-
nych i mikrobiologicznych zanieczysz-
czeń, włączając w to substancje patogenne 
(Van der Bruggen 2002). Zastosowanie 
UF/MF, jako wstępnego oczyszczania 
wody przed odsalaniem metodą RO, po-
zwala na obniżenie kosztów inwestycyj-
nych o 20% i 12,5% odpowiednio dla 
odsalania wody słonawej i morskiej, 
w stosunku do rozwiązań tradycyjnych. 
Znaczne oszczędności można też uzyskać 
w kosztach eksploatacyjnych (Van der 
Bruggen 2002). Rys. 1 przedstawia sche-
mat instalacji do odsalania wody morskiej 
z wykorzystaniem UF/MF z membranami 

zanurzonymi (Wilf 2007). Drugim pro-
blemem eksploatacyjnym  procesu RO jest 
tworzenie się kamienia membranowego 
(tzw. skaling) np. CaCO3, CaSO4 i BaSO4, 
przy czym intensywność tego zjawiska 
zależy od stosunku objętości permeatu do 
wody surowej. Przy odzysku wody odso-
lonej wynoszącym 50%, zjawisko to może 
zostać efektywnie ograniczone przez do-
dawanie do wody substancji kompleksują-
cych jony dwuwartościowe (tzw. antyska-
lantów) (Bodzek 2005).  

W nowoczesnych instalacjach odsala-
jących możliwe jest odzyskanie 30-40% 
energii z retentatu będącego pod wysokim 
ciśnieniem poprzez zastosowanie odpo-
wiednich urządzeń mechanicznych (Frit-
zmann 2007). Odzysk energii z retentatu 
powstającego w RO jest głównym czynni-
kiem redukcji kosztów wytwarzania wody 
odsolonej, co powoduje, że metoda ta jest 
konkurencyjna w stosunku do rozwiązań 
konwencjonalnych. Systemy odzyskiwa-
nia energii z retentatu stosowane w insta-
lacjach RO podzielić można na dwie gru-
py. Do pierwszej zalicza się urządzenia 
rotacyjne (efektywność 96-98%), w któ-
rych ma miejsce bezpośrednia zamiana 
ciśnienia retentatu na energię mecha-
niczną stosowaną w pompach ciśnienio-
wych instalacji (Fritzmann 2007). Drugim 
rozwiązaniem odzysku energii w syste-
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mach RO jest stosowanie turbin, przy 
czym wykorzystywane są turbiny Peltona 
albo turbiny wirowe (Fritzmann 2007). 

Zaletą odwróconej osmozy jest niski 
koszt wody odsolonej, który, dla wody 
morskiej, waha się w granicach 0,50-0,80 
USD/m3, w porównaniu do 1,0-1,4 USD/-
m3 dla metod termicznych, w zależności 
od kosztów energii i lokalnych warunków 
usytuowania instalacji (podatki, niższe 
opłaty za wykorzystanie środowiska itp.) 
(Alishiri 2008; Karagiannis 2008). Przy 
odsalaniu wody słonawej koszty wody 
odsolonej w chwili obecnej kształtują się 
na poziomie 0,20-0,35 USD/m3 (Frit-
zmann 2007; Alishiri 2008). Redukcja 
kosztów dokonała się dzięki znacznym 
ulepszeniom w technologii, projektowaniu 
procesu odwróconej osmozy, dostępności 
alternatywnych źródeł energii, możliwości 
wstępnego oczy-szczania oraz dostępności 
nowych materiałów.  

Inną techniką membranową odsalania 
wody morskiej lub wód słonawych jest 
elektrodializa (ED) i elektrodializa odwra-
calna (EDR) (Fritzmann 2007). Rozwinię-
ta w latach 50. ubiegłego wieku elektro-
dializa, stosowana była głównie do odsa-
lania wód słonawych. w procesie elektro-
dializy stosuje się membrany jonowy-
mienne (kationowymienne i anionowymi-
enne), które umieszczone w polu elek-
trycznym, ograniczają transport kationów 
lub anionów (Bodzek 2011), zawartych 
w surowej wodzie zasolonej. Do zalet ED 
można zaliczyć: zmniejszenie liczby jed-
nostkowych operacji, eliminacja dodat-
kowych reagentów, ograniczenie strat 
produktu, minimalizacja szkodliwych dla 
środowiska odpadów. Natomiast jako 
wady uważa się: nieidealną selektywność 
membrany oraz konieczność wstępnego 
oczyszczania wody zasolonej. Ten drugi 
zabieg ma na celu zapobieżenie blokowa-
nia membran dużymi jonami i wytrącania 
się osadów węglanów i siarczanów oraz 

usunięcie substancjinie ulegających joni-
zacji (krzemionka, bakterie i rozpuszczal-
ne związki organiczne). Procesowym ro-
związaniem foulingu i skalingu w ED 
może być tzw. elektrodializa odwracalna 
(EDR) z okresową (3 – 4 razy na godzinę) 
zmianą kierunku przepływu prądu (wy-
dłużenie czasu eksploatacji membrany, 
obniżenie kosztów) (Strathmann 2004). 
Zapewnia to usuwanie koloidów i ewentu-
alnie świeżo wytrąconych osadów, a tym 
samym zapobiega blokowaniu membran.  

Głównym obszarem zastosowań elek-
trodializy z membranami monopolarnymi 
jest odsalanie wód słonawych, zawierają-
cych 1000-5000 mg/l soli, w celu otrzy-
mania wody do picia. Jeżeli stężenie soli 
w wodzie wynosi od 1000 - 2000 mg/l, to 
wówczas możliwe jest otrzymanie wody 
użytecznej w jednostopniowym procesie, 
przy odzysku dochodzącym nawet do 85% 
(Strathmann 2004). Proces elektrodializy 
może być również stosowany do odsalania 
wody morskiej. w celu otrzymania wody 
do picia niezbędny jest proces wielostop-
niowej elektrodializy, który umożliwia 
otrzymanie wody użytecznej o zawartości 
soli ok.700 mg/l z wody morskiej o stęże-
niu 35000 mg/l (Bodzek 2011). W przy-
padku wody morskiej koszt odsalania 
metodą ED jest wysoki, ponieważ zużycie 
energii jest proporcjonalne do ilości soli 
przeniesionej przez membrany. 

Nowoczesne systemu odsalania wody 
pracują obecnie w większości w układach 
zintegrowanych (hybrydowych), przy 
czym można wyróżnić 4 grupy układów 
tego typu (Hamed 2005; Helal 2009; Bo-
dzek 2011): 

Integrowanie odwróconej osmozy 
z metodami termicznymi. 

Łączenie odwróconej osmozy z wy-
mianą jonową (elektrodejonizacją) przy 
otrzymywaniu wody głęboko zdejonizo-
wanej. Wykorzystanie nanofiltracji w te-
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nologii odsalania, co pozwala uniknąć 
ryzyka skalingu.  
Zastąpienie konwencjonalnego systemu 
wstępnego oczyszczania wody przez ultra-
filtrację lub mikrofiltrację. 

W pierwszej grupie spotyka się roz-
wiązania polegające na tworzeniu syste-
mów skojarzonych, w których niektóre 
elementy metod są wspólne (np. ujęcie 
wody surowej i jej wstępne oczyszczanie, 
oczyszczanie końcowe, łączenie produk-
tów  RO i MSF itp.). Korzyści z takiego 
rozwiązania to przede wszystkim obniże-
nie zużycie energii i obniżenie kosztów 
o 15%, czy też możliwość pracy odwró-
conej osmozy jako układu jednostopnio-
wego. Gorszej jakości permeat jest wów-
czas mieszany z produktem destylacji 
(Fritzmann 2007). Obecnie większość 
zakładów odsalania wody morskiej meto-
dą wielostopniowej destylacji równowa-
gowej (MSF) oraz hybrydowym procesie 
MSF/RO pracuje w układzie zblokowa-
nym o podwójnym przeznaczeniu, produ-
kując zarówno energię elektryczną, jak 
wodę odsoloną (Fazle Mahbub 2009). Do 
zalet takiego rozwiązania należy zaliczyć: 
efektywne wykorzystanie energii elek-
trycznej i wody odsolonej (woda może 
być bowiem magazynowana, co nie jest 
możliwe w przypadku elektryczności), 
możliwość pracy RO jako układu jedno-
stopniowego, wykorzystanie ciepła odpa-
dowego (pary wodnej o niskim ciśnieniu) 
z instalacji MSF i/lub elektrowni w RO 
(Fazle Mahbub 2009). Na rys. 2 przedsta-
wiono schemat hybrydyzacji potrójne 
energia elektryczna-MSF-SWRO (Bodzek 
2011) 

Trzecim rozwiązaniem integrującym 
metodę RO i metody termiczne jest sys-
tem kojarzący te metody w sposób następ-
czy: RO – metoda termiczna – krystaliza-
cja NaCl (Bodzek 2005). Stosuje się je 
w przypadku wysoce zasolonych wód 
śródlądowych. Głównym celem odsalania 

jest wówczas wyeliminowanie z nich soli, 
najkorzystniej w postaci produktów han-
dlowych. Stosuje się więc zatężanie reten-
tatu RO metoda termiczną z równocze-
snym odzyskiem wody odsolonej i selek-
tywną krystalizację NaCl. Przykładem 
takiego rozwiązania była uruchomiona 
w 1995 r. w Dębieńsku instalacja do odsa-
lania wód kopalnianych. Skojarzono w 
niej odwróconą osmozę i termiczne zatę-
żanie ze sprężaniem oparów oraz krystali-
zacją NaCl (rys.3) (Bodzek 2005). 

Z porównania wskaźników technolog-
gicznych instalacji RO i wyparnych, wy-
nika, że zastosowanie RO do odsalania 
roztworów o zasoleniu większym niż 70 
g/l i uzyskiwanie koncentratu o stężeniu 
większym niż 90 g/l nie ma uzasadnienia 
(Magdziorz 2004). 

Wprowadzenie nanofiltracji do odsa-
lania przed RO stanowi przełom w zasto-
sowaniu odwróconej osmozy, a nawet 
destylacji w odsalaniu wody i pozwala na 
uzyskanie w koncentracie (solance) stęże-
nie soli co najmniej 150 g/l.  

W rozwiązaniu tym odsalaniu poddaje 
się permeat z nanofiltracji co pozwala 
osiągnąć duży uzysk wody, gdyż unika się 
ryzyka krystalizacji siarczanu wapnia 
w strumieniu zatężanym, dzięki usunięciu 
jonów Ca2+ SO4

2- (rys. 4) (Magdziorz 
2004). 

Membrany NF usuwają twardość, 
część substancji rozpuszczonych, prak-
tycznie w pełni usuwane są sole metali 
wielowartościowych, natomiast sole meta-
li jednowartościowych jedynie w 10-50%, 
w zależności od rodzaju membrany NF 
Powoduje to, że woda podawana do mo-
dułów RO posiada znacznie niższe ciśnie-
nie osmotyczne niż woda surowa (np. 
morska) i w ten sposób membrany RO 
mogą pracować pod niższym ciśnieniem 
(mniejsze zużycie energii) i wyższym 
odzyskiem permeatu (Magdziorz 2004). 
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Rys. 2. Prosty hybrydowy trójczłonowy system elektrownia/odsalanie RO/odsalanie MSF 

 
 
 

 
Rys.3.Schemat instalacji hybrydowego systemu łączącego RO z metodami termicznymi w sposób 
następczy 

 

 

 

 
Rys. 5. Schemat typowej instalacji demineralizacji wody z wykorzystaniem odwróconej osmozy. 
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Rys. 4. Hybrydowy system odsalający NF/RO/MSF. 

 
Proces jest bardziej przyjazny dla śro-

dowiska, ponieważ wymaga mniejszej 
ilości dodawanych chemikaliów (antyska-
lanty, kwasy). w schemacie technologicz-
nym odsalania można niekiedy pominąć 
drugi stopień RO, gdyż stężenie substancji 
rozpuszczonych w permeacie z pierwsze-
go stopnia wynosi w przybliżeniu 200 
mg/l. Powoduje to, że woda odsolona mo-
że być o 30% tańsza w porównaniu do ko-
nwencjonalnego układu RO (Magdziorz 
2004). Wykorzystanie NF w technologii 
odsalania wody morskiej lub wód słonych 
innego pochodzenia przed właściwym 
procesem odsalania jest szczególnie uza-
sadnione w przypadku podwyższonej za-
wartości jonów dwuwartościowych.  

Do głębokiej demineralizacji (kotły 
parowe, układy elektroniczne) stosuje się 
najczęściej układy hybrydowe: odwrócona 
osmoza- wymiana jonowa/elektro-dejoni- 
zacja (Bodzek 2005; 2007) (rys. 5).  
W niektórych rozwiązaniach w miejsce 
RO stosuje się elektrodializę (ED) lub 
elektrodializę odwracalną (EDR). Istotne 
jest wstępne przygotowanie wody przed 
RO (często koagulacja-flokulacja-sedyme-
ntacja), którego rozmiar zależy od obcią-
żenia źródła wody surowej. System z EDR 
jest w mniejszym stopniu wrażliwy na 
zanieczyszczenia w wodzie niż rozwiąza-

nia oparte na odwróconej osmozie i wy-
mianie jonowej, co umożliwia, zasilanie 
wodami powierzchniowymi posiadający-
mi SDI w granicach od 5 do 6. Układ 
z EDR pozwala też na pracę przy wyso-
kim stopniu odzyskania wody, w grani-
cach 85-95%. w procesie RO/EDR nastę-
puje około 99,5%-we usunięcie substancji 
rozpuszczonych. Układ jest szczególnie 
korzystny przy wyższym zasoleniu wody 
surowej, tj. >350-450 mg/l NaCl. W naj-
nowocześniejszych rozwiązaniach w miej-
sce klasycznej wymiany jonowej stosuje 
się elektrodejonizację (EDI)  (Bodzek 
2005; 2007). Wprowadzenie RO do demi-
neralizacji nie eliminuje, bowiem całko-
wicie wad rozwiązań opartych o wymianę 
jonową, przede wszystkim konieczności 
regeneracji złóż chemikaliami. Elektrode-
jonizacja jest procesem łączącym elektro-
dializę z wymianą jonową, który nie wy-
maga regeneracji jonitów (Bodzek 2011). 

2.2. Zmiękczanie 

Twardość wód naturalnych (suma za-
wartości jonów wapnia i magnezu) waha 
się w granicach od kilku do kilkuset mg 
CaCO3/l. Wody powierzchniowe charak-
teryzują się mniejszą twardością (szcze-
gólnie węglanową) w porównaniu z wo-
dami podziemnymi (Nawrocki 2010). 
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Największy udział na ogół przypada 
związkom wapnia (stosunek stężeń jonów 
Ca2+ do Mg2+ wynosi od 4:1 do 2:1), któ-
rych stężenie może dochodzić nawet do 
kilkuset mg/l. Wapń i magnez są niezbęd-
ne dla prawidłowego funkcjonowania 
organizmu człowieka, z drugiej jednak 
strony nadmierna twardość wody jest 
szkodliwa dla zdrowia. U osób dorosłych, 
dostarczone do organizmu zbędne ilości 
soli wapnia z wodą i pożywieniem zaczy-
nają się odkładać w naczyniach krwiono-
śnych i stawach. Prowadzi to do zaburzeń 
krwiobiegu, chorób układu pokarmowego, 
pojawienia się kamieni w wątrobie i ner-
kach oraz stopniowego stanu chorobowe-
go całego organizmu. Obniżenie natomiast 
poziomu magnezu może przyczynić się do 
niedoczynności gruczołów przytarczycy 
(Bodzek 2011). Znaczna twardość wody 
wpływa niekorzystnie na urządzenia pra-
cujące w podwyższonej temperaturze, 
powodując wytrącanie kamienia w prze-
wodach i urządzeniach do podgrzewania 
wody oraz wzrost zużycia środków myją-
cych i piorących (Bodzek 2010). Kon-
wencjonalne procesy stosowane do usu-
wania twardości wody obejmują zmięk-
czanie na jonitach (zeolity lub jonity syn-
tetyczne) oraz chemiczne zmiękczanie 
wapnem lub wapnem i sodą (Nawrocki 
2010). Wadami tych procesów są kosz-
towne sposoby związane z usuwaniem 
roztworów poregeneracyjnych oraz unie-
szkodliwianiem osadów wapiennych. 
Często w wyniku zmiękczania metodami 
klasycznymi nie osiąga się odpowiedniego 
zmniejszenia zawartości zanieczyszczeń 
towarzyszących, takich jak: barwa i triha-
logenometany (Nawrocki 2010; Bodzek 
2005). Biorąc pod uwagę niedogodności 
klasycznych metod usuwania twardości, 
istnieje duże zapotrzebowanie na nowe 
technologie zmiękczania wód bardzo 
twardych przede wszystkim wód pod-
ziemnych. Duże znaczenie mają w tym 

kontekście techniki membranowe, głów-
nie nanofiltracja (Bodzek 2005; 2010; 
2011). 

W drugiej połowie lat 80., nanofiltra-
cja (NF) stała się znanym procesem 
w produkcji wody do picia (Van der Bru-
ggen 2003). Dla niskociśnieniowych 
membran RO lub zwartych membran NF 
często konieczna jest remineralizacja 
wody po procesie zmiękczania. Własności 
separacyjne membran do nanofiltracji 
opierają się na możliwości oddzielania 
jonów wielowartościowych od jednowar-
tościowych oraz zatrzymywania substancji 
organicznych o masach cząsteczkowych 
ponad  200-300 (500) Da (Bodzek 2005). 
Typowe współczynniki retencji twardości 
wynoszą od 70 do 99%, a więc woda 
uzdatniona powinna charakteryzować się 
twardością nie wyższą niż 60-500 mg 
CaCO3/l, co odpowiada przepisom wody 
przeznaczonej do picia (Van der Bruggen 
2003). w nanofiltracji różnica ciśnienia 
leży w zakresie 1(0,55) - 3 MPa (Van der 
Bruggen 2003), a więc poniżej wartości, 
które byłoby niezbędne w odwróconej 
osmozie dla uzyskania tych samych stru-
mieni i równocześnie niewiele wyższym 
niż membrany ultrafiltracyjne (0,35-
1,0 MPa). Tabela 1 podaje współczynniki 
retencji soli zawierających jony jedno-  
i dwuwartościowe membran do nanofil-
tracji i odwróconej osmozy, z której wy-
nika, że sole o jonach jednowartościo-
wych przechodzą przez membrany nanofi-
ltracyjne, podczas gdy sole o jonach wie-
lowartościowych są zatrzymywane. Per-
meacja soli określona jest, zatem warto-
ściowością jonu. Jonoselektywność nano-
filtracji zależy od grup ze stałym ładun-
kiem ujemnym (głównie COOH lub –
SO

3
H), znajdujących się na powierzchni 

membrany lub w jej porach, które wskutek 
wzajemnych oddziaływań elektrostatycz-
nych przeszkadzają w permeacji jonom 
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wielo-wartościowym, co powoduje moż-
liwość frakcjonowania jonów jedno- 
i dwuwartościowych. w przeciwieństwie 
do membran do odwróconej osmozy, 
podczas nanofiltracji roztworów jonowych 
występują efekty elektryczne, uwarunko-
wane stałymi ładunkami powierzchni 
membrany. 

Typowy schemat instalacji do zmięk-
czania wody metodą nanofiltracji jest 
podobny do stosowanego w odsalaniu 
(Van der Bruggen 2003; Bodzek 2005). 
Wstępne oczyszczanie wody obejmuje 
dodanie kwasu siarkowego i anty-
skalantów w celu korekty pH i kontroli 
wytrącania się kamienia membranowego. 
Filtry wstępne (zwykle 5 m) usuwają 
cząstki, które mogą powodować fouling 
w systemie membranowym. Woda surowa 
jest następnie pompowana do systemu 
membranowego, zwykle wyposażonego 
w moduły spiralne i pracującego pod 
ciśnieniem około 1,0 MPa. Permeat jest 
przesyłany do urządzenia odgazowujące-
go, a następnie dodaje się środki dezynfe-
kujące wodę i antykorozyjne oraz korygu-
je pH 

Wody gruntowe charakteryzują się 
często twardością wyższą niż wymagają 
tego przepisy wody do picia. Zmiękczanie 
wapnem charakteryzuje się nieco niższy-
mi kosztami inwestycyjnymi oraz eksplo-
atacyjnymi niż NF, ale względna różnica 
kosztów maleje ze wzrostem wydajności 
i uwzględnieniem dodatkowych kosztów 
unieszkodliwiania osadów (Van der Bru-
ggen 2001; 2003). Biorąc pod uwagę 
ponadto fakt, że w zmiękczaniu NF część 
wody surowej będzie mieszana z permea-
tem, to koszt zmiękczania membra-
nowego jest często niższy niż zmiękczania 
wapnem. Dla wód powierzchniowych, 
obok zmiękczania, głównym celem oczy-
szczania jest zwykle usunięcie substancji 
organicznych. Usuwanie naturalnej sub-
stancji organicznej (NOM) oraz często 

barwy jest konieczne w oczyszczaniu 
wody powierzchniowej, a membrany do 
NF mogą efektywnie spełnić to zadanie 
(Van der Bruggen 2003). Możliwość łącz-
nego usunięcia substancji organicznych, 
nieorganicznych jest cenną zaletą nanofil-
tracji w produkcji wody do picia. Najbar-
dziej istotną korzyścią zmiękczania mem-
branowego jest wysoka jakość permeatu, 
ze względu na dodatkowe usunięcie barwy 
i mętności.  

Przeprowadzone badania (Wesołowska 
2002; 2004) potwierdziły przydatność 
membran do nanofiltracji i odwróconej 
osmozy do zmiękczania wody. Wykazano 
możliwość otrzymania wód miękkich o ni-
skiej twardości (twardość całkowita około 
<200 mg CaCO3/l) z wód twardych i bar-
dzo twardych (twardość całkowita >300 
mg CaCO3/l) (tabela 2) (Wesołowska 
2002). Biorąc po uwagę wyniki analizy 
chemicznej permeatów stwierdzono wy-
soki stopień usunięcia twardości całkowi-
tej (>50%), w zależności od rodzaju sto-
sowanej membrany i źródła wody suro-
wej. Ponadto uzyskano wysoki stopień 
usunięcia jonów wapniowych i magnezo-
wych. Twardość końcowa wody zależy od 
rodzaju zastosowanej membrany NF  (ta-
bela 3) (Van der Bruggen 2001), co umoż-
liwia jej dobranie w zależności od twardo-
ści początkowej wody surowej. 

Koszty zmiękczania membranowego 
nie odbiegają znacznie od zmiękczania 
chemicznego i są mniejsze od odsalania 
wody metodą odwróconej osmozy i kszta-
łtują się na następującym poziomie (Go-
renflo 2002): 
 dla warunków amerykańskich całko-

wite koszty oczyszczania, dla instalacji 
o wydajności 55 tys. m3/d wynoszą 
0,15 USD/m3.  

 dla warunków europejskich koszty 
szacuje się na poziomie 0,23 €/m3, 
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Tabela 1. Porównanie charakterystyki membran nanofiltracyjnych NF-70 i NF-45 oraz membrany 
FT-30 do odwróconej osmozy (FilmTec). 

Membrana Ciśnienie, 
MPa 

Współczynnik retencji, % 
NaCl MgCl2 NaNO3 MgSO4 

FT-30 1,55 98 99,5 90 99,5 
NF-70  0,5 75  70 50 97,5 
NF-45 0,9  50 83 20 97,5 

 

Tabela 2. Wyniki zmiękczania wód studziennych metodą NF (membrany firmy Osmonics - USA). 

Parametr Rodzaj 
wody 

Stężenie wody surowej Współczynnik 
retencji (%) 

 
Twardość Ogólna 
 mgCaCO3/l] 

Woda ze 
studni I  

590 - woda bardzo twarda 69 

Woda ze 
studni II 

560 - woda bardzo twarda 68 

Tabela 3. Wyniki zmiękczania wód za pomocą membran NF o różnej zwartości (twardość wody 
surowej: 2,8 mmol/l) 

Membrana NF-70 NF-45 UTC-20 UTC-60 
Twardość 
Permeatu mmol/l 

0,14 1,14 0,14 0,59 

Współczynnik retencji, % 95 59,2 95 79 

 
Rys. 6. Schemat ciągłego procesu zmiękczania wody za pomocą ultrafiltracji wspomaganej poli-
merem. 

 
 przy instalacji o wydajności  

20 tys. m3/d,  
 przy mieszaniu permeatu z wodą 

otrzymaną metodami konwencjonal-
nymi koszty można obniżyć  
do 0,11 €/m3.  
Dystrybucja kosztów operacyjnych 

w przypadku zmiękczania NF przedstawia 
się następująco: amortyzacja (32%), eks-
ploatacja i kontrola jakości (23%), koszty 

antyskalantów i innych substancji che-
micznych (18%), energii (16%) oraz kon-
serwacji (11%) (Van der Bruggen 2001). 

Do zmiękczania wody można też za-
stosować metodę ultrafiltracji wspoma-
ganej polimerami, która polega na tym, że 
jony metali i rozpuszczalne w wodzie po-
limery ulegają kompleksowaniu, a utwo-
rzone związki są zatrzymywane przez 
membranę UF, w odróżnieniu od niezwią-
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zanych jonów metali. Jego zaletą jest 
niskie zużycie energii (proces ultrafiltra-
cji) (Juang 2001). Współczynniki retencji 
kationów wywołujących twardość w tym 
procesie są funkcją pH. Jako polimery 
kompleksujące metale stosuje się natural-
ne i syntetyczne polielektrolity, charakte-
ryzujące się wysoką zawartością grup 
karboksylowych i/lub aminowych, jak np. 
chitosan, poli(etylenoimina) (PEI) chlorek 
poli(diallylodimetyloamoniowy) PDAD-
MAC). System składa się z dwóch sekcji, 
z których każda zawiera zbiornik i moduł 
ultrafiltracyjny (rys. 6) (Llorens 2003). Do 
zbiornika sekcji 1 podawana jest woda 
surowa, roztwór NaOH i strumień zawie-
rający zregenerowany polielektrolit, po-
chodzący z sekcji 2. Do zbiornika sekcji 
2 wprowadzany jest natomiast roztwór 
kwasu solnego oraz strumień retentatu 
z modułu ultrafiltracyjnego należącego do 
sekcji 1. 

Istnieje również możliwość  zastoso-
wania elektrodializy (ED) i elektrode-
jonizacji (EDI), jako alternatywnego roz-
wiązania eliminacji twardości w stosunku 
do wymiany jonowej (Bodzek 2011). 
Działanie systemu EDR w usuwaniu twa-
rdości polega na przezwyciężaniu proble-
mu skalingu na powierzchni membrany 
kationowymiennej, występującej w kon-
wencjonalnej ED. 

Cechą charakterystyczną procesów 
EDR i EDI jest możliwość uzyskania 
wysokiego stopnia odzysku wody w pro-
cesie zmiękczania. Ponadto eksploatacja 
systemu EDI charakteryzuje się niższym 
spadkiem potencjału elektrycznego w po-
równaniu do systemu EDR, ze względu na 
zwiększoną przewodność w komorach di-
luatu. Dzięki temu system EDI charakte-
ryzuje się wyższą efektywnością ekono-
miczną spowodowaną mniejszym zuży-
ciem energii w porównaniu do EDR. Jed-
nakże w trakcie eksploatacji systemu EDI, 
w odróżnieniu od EDR, zmienia się pH 

przewodność, co jest spowodowane dyso-
cjacją wody w komorze diluatu. 

3. Żelazo i mangan  

Najbardziej typowymi domieszkami 
stanowiącymi zanieczyszczenia wód pod-
ziemnych pochodzenia naturalnego są sole 
żelaza i manganu (Nawrocki 2010). Łu-
gowanie żelaza do wody, ze skał magmo-
wych (magnetyt, biotyt i piryt) oraz skał 
osadowych (m.in. syderyt, hematyt, limo-
nit i getyt), odbywa się w procesach hy-
dratacji, hydrolizy i sorpcji, powstawania 
kompleksów żelazoorganicznych, oddzia-
ływania CO2, niektórych jonów (SO4

2, 
OH-, H+), a także mikroorganizmów (Na-
wrocki 2010). Wody podziemne zawierają 
żelazo w ilości do 100 mg Fe/l, natomiast 
stężenie manganu(II) jest o rząd wielkości 
niże (do 10 mg Mn/l) (Nawrocki 2010). 
Przyjmuje się, że wody podziemne wystę-
pujące do 100 m głębokości zawierają 
żelazo w ilości mniejszej niż 10 mg Fe/l,  
manganu do 0,5 mg Mn/l (Nawrocki 
2010). w wodach podziemnych i infiltra-
cyjnych żelazo i mangan występują przede 
wszystkim w postaci jonów dwuwarto-
ściowych, których sole są rozpuszczalne 
w wodzie. W obecności związków orga-
nicznych (kwasy humusowe), żelazo może 
występować w postaci barwnych połączeń 
kompleksowych żelazowo-organicznych. 
Podatność manganu do tworzenia połą-
czeń z kwasami humusowymi jest bardzo 
mała. Formy występowania żelaza i man-
ganu w wodzie zależą głównie od warto-
ści pH i potencjału oksydacyjno-redu-
kującego. 

W wodach powierzchniowych żelazo 
występuje głównie w postaci trudno roz-
puszczalnych soli na trzecim stopniu utle-
nienia, a także w postaci kompleksów 
z substancjami humusowymi. Stężenie Fe 
na ogół jest znacznie niższe od tego, jakie 
spotyka się w wodach podziemnych. Czę-
sto tworzą się układy koloidalne, których 
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usunięcie z wody - podobnie jak w przy-
padku kompleksów żelazo-organicznych - 
wymaga stosowania specjalnych metod 
uzdatniania (Nawrocki 2010). Mangan 
powszechnie występuje w wodach po-
wierzchniowych w postaci trudno rozpu-
szczalnych związków na trzecim lub 
czwartym stopniu utlenienia. W warun-
kach silnego deficytu tlenowego w pobli-
żu dna, jaki często występuje w przypadku 
wód zanieczyszczonych, mangan, podob-
nie jak żelazo obecne w osadach, ulega 
redukcji i przedostaje się z powrotem do 
fazy wodnej (Bodzek 2011). 

Żelazo i mangan odgrywają ważną ro-
lę w metabolizmie człowieka. Żelazo gro-
madzi się w wątrobie i śledzionie. Hemo-
globina i mioglobina zawierają około 70% 
ogólnej ilości żelaza w organizmie. Nie-
dobór żelaza w organizmie (10 mg - 50 
mg/d) powoduje niedokrwistość, uszko-
dzenie błon śluzowych, utrudnienie wch-
łaniania składników pokarmowych oraz 
ograniczenie wzrostu. Zbyt duża zawar-
tość żelaza w organizmie może z drugiej 
strony prowadzić do choroby Kashin-
Becka, która charakteryzuje się zmianami 
kostno-stawowymi i zaburzeniami wzro-
stu (Bodzek 2011). Mangan bierze udział 
w procesach fizjologicznych, głównie jako 
aktywator enzymów regulujących metabo-
lizm węglowodanów, lipidów oraz białek. 
Dzienne zapotrzebowanie człowieka na 
mangan wynosi od 2 do 9 mg. Nadmiar 
manganu w organizmie wywołuje zabu-
rzenia w metabolizmie innych pierwiast-
ków, np. żelaza, powodując zahamowanie 
powstawania hemoglobiny. Stwierdzono, 
że zupełny brak manganu w pokarmie 
wywołuje zanikowe zmiany niektórych 
organów, rozrzedzenie kości bezpłodność. 
Mangan na niższym stopniu utlenienia ma 
właściwości toksyczne, szczególnie zwią-
zki manganu dwuwartościowego (Bodzek 
2011). Żelazo, mangan są niepożądane 
w wodzie do picia, gdyż powodują zara-

stanie sieci wodociągowych i instalacji 
domowych oraz pogarszają jej własności 
organoleptyczne, podwyższając barwę 
mętność oraz zmieniają smak (Bodzek 
2011).  

Żelazo i mangan muszą być usuwane 
z wód przeznaczonych do picia i na po-
trzeby gospodarcze jak również z wód dla 
większości zastosowań przemysłowych. 
Usuwanie żelaza i manganu z wody pole-
ga na utlenieniu rozpuszczalnych związ-
ków żelaza(II) i manganu(II) do nieroz-
puszczalnych związków Fe(III) i Mn(IV), 
a następnie usunięciu osadów w innych 
procesach (Nawrocki 2010). Konwencjo-
nalne technologgie usuwania żelaza(II) 
,manganu(II), tj. złoża filtracyjne zawiera-
jące mangan oraz utlenienie/sedyme-
ntacja/filtracja, są skuteczne przy małym, 
średnim stężeniu tych metali w wodzie. 
Jeżeli wody podziemne zawierają ponad 
5 mg/l Fe i ponad 1 mg/l Mn, tradycyjne 
technologie nie są efektywne ze względu 
na blokowanie filtrów spowodowane 
wytrąconymi związkami żelaza i biofil-
mem utworzonym z bakterii żelazowych 
(Ferrobacteria) (Nawrocki 2010). 

Nowoczesną metodą usuwania żela-
za(II) i manganu(II) z wód podziemnych 
jest połączenie utlenienia i mikrofiltracji 
lub ultrafiltracji, szczególnie wtedy, gdy 
stężenia tych metali są wysokie i zmienne. 
Metoda jest podobna do klasycznej z tą 
różnicą, że zamiast filtracji, najczęściej 
wgłębnej, stosuje się MF lub UF (Ann. 
2005a; Koltuniewicz 2008). Najbardziej 
popularna jest metoda zintegrowana ko-
agulacja–mikrofiltracja/ultrafiltracja zwła-
szcza w przypadku usuwania żelaza. Tak 
jak w konwencjonalnych stacjach uzdat-
niania, żelazo i mangan są najpierw utle-
niane albo metodą napowietrzania i/lub za 
pomocą nadmanganianu potasu (Ann. 
2005a). Obok wyżej wymienionych utle-
niaczy stosuje się również silne środki 
utleniające, wśród których wymienia się 
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procesy zaawansowanego utlenienia, ozon 
chlor, dwutlenek chloru, podchloryn sodu 
czy katalityczne złoże pokryte związkami 
manganu (Ann. 2005a). Możliwość gene-
rowania innych Zanieczyszczeń lub tok-
syn to poważne niedogodności wynikające 
z zastosowania tych utleniaczy oraz ko-
nieczność stosowania membran odpor-
nych na silne utleniacze. Ważnym jest 
również by utlenienie Fe i Mn było cał-
kowite przed skierowaniem mieszaniny na 
membranę, by zapobiec wytrąceniu osadu 
wewnątrz porów membrany. Ponadto ca-
łkowite utlenienie gwarantuje, że rozpusz-
czone związki Fe/Mn nie przejdą do filtra-
tu. Tabela 4 pokazuje główne cechy kilku 
instalacji do usuwania Fe i Mn w Amery-
ce Północnej (Ann. 2005a). 

Dla wód podziemnych w celu usunię-
cia żelaza(II) i manganu(II) stosuje się też 
połączenie utlenienia i koagulacji z mikro-
filtracją lub ultrafiltracją, szczególnie 
wtedy gdy w procesie filtracji membra-
nowej  wykorzystywane są zanurzone 
moduły membranowe. Do zalet tej metody 
zalicza się prowadzenie procesu utlenie-
nia/koagulacji oraz separacji membrano-
wej w jednym reaktorze, produkcję wody 
o wysokiej jakości niezależnie od jakości 
wody surowej i kompaktowy charakter 
urządzeń. Firma Zenon (obecnie GE Wa-
ter&Process Technologies) proponuje do 
tego celu technologię ZeeWeed® (rys. 7), 
z wykorzystaniem membran odpornych na 
utleniacze oraz pracujących efektywnie 
w obecności dużych ilości zawiesin i wy-
sokiej zawartości żelaza i manganu (tabela 
5) (Bodzek 2005). 

Przykładem skutecznego zastosowania 
takiego rozwiązania jest instalacja do oczy 
szczania wody głębinowej w Stacji Uzda-
tniania Wody Dołowej KWK „Piast”, 
o wydajności 2600 m3/d, wybudowanej 
w oparciu o mikrofiltrację ZeeWeed (Bo-
dzek 2005). Proces uzdatniania składa się 
z trzech podstawowych etapów (rys. 7): 
filtracji wstępnej, utlenienia Fe, Mn 
w zbiorniku procesowym oraz mikrofil-
tracji na membranach ZeeWeed 1000. 
W tabeli 6 podano efektywność uzdatnia-
nia wody kopalnianej opisaną metodą 
(Bodzek 2005). 

Żelazo i mangan mogą być również 
usuwane z wody w procesie elektrodializy 
(ED), ponieważ metale te występują 
w wodach naturalnych w postaci jonów. 
Zawartość Fe i Mn w wodzie poddanej 
elektrodializie nie powinna przekraczać 
0,05 mg/l, ze względu na możliwość 
uszkodzenia membran jonowymiennych 
(Melnyk 2009). Jony te są wysoce ruchli-
we wewnątrz fazy membrany kationitowej 
i mogą zostać łatwo usuwane z wody 
w czasie ED do poziomu stężenia wyma-
ganego dla wody do picia. Przy wyższych 
stężeniach związków żelaza i manganu 
występować może „zatruwanie” mem-
bran. 

4. Metale ciężkie 

Metale ciężkie to nieprecyzyjne poję-
cie określające różnie definiowany zbiór 
metali i półmetali charakteryzujących się 
dużą gęstością (zazwyczaj >4,5 g/cm3). 

 

Tabela 4. Charakterystyka reprezentatywnych instalacji MF/UF do usuwania Fe/Mn 

Instalacja Rodzaj membrany Utleniacz 
Rothesay, N.H. UF z modułem zanurzonym Nadmanganian potasu 
Littleton, Mass. UF z modułem ciśnieniowym Ozon 
Seekonk, Mass. UF z modułem zanurzonym Nadmanganian potasu 
Foxwoods Casino, Ledy-
ard. Conn.  

MF z modułem ciśnieniowym Powietrze (pH = 10) 

 



61 

 

 
 

 
Rys. 7. Schemat usuwania żelaza i manganu metodą ZeeWeed®

 

Tabela 6. Skład wody surowej oraz po uzdatnieniu na stacji uzdatniania wody KWK „Piast” 

Parametr Woda surowa Woda uzdatniona 

Mętność, mg/l 5,0-18,0 <0,5 

Barwa, mg Pt/l 30-70 0 

pH  7,4-8,1 8,25 
ChZT, mgO2/l 1,8-3,4 0 

Amoniak, mgNH3/l 0,18-0,44 <0,05 

Azotany, mgNO3/l 0,01-0,21 0,12 

Chlorki, mgCl-/l   56-94 71,6 

Siarczany, mgSO4
2-/l  59-148 6,80 

Żelazo ogólne, mgFe/l 1,2-4,8 0,014 

Mangan ogólny, mgMn/l 0,1-0,23 0,01 

 

Tabela 7. Zakresy stężeń metali ciężkich w różnych wodach powierzchniowych na świecie 

Metal  Zn Cd  Co  Cu  Ni  Pb Hg 

Stężenie, 
mg/l 

0,1-
42000  

0- 
16,7  

0,3-
4500 

 0- 
10000 

0,3-
3500  

0- 
890 

 0,006-
2,8 

 
 

Metale ciężkie w reakcjach chemicz-
nych wykazują tendencję do oddawania 
elektronów, czyli właściwości redukujące, 
a w stanie stałym i ciekłym charakteryzują 
się dobrą przewodnością cieplną i elek-
tryczną. Posiadają połysk metaliczny, ma-
ją wysoką temperaturę topnienia, wrzenia, 
są kowalne i ciągliwe, a ich pary są naj-
częściej jednoatomowe. W naukach zbli-
żonych do biologii i medycyny termin 
metale ciężkie jest na ogół używany 

w odniesieniu do pierwiastków używa-
nych w przemyśle i jednocześnie odzna-
czających się  toksycznością dla człowie-
ka lub środowiska. Do metali ciężkich 
zaliczane bywają metale (Cu, Co, Cr, Cd, 
Fe, Zn, Pb, Sn, Hg, Mn, Ni, Mo), półmeta-
le (np. arsen, tellur), a nawet niemetale 
(selen) (Duffus 2002). 

Naturalne źródła zanieczyszczenia 
środowiska metalami ciężkimi mogą być 
związane głównie z wietrzeniem skał, 
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erupcją wulkanów, parowaniem oceanów, 
pożarami lasów lub procesami glebotwór-
czymi. Do środowiska metale są również 
emitowane przez różne gałęzie przemysłu, 
energetykę, komunikację, gospodarkę ko-
munalną, wysypiska odpadów i inne.  

Wśród metali ciężkich występują tzw. 
mikroelementy niezbędne do prawidło-
wego funkcjonowania organizmów ży-
wych, w tym człowieka. Spełniają one 
jednak tę funkcję tylko w określonych 
stężeniach, tzn. w ilościach śladowych, 
ściśle określonych dla danego gatunku. 
Istotną rolę w rozwoju i funkcjonowaniu 
organizmu ludzkiego odgrywają takie 
pierwiastki jak: żelazo, cynk, wapń, ma-
gnez oraz w dużo mniejszych ilościach: 
arsen, chrom, kobalt, mangan, molibden, 
nikiel, selen, wanad. Zarówno ich niedo-
bór jak i nadmiar wpływa szkodliwie na 
organizmy żywe. Metale ciężkie są do-
starczane głównie z pożywieniem oraz 
wodą  i mogą być u ludzi przyczyną za-
truć ostrych jak i przewlekłych. Szczegól-
nie niebezpieczne są: Cd, Pb, Hg, Cr, As, 
Zn, Cu. Należą one do grupy metali tok-
sycznych, które kumulowane w organi-
zmie są przyczyną wielu chorób i zatruć. 
Związki takie mają działanie toksyczne 
i powinny być jak najszybciej usunięte 
z organizmu. Najbardziej toksyczne są 
nieorganiczne związki metali, łatwo roz-
puszczalne i dysocjujące niemal całkowi-
cie i tym samym łatwo przenikają przez 
błony komórkowe, dostając się do narzą-
dów wewnętrznych. Niebezpieczne zwią-
zki gromadzą się głównie w wątrobie, 
nerkach, ale także w skórze, włosach, 
paznokciach.  

Metale ciężkie należą do jednych z na-
jgroźniejszych zanieczyszczeń występują-
cych w wodzie do picia. Prowadzenie 
monitoringu jakości wody do picia daje 
możliwość obserwacji stężenia metali 
ciężkich, które przekracza wartości tła 
geochemicznego, co świadczy o istnieniu 

obcych źródeł zanieczyszczeń wód po-
wierzchniowych. Analiza zawartości me-
tali ciężkich w wodach świata wykazała 
ich obecność w stężeniach podanych 
w tabeli 7 (Kowal 1996). 

Tylko dla części metali ciężkich istnie-
ją dzisiaj w Polsce regulacje prawne, do-
tyczące dopuszczalnej zawartości w wo-
dzie wodociągowej. Oprócz żelaza, man-
ganu i glinu normowane są: antymon –  
0,005 mg/l, arsen – 0,010 mg/l, chrom –  
0,050 mg/l, kadm – 0,005 mg/l, nikiel – 
0,020 mg/l, miedź –  2,0 mg/l, ołów – 
0,025 mg/l, rtęć – 0,001 mg/l, selen – 
0,010 mg/l i srebro – 0,010 mg/l (Bodzek 
2011).  Jeśli weźmiemy pod uwagę, ile 
wody spożywamy w bilansie dziennym, 
miesięcznym i rocznym, to zagrożenie 
związane z obecnością metali ciężkich 
wydaje się być naprawdę poważne. Meta-
le ciężkie są usuwane ze ścieków i wody 
za pomocą procesów konwencjonalnych, 
do których można zaliczyć koagulację-
sedymentację-filtrację, adsorpcję, wytrą-
canie chemiczne, wymianę jonową, kla-
syczną ekstrakcję rozpuszczalnikami, 
odparowanie oraz metody biologiczne 
(Kowal 1996; Nawrocki 2010). Procesy 
konwencjonalne wiążą się z wieloma 
niedogodnościami, w tym wtórnym wpro-
wadzaniem do środowiska wielu chemika-
liów. W przypadku gdy metale ciężkie 
występują w wysokich stężeniach (> 500 
mg/l) mogą być odzyskiwane metodą 
elektrolizy, natomiast w przypadku ni-
skich stężeń (< 5 mg/l) stosuje się bioso-
rpcję lub wymianę jonową. Przy stęże-
niach pośrednich między 500 i 5 mg/l mo-
żliwe jest wytrącanie wapnem, które gene-
ruje duże objętości osadu o niskim stęże-
niu metalu. Coraz częściej, do usuwania 
metali ciężkich ze środowiska wodnego 
stosowane są na skalę przemysłową, tech-
niki membranowe: odwrócona osmoza, 
nanofiltracja, ultrafiltracja i elektrodializa 
oraz proces pertrakcji przez membrany 
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ciekłe (Bodzek 2011). Systemy membra-
nowe są ciągle doskonalone i wię-kszość 
aplikacji obejmuje wykorzystanie mem-
bran nie tylko jako układów do filtracji, 
w tym kompleksów z jonami metali, ale 
również w połączeniu z ekstrakcją 
i bioreaktorami (Bodzek 2011). Odzyski-
wanie metali ze ścieków posiada dwie 
korzyści. Po pierwsze, minimalizuje ska-
żenie środowiska wodnego i, po drugie, 
pozwala na odzyskiwanie wartościowych 
metali. 

4.1. Odwrócona osmoza i nanofiltracja 

Jony metali mogą być z powodzeniem 
usuwane z roztworów wodnych metodą 
odwróconej (RO) osmozy lub nanofiltracji 
(NF), ponieważ stosowane w nich mem-
brany bezpośrednio zatrzymują rozpusz-
czone sole (Bodzek 2012). W procesie 
nanofiltracji membrana w większym stop-
niu zatrzymuje jony wielowartościowe niż 
jednowartościowe.  

Jednym z przykładów zastosowania 
odwróconej osmozy do usuwania metali 
ciężkich z wody jest oczyszczanie ście-
ków z przemysłu galwanotechnicznego 
(Bodzek 1997). Są to w głównej mierze 
wody popłuczne, pochodzące z płukania 
wyrobów pokrywanych powłoką meta-
liczną oraz zużyte kąpiele galwaniczne. 
Stężenie jonów metali w ściekach waha 
się od 0,025 do 1 mg/l (Bodzek 1997). 
Najczęściej w ściekach galwanicznych 
występują jony chromu, miedzi, kadmu, 
cynku, niklu, ołowiu i srebra, a ponieważ 
technologie nakładania powłok metalicz-
nych opierają się w znacznej mierze na 
roztworach cyjankowych, często więc 
w ściekach występuje również ten tok-
syczny anion. Proces odwróconej osmozy 
wykazuje zdecydowaną przewagę nad 
metodami klasycznymi, ponieważ umoż-
liwia odzyskiwanie wody o wysokim 
stopniu czystości, która praktycznie może 
być bezpośrednio zawracana do cyklu 

technologicznego, natomiast retentat sta-
nowiący zatężony roztwór jonów metali 
może zostać wykorzystany powtórnie jako 
uzupełnienie kąpieli galwanizerskiej. Ty-
powy schemat instalacji pracującej w obi-
egu zamkniętym i pozwalającej na reali-
zację tego procesu ilustruje rys. 8 (Bodzek 
1997). Przeprowadzono szereg badań nad 
usuwaniem metali ciężkich z technolo-
gicznych roztworów wodnych za pomocą 
odwróconej osmozy. Na przykład w pracy 
(Bakalár 2009) przedstawiono wyniki 
badań usuwania miedzi, niklu i cynku 
z wykorzystaniem poliamidowej kompo-
zytowej membrany TW30-1812-50 (Dow 
Filmtec). Stwierdzono wpływ anionu 
towarzyszącego jonom metali, stężenia 
kationów oraz ciśnienia transmembra-
nowego na efektywność separacji. Z kolei 
w pracy (Qdais 2004) badano usuwanie 
jonów Cu2+ i Cd2+ metodą odwróconej 
osmozy i nanofiltracji. Wyniki pokazały, 
że skuteczność usuwania poszczególnych 
metali ciężkich metodą RO jest wysoka 
wynosi 98% dla miedzi i 99% dla kadmu, 
natomiast w procesie NF średnio ponad 
90%. w przypadku roztworu zawierające-
go równocześnie obydwa metale, mem-
brany RO zmniejszały zawartość jonów ze 
stężenia 500 mg/l do około 3 mg/l (usu-
nięcie 99,4%), natomiast skuteczność usu-
wania za pomocą NF wynosiła średnio 
97%. Z badań tych wynika, że NF jest 
również odpowiednią techniką do usuwa-
nia metali ciężkich ze ścieków do pozio-
mu akceptowalnego przez przepisy śro-
dowiskowe. Ponadto, podobnie jak w RO, 
możliwe jest ponowne przemysłowe uży-
cie permeatu jako wody do płukania oraz 
strumieni zawierających metale ciężkie. 
Potwierdzają to wyniki eksperymentalne 
uzyskane w pracach (Mehiguene 1999; 
Qdais 2004; Ballet 2004). Zatrzymywanie 
kationów w procesie NF silnie zależy od 
energii hydratacji oraz rodzaju i warto-
ściowości współjonów przechodzących 
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przez membranę, jak również stosowane-
go ciśnienia i pH. Na przykład retencja 
jonów Cu2+ i Cd2+ była większa, dla wyż-
szej wartościowości współjonu i większej 
energii hydratacji kationu (Mehiguene 
1999). Dla siarczanu miedzi i kadmu war-
tości te były zbliżony do 100% niezależ-
nie od ciśnienia. w przypadku chlorków 
i azotanów współczynniki retencji soli 
rosną ze wzrostem ciśnienia do określo-
nych wartości zależnych od charakteru 
współjonu. Retencja metali ciężkich 
w procesie NF silnie zależy również od 
pH. 

W środowisku silnie kwasowym duże 
stężenie jonów wodorowych w roztworze 
wywołuje stopniowo neutralizację ujem-
nych centrów aktywnych na powierzchni 
membrany. w związku z tym wpływ ładu-
nku membrany na retencję kationów i ani-
onów jest coraz mniejszy. w tych warun-
kach jony chlorkowe, azotanowe i siar-
czanowe łatwo Przechodzą przez mem-
branę, a dla utrzymania równowagi elek-
trostatycznej roztworu przez membranę 
przenikają również protony. Jony miedzi 
kadmu są więc zatrzymywane w retenta-
cie. 

4.2. Ultrafiltracja  

Do usuwania metali ciężkich z roztwo-
rów wodnych można też stosować nisko-

ciśnieniowy proces ultrafiltracji wspoma-
gany kompleksowaniem polimerami.  

Rozwiązanie to znalazło zastosowanie 
w procesie dezaktywacji odpadów cie-
kłych zawierających jony metali radioak-
tywnych, tj. izotopów cezu i kobaltu, głó-
wnych składników ścieków radio-akty-
wnych produkowanych w Polsce (Zakrze-
wska-Trznadel 2006). Zaproponowano 
również zastosowanie tego procesu hybry-
dowego do separacji lantanowców (140La, 
152Eu i 169Y) oraz do usuwania radioizoto-
pów antymonu, strontu i technetu. Bada-
nia prowadzono również z rzeczywistymi 
ściekami promieniotwórczymi pochodzą-
cymi ze zbiorników ciekłych odpadów 
w Świerku. Radioaktywność zastosowanej 
próby ścieków rzeczywistych pochodziła 
głównie od izotopów kobaltu i cezu oraz 
lantanowców, a także  izotopu 241Am. 
Stosując proces hybrydowy zaobserwo-
wano znaczny spadek radioaktywności 
właściwej permeatu w stosunku do radio-
aktywności wyjściowej ścieku (Zakrzew-
ska-Trznadel 2006).  

Mavrov et al. przeprowadzili badania 
usuwania jonów Cu(II), Ni(II) i Co(II) 
z roztworów hybrydową metodą komplek-
sowania z polimerami rozpuszczalnymi 
w wodzie, a następnie zatężania metodą 
ultrafiltracji (Mavrov 1999). 

 
Rys. 8. Schemat linii galwanizerskiej zintegrowanej z odwróconą osmozą. 
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Jako czynnik kompleksujący zastoso-
wali alkohol poliwinylowy (PVA) o masie 
cząsteczkowej 50000 i polietylenoiminę 
(PEI) (masa cząsteczkowa 30000 - 40000) 
oraz modelowe wodne roztwory jonów 
metali o stężeniu 110-4 mol/l. Stosowano 
membrany polimerowe z poliakrylonitrylu 
(UF-25-PAN) o granicznej rozdzielczości 
25 kDa. Wykazano na drodze doświad-
czalnej, że optymalne stężenie PEI było 2-
6 razy wyższe w porównaniu ze stechio-
metrycznym stężeniem wiązanych jonów 
metali, a współczynniki retencji powstają-
cych w tych warunkach związków kom-
pleksowych wahały się w granicach 85-
99%. w najwyższym stopniu zatrzymywa-
ne były kompleksy z PVA (97%-99%), 
gdy stosunek ich stężenia do stężenia 
polimeru wynosił od 1:4 do 1:8 (Mavrov 
1999). 

Korus et al. przeprowadzili badania 
usuwania metali ciężkich (Ni, Cu, Zn) 
z roztworów modelowych i ścieków gal-
wanicznych z zastosowaniem układu 
hybrydowego kompleksowanie ultrafiltra-
cja (Korus 2012). Stosowali membrany 
z polisulfonu i poliamidu alifatycznego 
oraz substancję kompleksującą w postaci 
kwasu poliakrylowego i poliakrylanu 
sodu. Dla membrany poliamidowej osią-
gnięto efektywność wynoszącą 85-97% 
w zależności od stosunku polimeru do 
metalu, pH i rodzaju metalu. Dla mem-
brany z polisulfonu uzyskano wysoką 
efektywność usunięcia jonów cynku, niklu 
wynoszącą 97-99%. Proces dekomplek-
sowania umożliwia odzysk stężonego 
roztworu metalu nadający się do dalszego 
wykorzystania. Badano również efektyw-
ność wiązania jonów ołowiu za pomocą 
poli(4-styreno-sulfonianu sodu) (PSSS), 
rozpuszczalnego w wodzie polimeru, za-
wierającego grupy o silnych właściwo-
ściach kationo-wymiennych oraz poliakry-
lanu sodu i polietylenoiminy z wykorzy-
staniem membran polisulfonowej Sepa® 

CF EW (60 kDa) i MX-50 (Osmonics) 
(Korus 2012). Otrzymano wysokie współ-
czynniki retencji (R>0,98) w warunkach 
pH>4 i przy stosunku molowym poli-
mer/metal wynoszącym 2,5 (1i 10mg Pb/l) 
lub 5 (100 mg Pb/l). Próby zatężania roz-
tworu o stężeniu 50 mg Pb/l, prowadzone 
z zachowaniem 5-krotnego nadmiaru poli-
meru w stosunku do metalu, przy pH=6 , 
ciśnieniu 0,1MPa pozwoliły na uzyskanie 
wysokiej efektywności procesu, tj. wyod-
rębniony retentat o stężeniu Pb ok. 20-
krotnie wyższym od stężenia roztworu 
wyjściowego. Proces dekom pleksowa-
nie-ultrafiltracja, polegający na rozbiciu 
połączeń polimer-metal i separacji zatężo-
nego metalu, pozwolił na odzyskanie ok. 
85% metalu, natomiast diafiltracja prowa-
dzona z 5-krotną objętością wody umoż-
liwiła 15-krotne obniżenie stężenia metalu 
pozostałego w retentacie, dzięki czemu 
możliwe stało się odzyskanie i ponowne 
wykorzystanie zawartego w nim polielek-
trolitu. 

4.3. Membrany ciekłe 

Membrany ciekłe zostały z powodze-
niem wykorzystywane do rozdzielania 
mieszanin w procesie pertrakcji (ciągły 
proces ekstrakcji i reekstrakcji). Pertrakcja 
umożliwia wydzielanie i separację jonów 
metali z roztworów wodnych z dużą szyb-
kością i selektywnością. Najczęściej pro-
ces pertrakcji wykorzystywany jest do 
odzyskiwania metali półszlachetnych, 
szlachetnych, toksycznych, metali ziem 
alkalicznych i ziem rzadkich oraz radio-
aktywnych (Bodzek 2011). 

Najbardziej popularnymi przenośni-
kami, które znajdują szerokie zastosowa-
nie w procesie transportu jonów metali 
przez membrany ciekłe są proste związki 
chemiczne, tj. aminy, oksymy, hydroksy-
oksymy oraz związki fosforoorganiczne 
(Narębska 1997). Znaczenie tych związ-
ków wiąże się z powszechnym ich stoso-
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waniem w metodach ekstrakcyjnych. Siłą 
napędową procesu pertrakcji jest często 
gradient pH pomiędzy fazami wodnymi 
po obu stronach membrany organicznej. 
Mechanizm sprzężonego, ułatwionego tra-
nsportu jonów metalu przez membranę 
ciekłą polega na tym, że na powierzchni 
rozdziału fazy donorowej/ memebrana jon 
Me2+ reaguje z dwoma cząsteczkami prze-
nośnika L, uwalniając dwa jony wodoro-
we (ekstrakcja). Następnie kompleks 
MeL2 dyfunduje wzdłuż membrany, gdzie 
na powierzchni rozdziału membrana/faza 
akceptorowa wskutek niższej wartości pH 
fazy odbierającej, następuje uwolnienie 
jonów metalu oraz przyłączenie dwóch 
protonów (reekstrakcja). Przenośnik dyfu-
nduje z powrotem wzdłuż membrany 
i proces rozpoczyna się od nowa. Tak 
więc jony metalu poruszają się w kierunku 
fazy odbierającej, zaś neutralność roztwo-
rów jest utrzymana przez transport jonów 
wodorowych w kierunku przeciwnym. Na 
dwóch powierzchniach fazowych (mem-
brana - roztwór) ustala się następująca 
równowaga dynamiczna: 
2HL(org) + Me(aq)

2+  MeL2 (org) + 2 H(aq)
+ 

Stosowanie odpowiednio dużego gra-
dientu pH pomiędzy fazą odbierającą 
a zasilającą (ścieki), pozwala na prawie 
całkowite usunięcie jonów miedzi z roz-
tworu wodnego.  

Najwięcej badań poświęcono dotych-
czas odzyskiwaniu jonów miedzi, zarów-
no z roztworów kwaśnych, jak też zasa-
dowych (Boyadzhiev 1990). Można to 
wytłumaczyć nie tylko znaczeniem tego 
metalu w praktyce, ale również dużą do-
stępnością różnego rodzaju przemy-
słowych ekstrahentów o wysokiej selekty-
wności. Wśród nich najczęściej wymienia 
się: LIX, ACORGA, KELEX, dla 
których stosuje się obojętne rozpu-
szczalniki, przede wszystkim węglowo-
dory. Należy tu wymienić: naftę, węglo-

wodory nasycone (n-heptan, n-dodekan), 
izoparafiny, cykloparafiny (cykloheksan) 
węglowodory aromatyczne (ksylen, tolu-
en, benzen). Jako fazę zasilającą (donoro-
wą) stosuje się wieloskładnikowe lub 
jednoskładnikowe roztwory miedzi oraz 
ścieki przemysłowe, natomiast fazą odbie-
rającą (akceptorową) jest najczęściej kwas 
siarkowy o stężeniu 50-270 mg/l, z uwagi 
na praktycznie całkowitą nierozpuszczal-
ność w membranie ciekłej. Mogą być 
również wykorzystywane inne kwasy jak: 
azotowy (V), solny czy kwas chlorowy 
(VII) (Boyadzhiev 1990).  

Do transportu i przemysłowej separacji 
jonów Cu2+, Co2+ i Ni2+ stosowane są 
z dużą skutecznością hydroksyoksymy, 
natomiast jonów Zn2+ – kwasy fosforo-
organiczne.  

Podparte membrany ciekłe zawierające 
lasalocid a (kwas lasalowy - naturalny 
jonofor) rozpuszczony w eterze o-nitro-
oktylofenylowym, zostały zastosowane do 
transportu kationów Cd2+ i Zn2+ (Aouad 
1998). Siłą napędową procesu, podobnie 
jak w innych membranach ciekłych, jest 
różnica pH po obu stronach membrany. 
Uzyskano praktycznie całkowitą separację 
jonów Cd2+ i Zn2+  rozpuszczonych w fa-
zie wodnej. Proces został rozszerzony na 
jony Pb2+, Na+ i Ag+, oraz na mieszaniny 
dwóch jonów konkurujących w transzo-
rcie przez membranę (Canet 2001). Zaob-
serwowano wyższe strumienie transportu 
jonów Pb2+ w porównaniu do jonów Cd2+ 
Zn2+, co można częściowo wytłumaczyć 
wyższym potencjałem kompleksowania 
międzyfazowego, wynikającym z mniej-
szych średnic powłok hydratacyjnych tych 
jonów. Efekt ten został potwierdzony 
również dla jonu Ag+. Uzyskane wyniki 
można wyjaśnić, podobnie jak w przypad-
ku kompleksowania z polimerami roz-
puszczalnymi w wodzie, z jednej strony 
rozmiarami kationów metali w stosunku 
do ich powłok po hydratacji, a z drugiej 
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różnicami w wartościach stałych równo-
wagi reakcji kompleksowanie – dekom-
pleksowanie. Jony Na+ są słabiej kom-
pleksowane przez lasalocid (niższa stała 
równowagi), chociaż ich średnica jest 
podobna do średnicy jonu Cd2+, który 
ulega łatwiej kompleksowaniu (wyższa 
stała równowagi) (Aouad 1998; Canet 
2001).  

Emulsyjne membrany ciekłe (ELM) 
wymagają zastosowania, oprócz rozpuk-
szczalnika organicznego i ekstraktanta, 
środka powierzchniowo-czynnego. Surfa-
ktant stabilizuje emulsje, ale przy wyż-
szym stężeniu obniża efektywność separa-
cji. Niektóre środki powierzchniowo-czy-
nne spełniają podwójną rolę zarówno 
ekstraktanta jak i emulgatora, co eliminuje 
dodanie rozpuszczalnika do systemu 
ELM.  

W badaniach przedstawionych w pracy 
(Uddin 2000) zastosowano glikol poliety-
lenowy (PEG) jako dwufunkcyjny środek 
powierzchniowo czynny w procesie ELM 
usuwania jonów metali z roztworów wod-
nych mieszanin trójskładnikowych (Cu, 
Ni i Co). Jako rozpuszczalnik, ligand 
czynnik akceptorowy wykorzystano odpo-
wiednio dichloroetan, tiocyjanian amonu 
i KOH.  

Szczególnie dużą przydatnością w se-
paracji metali za pomocą membran cie-
kłych charakteryzują się etery koronowe, 
kryptandy i kaliksareny stosowane jako 
przenośniki. Etery koronowe wykazują 
dużą selektywność w stosunku do katio-
nów litowców, a także wykorzystywane są 
jako obojętne przenośniki jonów metali 
dwuwartościowych (Ulewicz 2008). Ba-
dania transportu jonów Zn(II), Cd(II) 
i Pb(II) (stężenie 0,001 mol/l) przez poli-
merowe membrany inkluzyjne zostały 
przeprowadzone z zastosowaniem, jako 
przenośnika jonów, niezjonizowanych 
eterów DC18C6 (1) i DB18C6 (2) oraz 
zjonizowanych eterów koronowe o sym-

bolu DB16C5 (3 i 4). Membrany otrzyma-
no z trioctanu celulozy (matryca), eteru o-
nitrofenylopentylowego (plastyki-katora) 
oraz eterów koronowych jako przenośniki 
jonów. Wykazano zależność strumienia 
początkowego transportu jonów metali od 
wielkości transportowanych kationów. 
Przy użyciu eteru (4) jony metali transpor-
towane są według kolejności: Pb(II) > 
Cd(II) > Zn(II), a współczynniki selek-
tywności Pb(II)/Cd-Cd(II) i Pb(II)/-Zn(II) 
wynoszą odpowiednio 1,5 i 2,8 (Ulewicz 
2008). Również ELM zostały wykorzy-
stane do transportu i separacji jonów cyn-
ku(II) i kadmu(II) oraz Cd(II) i Pb(II) przy 
użyciu mieszaniny eteru koronowego (1) 
i emulgatora Span 80 (Izatt 1987).   

W pierwszym przypadku do roztworu 
wewnętrznego – azotanu sodu transport 
wynosił odpowiednio 42% i 75%, podczas 
gdy do roztworów tiosiarczanowych 44% 
i 99%. Zastosowanie tej samej mieszaniny 
przenośników do pary jonów umożliwia 
transport jonów Pb(II) do roztworów azo-
tanowych w 89% a Cd(II) w 42%, nato-
miast do roztworów tiosiarczanowych oba 
metale transportowane były w 99%.  

Prowadzone były również badania ma-
jące na celu określenie możliwości zasto-
sowania membran ciekłych do odzyski-
wania srebra i złota z roztworów wodnych 
(Bodzek 2011). Srebro było przenoszone 
w formie anionu [AgBr2]

- przy użyciu 
jako przenośnika cyklicznego eteru koro-
nowego DC18C6. Oprócz jonu [AgBr2]

- 
do fazy odbierającej przenoszeniu uległo 
również kilka kationów obecnych w roz-
tworze donorowym, między innymi: lit, 
sód, potas, magnez. Fazą odbierającą był 
roztwór Li2S2O3. Srebro można również 
wyizolować z roztworu wodnego, używa-
jąc mieszaniny D2EHPA (kwas di-2-
etyloheksylo fosforowy) i CYANEX471 
(kwas di-2,4,4-trimetylopentylofosforo-
wy) naniesionej na porowaty nośnik teflo-
nowy. w okresie dwóch godzin z roztworu 
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usunięto powyżej 90% jonów srebra. Jako 
fazę odbierającą stosowano: wersenian 
dwusodowy, tiosiarczan, tiocyjanian oraz 
wodorotlenek amonowy. Kationy złota 
były natomiast izolowane z roztworów 
wodnych w formie jonu AuCl4

-. Jako ro-
zpuszczalnik przenośnika - tlenku poliety-
lenu - stosowano chloroform lub dichloro-
etan. 

4.4. Bioreaktory membranowe 

Wykorzystanie separacji membra-
nowej w połączeniu z biologicznym usu-
waniem metali z roztworu (bioreaktory 
membranowe) jest obszarem dużego zain-
teresowania. Ścieki obciążone metalami 
zazwyczaj zawierają związki, które mogą 
być toksyczne dla mikro-organizmów lub 
hamować ich wzrost, często są zasolone 
lub wykazują wysokie pH. Konwencjo-
nalna biologiczna metoda usuwania metali 
ze ścieków jest często niemożliwa do 
przeprowadzenia, ze względu dezaktywa-
cję mikroorganizmów. Rozwiązaniem mo-
gą być ekstrakcyjne bioreaktory membra-
nowe z bakteriami redukującymi siarcza-
ny (EMBR-SRB), które eliminują te ogra-
niczenia dzięki fizycznemu oddzieleniu 
biomasy od ścieków (rys. 9) (Mack 2004). 
Membrana, zazwyczaj wykonana z poli-
merów silikonowych, pełni jednocześnie 
dwie funkcje: rozdziela dwie fazy wodne 
i pozwala na transport H2S z fazy zawiera-
jącej biomasę do ścieków, gdzie następuje 
wytrącanie siarczku(ów) metalu. Badania 
usuwania cynku ze ścieków syntetycznych 
za pomocą bioreaktora membranowego 
typu EMBR-SRB wykazały, że szybkość 
reakcji między siarkowodorem i jonami 
Zn jest duża w strumieniu ścieków, dzięki 
dużemu  gradientowi stężenia H2S po obu 
stronach membrany. Gdy pH mieszaniny 
biologicznej obniża się, ilość niezdyso-
cjowanego H2S rośnie, zwiększając gra-
dient stężenia. Uzyskano ponad 90% usu-
nięcie jonów Zn z roztworów zawierają-

cych 250 mg/l tego metalu. Szybkość 
transportu H2S jest również zależna od 
grubości membrany. Stwierdzono, że po 
stronie ścieków odkłada się na powierzch-
ni membrany cienka warstwa siarczku cy-
nku, co stanowi znaczący opór dla trans-
portu H2S. Problem ten można rozwiązać 
zmieniając warunki hydrodynamiczne 
strumienia ścieków lub stosując przepływ 
pulsacyjny. 

 4.5. Elektrodializa 

Metoda elektrodializy (ED) jest szcze-
gólnie przydatna i często stosowana do 
oczyszczania wód popłucznych i ścieków 
z zakładów galwanizerskich (Bodzek 
1995; Dylewski 1995). Idea procesu jest 
identyczna jak w przypadku RO (rysunek 
8), z tą różnicą że w miejsce modułów do 
RO pracują elektrodializ ery. Proces ED 
został z powodzeniem zastosowany,  
w przedstawionym wyżej układzie, w ins- 
talacjach do powlekania elementów kon-
strukcyjnych takimi metalami jak złoto, 
platyna, nikiel, miedź, srebro, pallad, 
kadm, cynk oraz stopy cyny i ołowiu. 

 
Rys. 9.  Schemat systemu oczyszczania EMBR 
SRB 

 
Roztwór soli metalu może zostać zatężony 
do stężenia równego stężeniu tego skład-
nika w kąpieli galwanicznej, na przykład 
dla Ni od 1 g/dm3 do 60 g/dm3 (Bodzek 
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1995). Jest to znacznie więcej niż przy 
zastosowaniu odwróconej osmozy. Wadą 
ED jest niemożliwość równoczesnego 
usunięcia substancji niejonowych (np. 
związków organicznych) z diluatu, co jest 
możliwe w przypadku RO. 

4.6. Chrom 

Oddzielne omówienie chromu jest 
uzasadnione tym, że w środowisku natu-
ralnym chrom najczęściej występuje na 
trzecim stopniu utlenienia jako kation 
i szóstym, w formie anionów. Cr(VI) jest 
silnym utleniaczem i łatwo redukuje się 
do Cr(III) (Jacukowicz-Sobala 2009). 

Chrom (III), występujący naturalnie 
w środowisku jest podstawowym składni-
kiem odżywczym, natomiast chrom (VI) 
powstaje w procesach przemysłowych, 
dostaje się do środowiska jako zanie-
czyszczenie antropogeniczne. Związki 
chromu(VI) i chromu(III) są szeroko sto-
sowane w wielu gałęziach przemysłu ze 
względu na trwałość metalu i jego walory 
estetyczne. Należy tu wymienić przemysł 
galwaniczny, produkcję barwników, pig-
mentów, wyrobów włókienniczych i skó-
rzanych oraz garbowanie skór i konserwa-
cję drewna. Dlatego coraz więcej związ-
ków chromu dostaje się do ścieków, wód 
gruntowych lub gleby. w próbkach śro-
dowiskowych, jak również w ściekach 
pochodzących z tych gałęzi przemysłu, 
związki Cr(VI) są rozpuszczalne w wo-
dzie i występują w formie jonów HCrO- 
i Cr2O7

2- przy pH 1-6 lub w formie jonu 
CrO4

2- w  środowisku o pH ponad 6 (Ma-
ndich 1997). Związki te są wysoce tok-
syczne dla organizmów żywych występu-
jących w środowisku naturalnym. Na 
przykład w wodach z płukania wyrobów 
metalowych pokrytych galwanicznie chro-
mem, Cr(VI) istnieje właśnie w formie 
oksyanionów. Stężenia chromu w wodach 
czystych rzek, mórz i wodach gruntowych 
wynoszą odpowiednio: 0,5 µg/l, 0,2–0,3 

µg/l i 1 µg/l, a za naturalną zawartość 
chromu w osadach dennych rzek przyjmu-
je się wartość 50 mg/kg (Kimbrough 
1999). Działanie związków chromu na 
organizmy żywe zależy od stopnia utle-
nienia chromu, rozpuszczalności oraz od 
drogi wprowadzenia do organizmu. Zwią-
zki Cr(VI) są substancjami toksycznymi, 
natomiast Cr(III) to mikroelement nie-
zbędny do prawidłowego funkcjonowania 
roślin, zwierząt i człowieka. Cr(VI) jest 
trujący tylko w wysokich stężeniach (Ja-
cukowicz-Sobala 2009). Człowiek po-
biera chrom poprzez układ oddechowy 
i pokarmowy. Ze względu na fakt, że 
podwyższone stężenia chromu w wodzie 
do picia mogą być szkodliwe dla zdrowia, 
jego dopuszczalna zawartość jest normo-
wana i w Polsce wynosi 0,05 mg/l, w tym 
3 µg/l dla Cr(VI) (Bodzek 2011). 

Ekonomiczny odzysk i usuwanie 
chromu ze ścieków jest ważny zarówno 
dla hydrosfery, jak i dla bezpiecznego 
środowiska. Tradycyjnym sposobem usu-
wania, odzyskiwania soli chromu ze ska-
żonej wody i ścieków jest redukcja Cr(VI) 
do Cr(III), a następnie wytrącanie wodo-
rotlenku Cr(III) oraz w fazie końcowej 
filtracja zawiesiny (Owlad 2009). Dla 
Cr(III) pomija się etap redukcji. W więk-
szości przypadków redukcja i wytrącanie 
są preferowane ze względu na stosunkowo 
prosty charakter obróbki, ale cały chrom 
przechodzi do niebezpiecznego osadu. Do 
usuwania Cr proponuje się również kilka 
innych metod, takich jak: adsorpcja i bio-
sorpcja oraz wymiana jonowa (stosowana 
na skalę przemysłową), ekstrakcja roz-
puszczalnikowa oraz metody elektroche-
miczne (Owlad 2009).  

Duże znaczenie w odzyskiwaniu i usu-
waniu chromu odgrywają procesy mem-
branowe (Owlad 2009; Koltuniewicz 
2008; Bodzek 2011). Stosuje się zarówno 
wysokociśnieniowe techniki membranowe 
jak i niskociśnieniowe procesy membra-
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nowe wspomagane surfaktantami oraz 
polimerami. Zastosowanie znalazły rów-
nież membrany ciekłe oraz procesy oparte 
na membranach jonowymiennych, w tym 
elektrodializa i elektrodejonizacja oraz 
elektroliza membranowa. 

4.6.1. Procesy filtracji membranowej 

Odwrócona osmoza (RO) i nanofiltra-
cja (NF) pozwalają na bezpośrednią sepa-
rację związków chromu z oczyszczanych 
roztworów i znalazły w tym zakresie za-
stosowanie praktyczne (Owlad 2009; Ko-
ltuniewicz 2008; Bodzek 2011). Do usu-
wania Cr(III) i Cr(VI) mogą być stosowa-
ne zarówno membrany nieorganiczne jak 
polimerowe. Zastosowanie RO do oczysz-
czania chromowych ścieków garbarskich 
jest ograniczone zawartością w nich jo-
nów chlorkowych i siarczanowych. Ich 
duże stężenia wymagają stosowania wy-
sokich ciśnień transmembranowych. Po-
woduje to, że usuwanie chromu staje się 
ekonomicznie uzasadnione jedynie 
w przypadku, gdy stężenie soli nie prze-
kracza 5 g/l, a stężenie chromu 1 g/l. Po-
nadto proces RO stosuje do oczyszczania 
popłuczyn chromowych (ścieków galwa-
nicznych) o stężeniu chromu ok. 2 g/l 
(Bodzek 1995). Można uzyskać permeat 
o stężeniu 0,0017 mg Cr/l, odpowiedni do 
ponownego użycia oraz koncentrat bez-
wodnika kwasu chromowego (o stężeniu 5 
g Cr/l) (Jacukowicz-Sobala 2009). 

Wydaje się, że lepszym rozwiązaniem 
w usuwaniu chromu ze środowiska wod-
nego (ścieki garbarskie, potrawienne) jest 
nanofiltracja  (NF). Otrzymuje się wów-
czas filtrat pozbawiony chromu, ale za-
wierający znaczne ilości soli, który może 
zostać wykorzystany do przygotowywania 
kąpieli trawiących. z uzyskanego retenta-
tu, stanowiącego stężony roztwór chromu, 
po dalszym zatężeniu, wytrąca się wodo-
rotlenek, a następnie odwodniony osad 
rozpuszcza się w kwasie siarkowym, 

otrzymany roztwór może zostać użyty 
bezpośrednio w procesie garbowania (Re-
liga 2006). Badania zależności retencji 
chromu od pH (2–11) oraz jego stężenia 
(5–2000 mg/l) wykazały, że współczynni-
ki retencji Cr rosną ze wzrostem pH, zale-
żność współczynnika retencji od stężenia 
Cr w nadawie zależy również od pH (Mu-
thukrishnan 2008). w środowisku kwa-
śnym przy wyższym stężeniu chromu w 
nadawie, obserwuje się większą retencję, 
natomiast w środowisku zasadowym (pH 
6.5–11) charakter tej zależności jest od-
wrotny, tzn. niższa retencja występuje dla 
wyższych stężeń Cr. To szczególne zjawi-
sko, które ma znaczenie ogólne, jest spo-
wodowane faktem, że sześciowartościowy 
chrom zmienia formy jonowe wraz ze 
zmianą pH (rys. 10). 

Charakter jonowej formy chromu wy-
wiera więc duży wpływ na właściwości 
separacyjne membran NF (Muthukrishnan 
2008). Trzeba również uwzględnić fakt, że 
membrany NF posiadają ładunek najczę-
ściej ujemny, co ułatwia permeację jonów 
jednowartościowych, a ogranicza dwu- 
i więcej wartościowych. 

 

 
Rys. 10. Diagram różnych form układu 
Cr(VI)–H2O (100 mg/l), x – ułamek molowy, 
25oC 

Zmiany retencji związane ze stężeniem 
nadawy wynikają ze względnej zmiany 
ilości jonów jedno- i wielowartościowych 
w systemie separacyjnym. Można w ten 
sposób wyjaśnić wyższą retencję dla wyż-
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szych stężeń Cr w środowisku kwaśnym, 
kiedy dysocjacja do jonów dwuwarto-
ściowych przebiega w większym stopniu. 
Natomiast w warunkach zasadowych dy-
socjacja przebiega w mniejszym stopniu 
nawet przy wyższym stężeniu i jest sto-
sunkowo wysoka przy niskim stężeniu 
chromu w nadawie. Powoduje to odwrot-
ne zjawisko separacji w odniesieniu do 
zmian stężenia jak i pH nadawy przy 
zmianie odczynu z kwaśnego do zasado-
wego.  

Charakterystyka membran stosowa-
nych w procesach ultrafiltracji (UF) i mi-
krofiltracji (MF) nie pozwala na bezpo-
średnie zatrzymywanie jonów chromu 
w retentacie. Dlatego niskociśnieniowe 
procesy membranowe znalazły zastoso-
wanie w usuwaniu Cr w procesach zinte-
growanych/hybrydowych. W tym zakresie 
wyróżnić można następujące możliwości 
(Owlad 2009; Koltuniewicz 2008; Bodzek 
2011): 
 wstępna MF/UF przed dalszymi kon-

wencjonalnymi lub membranowymi 
procesami oczyszczania, 

 modyfikacja membran UF w kierunku 
zmniejszenia wielkości porów lub uzy-
skania własności jonowymiennych, 

 wspomaganie UF kompleksowaniem 
polimerem (PEUF) lub substancjami 
powierzchniowo-czynnymi tworzący-
mi micele (PEUF). 
Pierwsza metoda znalazła zastosowa-

nie we wstępnych etapach oczyszczania 
odpadowych wód zarówno garbarskich, 
jak i galwanizerskich. Ich zadaniem jest 
usunięcie cząstek zawiesiny, tłuszczów  
emulsji z fazy wodnej (bez stosowania 
dodatkowych związków chemicznych), 
którą poddaje się dalszym etapom oczysz-
czania. MF/UF ułatwiają przebieg i polep-
szają wydajność kolejnych procesów 
oczyszczania/-separacji (Religa 2006). 

Głównymi metodami wprowadzania 
ładunku na powierzchnię i do wnętrza 
porów membran UF jest sulfonowanie 
membran polisulfonowych oraz wprowa-
dzanie grup karboksylowych i amino-
wych. Taka modyfikacja membran UF 
rozszerza ich własności separacyjne po-
przez nadanie im własności jonowymie-
nnych (Bryjak 2001).  

Ultrafiltracja wspomagana działaniem 
polimerów lub substancji powierzchni-
owo-czynnych umożliwia separację jonów 
metali, w tym chromu. Metoda PEUF zo-
stała z powodzeniem zastosowana do usu-
wania chromianów(VI) z wód podziem-
nych z wykorzystaniem takich czynników 
kompleksujących jak: chlorek 1-heksa-de-
cylopiridyny, poliakrylan sodu, chlorek 
poli(dimetylo-diallyloamonu), chitosan, 
pektyna i inne (Bodzek 2011). Do zatęża-
nia i odzyskiwania chromu (III) stosuje się 
makroligand polietylenoiminę (PEI). Jed-
nym z najważniejszych czynników w pro-
cesie kompleksowania metali przez zwią-
zki wielkocząsteczkowe jest pH, ponieważ 
albo protony lub aniony hydroksylowe 
mogą konkurować z metalem w tworzeniu 
wiązań z polimerem. Obecność protonów 
wpływa zarówno na równowagę procesu 
wymiany jonowej jak również komplek-
sowania. w przypadku wiązania metalu 
z polizasadą, typu polietylenoimina (PEI), 
przy niższym pH, grupy aminowe jako 
elektronodonory przyjmują ładunek do-
datni dzięki protonacji i w związku z tym 
nie będą tworzyć połączenia z kationami. 
Jeżeli szereg jonów metali tworzy kom-
pleksy wielkocząsteczkowe o różnych 
stałych trwałości, możliwym jest ich sepa-
rowanie poprzez zmianę pH.  

W pracy (Staszak 2010) przedstawiono 
wyniki badań nad możliwością usuwania 
jonów chromu(III) i miedzi(II) z roztwo-
rów techniką MEUF. Porównano skute-
czność procesu klasycznej UF oraz tech-
niki MEUF. Badano wpływ: stężenia soli 
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w nadawie, rodzaju zastosowanego sur-
faktantu oraz hydrofilowości materiału 
membrany na wydajność procesu oraz 
efektywność separacji. Stosowano anio-
nowy surfaktant dodecylo-sia-rczan(VI) 
sodu (SDS), oksyetylenowany ester mety-
lowy kwasów oleju rzepakowego (Rofam) 
o wzorze ogólnym 
 RCO(OCH2CH2)nOCH3  
(R = C12 – C24, n = 10) i mieszaninę obu 
surfaktantów oraz membrany wykonane 
z octanu celulozy (CA), polieterosulfonu 
(PS) i polifluorku-winylidenu (PVDF). 
Wykazano, że w procesie UF współczyn-
nik retencji jonów metali jest niewielki, 
poniżej 25%, jakkolwiek zależny od mate-
riału zastosowanej membrany oraz stęże-
nia nadawy. Retencja Cr(III) w procesie 
MEUF jest niemal całkowita rzędu 90-
95%, i nie zależy od rodzaju zastosowanej 
membrany. 

4.6.2. Membrany ciekłe 

Ciekłe membrany znalazły zastoso-
wanie w odzyskiwaniu i usuwaniu metali 
ze ścieków, w tym chromu. Wykazano, że 
Cyanex 923 (fosforoorganiczny ekstra-
hent), Aliquat 336 (chlorek trioktylo-
metyloamoniowy) i tri-n-oktyloamina są 
skutecznymi przenośnikami dla chromu 
(VI), natomiast kwas dinonylonaftale-
nosulfonowy w mieszaninie z o-ksylenem 
i naftą efektywnie przenosi przez mem-
brany jony chromu(III) (Owlad 2009; 
Bodzek 2011). Korzystny wpływ na prze-
bieg tego procesu ma wzrost temperatury, 
małe stężenie chromu w ściekach oraz 
dobór optymalnego stężenia przenośnika 
w membranie (Religa 2006).  

Mechanizm transportu anionów chro-
mu (VI) polega na tym, że przenośnik 
ulega reakcji kompleksowania i dekom-
pleksowania z anionami, a hydroliza 
kompleksu zachodzi pod wpływem śro-
dowiska zasadowego (rys.11) (Bodzek 
2011). Jednym z najważniejszych para-

metrów decydującym o szybkości i efe-
ktywności procesu jest pH fazy zasilającej 
(donorowej), które wpływa na formę jo-
nową chromu(VI). Najlepsze właściwości 
kompleksujące z większością używanych 
przenośników wykazują jony Cr2O7

2-. 
Optymalne warunki transportowe będą 
zatem występowały dla pH>1. Poniżej tej 
wartości w roztworze panują warunki 
sprzyjające tworzeniu się form HCr2O7

- 

lub H2Cr2O7, których słaba dysocjacja 
spowalnia proces transportu. Niekorzystne 
jest również zbyt wysokie pH w roztworze 
ze względu na zmniejszenie się stężenia 
kationowej formy przenośnika spowodo-
wanej mniejsza dostępnością jonów H+. 
Zmiany pH roztworu zasilającego mają 
bezpośrednie odzwierciedlenie w zmia-
nach strumienia przenoszonego Cr(VI). 

 

 
Rys. 11. Mechanizm transportu ułatwionego 
anionu w membranie ciekłej 

4.6.3.Membranowe metody elektroche-
miczne 

Elektrochemiczne techniki separacji 
stają się alternatywną metodą usuwania 
chromu ze strumieni wodnych, ponieważ 
toksyczne ścieki wytwarzane w trakcie 
szeregu procesów przemysłowych zawie-
rają również inne substancje (przede 
wszystkim metale), które powinny zostać 
odseparowane od chromu. W odróżnieniu 
od innych membranowych metod usuwa-
nia chromu ze środowiska wodnego, 
w metodach elektrochemicznych stosuje 
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się membrany jonowymienne, które są 
przepuszczalne dla kationów (zanieczysz-
czenia) lub anionów (chromiany(VI) do 
odzyskania). w związku z tym, technolo-
gia ta jest bardziej elastyczna i jest stoso-
wana do odzyskiwania kwasu chromowe-
go(VI) albo z łaźni powlekających części 
metalowe (duże stężenie chromu) lub jako 
metoda usuwania i odzysku chromu ze 
zużytych wód z płukania tych elementów. 
w większości przypadków stosuje się tzw. 
elektro-elektrodializę (EED), która opiera 
się na reakcjach elektrolizy przebiegają-
cych na elektrodach oraz na procesie elek-
trodializy (Bodzek 2011). Do odzyskiwa-
nia chromu m.in. w przemyśle galwanicz-
nym stosuje się technologię trójkomo-
rową EED (rys. 12) (Frenzel 2005). Meto-
da ta spełnia równocześnie trzy różne 
zadania: usuwanie zanieczyszczeń, odzysk 
kwasu chromowego oraz oczyszczanie 
wody z płukania. Oczyszczany roztwór 
zasila środkową komorę urządzenia, która 
oddzielona jest od komory anolitu mem-
braną aniono-wymienną (na przykład PC 
100 D, Ionac MA-3475, Fumasep FAP), 
a od komory katolitu membraną kationo-
wymienną (na przykład Nafion 324) 
(Frenzel 2005). Komora anolitu zasilana 
jest wodą, natomiast komora katolitu 
roztworem kwasu siarkowego. Jony chro-
mianowe(VI) migrują do anolitu, gdzie 
z utworzonymi na anodzie protonami 
tworzą kwas chromowy(VI). z kolei ka-
tiony metali przechodzą do katolitu zasi-
lanego kwasem siarkowym. Kwas siarko-
wy(VI) neutralizuje powstające na kato-
dzie jony wodorotlenowe, dzięki czemu 
w tej części powstają rozpuszczalne siar-
czany(VI) usuwanych metali. 

Zarówno elektrodializa (ED) jak elek-
trodejonizacja (EDI) mogą być stosowane 
do usuwania i separacji jonów metali i ich 
mieszanin, w tym chromu. w procesie ED, 
opór elektryczny komór elektrodializera 
powiększa się w czasie, ponieważ jony 

usuwane z komory roztworu rozcieńczo-
nego do komory koncentratu, powodują 
wyższe zużycie energii i niższą efektyw-
ność procesu. Jednym z rozwiązań tego 
problemu jest proces elektrodejonizacji 
(EDI), w którym komora roztworu roz-
cieńczonego zostaje wypełniona wymie-
niaczem jonowym (Bodzek 2012), a przy-
łożone napięcie powoduje wędrówkę 
jonów do odpowiednich elektrod i tym 
samym do strumienia koncentratu. 

 

 
Rys. 12. Schemat działania urządzenia do 
prowadzenia procesu elektro-elektrodializy 
ścieków chromowych, AEM – membrana 
anionowymienna, CEM – membrana kationo-
wymienna 

 
Drugim zadaniem stałego napięcia elek-
trycznego jest dysocjacja wody na jony H+ 
i OH-, które obsadzają grupy jonowy-
mienne żywicy doprowadzając do jej 
regeneracji.  
W pracy (Alvarado 2009) analizowano 
możliwości zastosowania ciągłego proce-
su EDI i ED do usunięcia chromu(VI) 
z syntetycznych roztworów przy pH = 5. 
Instalacja do ED/EDI, składała się z elek-
trod oraz dwóch akrylowych płyt dystan-
sujących, pomiędzy którymi umieszczona 
była membrana anionowymienna firmy 
Neosepta (rys.13) (Alvarado 2009). 
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Dwie membrany kationowymienne (CM-
1) tej samej firmy rozdzielają elektrody od 
płyt dystansujących. w ten sposób utwo-
rzone zostają dwie komory z roztworem 
rozcieńczonym (diluat) i skoncentrowa-
nym. W badaniach zastosowano synte-
tyczne ścieki o stężeniu 100 mg/l Cr(VI). 

Podczas prowadzenia procesu EDI 
komora roztworu rozcieńczonego została 
wypełniona żywicą jonowymienną – złoże 
mieszane. w procesie ED dla  prądu gra-
nicznego (Ilim) wynoszącego 85% usunię-
cie Cr wynosiło 98% w ciągu 6,25 h przy 
zużyciu energii około 1,2 kWh/m3 

W procesie EDI, natomiast przy tym 
samym Ilim osiągnięto 99,8%-we usunięcie 
Cr(VI) w ciągu 1.3 h (zużycie energii 
0,167 kWh/m3) na złożu mieszanym. 
Podczas prowadzenia procesu EDI komo-
ra roztworu rozcieńczonego została wy-
pełniona żywicą jonowymienną – złoże  
mieszane. w procesie ED dla  prądu gra-
nicznego (Ilim) wynoszącego 85% usunię-
cie Cr wynosiło 98% w ciągu 6,25 h przy 
zużyciu energii około 1,2 kWh/m3.  

W procesie EDI, natomiast przy tym sa-
mym Ilim osiągnięto 99,8%-we usunięcie 
Cr(VI) w ciągu 1.3 h (zużycie energii 
0,167 kWh/m3) na złożu mieszanym. 

Arsen 

Według najnowszych zaleceń Między-
narodowej Unii Chemii Czystej i Stoso-
wanej arsen zalicza się do niemetali. Jest 
to pierwiastek o dużej toksyczności i dla-
tego w 1987 r. nieorganiczne związki 
arsenu wpisano na listę substancji kance-
rogennych. Arsen nie-organiczny wystę-
puje na dwóch stopniach utlenienia, jako 
As(III) i As(V). Niższy stopień utlenienia 
dominuje w wodach podziemnych, a wyż-
szy w wodach powierzchniowych.  
W środowisku wodnym o pH zbliżonym 
do obojętnego arseniany(III) występują 
w postaci cząsteczek obojętnych H3AsO3 
(pK 9,2)  
Arseniany(V) jako jony H2AsO4

– HAsO4
2– 

oraz AsO4
3-. Arseniany(IIIłatwo utleniają 

się do arsenianów(V) w środowisku aero-
bowym i pH powyżej 7 

 
 

 
Rys. 13. Schemat ilustrujący aparaturę do prowadzenia procesu elektrodializa/elektrodejonizacja 
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Natomiast arseniany(V) mogą zostać 
zredukowane przy niskich wartościach 
pH. Spośród dwóch rodzajów arsenu, trój-
wartościowy jest bardziej toksyczny niż 
pięciowartościowy (Kociołek-Balawejder 
2006). 

Wysokociśnieniowe techniki - mogą 
zostać wykorzystane do usuwania arsenu 
z wód stanowiących źródło wody do picia 
do poziomu zawartego w stosownych no-
rmach (Kartinen 2005; Shih 2005). Przy-
datność odwróconej osmozy (RO) do tego 
celu została udowodniona w szeregu ba-
daniach laboratoryjnych i na skalę piloto-
wą. Arsen w wodach gruntowych wystę-
puje w 80 do 90 %. w formie rozpuszczo-
nej, więc RO jest odpowiednią technolo-
gią do usuwania As z tego rodzaju wód. 
W  latach 90. W USA przeprowadzono 
szereg badań usuwania arsenu na skalę 
laboratoryjną i pilotową, których wyniki 
kształtowały się na poziomie >90% dla 
As(V) i 40-50% (III) (Ann. 2005b). 
Wskazują one, że rodzaj membrany i wa-
runki operacyjne procesu mają wpływ na 
efektywność, a ich właściwy dobór decy-
duje o powodzeniu przedsięwzięcia.  
W procesie odwróconej osmozy retencja 
As(V) występuje w większym stopniu niż 
As(III), a więc utrzymanie warunków 
utleniających jest ważnym wskazaniem 
właściwego prowadzenia procesu. Istot-
nym jest również ładunek powierzchni 
membrany, a więc odpychanie elektrosta-
tyczne odgrywa również znaczącą rolę 
w mechanizmie usuwania arsenu. Badania 
wpływu pH na separację arsenu metodą 
odwróconej osmozy  wykazały, że usunię-
cie As(V) jest znacznie większe niż 
As(III) w całym zakresie pH  (Ning 2002). 
Większa retencja As(V) wynika z faktu 
wystę-powania arsenu w formie jonowej, 
a nie cząsteczkowej jak As(III). 

Nanofiltracja jest obiecującą metodą 
do stosowania w technologii uzdatniania 
wody, w tym jako sposób na usuwanie 

arsenu do poziomu normowanego wyno-
szącego 10 μg/l (Bodzek 2011), szczegól-
nie dla wód podziemnych, które zawierają 
do 90% rozpuszczonego arsenu (Ann. 
2005b). Arsen po wstępnej obróbce wody 
przed wprowadzeniem na moduły RO/NF, 
występuje powszechnie jako anion dwu-
wartościowy (HAsO4

2-), co preferuje za-
stosowanie ujemnie naładowanych mem-
bran NF. Retencja substancji w nanofiltra-
cji zależy od natury zanieczyszczenia, tj. 
ładunku Elektrycznego i masy cząstecz-
kowej oraz granicznej rozdzielczości (cut-
off) i charakteru powierzchni membrany 
NF (ładunku elektrycznego i własności 
hydrofobowo-hydrofilowych). Zastosowa-
nie natomiast nanofiltracji do oczyszcza-
nia wód powierzchniowych wymaga in-
tensywnego wstępnego usunięcia cząstek 
i składników rozpuszczonych wywołują-
cych fouling. Efektywność usunięcia zale-
ży wówczas w znacznym stopniu od pa-
rametrów operacyjnych metody, własno-
ści membrany, oraz specjacji arsenu (Shih 
2005). W pracy (Oh 2004) przedstawiono 
wyniki badań retencji arsenianów(V), 
kwasu dimetyloarsenowego(V) (DMA), 
oraz chlorków, azotanów i siarczanów za 
pomocą membran nanofiltracyjnych. Wy-
niki te sugerują, że mechanizm usuwania 
arsenu na membranach NF polega czę-
ściowo na sitowej separacji cząsteczek 
obojętnych a częściowo na elektrostatycz-
nym odpychaniu pomiędzy jonami w ro-
ztworze i ładunkiem membrany.  

Stopień usunięcia As(V) i (III) przez 
membrany NF zależy w znacznym stopniu 
od pH, co jest związane z różną hydratacją 
anionów As, a tym samym różnicom 
w ich średnicy. W badaniach przedstawio-
nych w (Urase 1998) współczynnik reten-
cji arsenianów(III) wzrastał ze wzrostem 
pH od 50% przy pH=3 do 89% przy 
pH=10. Przy pH 10, większość arsenia-
nów(III) występuje w formie jednowarto-
ściowego anionu, natomiast przy pH 3 - 7 
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w formie cząsteczkowego kwasu H3AsO3. 
Arseniany(V), w warunkach prowadzo-
nych badań, są albo anionami jednowarto-
ściowymi lub dwuwartościowymi. Reten-
cja arsenianów(V) rośnie ze wzrostem pH 
od 87% przy pH=3 do 93% przy pH=10,  
więc stopień wzrostu jest mniejszy w po-
równaniu do arsenianów(III). Kwas dime-
tyloarsenowy(V) (DMA) zmienia swoją 
formę z obojętnej do anionu jednowarto-
ściowego ze wzrostem pH. W odróżnieniu 
od arsenianów(III), retencja kwasu dime-
tyloarsenowego(V) przekracza 98% w ca-
łym badanym zakresie pH. 

 
Istnieje również możliwość wykorzy-

stania mikrofiltracji i ultrafiltracji do usu-
wania arsenu z wody. Wielkość porów 
membran do MF i UF jest zbyt duża by 
bezpośrednio zatrzymać efektywnie roz-
puszczone lub koloidalne związki che-
miczne, jednakże membrany UF o ujem-
nym ładunku powierzchniowym mogą 
zostać zastosowane do bezpośredniego 
usuwania As (Bodzek 2011; Shih 2005). 
Inne membrany MF i UF wykorzystuje się 
do usuwania niektórych form arsenu z wo-
dy przeznaczonej do produkcji wody do 
picia, w układach zintegrowanych z ko-
agulacją i flokulacją (Han 2002; Shih 
2005). 

Koagulacja /współwytrącanie jonami 
żelaza jest najczęściej stosowaną metodą 
usuwania arsenu z wody zarówno pod-
ziemnej jak i powierzchniowej w uzdat-
nianiu wody do picia, oraz oczyszczania 
ługów, wód kopalnianych i ścieków, cze-
go dowodem jest szereg instalacji pracują-
cych na skalę pilotową oraz pełną skalę 
przemysłową (Ann. 2005b). Dane eksplo-
atacyjne wskazują, że technologia ta redu-
kuje stężenie arsenu do wartości poniżej 
0,050 mg/l, a w niektórych przypadkach 
nawet do stężenia <0,010 mg/l (Ann. 
2005b; Kociołek-Balawejder 2006; Koltu-
niewicz 2008). Konwencjonalne filtry gra 

wita-cyjne są coraz częściej zastępowane 
mikrofiltracją lub ultrafiltracją. Korzyści 
wynikające z zastosowania filtracji mem-
branowej w miejsce filtracji konwe-
ncjonalnej są między innymi następujące 
(Kociołek-Balawejder 2006):  
 bardziej skuteczna bariera dla mikro-

organizmów,  
 możliwość usunięcia kłaczków mnie- 

szych rozmiarów (wymagane są mnie-
jsze ilości koagulantów),  

 wzrost całkowitej wydajności (wiel-
kość) instalacji. 
Hybrydowy proces koagulacji i filtra-

cji membranowej może być stosowany 
przy zmiennej jakości wody, obejmującej 
wysoką mętność, zawartość żelaza, man-
ganu, siarczanów(VI) azotanów(V) w me- 
todzie tej wykorzystuje się koagulanty 
żelazowe, głównie FeCl3 Fe2(SO4)3.  

Dla uzyskania wysokiej skuteczności 
procesu wystarczy osiągnięcie przez po-
wstające „kłaczki” średnicy 2–10 mm, co 
można uzyskać w fazie szybkiego miesza-
nia (do 20s) z pominięciem etapu flokula-
cji (Kociołek-Balawejder 2006; Shih 
2005). Po dodaniu koagulantu i szybkim 
mieszaniu oczyszczana woda kierowana 
jest na membranę filtracyjną o porach ok. 
0,1µm. Stosowanie membran MF/UF eli-
minuje, typowe dla filtrów z mediami 
granulowanymi, przeciążenie kłaczków, 
co jest zaletą procesu Czynniki wpływają-
ce na efektywność to dawka soli żelaza, 
pH i czas kontaktu. Retentat zawierający 
koagulant, nie jest uważany za odpad 
niebezpieczny i może zostać skierowany 
do kanalizacji. Filtry membranowe za-
trzymują arsen(V) przyłączony do związ-
ków żelaza(III) na etapie koagulacji. Me-
mbrany muszą więc być periodycznie 
poddawane przemywaniu wstecznemu, 
w celu usunięcia osadzonych kłaczków 
koagulantu i związków arsenu. W pracy 
(Shih 2005) opisano usuwanie As z wody 
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za pomocą membran o wielkości porów 
0,22 i 1,22 m w połączeniu z koagu-
lantami żelazowymi i kationowymi poli-
merowymi flokulantami. Otrzymane wy-
niki wskazują, że efektywność usuwania 
As jest większa dla systemu hybrydowego 
niż samej MF (tabela 10) dzięki adsorpcji 
As na kłaczkach pokoagulacyjnych oraz 
zatrzymywaniu tych kłaczków na mem-
branach MF. W efekcie otrzymuje się wo-
dę o zawartości arsenu poniżej 2 g/l 
z wody o zawartości 40 g/l. Usunięcie 
As(III) jest mniej efektywne niż As(V) 
i często konieczne jest wstępne utlenienie 
As(III) do As(V). 

W parcy (Brandhuber 1998) przedsta-
wiono badania porównawcze przydatności 
różnych procesów membranowych RO, 
NF, UF i MF do usuwania As z wody 
gruntowej przy produkcji wody do picia. 
Te wartościowe testy zostały przeprowa-
dzone z użyciem instalacji pilotowych, 
stosujących szereg membran różniących 
się retencją arsenu, ale o podobnych stru-
mieniach permeatu w zakresie 17-
25 l/m2h. 

Mianowicie:  
 RO Fluid Systems TFC 4921 kompo-

zytowe;  
 RO Fluid Systems TFC 4820-ULPT 

polieter mocznika;  
 RO DESAL AG 4040 kompozytowa 

poliamidowa;  

 RO Hydranautics 4040 LSA-CPA2 
kompozytowe;  

 NF FilmTec NF70 4040-B 0.3 kDa 
aromatyczny poliamid;  

 NF DESAL HL-4040F1550 0.3 kDa 
kompozytowe;  

 NF Hydranautics 4040-UHA-ESNA 
0.3 kDa kompozytowa poliamidowa;  

 UF DESAL GM-4040F-1020 8 kDa 
sulfonowany polisulfon; i  

 MF Memcor 4M1W 0.2 μm.  

Tabela 10. Porównanie usunięcia As metodą 
koagulacji i mikrofiltracji oraz bezpośredniej 
koagulacji z sedymentacją (7,5 mgFe/l, 
pH=6,8, początkowe stężenie arsenu 60 g/l) 

Czas, min.                      0          20          60 

Koagulacja-      Stężenie As,  
Sedymentacja    g/l      60        49          32 
                            Mętność,  
                            NTU     2,48    1,78      1,16 

Koagulacja-        Stężenie As,  
Mikrofiltracja     g/l        1         1             1 
                            Mętność,  
                            NTU      0,09    0,09      0,08 

 
Wyniki testów porównawczych zesta-

wiono w tabeli 11, w której przedstawiono 
ogólne rekomendacje obejmujące następu-
jące wskazania: R - rekomendowany, P – 
możliwy, N - nie rekomendowany. 

 

 

Tabela 11. Metody usuwania arsenu

Forma arsenu                              RO        NF         UF         MF           Wstępne utlenienie 

As (III)                                        R             P            N          N                        R 
As(V)                                          R             R            P     N                        N 
Rozpuszczony                             R             P            N          N                         N 
W formie cząstek                        N             N           P           P                          N 
As+NOM                                    P              P           N           N                         N 
As-nieorganiczny                       R             P            N           N                         N 
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Z przeprowadzonych badań wyciągnię-
to kilka następujących praktycznych 
wniosków: 
1. Połączenie koagulacji z MF jest tech-

nicznie możliwą metodą osiągnięcia 
stężenia As ok. 5 µg/l. Stosując jako 
koagulanty sole żelaza(III) (około  
7 mg/l) można uzyskać średnio 84%. 
redukcję As i 64%. usunięcie mętno-
ści przy 90%. odzysku wody. 

2. Jeżeli As w wodzie surowej występu-
je głównie jako As(III), to właściwym 
rozwiązaniem jest zastosowanie RO 
lub NF.  

3. Do usuwania As(III) można też zasto-
sować proces hybrydowy koagulacja 
związkami Fe(III) - MF, ale wymaga-
ne są większe dawki koagulatu w po-
równaniu do stosowanych dla As(V) 
lub należy zastoso-wać wstępne utle-
nienie As(III) do As(V). 

4. RO i NF mogą efektywnie usuwać 
arsen występujący w formie As(V). 

5. Membrany NF o ujemnym ładunku 
powierzchniowym, wykazują retencję 
As(V) podobną do odwróconej osmo-
zy, ale uzyskuje się wyższy względny 
strumień permeatu niż w RO. 

6. Wpływ występowania rozpuszcza-
lnych związków organicznych na re-
tencję arsenu nie jest jednoznaczny. 
Jednakże, wysoka zawartość DOC 
jest niekorzystna z uwagi na fouling 
membrany. Współwystępowanie roz-
puszczalnych związków nieorgani-
cznych nie wywiera znaczącego wpły-
wu na retencję membran RO i NF. 

7. Obecność substancji nieorganicznych 
może mieć wpływ na efektywność 
koagulacji arsenu przez sole metali. 
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Abstract:  
The article presents the results of a  study meant to establish the most favorable propor-
tion of co-substrates in the form of by-products after biodiesel production (waste glyce-
rol, rapeseed cake) undergoing mesophilic methane fermentation along with waste acti-
vated sludge (WAS). Based on the conducted experiments, it was established that the 
most favorable proportion of the co-substrates ensuring a  high level of process stability 
amounted to 3% and 2% by weight of glycerol and rapeseed cake respectively. As com-
pared to the digestion trial containing sewage sludge exclusively, the co-digestion al-
lowed to achieve about 10% higher degree of VS reduction. In those conditions, the 
cumulative biogas production and biogas yield increased above three times. What is 
more, the concentration of CH4 in the biogas increased its value by about 10-12%.  The 
addition of glycerol above 3% and rapeseed cake above 2% did not influence the effec-
tiveness and stability of the anaerobic digestion in a  positive way.  
 
Keywords: co-digestion, biogas, waste glycerol, rapeseed cake, sewage sludge  
 

1. Wprowadzenie 

W ostatnich latach obserwuje się 
wzrost zainteresowania paliwami produ-
kowanymi na bazie surowców roślinnych. 
Głównymi produktami odpadowymi pro-
cesu produkcyjnego biopaliw są wytłoki, 
tzw. makuchy powstające podczas wytła-
czania oleju oraz frakcja glicerynowa 
generowana na etapie estryfikacji oleju. 
Podczas przeróbki 1 tony rzepaku uzysku- 

 

je się około 650 kg makuchu oraz około 
100 kg fazy glicerynowej (Podkówka 
2004). 

Makuchy najczęściej zagospodaro-
wywane są jako komponenty mieszanek 
paszowych. Prowadzone są natomiast ba-
dania w kierunku ich wykorzystania jako 
wsadu w procesie pirolizy, którego pro-
duktami są olej popirolityczny (bio-oil) 
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oraz węgiel popirolityczny (bio-char). Su-
bstancje te w procesach biotechnologi-
cznych mogą zostać użyte jako substraty 
do produkcji m.in. enzymów, antybioty-
ków, biopreparatów (Özçimen & Karao-
smanoglu 2004). Frakcja glicerynowa 
stanowiąca drugi produkt uboczny proce-
su produkcji biopaliw posiada szerokie 
gospodarcze zastosowanie – między in-
nymi w – przemyśle spożywczym, farma-
ceutycznym, kosmetycznym oraz tworzyw 
sztucznych. Przykładowo z gliceryny, 
przy udziale mikroorganizmów produko-
wany jest 1,3-propanodiol, zastępujący 
w produkcji poliestrów toksyczny glikol 
etylenowy (López i in. 2009).  
Jednak w celu uzyskania wysokiej jakości 
gliceryny, w zależności od obecności 
w niej zanieczyszczeń, konieczne jest 
poddanie jej wstępnemu oczyszczaniu, co 
nie zawsze jest uzasadnione ekonomi-
cznie. W praktyce bardzo często frakcja 
glicerynowa podobnie jak makuch stano-
wi komponent mieszanek paszowych dla 
zwierząt.  

Celem badań przedstawionych w arty-
kule było wykorzystanie jako kosubstra-
tów procesu mezofilowej fermentacji 
osadów ściekowych produktów ubocz-
nych pochodzących z produkcji biodiese-
la. Pomimo dużej zawartości składników 
łatwo ulegających biodegradacji w wa-
runkach beztlenowych nie mogą one być 
zastosowane jako jedyne substraty proce-
sów fermentacyjnych. W przypadku ma-
kuchu czynnikiem uniemożliwiającym 
bezpośrednie wykorzystanie go w formie 
wsadu do fermentora jest stały stan sku-
pienia, natomiast frakcja glicerynowa 
charakteryzuje się niskim pH ˜ 5,5 oraz 
niewielką zawartością azotu, który jest 
konieczny do zachowania aktywności 
życiowej mikroorganizmów biorących 
udział w przemianach biochemicznych 
(Robra i in. 2010; Santibáňez i  in. 2011). 
w ramach badań podjęto próbę ustalenia 

najkorzystniejszego udziału kosubstratów, 
tj. frakcji glicerynowej i makuchu rzepa-
kowego, które zapewniałyby wysoką efe-
ktywność oraz stabilność fermentacji be-
ztlenowej osadów ściekowych. Na chwilę 
obecną brak jednoznacznych doniesień 
naukowych dotyczących wykorzystania 
makuchu rzepakowego jako kosubstratu 
procesu fermentacji metanowej. Potwier-
dzono natomiast trafność zastosowania 
gliceryny jako komponentu wsadu ferme-
ntorów, głównie w biogazowniach rolni-
czych. Zastąpienie 5-10% wsadu fermen-
tora gliceryną odpadową wpłynęło korzy-
stnie na ilość i jakość generowanego bio-
gazu (Robra i  in. 2010). W odniesieniu do 
wsadu stanowiącego wyłącznie odchody 
zwierzęce (0,27 m3/kg s.m.o.) uzyskano 
ponad dwukrotny wzrost jednostkowej 
produkcji biogazu (0,83 m3/kg s.m.o.), 
zawartość metanu wzrosła o około 10-
14%. Najkorzystniejszy udział gliceryny 
odpadowej zapewniający stabilność pro-
cesu mezofilowej fermentacji mieszaniny 
gnojowicy świńskiej i kiszonki roślin, wy-
niósł 6% wag. wsadu fermentora, co skut-
kowało wzrostem jednostkowej produkcji 
biogazu odpowiednio o ponad 20% (Am-
on i in. 2006). Dodatek gliceryny wpłynął 
również korzystnie na biodegradowalność 
mieszaniny składającej się z gnojowicy 
świńskiej oraz odpadu rybnego (Álvarez 
Lidén 2008). Najwyższą jednostkową pro-
dukcję biogazu na poziomie 0,32 m3/kg 
ChZT odnotowano dla mieszaniny zawie-
rającej 84% wag. gnojowicy, 11% wag. 
gliceryny oraz 5% wag. odpadów z prze-
twórstwa ryb. Zastosowanie gliceryny 
odpadowej z produkcji biopaliw jako ko-
substratu procesu fermentacji metanowej 
osadów ściekowych nie posiada jak dotąd 
ugruntowanej pozycji w dostępnej litera-
turze. w jednej z nielicznych prac ustalo-
no, iż najkorzystniejszy jej dodatek do 
osadów ściekowych wyniósł 1% wsadu 
fermentora. W porównaniu z fermentacją 



85 
 

samych osadów ściekowych uzyskano 
ponad dwukrotny wzrost ilości produko-
wanego biogazu (Fountoulakis i in. 2010). 

2. Materiały i  metody 

Jako substraty procesu fermentacji me-
tanowej użyto osady ściekowe oraz pro-
dukty uboczne z produkcji biodiesala na 
bazie rzepaku, tj. makuch rzepakowy 
i frakcję glicerynową. Nadmierne osady 
czynne „OŚ” pochodziły z oczyszczalni 
ścieków z  podwyższonym usuwaniem 
biogenów, działającej w oparciu o techno-
logię osadu czynnego. Wytłoki rzepakowe 
zwane w  dalszej części pracy makuchami 
„MK” pozyskano z zakładu wytłaczania 
oleju, a frakcję glicerynową zwaną glice-
ryną „GL” z  biorafinerii. W formie za-
szczepu użyto osadu przefermentowanego 
pochodzącego z mezofilowej fermentacji 
prowadzonej w warunkach ciągłych. Sto-
sunek wagowy mieszanin fermentacyj-
nych do zaszczepu był stały i wynosił 1:2. 
Charakterystykę substratów procesu fer-
mentacji oraz zaszczepu przedstawiono w  
tabeli 1.  

Proces fermentacji prowadzono w wa-
runkach statycznych (21 dni, 36˚C) 
w bioreaktorach o objętości roboczej 0,5 
dm3. Badania podzielono na dwa etapy. 
W  pierwszym fermentacji poddano Mie-
szaniny gliceryny i osadów a w drugiej 

serii mieszaniny makuchu i osadów. 
Udział kosubstratów zmieniano w zakre-
sie od 1 do 5% wag. wsadu fermentora. 
Charakterystykę fizykochemiczną miesza-
nin kosubstratów poddawanych ferme-
ntacji zestawiono w tabeli 2. Próba po-
równawcza dla procesów kofermenta-
cyjnych zawierała wyłącznie osady ście-
kowe. Wszystkie próby fermentacyjne 
przeprowadzono w dwóch równoległych 
powtórzeniach. W trakcie eksperymentu 
wykonywano analizy fizykochemiczne 
wsadów fermentorów i pozostałości po-
fermentacyjnych. Zakres wykonywanych 
analiz fizykochemicznych obejmował po-
miar pH oraz oznaczenia: suchej masy 
(s.m.), suchej masy organicznej (s.m.o.), 
węgla organicznego (C), azotu ogólnego 
Klejdahla (N), chemicznego zapotrzebo-
wania tlenu (ChZT), sumarycznej zawar-
tości lotnych kwasów tłuszczowych 
(LKT), zasadowości ogólnej (Z), fosfora-
nów(PO4

3-) oraz azotu amonowego (NH4
+) 

(Sawyer i in. 2003; Eaton i in. 2005). 
W trakcie eksperymentu dokonywano 

analiz ilościowych oraz jakościowych pro-
dukowanego biogazu. Objętość produko-
wanego biogazu przeliczono na warunki 
normalne. 

 

 

Tabela 1. Charakterystyka substratów procesu fermentacji oraz zaszczepu 

Wskaźnik Gliceryna Makuch Osady Zaszczep 

pH 5,6 (0,3)*  -6,7 (0,3) 7,2 (0,2) 

s.m. (%) 55,9 (2,1) 95,6 (2,8) 4,86 (0,15) 3,34 (0,40) 

s.m.o. (%) 52,1 (1,7) 82,5 (2,4) 3,40 (0,13) 1,87 (0,31) 

C/N 279 (1,8) 9,3 (0,5 ) 5,9 (0,3) 9,7 (0,4) 

NH4
+ (mg/dm3) 254 (25) 16,8 (4,9) 1550 (215)  

PO4
3- (mg/dm3)     

ChZT 
(mgO2/dm3) 

420 000 (65  
560) 

- 287 (142) 1620 (176) 

*() – odchylenie standardowe 
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Tabela 2. Charakterystyka fizykochemiczna mieszanin kosubstratów poddawanych fermentacji 

Wsad (% wag.) pHs.m. (%) s.m.o. (%)C:N pHs.m. (%) s.m.o. 
(%)C:N 

OŚ (100%) 7,2 3,86 2,39 8,3 
GL (1%) + OŚ (99%) 7,2 4,03 2,55 9,2 
GL (2%) + OŚ (98%) 7,1 4,20 2,70 10,1 
GL (3%) + OŚ (97%) 7,1 4,38 2,85 11,0 
GL (4%) + OŚ (96%) 7,1  ̀ 4,54 3,04 11,9 
GL (5%) + OS (95%) 7,0 4,71 3,19 12,9 

I seria badań 
OŚ (100%) 7,1 3,84 2,36 8,3 
MK (1%) + OŚ (99%) 7,2 4,17 2,65 8,3 
MK (2%) + OŚ (98%) 7,3 4,47 2,91 8,3 
MK (3%) + OŚ (97%) 7,3 4,77 3,17 8,3 
MK (4%) + OŚ (96%) 7,3  ̀ 5,07 3,44 8,3 
MK (5%) + OŚ (95%) 7,4 5,38 3,70 8,3 

 

 

Tabela 3. Charakterystyka fizykochemiczna pozostałości pofermentacyjnych 

Wsad (% wag.) pH s.m. 
(%) 

s.m.o. 
(%) 

ChZT 
(mgO2/dm3) 

NH4
+ 

(mg/dm3) 
PO4

3- 
(mg/dm3) 

I seria badań 
OŚ (100%) 7,1 2,27 1,38 1308 1420 255 
GL (1%) + OŚ (99%) 7,1 2,18 1,30 1589 1454 263 
GL (2%) + OŚ (98%) 7,2 2,09 1,28 2427 1398 322 
GL (3%) + OŚ (97%) 7,2 2,08 1,31 2656 1405 333 
GL (4%) + OŚ (96%) 6,2` 2,02 1,32 9715 1338 352 
GL (5%) + OŚ (95%) 6,1 1,96 1,29 15656 1298 398 

II seria badań 
OŚ (100%) 7,1 2,27 1,38 1556 1648 268 
MK (1%) + OŚ (99%) 7,2 2,25 1,40 2488 1828 346 
MK (2%) + OŚ (98%) 7,3 2,28 1,41 2745 1856 456 
MK (3%) + OŚ (97%) 7,3 2,30 1,52 3247 1845 486 
MK (4%) + OŚ (96%) 7,4` 2,45 1,60 3725 2169  1495 
MK (5%) + OŚ (95%) 7,4 2,52 1,71 3956 2262 1565 

 
 
 

Jako kryterium oceny prawidłowo do-
branego składu mieszanin poddawanych 
fermentacji przyjęto: sumaryczną (SPB) 
oraz jednostkową produkcję biogazu(JPB) 
zawartość CH4 w produkowanym bioga-
zie, stopień usunięcia suchej masy orga-
nicznej, stabilność procesu (LKT/-

Zasadowości) oraz podatność pozostałości 
pofermentacyjnych na odwadnianie (test 
CSK). 

3. Rezultaty i  dyskusja  

Fermentacja metanowa stanowi jedną 
z  biologicznych metod  utylizacji odpa-
dów komunalnych, rolniczych oraz prze-



87 
 

mysłowych. Prawidłowy przebieg proce-
sów fermentacyjnych uzależniony jest od 
wielu parametrów technologicznych, 
 główne cele procesów prowadzonych 
w warunkach kontrolowanych to intensy-
fikacja ilości produkowanego biogazu 
oraz stopnia mineralizacji materii orga-
nicznej.  

 Obecnie prowadzi się badania zmierza-
jące do zwiększenia efektywności proce-
sów fermentacyjnych, m.in. poprzez wp-
rowadzenie dodatkowych kosubstratów 
zasobnych w  związki organiczne. Chara-
kterystykę fizykochemiczną przeferme-
ntowanych odpadów przedstawiono w ta-
beli 3 

Stopień usunięcia materii organicznej 

Proces fermentacji metanowej polega 
na biochemicznym przekształcaniu sub-
stancji organicznych w substancje gazowe 
(biogaz), wodę oraz inne substancje towa-
rzyszące, co w rezultacie odzwie-rciedla 
ubytek suchej masy organicznej. Dla pró-
by zawierającej wyłącznie osad ściekowy 
stopień usuniecia s.m.o. wyniósł 41-42%. 
Zaimplementowanie do osadów ścieko-
wych zarówno gliceryny, jak i ma-kuchu 
wpłynęło korzystnie na stopień usunięcia 
materii organicznej. Zaobserwowano su-
kcesywny wzrost stopnia usunięcia suchej 
masy organicznej wraz ze wzrostem udzi-
ału ko substratów we wsadzie fermentora. 
Stopnie te wyniosły od 47 do 60% oraz od 
47 do 52% odpowiednio dla mieszanin 
gliceryny i osadów oraz makuchu i osa-
dów. Wyższe stopnie usunięcia materii 
organicznej odnotowano dla mieszanin 
zawierających w swym składzie glicerynę, 
co zostało przypisane poprawie stosunku 
C/N wsadu fermentora (Tabela 2). Glice-
ryna charakteryzowała się wysokim sto-
sunkiem C:N wynoszącym 279:1 (Tabela 
1), a jej dodatek do osadów ściekowych 
pozwolił na podniesienie stosunku C:N od 
8,3:1 do 12,9:1 (Tabela 2), czyli w kie-

runku bardziej korzystnym dla przemian 
biochemicznych. Wartość najkorzystniej-
szego stosunku C:N cytowana w  literatu-
rze kształtuje się w  zakresie od 15:1 do 
25-30:1 (Ward i  in. 2008; Shanmugam 
i Horan 2009; Panichnumsin i  in. 2010). 
Dodatek do osadów makuchu - charakte-
ryzującego się dużą zawartością azotu 
oraz relatywnie niskim stosunkiem C:N - 
nie wpłynął na zmianę stosunku C:N mie-
szanin poddawanych kofermentacji. 
Wpływ dodatku do osadów ściekowych 
gliceryny oraz makuchu na stopień biode-
gradacji materii organicznej został przed-
stawiony na rysunku 1. 

 
Rys. 1. Wpływ kosubstratów na stopień usu-
nięcia materii organicznej 

Wskaźniki ilościowe i  jakościowe pro-
dukowanego biogazu 

Już niewielki dodatek gliceryny oraz 
makuchu na poziomie 1% doprowadził do 
wzrostu sumarycznej produkcji biogazu 
odpowiednio o 67% i 89%. Dalszy wzrost 
udziału kosubstratów w mieszaninach po-
ddawanych fermentacji prowadził do da-
lszego wzrostu ilości generowanego bio-
gazu. Najkorzystniejsze ilości biogazu 
wynoszące 6,78 dm3 oraz 8,35-8,62 dm3 
zostały odnotowane dla mieszanin zawie-
rających w swym składzie odpowiednio 
3% gliceryny oraz 2-3% makuchu.  
W odniesieniu do fermentacji samych 
osadów, stanowiło to ponad trzykrotny 
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wzrost sumarycznej produkcji biogazu 
w przypadku mieszanin gliceryny i osa-
dów oraz ponad czterokrotny wzrost 
w przypadku fermentacji makuchu i osa-
dów. Dalsze zwiększanie ilości kosubstra-
tów nie wpłynęło już korzystnie na ilość 
produkowanego biogazu. Wpływ kofer-
mentacji gliceryny i makuchu z osadami 
ściekowymi na sumaryczną produkcję 
biogazu przedstawiono na rys. 2 i  3. 

 
Rys. 2. Wpływ gliceryny na sumaryczną pro-
dukcję biogazu 

 
Rys. 3. Wpływ makuchu na sumaryczną pro-
dukcję biogazu. 

 
W celu dodatkowej oceny efektywno-

ści procesu kofermentacji ilość wyprodu-
kowanego biogazu przeliczono na jedno-
stkę suchej masy organicznej dodanej do 
bioreaktora (Rysunek 4 i 5). Podobnie jak 
w przypadku sumarycznej produkcji bio-
gazu (SPB), najkorzystniejsze jednostko-

we produkcje biogazu (JPB) odnotowano 
dla mieszanin zawierających w swym 
składzie 3% gliceryny oraz 2-3% maku-
chu w  formie kosubstratu. Jednostkowa 
produkcja biogazu dla mieszanin tych 
wyniosła odpowiednio 0,490 oraz 0,544-
0,574 m3/kg s.m.o., co w  porównaniu do 
próby zawierającej wyłącznie osady ście-
kowe stanowiło ponad trzykrotny wzrost. 

Ilość wytwarzanego biogazu zależy 
głównie od zawartości związków orga-
nicznych we wsadzie ferementora, nato-
miast jego skład jest limitowany składem 
rozkładanych substratów. W związku 
z tym w ramach prowadzonych badań 
analizowano wpływ udziału dodatku ko-
substratów na zawartość CH4 w genero-
wanym biogazie. Średnia zawartość meta-
nu w przypadku fermentacji samych osa-
dów kształtowała się na poziomie 56-59% 
obj. 

 
Rys. 4. Wpływ gliceryny na jednostkową 
produkcję biogazu oraz zawartość metanu 

Rys. 5. Wpływ makuchu na jednostkową pro-
dukcję biogazu oraz zawartość metanu.  
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Dla prób kofermentacyjnych, podczas 
przebiegu których wsad fermentora zawie-
rał glicerynę lub makuch, udział CH4 
oscylował pomiędzy 64 i 69% obj. Nie 
wykazano natomiast znaczących różnic 
w zawartości CH4 w biogazie pochodzą-
cym z  mieszanin zawierających lub ma-
kuch. Wzrost zawartości metanu w pró-
bach zawierających kosubstraty można 
tłumaczyć wprowadzeniem do układu su-
bstratów bogatych w substancje łatwo 
ulegające biodegradacji w warunkach bez-
tlenowych (białka, tłuszcze). 

Wskaźniki opisujące stabilność procesu 

Akumulacja LKT prowadzi do znacz-
nego obniżenia pH, a tym samym do inhi-
bicji lub zahamowania fazy metanogennej 
procesu fermentacji beztlenowej (Monou 
i in. 2009). w przypadku fermentacji sa-
mych osadów ściekowych oraz mieszanin 
zawierających do 3% gliceryny lub do 2% 
makuchu nie zaobserwowano akumulacji 
LKT, a pH cieczy fermentacyjnych kształ-
towało się w zakresie zapewniającym 
prawidłowy przebieg procesów beztleno-
wych (pH = 7,1-7,3). W przypadku mie-
szanin o  większej ilości gliceryny odno-
towano obciążenie cieczy pofermentacyj-
nych LKT (3545-4245 mg/dm3) powyżej 
wartości wskazującej na niestabilność 
procesu metanogenezy (2000 mg/dm3) 
(Jędrczak 2007). Aku-mulacja ta wpłynęła 
na obniżenie pH cieczy pofermentacyj-
nych (6,1-6,2). Dla mieszanin zawierają-
cych makuch w ilości powyżej 2% stęże-
nia LKT tylko nieznacznie przekroczyły 
wartość graniczną (2160-2260 mg/dm3). 
Powyżej przytoczone wartości LKT nie 
korespondowały z  obniżeniem pH cieczy 
fermentacyjnej (7.3-7,4), co nie było za-
skakujące ponieważ w przypadku fermen-
tacji substratów o dużej zawartości sub-
stancji białkowych dochodzi do minerali-
zacji azotu wchodzącego w skład związ-
ków organicznych. Amoniak uwalniany 

w nadmiernych ilościach może wywołać 
wzrost pH powyżej wartości jaką mogą 
tolerować bakterie metanogenne i w rezul-
tacie doprowadzić do zmniejszenia lub 
nawet zahamowania produkcji biogazu. 
Inhibitujący wpływ amoniaku na proces 
metanogenezy prezentowany w literaturze 
obejmuje szeroki przedział wartości, tj. od 
1,5 to 14 g/dm3 (Chen i in. 2008). Stężenie 
azotu amonowego powyżej 3 g/dm3 po-
wszechnie uważane jest za wpływające 
niekorzystnie na aktywność metanoge-
nów. W przeprowadzonych procesach fe-
rmentacji oraz kofermentacji z  nimi glice-
ryny stężenie NH4

+ kształtowało się na 
stałym poziomie i wynosiło od 1298 do 
1454 mg/dm3 (Tabela 3). W przypadku 
kofermentacji makuchu z osadami ście-
kowymi odnotowano sukcesywny wzrost 
stężeń NH4

+ wraz ze wzrostem jego udzia-
łu w  mieszaninach kofermentacyjnych. 
Stężenia te zmieniały się w zakresie od 
1828 do 2262  mg/dm3 (Tabela 3), uwal-
niany azot amonowy do pewnego stopnia 
prawdopodobnie zapobiegał obniżeniu się 
pH cieczy fermentacyjnej. Biorąc pod 
uwagę wzajemne interakcje pomiędzy 
wartością pH a zawartością LKT i  NH4

+ 
oraz fakt iż wyraźne obniżenie wartości 
pH ma miejsce w momencie załamania się 
procesu (Mechichi & Sayadi 2005) lep-
szym oraz powszechniej stosowanym 
wskaźnikiem stabilności procesu fermen-
tacji metanowej jest stosunek stężenia 
lotnych kwasów tłuszczowych do zasa-
dowości (LKT/Z). Wartość tego wskaźni-
ka powyżej 0,3÷0,4 uważana jest za war-
tość progową, której przekroczenie wska-
zuje na zaburzenia w stabilności procesów 
fermentacyjnych (Calaghan i in. 2002; 
Bouallagui i in. 2009). Biorąc pod uwagę 
powyższy wskaźnik można wnioskować 
że prowadzone procesy fermentacji za-
chodziły stabilnie dla osadów ściekowych 
oraz mieszanin zawierających do 3% 
gliceryny oraz 2% wag. makuchu. Powy-
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żej tych udziałów zaobserwowano pod-
wyższoną wartość stosunku LKT/Z. 
Wpływ dodatku gliceryny oraz makuchu 
do osadów ściekowych na wartości wska-
źników obrazujących stabilność procesu 
fermentacji metanowej został przedsta-
wiony odpowiednio na rys. 6 i  7. 

 
Rys. 6. Wpływ gliceryny na stabilność procesu  

 
Rys. 7. Wpływ makuchu na stabilność procesu  

Podatność na odwadnianie odpadów 
przefermentowanych 

Jak wiadomo, podatność przefe-
rmentowanych odpadów na odwadnianie 
ma istotny wpływ na dalsze procesy ich 
przeróbki oraz decyduje o objętości komór 
służących do ich magazynowania. W  zwi-
ązku z tym w dalszej części pracy anali-
zowano wpływ wielkości udziałów kosub-
stratów na podatność na odwadnianie 
przefermentowanej biomasy. 
Wzbogacenie osadów ściekowych o glice-
rynę oraz makuch w ilości do 3% wsadu 
fermentora nie wpłynęło znacząco na 
pogorszenie właściwości filtracyjnych po-

zostałości pofermentacyjnych. Dla mie-
szanin kofermentacyjnych zawierających 
większe udziały kosubstratów (>3% wag.) 
odnotowano o ponad 100% wyższe warto-
ści czasów ssania kapilarnego (CSK), 
w porównaniu do wartości uzyskanych 
podczas filtracji samych osadów. Na po-
gorszenie właściwości filtracyjnych mie-
szanin wpłynęła również zmiana składu 
cieczy pofermentacyjnych (Tabela 3), 
w szczególności w kontekście ilości roz-
puszczonych związków organicznych. 
Wpływ kofermentacji gliceryny i maku-
chu z osadami ściekowymi na właściwości 
filtracyjne pozostałości pofermentacy-
jnych został przedstawiony na rys. 8. 

Rys. 8. Właściwości filtracyjne pozostałości 
pofermentacyjnych 

4. Wnioski  

Wzbogacenie wsadu fermentora stano-
wiącego osady ściekowe o produkty Ubo-
czne generowane w procesie po produkcji 
biopaliw wpłynęło korzystnie na stopień 
biodegradacji materii organicznej oraz 
ilość i jakość powstającego biogazu.  

Najkorzystniejszy udział kosubstratów 
zapewniający stabilność procesu mezofi-
lowej fermentacji osadów ściekowych 
wynosił 3% wag. dla gliceryny oraz 2% 
wag. dla wytłoków makuchowych. Dla 
mieszanin tych odnotowano ponad trzy-
krotny wzrost sumarycznej i jednostko-
wej produkcji biogazu oraz 10-12% 
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wzrost zawartości CH4. Wzbogacenie 
wsadu bioreaktorów o w/w ilości kosub-
stratów nie wpłynęło w znaczący sposób 
na wzrost obciążenia cieczy pofermenta-
cyjnych rozpuszczonymi związkami orga-
nicznymi oraz pogorszenie podatności 
przefermentowanych odpadów na odwad-
nianie. 

Dodatek frakcji glicerynowej powyżej 
3% wag. oraz wytłoków rzepakowych po-
wyżej 2% wag. wsadu fermentora nie 
wpłynął korzystnie na wartości wskaźni-
ków ilościowych i jakościowych produ-
kowanego biogazu. W warunkach tych 
zaobserwowano wzrost obciążenia cieczy 
fermentacyjnej związkami LKT oraz war-
tości wskaźnika LKT/Zasadowości powy-
żej poziomu 0,3-0,4, wskazującego na 
zaburzenia procesu metanogenezy. Odno-
towano również ponad dwukrotny wzrost 
wartości czasów ssania kapilarnego (CSK) 
wskazujący na znaczne pogorszenie się 
właściwości filtracyjnych pozostałości 
pofermentacyjnych. 

Podziękowania 

Badania przedstawione w  pracy zostały 
sfinansowane przez Narodowe Centrum 
Nauki w  ramach projektu badawczego pt. 
„Proces kofermentacji produktów odpa-
dowych z  produkcji biopaliw i  osadów 
ściekowych intensyfikowany promieniowa-
niem mikrofalowym” (Nr N523 742840). 
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ABSTRACT 

 
This paper presents the results of the effect of impregnation of solid adsorbents for the 
sorption capacity of carbon dioxide. The idea of physicochemical sorbent is to combine 
properties of the porous material and liquid absorbent. Sorption capacity of solid sor-
bents is relatively low, but the impregnation can contribute sorption properties signifi-
cantly. The commercial zeolites and those obtained by synthesis from fly ash were used 
to test. The base material was subjected to a wet impregnation method. The obtained 
sorbents were tested  using a thermobalance TGA / SDTA 851e. Specially selected tem-
perature program helped to determine the sorption capacity of sorbents derived physico-
chemical sorbents. Tests were conducted using pure CO2. In addition, regeneration study 
tests were carried out. 
 
Keywords: adsorbents, carbon dioxide, impregnation, adsorption, sorption capacity 
 

1. Wprowadzenie 

Świadomość ciągle wzrastającej emisji 
CO2 sprawiła ze problem powstawania 
gazów cieplarnianych stał się jednym 
z głównych priorytetów polityki energe-
tycznej Unii Europejskiej. Gazy te, m.in. 
metan, ozon i ditlenek węgla, powstają 
zarówno w sposób naturalny jak i w wyni-
ku działalności człowieka. Źródłem wy-
twarzania CO2 są głównie procesy oparte 
na spalaniu węgla m.in. wytwarzanie ene-
rgii elektrycznej i ciepła. Według lite-
ratury sektor energetyczny odpowiedzial-
ny jest za prawie 80% emisji gazów cie-
plarnianych, w tym 30% stanowi antropo-
genniczna emisja ditlenku węgla.  

 

W ostatnich latach technologia wy-
chwytywania CO2 uległa znacznemu roz-
wojowi. Obecnie obejmuje ona wychwy-
tywanie CO2 przed procesem spalania, 
spalanie w atmosferze wzbogaconej tle-
nem - oxyspalanie oraz wychwytywanie 
CO2 po procesie spalania. 

Separacja ze spalin kotłowych po pro-
cesie spalania może odbywać się na dro-
dze adsorpcji, separacji membranowej, kri 
ogenicznej oraz obecnie najczęściej sto-
sowanej absorpcji chemicznej (Kotowicz, 
2007) 

Proces separacji membranowej polega 
na zastosowaniu dwóch rodzajów me-
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mbran, z których pierwsza- separacyjna 
ma za zadanie oddzielenie ze strumienia 
gazu zasilającego czynnika wychwytywa-
nego, natomiast w przypadku membran 
adsorpcyjnych dwutlenek węgla przenika 
przez membranę po czym zostaje wych-
wycony przez znajdującą się po drugiej 
stronie ciecz adsorpcyjną (Kotowicz, 
2007) 

Proces separacji kriogenicznej polega 
na sprężaniu i schłodzeniu do odpowi-
edniej temperatury gazu a następnie wy-
dzieleniu czynnika w postaci ciekłej. Ad-
sorpcja z zastosowaniem suchych sorben-
tów polega na fizycznym przyciąganiu po-
między powierzchnią ciała stałego 
a gazem. Obecnie jako adsorbenty stoso-
wane są węgiel aktywny, żel krzemion-
kowy, zeolity syntetyczne oraz te otrzy-
mywane z popiołów lotnych.  

W ostatniej metodzie, absorpcji che-
micznej, stosowane są kolumny absorpcy-
jne przez które przepuszczane są schło-
dzone i wstępnie oczyszczone spaliny. 
Najczęściej stosowaną cieczą absorpcyjną 
jest monoetanolamina (MEA). Amina ta 
charakteryzuje się wysoką zdolnością 
absorpcyjną w stosunku do CO2. Niestety 
proces z zastosowaniem skruberów ami-
nowych jest wciąż bardzo kosztowny głó-
wnie ze względu na energochłonny proces 
regeneracji cieczy absorpcyjnej, korozje 
materiałów, degradacje amin, oraz potrze-
bę odpowiedniego przygotowania spalin 
przed procesem sorpcji CO2 (Metz, 2005) 

Autorzy niniejszego referatu chcą za-
proponować sorbenty fizykochemiczne do 
wychwytywania CO2. Podłoże fizyczne 
stanowią zeolity otrzymane z popiołów 
lotnych oraz komercyjne.  

Celem pracy była modyfikacja zeoli-
tów monoetanolaminą (MEA) oraz trieta-
nolaminą (TEA) dla pozyskania sorbentu 
fizykochemicznego. Do badań wykorzy-
stane zostały: zeolit komercyjny typu 4A 
oraz zeolit typu Na-A otrzymany na dro-

dze syntezy z popiołów lotnych. W pracy 
przedstawiono wyniki badań  mających na 
celu określenie wpływu impregnacji mate-
riałów porowatych MEA oraz TEA na 
pojemność sorpcyjną względem dwutlen-
ku węgla. 

2. Materiały i metody 

Jako baza do stworzenia sorbentu fi-
zykochemicznego wykorzystane zostały 
zeolity – komercyjny oraz otrzymany 
z popiołu lotnego. Do otrzymania zeolitu 
Na-A wykorzystany został popiół ze spa-
lania węgla brunatnego w kotle pyłowym. 
Skład chemiczny popiołu oznaczony zo-
stał klasyczną analizą chemiczną. 

Zeolit Na-A otrzymany został na dro-
dze dwuetapowej syntezy z popiołów lo-
tnych (Wang, 2008) zgodnie z którą po-
piół lotny został wymieszany z został 
z wodnym roztworem wodorotlenku sodu 
o odpowiednim stężeniu w stosunku 1:10. 
Następnie próbka umieszczona została 
w kąpieli wodnej w temperaturze 80ºC na 
czas 2h. Mieszaninę następnie przefiltro-
wano a otrzymany roztwór wykorzystany 
został w II etapie procesu syntezy. 

 W drugim etapie, otrzymany roztwór  
zmieszany został z uprzednio przygoto-
wanym roztworem NaOH-NaAlO2 odpo-
wiednim stężeniu, a następnie intensywnie 
mieszany przez 30 minut w temperaturze 
pokojowej. Tak otrzymany żel poddano 
działaniu temperatury 100ºC w czasie 12 h 
w trakcie którego nastąpiła krystalizacja. 
Otrzymany materiał został przefiltrowany, 
przemyty wodą destylowaną, wysuszony, 
poddany analizie składu mineralogicznego 
metodą XRF. 

W celu otrzymania sorbentu fizyko-
chemicznego przeprowadzona została im-
pregnacja materiału bazowego roztworami 
amin (MEA- monoetanoloamina, TEA- 
trietanoloamina) metodą mokrą (Xu, 
2003).  

Roztwory MEA oraz TEA przygoto- 
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wane zostały poprzez energiczne miesza-
nie odpowiedniej ilości rozpuszczalnika 
aminy. Materiał bazowy dodany został do 
roztworu, a następnie mieszany przez 30 
minut w temperaturze pokojowej. Końco-
wym etapem impregnacji była filtracja 
oraz suszenie sorbentu. 

Badania cykli sorpcyjno- desorpcyj-
nych materiału przeprowadzone zostały 
z zastosowaniem termowagi TGA/SDTA 
851e. W teście programowanej temperatu-
rowo adsorpcji (TPAT) próbki sorbentu 
ogrzewano od temp. 100 0C w atmosferze 
azotu i utrzymywano w tej temperaturze 
przez 15 min (aż do osiągnięcia stałej 
masy próbki). Następnie próbkę chłodzo-
no do 25C i przepuszczano ditlenek wę-
gla przez okres 2 godzin, przy przepływie 
50 cm3/min. Wzrost masy podczas w tym 
eta-pie uważa się za pojemność sorpcyjną 
CO2 w tej temperaturze. W następnym 
etapie temperatura wzrastała z szybkością 
0,250C·min-1 od 25 0C do 100 0C. Zmiana 
wagi podczas tego etapu TPA służyła do 
oceny wpływu tempe-ratury na adsorpcję 
CO2. Niski wpółcz-ynnik szybkości 
ogrzewania pozwolił na osiągnięcie 
równowagowej pojemnosci sorpcyjnejw 
badanych temperaturach. Po przeprowa-
dzonym procesie sorpcji CO2 prowadzono 
proces desorpcji. 

Dla porównania przeprowadzone zo-
stały również badania z zastosowaniem 
czystych materiałów nieimpregnowanych. 

3. Rezultaty i dyskusja 

Popiół lotnych wykorzystany do syn-
tezy materiału Na-A charakteryzował się 
składem chemicznym przedstawionym 
w tabeli 1. Jak zauważyć można w tabeli 
głównymi składnikami popiołu lotnego są  
SiO2 oraz Al2O3.  

Zgodnie z normą BN-79/6722-09 ma-
teriał ten został sklasyfikowany jako po-
piół krzemionkowy. z uwagi na duże za-
wartości związków krzemu i glinu popiół 

lotny stanowi idealną bazę do syntezy 
zeolitów.  

Analiza rentgenograficzna popiołu lo-
tnego (rysunek 1) wykazała obecność faz 
charakterystycznych dla tego typu mate-
riałów. Analiza rentgenograficzna mate-
riału zeolitowego otrzymanego w wyniku 
modyfikacji popiołu lotnego wykazała 
obecność fazy Na-A. Na rysunku 2 przed-
stawione zostały dyfraktogramy zeolitu 
komercyjnego 4A oraz zeolitu Na-A 
otrzymanego na bazie popiołu lotnego.  

Jak zauważyć na rysunku 2 , materiał 
otrzymany na bazie popiołu lotnego jest 
wysokiej jakości, zawiera jedynie niewie-
lkie domieszki kwarcu, który jest pozosta-
łością po popiele lotnym. Przeprowa-
dzone badania pojemności sorpcyjnej 
materiału przyczynią się do oceny poten-
cjału zeolitu z popiołu lotnego jako sor-
bentu do usuwania CO2 

Na rysunku 3 przedstawione zostały 
profile TG testu TPAT dla zeolitu komer-
cyjnego 4A oraz jego modyfikacji. 

Jak zauważyć można na rysunku 3 im-
pregnacja materiału nie przyczyniła się do 
poprawy własności sorpcyjnych materiału. 
Najwyższą pojemnością sorpcyjną nadal 
charakteryzował się czysty materiał ko-
mercyjny i pojemność ta wyniosła 120 mg 
CO2/ g sorbentu w wyniku modyfikacji 
pojemność sorpcyjna zmalała o ok 55% 
dla impregnacji  trietanoloaminą (TEA) 
oraz ok. 84% dla impregnacji monoetano-
loaminą (MEA). Wnioskować można że 
impregnacja przyczyniła się w znaczny 
sposób do blokowania porów i centrów 
aktywnych zeolitu co skutkowało zmniej-
szeniem się powierzchni właściwej a co za 
tym idzie pojemności sorpcyjnej.  

Wartość ta jednak nadal była niższa od 
pojemności sorpcyjnej materiału nieim-
pregnowanego. Wraz z dalszym wzrostem 
temperatury nastąpił spadek pojemności 
sorpcyjnej materiału impregnowanego 
TEA do ok. 20 mg CO2/ g sorbentu. 
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Tabela 1. Skład chemiczny popiołu lotnego użytego do syntezy materiału zeolitowego 

 Straty Prażenia SiO2 Fe2O3 Al2O3 CaO MgO 

550ºC 800ºC     
Popiół 
Lotny 

1,11 1,26 54,77 4,46 22,56 7,9 0,66 

   Na2O K2O Mn2O3 P2O5 TiO2 

Popiół 
Lotny 

  1,78 1,09 0,16 0,004 2 
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Rys. 1. Dyfraktogram rentgenowski  popiołu lotnego użytego do syntezy zeolitu 
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Rys. 2. Dyfraktogram rentgenowski komercyjnego materiału zeolitowego oraz syntezowanego na 
bazie popiołu lotnego 

 



97 

 
Proces regeneracji dla każdego bada-

nego materiału przebiegł w sposób całko-
wity po czym  stwierdzić można iż pre-
zentowane materiały są w pełni regene-
rowane 

Na rysunku 4 przedstawione zostały 
profile sorpcji/desorpcji dla materiału zeo-
litowego typu Na-A otrzymanego na bazie 
syntezy z popiołu lotnego. 

Podobnie jak w przypadku materiału 
komercyjnego, impregnacja materiału 
z popiołu lotnego skutkowała zmniejsze-
niem pojemności sorpcyjnej materiału 
o około 40% w stosunku do materiału 
czystego (nieimpregnowanego). Podwyż-
szenie temperatury adsorpcji w obu przy-
padkach spowodowało ubytek masy pró-
bki co świadczy o uwalnianiu dwutlenku 
węgla oraz o częściowym rozkładzie ma-
teriału.  

W przypadku prezentowanych mate-
riałów zeolitowych impregnacja roztwo-
rami amin nie przyniosła spodziewanych 
rezultatów. Nadal jednak prowadzone są 
badania mające na celu poszukiwanie naj-
korzystniejszego impregnatu oraz metody 
impregnacji do stworzenia sorbentu fizy-
kochemicznego na bazie zeolitów. Znane 
są badania impregnacji materiałów mezo-
porowatych (Majchrzak-Kucęba, 2009) 

(Chen, 2010) (Sanz, 2010). Uzyskany 
w wyniku impregnacji modyfikowany 
mate-riał mezoporowaty charakteryzował 
wy-ższą pojemnością sorpcyjną w stosun-
ku do materiału nieimpregnowanego.  

Dla porównania przeprowadzona zo-
stała impregnacja mezoporowatego mate-
riału MCM-41 polietylenoiminą. Na ry-
sunku 5 przedstawione zostały wyniki 
testu programowanej temperaturowo adso-
rpcji dla materiału mezoporowatego 
MCM-41 oraz jego modyfikacji poliety-
lennoiminą PEI. 

Jak zauważyć można na rysunku 5 im-
pregnacja materiału mezoporowatego 
przyczyniła się do poprawy jego pojemno-
ści sorpcyjnej z 15 mg CO2 / g sorbentu na 
około 40 mg CO2 / g sorbentu w tempera-
turze 25ºC.  w wyniku zwiększania tempe-
ratury pojemność sorpcyjna materiału im-
pregnowanego wzrosła i najwyższa war-
tość uzyskana została w temperaturze 
85ºC - 45 mg CO2 / g sorbentu.  

Na podstawie przeprowadzonych ba-
dań stwierdzić można, iż odpowiednie 
dobranie impregnatu oraz metody impre-
gnacji przyczynić się może do polepszenia 
własności sorpcyjnych materiałów poro-
watych 
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Rys. 3. Profile sorpcji/desorpcji CO2 na zeolicie komercyjnym 4A oraz jego modyfikacjach MEA 
i TEA. 

 



98 

 

0 15 30 45 60 75 90 105 120

-70

-60

-50

-40

-30

-20

-10

0

10

20

30

40

50

60

70

czas [min]

p
o
je

m
n
o

ść
 s

o
rp

cy
jn

a
 [
m

g
 C

O
2
/g

 s
o
rb

e
n
tu

]

SORPCJA CO
2 SORPCJA CO

2
DESORPCJA CO

2

30 40 50 60 70 80 90 100

 Na-A
 Na-A(MEA)

temperatura [
o
C]

0 15 30 45 60 75 90 105 120

czas [min]

 
Rys. 4. Profile sorpcji/desorpcji CO2 na zeolicie Na-A otrzymanym na bazie popiołu lotnego oraz 
jego modyfikacji MEA. 
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Rys. 5. Profile sorpcji/desorpcji CO2 na materiale mezoporowatym MCM-41 oraz jego modyfika-
cji PEI. 

 

4. Wnioski 

Przeprowadzone badania miały na celu 
określenie wpływu impregnacji mate-
riałów zeolitowych roztworami MEA oraz 
TEA na pojemność sorpcyjną. Mody-
fikacja zeolitów polepszyć miała ich natu-
ralną pojemność sorpcyjną względem 
CO2. Przeprowadzone testy wykazały, iż 
impregnacja przyczyniła się do zmniej-
szenia pojemności sorpcyjnej w każdym 
z badanych przypadków. Przeprowadzone 
badania adsorpcji-/desorpcji na tych ad-
sorbentach pokazały całkowitą desorpcję 
CO2, co potwierdziło odwracalny charak-
ter procesu i możliwość użycia sorbentu w 

wielu cyklach. Pomimo iż w przeprowa-
dzonych badaniach nie uzyskano korzyst-
nych rezultatów dla zeolitów impregno-
wanych aminami MEA oraz TEA , mate-
riały te mają duży potencjał i istotne jest 
dalsze prowadzenie badań w tym kierun-
ku, celem doboru odpowiedniej aminy do 
impregnacji i zastosowania odpowiedniej 
procedury impregnacji. 

Podziękowania 
Projekt został sfinansowany ze środków 
Narodowego Centrum Nauki "Badania 
sorpcji/desorpcji CO2 na zeolitach z po-
piołów lotnych impregnowanych amina-
mi" UMOWA Nr 7506/B/T02/2011/40. 
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ABSTRACT 
The aim of this study was to investigate transformations of colloidal and dissolved or-
ganic nitrogen (CON and DON) across biological nutrient removal (BNR) activated 
sludge bioreactors. Primary and secondary effluent total nitrogen (TN) measurements 
concentrations and component fractionation, CON and DON concentration profiles 
across BNR bioreactors, and laboratory batch experiments with the process mixed liquor 
were carried out at four full-scale BNR plants in northern Poland. The organic nitrogen 
(ON) components were divided into PON, high CON, low CON, and DON based on 
sequential filtration through 1.2, 0.45 and 0.1 µm pore size filters. The average influent 
DON (<0.1 μm) concentrations ranged from 1.8 g N/m3 to 2.6 g N/m3 and accounted for 
only 5-8% of total organic nitrogen. In the effluents, however, this contribution in-
creased to 26-46% (the DON concentrations varied in a narrow range of 0.7-1.4 g N/m3). 
Inside studied bioreactors, the largest reductions of the colloidal fraction were found to 
occur in the anaerobic and anoxic compartments, whereas an apparent increase of DON 
concentrations was observed under aerobic conditions in the last compartment. Batch 
experiments with the process mixed liquor confirmed that DON was explicitly produced 
in the aerobic phase and significant amounts of organic nitrogen ON were converted in 
the anoxic phase of the experiments. 
 
Keywords: dissolved organic nitrogen (DON), colloidal organic nitrogen (CON), 
nitrogen removal 

 

1. Wprowadzenie 

Azot organiczny może stanowić zna-
czącą frakcję azotu całkowitego zawarte-
go w ściekach oczyszczonych. Fakt ten 
może determinować funkcjonowanie obie-
któw, które muszą zagwarantować bardzo 
niski poziom stężenia azotu w ściekach 
odprowadzanych do odbiornika (np. poni-
żej 3 g N/m3 w niektórych regionach Sta- 

 

nów Zjednoczonych). Zawartość azotu 
organicznego może mieć istotny wpływ 
także na funkcjonowanie dużych oczysz-
czalni komunalnych w Polsce (powyżej 
100,000 RLM), dla których dopuszczalne 
stężenie azotu całkowitego w ściekach 
odprowa-dzanych do odbiornika wynosi 
10 gN/m3. Wyniki dotychczas wykona-
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nych w kraju i na świecie prac badaw-
czych wskazują, że udział rozpuszczonego 
azotu organicznego w ściekach oczysz-
czonych wynosi od mniej niż 2% do aż 
85% azotu całkowitego (np. Pagilla i in. 
2008; WERF 2008). 

W ściekach dopływających do oczysz-
czalni komunalnych azot występuje głów-
nie w postaci amoniaku/jonu amonowego 
(NH4-N) oraz w związkach organicznych, 
natomiast utlenione formy azotu nieorga-
nicznego (NOX-N = NO2-N + NO3-N) 
występują jedynie w niewielkich ilości-
ach. Z uwagi na stan fizyczny, azot orga-
niczny można podzielić na: frakcję zawie-
sinową (ang. particulate organic nitrogen 
– PON), koloidalną (ang. colloidal organic 
nitrogen–CON) i rozpuszczoną (ang. dis-
solved organic nitrogen – DON). Do roz-
działu frakcji w zawiesinie i rozpuszczo-
nej powszechnie przyjmuje się sączek 
o wielkości porów 0,45 μm. Jednak w rze-
czywistości to filtrat z sączka o wielkości 
porów 0.1 μm powinien być traktowany 
jako frakcja rozpuszczona, natomiast 
zawiesina na sączku 1.2 μm – jako frakcja 
w zawiesinie. Cząstki koloidalne znajdują 
się więc w zakresie 0.1-1.2 μm. Taki po-
dział jest rekomendowany w raporcie Wa-
ter Environment Research Foundation 
(WERF) z 2008 r. (WERF 2008) i był 
stosowany we wcześniejszych pracach 
(np. Czerwionka i in. 2012, Mąkinia i in. 
2011).  

Pomimo dużego znaczenia frakcji roz-
puszczonej azotu organicznego w ście-
kach oczyszczonych (DON) w literaturze 
przedmiotu znajduje się bardzo mało wy-
ników badań dotyczących charakterystyki 
DON i jego przemian w trakcie biologicz-
nego oczyszczania ścieków metodą osadu 
czynnego. Pionierskie prace w tej dziedzi-
nie przedstawili Parkin i McCarty (1981). 
Stwierdzili oni, że stężenie rozpuszczo-
nych frakcji azotu organicznego (ozna-
czonych w sposób tradycyjny) wynosi 

około 1,5 gN/m3. Jednocześnie w oparciu 
o bilans masy azotu ustalili, że 52% sta-
nowiły formy niepodlegające rozkładowi 
biologicznemu (zawarte w ściekach suro-
wych), 20% była wytwarzana przez osad 
czynny w wyniku procesów metabolicz-
nych, 15% znajdowało się w równowadze 
związanej z sorpcją przez biomasę, a 13% 
to frakcja rozkładalna na drodze biolo-
gicznej (biodegradowalna). Dodatkowo na 
podstawie badań laboratoryjnych autorzy 
wskazali, że najniższe stężenie DON 
w ściekach oczyszczonych biologicznie 
można uzyskać przy czasie napowie-
trzania równym 6-9 godzin, co odpowie-
dało tlenowemu wiekowi osadu równemu 
6-10 dni w badanej oczyszczalni (Palo 
Alto, California (USA)). Według Bratby 
in. (2008) stężenie DON wzrasta w czasie 
przepływu ścieków przez komory osadu 
czynnego, a jednocześnie biologiczne ocz-
yszczanie metodą osadu czynnego wska-
zywane jest jako potencjalna metoda usu-
wania DON (O’Shaughnessy in. 2006; 
Pagilla i in. 2006). Badania wykonane 
w wielu oczyszczalniach w USA, Polsce 
wykazały, że stężenia DON i CON 
w ściekach oczyszczonych były stosu-
nkowo stabilne, niezależnie od początko-
wego stężenia azotu w ściekach surowych 
i konfiguracji stopnia biologicznego (Cze-
rwionka i in. 2012; Pagilla i in. 2008; 
Sattayatewa i in. 2009b; Sattayatewa i in. 
2010). Zintegrowane układy z biologicz-
nym usuwaniem związków biogennych są 
przypuszczalnie efektywne w odniesieniu 
do usuwania niektórych związków zawie-
rających rozpuszczony azot organiczny, 
takich jak mocznik, aminokwasy, związki 
organiczne o małej masie cząsteczkowej, 
białka (Dignac i in. 2000). Natomiast 
związki organiczne o dużej masie czą-
steczkowej nie są usuwane w trakcie pro-
cesu osadu czynnego, co sugeruje, że 
związki te są biologicznie nierozkładalne, 
stanowią główny składnik materii orga-
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nicznej i DON w ściekach oczyszczonych 
(Gulyas i in. 1995; Dignac i in. 2000a 
Pehlivanoglu - Mantas i Sedlak 2008; 
WERF 2008). 

Konieczne staje się zatem ustalenie 
wpływu konfiguracji stopnia biologiczne-
go oraz warunków jego eksploatacji na 
stężenie CON i DON w ściekach oczysz-
czonych. Zasadnicze znaczenie ma znale-
zienie odpowiedzi na kluczowe pytania, tj. 
jaki jest mechanizm usuwania lub produk-
cji tych frakcji azotu organicznego w 
zintegrowanych układach biologicznego 
usuwania związków biogennych, a także 
czy na końcowe ich stężenie mają wpływ 
warunki prowadzenia procesu? Prezento-
wane w niniejszej publikacji wyniki badań 
związane są z poszukiwaniem odpowiedzi 
na te pytania. Obejmują one charaktery-
stykę azotu organicznego w ściekach ocz-
yszczonych mechanicznie i biologicznie, 
analizę przemian CON i DON w komo-
rach osadu czynnego czterech komunal-
nych oczyszczalni ścieków zlokalizowa-
nych w północnej Polsce, a także badania 
laboratoryjne w reaktorach nieprzepły-
wowych pracujących w cyklu trójfazo-
wym. 

2. Materiały i metody 

2.1. Charakterystyka badanych oczysz-
czalni 

Badania w pełnej skali wykonano 
w czterech oczyszczalniach z biologicz-
nym usuwaniem związków biogennych 
zlokalizowanych w województwie pomor-
skim: „Wschód” w Gdańsku, „Dębogó-
rze” w Gdyni, Miejskiej Oczyszczalni 
Ścieków w Kartuzach oraz Miejskiej 
Oczyszczalni Ścieków w Kościerzynie. 
Dwa pierwsze obiekty zaliczane są do du-
żych oczyszczalni (o wielkości przekra-
czającej 100,000 RLM), dla których doce-
lowa wartość dopuszczalnego stężenia 
azotu całkowitego w ściekach oczyszczo-
nych wynosi 10 gN/m3. Pozostałe dwie 

oczyszczalnie zaliczane są średniej wiel-
kości obiektów o maksymalnym, dopusz-
czalnym stężeniu azotu w ściekach od-
prowadzanych do odbiornika równym 15 
gN/m3. Analizowane oczyszczalnie różnią 
się także konfiguracją stopnia biologicz-
nego (systemy UCT, MUCT, JHB, A2/O , 
Bardenpho). Podstawowe informacje do-
tyczące charakterystyki badanych oczysz-
czalni zestawiono w Tabeli 1.  

2.2. Badania w skali technicznej 

W badanych oczyszczalniach pobiera-
no uśrednione dobowo próby ścieków 
dopływających do komór osadu czynnego 
(oczyszczonych mechanicznie) oraz ście-
ków odprowadzanych do odbiornika (ocz-
yszczonych biologicznie). Wykonano dzi-
esięć serii badawczych w okresie od mar-
ca 2007 do grudnia 2008, oraz 3 serie ba-
dawcze od grudnia 2011 do marca 2012. 

Badania przemian form azotu w skali 
technicznej wykonano w komorach osadu 
czynnego analizowanych oczyszczalni 
w okresie od listopada 2007 r. do lipca 
2009 r. Próby pobierano w 4 punktach po-
miarowych (dopływ do stopnia biologicz-
nego, odpływ z komory beztlenowej, ko-
niec strefy denitryfikacji oraz odpływ 
z komory nitryfikacji) trzy razy w ciągu 
doby (godz. 800, 1100 i 1400). Badania 
powtórzono 5-krotnie dla oczyszczalni 
w Gdańsku i Gdyni, oraz 3-krotnie dla 
oczyszczalni w Kartuzach i Kościerzynie. 

2.3. Badania w skali laboratoryjnej 

Do badań wykorzystano specjalny ze-
staw laboratoryjny składający się z dwóch 
(równoległych) reaktorów nieprzepływo-
wych (tzw. „wsadowych”), wyposażonych 
w pomiar ciągły stężenia tlenu, pH, N-
NO3

-, potencjału redox i temperatury, 
z możliwością automatycznego sterowania 
temperaturą i stężeniem tlenu w każdym 
reaktorze.  
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Tabela 1.  Podstawowa charakterystyka badanych oczyszczalni komunalnych. 

Oczyszczalnia Wielkość Przepływ WO 
Konfiguracja stopnia biolo-

gicznego 

 RLM m3/d d  

Gdańsk 565,000 81,000 21-31 MUCT 
od 01.2011 zbliżony do A2/O  

Gdynia 515,500 56,000 14-27 JHB 
od 06.2009 Banderpho z 

symultaniczną denitryfikacją 
w systemie CAROUSELL 

Kartuzy 46,600 3,200 9-24 UCT 
Kościerzyna 36,600 3,200 12-29 JHB 

 
W trakcie 12-godzinnych doświadczeń 

reaktory pracowały w cyklu trójfazowym 
obejmującym fazę beztlenową (2 h), fazę 
anoksyczną (4h, po dodaniu KNO3) i fazę 
tlenową (6 h, po włączeniu systemu na-
powietrzania). W reaktorze 1 umieszcza-
no osad czynny i ścieki po oczyszczaniu 
mechanicznym (bez dalszego podczysz-
czania), natomiast w reaktorze 2 – osad 
czynny i ścieki po oczyszczaniu mecha-
nicznym (poddane procesowi koagulacji-
flokulacji). Próbka ścieków dodawana do 
reaktora 2 była przygotowywana według 
fizykochemicznej metody Mamaisa i in. 
(1993) opartej na strącaniu chemicznym 
za pomocą ZnSO4 przy pH = 10,5. Po 
usunięciu zawiesin i frakcji koloidalnej, 
następowała korekta pH do wartości po-
czątkowej za pomocą 6M HCl. Podsta-
wowy zakres analiz obejmował: NH4-N, 
NO2-N, NO3-N, ChZT i PO4-P (po filtracji 
przez sączek 1,2 µm), podczas gdy pełny 
zakres obejmował dodatkowo Ncałk., OWO 
(po filtracji przez sączki0,1;0,45, 1,2 µm). 
Do badań wykorzystano osad czynny 
z oczyszczalni ścieków „Wschód” 
w Gdańsku (5 testów), „Dębogórze” w 
Gdyni (6 testów) i Kościerzyna (3 testy). 

2.4. Zakres analiz laboratoryjnych 

W celu wyznaczenia stężeń różnych 
frakcji azotu organicznego próby podda-
wano filtracji przez serię nitro celu-

lozowych sączków firmy Millipore, o po-
rach wielkości 0,1, 0,45 i 1,2 µm. W pró-
bach wyjściowych (niesączonych) oraz 
w każdym z filtratów wykonywano ozna-
czenie azotu całkowitego (Ncałk) przy 
zastosowaniu analizatora TOC/TN (SHI-
MADZU Corporation, Japonia), oraz 
NH4-N, NO3-N i NO2-N metodą testów 
kuwetowych na spektrofotometrze Xion 
500 (Dr Lange GmbH, Niemcy). Zasto-
sowane w pracach badawczych procedury 
analityczne, zaadoptowane przez firmy Dr 
Lange GmbH i SHIMADZU, bazowały na 
metodach standardowych APHA (APHA 
1992). Stężenie azotu organicznego obli-
czano jako różnicę azotu całkowitego 
i azotu nieorganicznego (suma stężeń 
NH4-N, NO3-N i NO2-N). 

W celu przeprowadzenia analizy roz-
kładu frakcji azotu organicznego zastoso-
wano podział na PON, CON i DON. Do-
datkowo frakcję koloidalną podzielono na 
dwie podfrakcje: “niską” (0,1-0,45 µm) 
i “wysoką” (0,45-1,2 µm). 

3. Wyniki i dyskusja 

3.1. Charakterystyka azotu organiczne-
go w ściekach oczyszczonych mecha-
nicznie i biologicznie 

Szczegółową analizę stężenia poszcze-
gólnych frakcji azotu organicznego 
w ściekach dopływających do bioreakto-
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rów i odprowadzanych do odbiornika wy-
konano w oparciu o wyniki przedstawione 
w tabeli 2. 

Średnie stężenia azotu całkowitego 
w ściekach oczyszczonych mechanicznie 
w trzech badanych oczyszczalniach wyno-
siły 80-85 gN/m3, jedynie w oczyszczalni 
Kościerzyna wartość ta była zdecydowa-
nie wyższa i wynosiła 107.5 gN/m3. Uzy-
skane w trakcie badań wyniki potwierdzi-
ły 2-4 krotnie wyższe stężenia azotu cał-
kowitego w ściekach oczyszczonych me-
chanicznie w porównaniu do wartości ty-
powych w tego typu ściekach w USA. 

Średnie stężenia azotu organicznego 
w tych ściekach zmieniały się w zakresie 
od ok. 28 gN/m3 (oczyszczalnie Gdańsk 
i Gdynia) do 34 gN/m3 (oczyszczalnia 
Kartuzy), a udział azotu organicznego 
w azocie całkowitym wynosił 32-43%. 
Tylko w przypadku oczyszczalni Koście-
rzyna stężenia azotu organicznego były 
znacznie wyższe, i wynosiły średnio 61.2 
gN/m3 (co stanowiło 62% azotu całkowi-
tego). We wszystkich badanych oczysz-
czalniach dominującą formą azotu organi-
cznego była frakcja zawiesinowa (PON), 
która stanowiła od ok. 60% (oczyszczalnie 
Gdańsk i Gdynia) do ok. 78% (oczysz-
czalnia Kościerzyna).  
W oczyszczalni Kartuzy udział azotu 
w frakcji zawiesinowej spadł do ok. 49%, 
a subdominantem była frakcja koloidalna 
(CON), której zawartość wynosiła 42%.  

Udział frakcji koloidalnej w ściekach 
dopływających do stopnia biologicznego 
w pozostałych oczyszczalniach był wy-
raźnie niższy i wynosił ok. 30% (oczysz-
czalnie Gdańsk i Gdynia) oraz ok. 17% 
(oczyszczalnia Kościerzyna). Średnie stę-
żenie rozpuszczonego azotu organiczne-
go (DON) w ściekach oczyszczonych me-
chanicznie było niskie i wynosiło od 1.8 
do 2.6 gN/m3, co stanowiło niewielki 
udział w ogólnej ilości związków orga-
nicznych azotu (5-8% Norg). 

Średnie stężenie azotu całkowitego 
w ściekach oczyszczonych wynosiło 10-
14.3 gN/m3.  

We wszystkich badanych oczyszcza-
niach stężenie azotu amonowego w tych 
ściekach było niskie (<1.5 gN/m3), domi-
nującą formą azotu były azotany (58-70% 
Ncałk). Azot organiczny stanowił od 24 do 
36% azotu całkowitego, a jego stężenie 
zmieniało się w zakresie od 2.6-2.9 gN/m3 
(oczyszczalnia Gdańsk i Gdynia) do 4-
5 gN/m3 (oczyszczalnia Kartuzy i Koście-
rzyna). Należy podkreślić, że w wyniku 
przeprowadzonej modernizacji osiągnięto 
znaczący spadek stężenia azotu całkowi-
tego i organicznego w ściekach oczysz-
czonych odpływających z oczyszczalni 
„Dębogórze” w Gdyni (spadek odpowied-
nio z 14.1 do 6.5 gN/m3 oraz z 3.4 do 
1.1 gN/m3). Wykonana w trakcie prowa-
dzonych badań modernizacja oczyszczalni 
w Gdańsku nie skutkowała znaczącym 
spadkiem stężenia azo-tu organicznego.  

Przy jednoczesnym osiągnięciu wy-
maganego stężenia azotu całkowitego 
(10 gN/m3). 

W przeciwieństwie do ścieków dopły-
wających do stopnia biologicznego w ści-
ekach oczyszczonych nie można jedno-
znacznie wskazać dominującej frakcji 
azotu organicznego. Średni udział po-
szczególnych frakcji azotu organicznego 
wynosił 26.1-46.2% (DON), 27.1-46.2% 
(CON) i 12.8-39.8% (PON). Średnie stę-
żenie DON i CON w ściekach oczyszczo-
nych wynosiło odpowiednio 0.7-
1.4 gN/m3 oraz 0.9-1.3 gN/m3. 

Szczególnie interesujące są wyniki 
uzyskane przed i po modernizacji oczysz-
czalni Gdynia. Znaczące obniżenie stęże-
nia azotu organicznego w ściekach 
oczyszczonych skutkowało wzrostem 
udziału DON z 26.1% (średnia z 10 po-
miarów) do 46.2% (średnia z 3 pomia-
rów), przy jednoczesnym spadku jego 
stężenia z 1.0 do 0.5 gN/m3 
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Tabela 2. Średnie stężenia frakcji azotu organicznego w ściekach dopływających i odpływających 
z bioreaktorów ( odchylenie standardowe) w badanych oczyszczalniach  

Oczyszczalnia Próba 
Ncałk Norg Frakcje azotu organicznego 

  DON CON PON 

  gN/m3 gN/m3 % Norg % Norg % Norg 

Gdańsk 

dopływ 
80.5 

(10.30) 
27.8 

(6.65) 
6.1 

(6.53) 
29.2 

(8.20) 
64.7 

(9.12) 

odpływ przed 
modernizacją 

11.1 
(0.72) 

2.6 
(0.57) 

27.7 
(13.31) 

37.3 
(14.35) 

35.0 
(8.90) 

odpływ po 
modernizacji 

10.0 
(0.30) 

2.7 
(0.65) 

26.9 
(4.86) 

33.3 
(11.97) 

39.8 
(13.94) 

Gdynia 

dopływ 
85.5 

(7.42) 
28.0 

(4.54) 
7.9 

(3.20) 
34.4 

(8.33) 
57.7 

(9.14) 

odpływ przed 
modernizacją 

14.1 
(1.79) 

3.4 
(1.51) 

26.1 
(12.84) 

37.2 
(7.18) 

36.7 
(9.86) 

odpływ po 
modernizacji 

6.5 
(0.72) 

1.1 
(0.17) 

46.2 
(6.09) 

27.1 
(3.43) 

26.7 
(9.48) 

Kartuzy 

dopływ 
80.5 

(18.98) 
34.2 

(10.28) 
8.4 

(2.83) 
42.6 

(21.26) 
49.0 

(22.01) 

odpływ 
14.3 

(3.96) 
3.9 

(1.43) 
30.3 

(14.88) 
44.1 

(11.34) 
25.6 

(8.46) 

Kościerzyna 

dopływ 
107.5 

(16.15) 
61.2 

(12.12) 
4.7 

(2.53) 
17.1 

(4.89) 
78.2 

(6.16) 

odpływ 
13.9 

(2.93) 
4.5 

(1.41) 
41.0 

(13.99) 
46.2 

(11.17) 
12.8 

(6.07) 

 
Rys. 1. Przykładowy profil stężeń frakcji rozpuszczonej i koloidalnej azotu organicznego w reak-
torze biologicznym (system MUCT) w oczyszczalni ścieków „Wschód” w Gdańsku (Czerwionka 
i in. 2009). 
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Rys. 2. Przykładowy profil stężeń frakcji rozpuszczonej i koloidalnej azotu organicznego w reak-
torze biologicznym (system JHB) w oczyszczalni ścieków „Dębogórze” w Gdyni (Czerwionka 
i in. 2009). 

 
Rys. 3. Przykładowy profil stężeń frakcji rozpuszczonej i koloidalnej azotu organicznego w reak-
torze biologicznym (system JHB) w Miejskiej Oczyszczalni Ścieków w Kościerzynie (Czerwionka 
i in. 2011). 

 
Rys. 4. Przykładowy profil stężeń frakcji rozpuszczonej i koloidalnej azotu organicznego w reak-
torze biologicznym (system UCT) w Miejskiej Oczyszczalni Ścieków w Kartuzach (Czerwionka 
i in. 2011).
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Stężenia azotu organicznego w ście-

kach oczyszczonych w badanych oczy-
szczalniach mieszczą się w zakresie war-
tości prezentowanych dla obiektów zloka-
lizowanych w regionie Chesapeake Bay 
(USA), gdzie obowiązuje bardzo niskie 
dopuszczalne stężenie azotu w ściekach 
odprowadzanych do wód zagrożonych 
eutrofizacją (3 gN/m3). Przedstawione 
przez WERF (2008) wyniki z 32 oczysz-
czalni wskazują, że stężenie DON (bez 
określenia średnicy porów filtrów zasto-
sowanych w tych analizach) zmieniało się 
w zakresie od 0.1 do 2.8 g N/m3. 

Profile DON i CON w bioreaktorach 

Przykładowe profile zmian stężeń roz-
puszczonego i koloidalnego azotu orga-
nicznego w komorach osadu czynnego 
oczyszczalni w Gdańsku, Gdyni, Koście-
rzynie i Kartuzach przedstawiono na ry-
sunkach 1-4. W okresie realizowanych 
badań w oczyszczalniach tych zaobser-
wowano niskie stężenia obu frakcji azotu 
organicznego w ściekach oczyszczonych, 
które w sumie stanowiły ok. 2-2,5 g N/m3. 
W oczyszczalniach Gdańsk, Gdynia i Ko-
ścierzyna stężenia DON były niskie i nie-
znacznie zmieniały się w odpływach z po-
szczególnych komór bioreaktora.  
We wszystkich seriach badawczych stwie-
rdzono jednak wzrost stężenia DON w od-
pływie ze strefy tlenowej (od 0.2 do 1.4 g 
N/m3). Odmienne wartości uzyskano dla 
oczyszczalni w Kartuzach, gdzie można 
zaobserwować wyraźny spadek stężenia 
DON w strefie tlenowej (komora nitryfi-
kacji) w 2 seriach badawczych. Natomiast 
w trzeciej serii największy spadek DON 
zanotowano w strefie anoksycznej (o 2,8 g 
N/m3). Nieco odmienne wyniki przedsta-
wił Bratby i in. (2008), zgodnie z którymi 
stężenie DON zwiększa się stopniowo 
w trakcie biologicznego oczyszczania 
ścieków, osiągając najwyższy wzrost w 
strefie tlenowej. Według Parkina i McCar-

ty’ego (1981) wzrost ten może być efek-
tem produkcji DON przez biomasę prze-
trzymywaną w warunkach tlenowych i ro-
zkładu komórek mikroorganizmów osadu 
czynnego. 

Wyniki uzyskane w trakcie badań 
w oczyszczalni „Wschód” w Gdańsku 
wskazują na zdecydowanie większą 
zmienność stężeń CON w poszczególnych 
strefach bioreaktora. Największy spadek 
stężenia obu podfrakcji („niskiej” i „wy-
sokiej”) CON wystąpił w strefie beztle-
nowej i anoksycznej, co może także wyni-
kać z rozcieńczania dopływających ście-
ków strumieniem recyrkulacji zewnętrznej 
i wewnętrznej. w strefie beztlenowej stę-
żenie “niższej” podfrakcji koloidalnej 
spadło o 2.7-3.0 g N/m3, a “wyższej” 
o 2.1-2.5 g N/m3. w strefie anoksycznej 
spadek stężenia obu podfrakcji CON wy-
nosił odpowiednio 0.8-1.0 g N/m3 i 1.9-
2.0 g N/m3. Uwzględniając jednoczesny, 
choć mniejszy spadek stężenia DON 
w obu strefach bioreaktora można przy-
puszczać, że usuwanie azotu organicznego 
przebiega głó-wnie na drodze bezpośred-
niej hydrolizy do amoniaku oraz adsorpcji 
na kłaczkach osadu czynnego. w strefie 
tlenowej można zaobserwować dalszy 
spadek stężenia “niższej” podfrakcji CON 
(o 0.2-0.6 g N/m3), który jest jednak rów-
noważony wzrostem DON. Natomiast 
w strefie tej „wyższa” podfrakcja CON 
utrzymuje się na stałym poziomie, co 
może wskazywać, że tworzą je związki 
odporne na tlenowy rozkład biologiczny. 

W oczyszczalni „Dębogórze” w Gdyni 
zasadniczą redukcję „niższej” podfrakcji 
CON obserwowano w strefie beztlenowej 
(o 3.2-4.3 g N/m3), natomiast rozkład 
„wyższej” podfrakcji koloidalnej przebie-
gał głównie w strefie anoksycznej (o 1.7-
2.4 g N/m3). w strefie tlenowej, podobnie 
jak w oczyszczalni Gdańsk, obserwowano 
spadek stężenia niższej podfrakcji CON, 
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stosunkowo stabilne wartości wyższej 
frakcji CON.  

We wszystkich trzech seriach badaw-
czych w oczyszczalni Kościerzyna stwier-
dzono znaczący spadek frakcji koloidalnej 
azotu organicznego w fazie beztlenowej 
i anoksycznej. Szczególnie duży spadek 
(o 4-8 g N/m3) zanotowano w fazie bez-
tlenowej. Wpływ na taką sytuację może 
mieć bardzo wysokie początkowe stężenie 
azotu organicznego w ściekach zasilają-
cych bioreaktory tej oczyszczalni. w fazie 
anoksycznej spadek był nieco niższy i wy-
nosił 2-4 g N/m3. 

Pomiary stężenia koloidalnego azotu 
organicznego w oczyszczalni w Kartuzach 
wykazały, że największe spadki dla obu 
podfrakcji występowały w komorze bez-
tlenowej (o ponad 50%). w strefie anok-
sycznej stężenia CON były stosunkowo 
stabilne, natomiast w strefie tlenowej po-
wtórnie zaobserwowano znaczący spadek 
„wysokiej” i „niskiej” podfrakcji ko-
loidalnego azotu organicznego. Zupełnie 
odmienne wyniki uzyskano dla ostatniej 
serii badawczej, gdzie zasadniczy spadek 
CON obserwowano w strefie anoksycznej. 

Sattayatewa i in. (2009a) wykonał po-
dobne badania profili azotu organicznego 
w bioreaktorze pracujących w 4-sto-
pniowym układzie Bardenpho, jednak do 
określenia frakcji rozpuszczonej zastoso-
wał standardową filtracje przez filtr o śre-
dnicy porów 0,45 µm. Stężenie DON 
w ściekach oczyszczonych mechanicznie 
było niskie, i zmieniało się w zakresie 
0.84-1.37 g N/m3 (przy wartości średniej 
1.11 g N/m3). Uzyskane wyniki wskazują 
na uwalnianie azotu organicznego w pie-
rwszej strefie anoksycznej oraz brak 
uwalniania w strefie tlenowej. 

Przemiany DON i CON w doświadcze-
niach laboratoryjnych 

Średnie stężenia rozpuszczonego i ko-
loidalnego azotu organicznego uzyskane 

w trakcie trójfazowych (beztlenowo/ano-
ksyczno/tlenowych) doświadczeń labora-
toryjnych zestawiono w tabeli 3. Nato-
miast przykładowe zmiany stężenia DON 
i CON oraz nieorganicznych związków 
azotu ustalone podczas doświadczeń 
w modelu nieprzepływowym przedstawio-
no na rysunku 5 (ścieki i osad z oczysz-
czalni „Wschód”) i na rysunku 6 (ścieki 
i osad z oczyszczalni „Dębogórze”). 

We wszystkich doświadczeniach stwi-
erdzono wzrost stężenia DON w warun-
kach tlenowych. Dla prób z oczyszczalni 
„Wschód” w Gdańsku wzrost ten wynosił 
0.6-1.9 (średnio 0.9) gN/m3 w reaktorze ze 
ściekami oczy-szczonymi mechanicznie 
bez podczyszczenia (reaktor 1) oraz 0.2-
1.3 (średnio 0.7) gN/m3 w reaktorze ze 
ściekami oczyszczonymi mechanicznie 
wstępnie podczyszczonymi w procesie ko-
agulacji-flokulacji (reaktor 2). Dla prób 
z oczyszczalni „Dębogórze” w Gdyni 
uzyskano odpowiednio wzrost stężenia 
o 0.3-1.1 (średnio 0.5) gN/m3 w reaktorze 
1 oraz 0.4-1.6 (średnio 0.8) gN/m3 w reak-
torze 2, a dla oczyszczalni w Kościerzynie 
odpowiednio o 0.3-0.5 gN/m3 (średnio 
0.4 gN/m3) w reaktorze 1 oraz 0.4-
0.5 gN/m3 (średnio 0.5 gN/m3)w reaktorze 
2. Wyniki te są zgodne do uzyskanych 
w badaniach w skali technicznej, gdzie 
stężenie DON także zwiększało się 
w strefie tlenowej bioreaktorów.  

Należy podkreślić, że przebieg zmian 
stężenia nieorganicznych związków azotu 
(NH4-N, NO3-N, NO2-N) był podobny dla 
prób (ścieki i osad czynny) z badanych 
oczyszczalni.  

Jednocześnie w doświadczeniach labo-
ratoryjnych, z uwagi na wysokie począt-
kowe stężenia azotu amonowego (35-
40 g N/m3) nie uzyskano pełnej nitryfika-
cji, za-obserwowano wysokie końcowe 
stężenia NO2-N, dochodzące do 9 gN/m3 
w przy-padku jednego z testów dla 
oczyszczalni „Wschód”. 
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W pozostałych testach maksymalne 

wartości stężenia azotu azotynowego 
wahały się w zakresie 2-4 gN/m3.  

Jednocześnie w trakcie badań w skali 
technicznej nie zaobserwowano akumula-
cji azotynów w strefie tlenowej i w ście-
kach oczyszczonych biologicznie. 

W przeciwieństwie do wyników uzy-
skanych w skali technicznej, gdzie we 
wszystkich oczyszczalniach obserwowano 
spadek stężenia CON w strefie beztleno-
wej i anoksycznej, wyniki badań laborato-
ryjnych w 3-fazowym reaktorze nieprze-
pływowym nie są tak jednoznaczne. 

 

 

Tabela 3. Średnie stężenia CON i DON podczas badań w 3-fazowym beztleno-
wo/anoksyczno/tlenowym reaktorze nieprzepływowym dla prób z oczyszczalni Gdańsk i Gdynia 
(Czerwionka i in. 2012) oraz oczyszczalni Kościerzyna (Czerwionka i in. 2011) 

Ścieki i osad z oczyszczalni „Wschód” w Gdańsku (wartość średnia ± SD dla 5 doświadczeń) 
(T = 12.8-16.8 oC, MLVSS = 1.17-3.04 kg/m3) 

 Reaktor 1 (ścieki bez podczyszczenia) Reaktor 2 (ścieki podczyszczone) 
Próba DON CON Total DON CON Total 

Start 0.6 ± 0.21 
3.3 ± 
1.34 

3.9 ± 
1.53 

0.6 ± 
0.56 

2.1 ± 
0.84 

2.7 ± 
1.20 

F. beztlenowa 0.8 ± 0.52 
3.3 ± 
1.04 

4.1 ± 
1.43 

0.8 ± 
0.42 

2.1 ± 
0.84 

2.9 ± 
1.15 

F. anoksyczna 0.7 ± 0.33 2 ± 0.33 
2.7 ± 
0.50 

0.2 ± 
0.08 

2.1 ± 
0.88 

2.3 ± 
0.91 

F. tlenowa 1.6 ± 0.55 
2.1 ± 
0.76 

3.7 ± 
0.38 

0.9 ± 
0.42 

1.7 ± 
1.00 

2.6 ± 
0.82 

Ścieki i osad z oczyszczalni „Dębogórze” w Gdyni (wartość średnia ± SD dla 6 doświadczeń 
(T = 13.1-17.9 oC, MLVSS = 1.21-2.57 kg/m3) 

 Reaktor 1 (ścieki bez podczyszczenia) Reaktor 2 (ścieki podczyszczone) 
Próba DON CON Total DON CON Total 

Start 
0.8 ± 0.38 2.4 ± 

0.84 
3.2 ± 
1.00 

0.7 ± 
0.32 

1.8 ± 
0.93 

2.5 ± 
0.78 

F. beztlenowa 
0.8 ± 0.45 2.1 ± 

0.77 
2.9 ± 
1.03 

0.9 ± 
0.51 

1.8 ± 
0.56 

2.7 ± 
0.90 

F. anoksyczna 
0.6 ± 0.28 1.9 ± 0.8 2.5 ± 

1.03 
0.6 ± 
0.17 

2.3 ± 
1.17 

2.9 ± 
1.12 

F. tlenowa 
1.1 ± 0.58 2.2 ± 

0.62 
3.3 ± 
1.12 

1.4 ± 
0.70 

2.4 ± 
1.18 

3.8 ± 
1.38 

Ścieki i osad z oczyszczalni w Kościerzynie (wartość średnia ± SD dla 3 doświadczeń) (T = 
17.4-17.8 oC, MLVSS = 1.32-2.73 kg/m3) 

 Reaktor 1 (ścieki bez podczyszczenia) Reaktor 2 (ścieki podczyszczone) 
Próba DON CON Total DON CON Total 

Start 
0.9 ± 0.28 2.7 ± 

0.19 
3.6 ± 
0.47 

0.6 ± 
0.17 

1.2 ± 
0.30 

1.8 ± 
0.17 

F. beztlenowa 
1.0 ± 0.18 2.5 ± 

0.20 
3.6 ± 
0.34 

0.7 ± 
0.25 

1.1 ± 
0.36 

1.8 ± 
0.27 

F. anoksyczna 
0.6 ± 0.08 2.1 ± 

0.29 
2.7 ± 
0.23 

0.2 ± 
0.09 

1.5 ± 
0.17 

1.7 ± 
0.13 

F. tlenowa 
1.0 ± 0.12 1.8 ± 

0.43 
2.8 ± 
0.32 

0.7 ± 
0.14 

1.4 ± 
0.17 

2.1 ± 
0.12 
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a) 

 
b) 

 
Rys. 5. Przykładowa zmienność stężenia związków azotu w laboratoryjnym reaktorze nieprzepły-
wowym pracującym w cyklu trójfazowym, osad czynny z oczyszczalni „Wschód”w Gdańsku: 
 (a) ścieki po stopniu mechanicznym bez podczyszczenia, (b) podczyszczone ścieki po stopniu 
mechanicznym (Mąkinia i in., 2009). 
a) 
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b) 

 
Rys. 6. Przykładowa zmienność stężenia związków azotu w laboratoryjnym reaktorze nieprzepły-
wowym pracującym w cyklu trójfazowym, osad czynny z oczyszczalni „Dębogórze” w Gdyni: (a) 
ścieki po stopniu mechanicznym bez podczyszczenia, (b) podczyszczone ścieki po stopniu mecha-
nicznym (Mąkinia i in., 2009).Przy zastosowaniu ścieków i osadu z oczyszczalni „Wschód” 
w Gdańsku można zaobserwować produkcję DON z hydrolizy CON przebiegającej w fazie anok-
sycznej.  

 

Ten wniosek wynika z porównania 
niższej efektywności usuwania CON przy 
jednocześnie wyższej efektywności usu-
wania DON zachodzącej w reaktorze 
2 (zawierającym głownie frakcje rozpusz-
czalne) w stosunku do wartości uzyska-
nych w reaktorze 1 (zawierającym wszy-
stkie frakcje zanieczyszczeń zawarte 
w ściekach po stopniu mechanicznym). 
Wyniki uzyskane dla prób z oczyszczalni 
Gdynia i Kościerzyna nie są jednoznaczne 
i nie stanowią potwierdzenia dla tej hipo-
tezy. 

4. Wnioski 

Na podstawie badań wykonanych 
w  czterech oczyszczalniach z biologi-
cznym usuwaniem związków biogennych 
można sformułować następujące wnioski: 
1. Azot organiczny w ściekach oczyszczo-

nych biologicznie składa się głównie 
z rzeczywistej frakcji rozpuszczonej 
(< 0.1μm) i frakcji koloidalnej (0.1-
1.2 μm), które łącznie stanowią od 59 
do 74% Norg. 

2. Średnie stężenia DON w ściekach 
oczyszczonych mechanicznie wahały 
się w granicach 1.8-2.6 g N/m3, DON 
stanowił tylko 5-8% azotu organiczne-
go, którego stężenie zmieniającego się 
w szerokim zakresie od 28.0 do 61.2 g 
N/m3.  
W wyniku procesów zachodzących 
w trakcie biologicznego oczyszczania 
ścieków metodą osadu czynnego stwi-
erdzono wzrost udział DON w ście-
kach oczyszczonych do 26.1-46.2% 
Norg, jednak jego stężenie spadło do 
0.7-1.4 N/m3, co wynika z podatności 
na rozkład biologiczny znaczącej czę-
ści DON zawartego w ściekach dopły-
wających do bioreaktorów. 

3. Stężenie DON w ściekach oczyszczo-
nych było stosunkowo stabilne w ba-
danych oczyszczalniach niezależnie od 
ich wielkości, konfiguracji stopnia bio-
logicznego, wieku osadu i stężenia 
azotu w ściekach dopływających. 

4. Zasadnicza redukcja frakcji koloidalnej 
azotu organicznego (CON) zachodziła 
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w strefie beztlenowej i anoksycznej 
badanych oczyszczalni, jednocześnie 
obserwowano wzrost stężenia DON 
w strefie tlenowej. 

5. W wszystkich badaniach laborato-
ryjnych w 3-fazowym reaktorze nie-
przepływowym stwierdzono wzrost 
stężenia DON w fazie tlenowej. 

Podziękowania 

Badania częściowo wykonano w ramach 
projektu badawczego finansowanego 
przez Narodowe Centrum Nauki (projekt 
nr N N 523 621439). 
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ABSTRACT 
The objective was to determine the efficiency of methane fermentation process in terms 
of quantity of silage produced biogas and its qualitative composition depending on the 
substrate composition relations based on different organic matter biomass of aquatic 
vegetation and silage in static conditions. 
It was found that the introduction of silage additives in the form of biomass of aquatic 
vegetation directly affects the increase in efficiency of biogas production and its qualita-
tive composition. In all stages of the experiments carried out in static conditions, it was 
found that the efficiency of the fermentation process was limited by increasing the load 
reactor load of organic compounds. During the study it was found that best results were 
obtained in a series of technology on the other, in which the addition of algal biomass 
was 80%. Application-level load 2.0 kg o.d.m./m3·d allowed to obtain biogas in the 
amount of tar 499.2 m3/Mg at 74.1% concentration of biogas. The amount of methane 
produced in this technological variant was 369.3 m3/Mg o.d.m. 
 
Keywords: macroalgae, methane fermentation, silage maize, biogas 
 
 

1. Wprowadzenie  

Jednym z ograniczeń dla szerokiego 
stosowania systemów biogazowni rolni-
czych jest dostępność oraz koszt pozyska-
nia substratu organicznego, który stanowi 
wsad do bioreaktorów. Dotychczas najwi-
ększą efektywnością produkcji biogazu 
charakteryzują się instalacje pracujące w 
oparciu o kiszonkę  kukurydzy, której 
wykorzystanie często jest nieuzasadnione 
ekonomicznie (Dabbagh Mohammadi Na-
ssab 2011). Wprawdzie wiele instalacji 
pracuje w oparciu o gnojowicę, osady 
ściekowe, ścieki z przemysłu spożywcze-
go czy organiczną frakcję odpadów komu- 

 

nalnych, jednak ilość tego typu odpadów 
nie równoważy zapotrzebowania na sub-
strat organiczny. Istnieje zatem koniecz-
ność poszukiwania alternatywnych źródeł 
biomasy.  

Alternatywą dla typowych substratów 
energetycznych może być biomasa roślin-
ności wodnej w tym makroglony oraz fito-
plankton. Obecnie surowiec energetyczny 
w tej postaci zyskuje coraz większe zna-
czenie ze względu na tempo wzrostu oraz 
potencjał energetyczny  (Adams 2011, Bo-
rowitzka 1999, Molina Grima 1999, Sialve 
2009, Singh 2010). Glony mogą być sto-
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sowane jako jedyna biomasa energetyczna 
lub wpływać na poprawienie efektywności 
produkcji biogazu podczas współfermen-
tacji z innymi substratami organicznymi. 
(Matsui 2010, Park 2012) 

Celem badań było określenie efektyw-
ności procesu fermentacji metanowej sia-
nokiszonki pod kątem ilości produkowa-
nego biogazu oraz jego składu jakościo-
wego w zależności od zastosowanej kom-
pozycji substratowej opartej na odmien-
nych stosunkach substancji organicznej 
pochodzącej z biomasy roślinności wodnej 
oraz sianokiszonki w warunkach statycz-
nych.  

2. Materiały i metody 

Badania zostały przeprowadzone 
w warunkach laboratoryjnych na Katedrze 
Inżynierii Ochrony Środowiska Uniwersy-
tetu Warmińsko-Mazurskiego w Olsztynie. 
w doświadczeniu jako inokulum zaszcze-
piające wykorzystano osady pofermenta-

cyjne pochodzące z zamkniętych komór 
fermentacyjnych biogazowi rolniczej pra-
cujących w skali ułamkowo - technicznej, 
w których prowadzony jest proces fermen-
tacji biomasy roślinnej. Eksploatacja ko-
mór prowadzona jest przy obciążeniu ła-
dunkiem związków organicznych w za-
kresie od 2,0 kg s.m.o./m3·d do 3,0 kg 
s.m.o./m3·d.  
Proces prowadzony jest w warunkach 
fermentacji mezofilowej (35ºC), przy hy-
draulicznym czasie zatrzymania wynosi 
40d. Charakterystyka stosowanego osadu 
beztlenowego została zaprezentowana 
w tabeli 1. 
Podstawowym materiałem biomasy rośli-
nności wodnej użytym w doświadczeniu 
były glony należące do grupy brunatnic 
i zielenic pozyskane w okresie od lipca do 
września 2010 z wód Zatoki Puckiej. 
 

 

Tabela 1. Charakterystyka osadu beztlenowego stosowanego w eksperymencie.  

Parametr Jednostka 
wartość 
min. 

wartość 
max. 

średnia 
odchylenie 
standardowe 

pH - 7,89 8,08 7,98 0,10 

Uwodnienie [%] 96,40 96,80 96,60 0,20 

Sucha masa [%] 3,20 3,60 3,40 0,20 

Substancje lotne [% s. m.] 47,32 51,04 49,18 2,63 

Popiół [% s. m.] 48,96 52,68 50,82 1,86 

CSK [s] 466 479 472,5 9,2 

 

Tabela 2. Charakterystyka substratów organicznych stosowanych w badaniach prowadzonyc w 
warunkach statycznych 

Parametr Jednostka 

Rodzaj substratu roślinnego 
Biomasa glonowa Sianokiszonka 
 Wartość 
średnia 

Odchylenie std. 
Wartość 
średnia 

Odchyle-
nie std. 

Sucha  
masa 

mg/g świeżej 
masy 

159,3 5,7 471,3 14,6 

Substancje 
mineralne 

mg/g świeżej 
masy 

11,1 4,6 71,1 2,3 

Substancje 
organiczne 

mg/g świeżej 
masy 

148,2 4,2 400,2 12,3 



Wśród nich najliczniejszą grupę sta-
nowiły nitkowate brunatnice z rodzaju 
Pilayella (90 % udział) oraz Ectocarpus 
(8 % udział), nielicznie występowały 
także zielenice z rodzaju Enteromarpha. 
Biomasa glonów przechowywana była 
w temperaturze - 10ºC. Podstawowe pa-
rametry technologiczne biomasy wyko-
rzystanej w doświadczeniu zaprezentowa-
no w tabeli 2. 

Doświadczenia prowadzono w waru-
nkach statycznych podzielono na sześć 
serii, których kryterium podziału był za-
stosowany procentowy stosunek ilości 
suchej masy organicznej biomasy roślin-
ności wodnej i biomasy roślinności lądo-
wej wprowadzanej do modelowych reak-
torów fermentacyjnych (biomasa roślinno-
ści wodnej/biomasa roślinności lądowej): 
seria i – 100/0, seria II– 80/20, seria III– 
60/40, seria IV – 40/60, seria V– 20/80, 
seria VI – 0/100. w zależności od zasto-
sowanego obciążenia modelowych komór 
fermentacyjnych ładunkiem związków 
organicznych każda z serii podzielona zo-
stała na cztery warianty technologiczne: 
wariant I – 1,0 kg s.m.o./m3·d,  
wariant II – 2,0 kg s.m.o./m3·d,  
wariant III – 3,0 kg s.m.o./m3·d,  
wariant IV– 4,0 kg s.m.o./m3 ·d. 

Modelowe komory fermentacyjne in-
kubowano przez okres 20 dni w tempera-
turze 35ºC. Badania ukierunkowane były 
na określenie ilości i składu uzyskiwanego 
biogazu oraz stopnia usunięcia substancji 
organicznych z substratu poddawanego 
procesowi fermentacji. 

Proces beztlenowy prowadzono w mo-
delowych komorach fermentacyjnych 
firmy WTW, które składały się z komór 
reakcyjnych połączonych szczelnie z 
urządzeniami pomiarowo - rejestrującymi. 
Zastosowana metoda badawcza pozwala 
określić podatność stosowanych substra-
tów organicznych na biodegradację oraz 
ilość i skład gazowych produktów meta-

bolizmu. Urządzenia rejestrowały i anali-
zowały zmiany ciśnienia parcjalnego 
w komorze pomiarowej wywołanego 
produkcją biogazu w beztlenowych proce-
sach prowadzonych przez mikroorgani-
zmy. W każdym z prowadzonych warian-
tów eksperymentu do komór reakcyjnych 
wprowadzano 100 cm3 osadu beztlenowe-
go, a następnie dozowano założone ilości 
przygotowanego substratu organicznego.  

Kompletny zestaw pomiarowy składa-
jący się z komory reakcyjnej oraz urzą-
dzenia pomiarowo - rejestrującego umie-
szczono w szafie termostatującej o histe-
rezie nie przekraczającej ± 0,5oC. Warto-
ści ciśnienia w komorze reakcyjnej były 
rejestrowane co 15 min. Dwa dni przed 
końcem pomiaru, do specjalnego pojem-
nika we wnętrzu komory reakcyjnej, 
wprowadzono 30 % zasadę sodową (Na-
OH). Pozwoliło to na wytrącenie z fazy 
gazowej dwutlenku węgla (CO2). Spadek 
ciśnienia w komorze reakcyjnej odpowia-
dał zawartości dwutlenku węgla, nato-
miast za pozostałą wysokość ciśnienia 
odpowiadała zawartość metanu. Zawar-
tość reaktorów była mieszana z wykorzy-
staniem mieszadeł magnetycznych.  

Podstawą obliczeń w badaniach  respi-
rometrycznych jest równanie gazu dosko-
nałego: 

    (1) 
 
gdzie: 
n – ilość moli gazu [mol] 
p – ciśnienie gazu [Pa] 
V – objętość gazu [m3] 
R – uniwersalna stała gazowa [8,314 
J/mol · K] 
T – temperatura [K]  

Zawartość węgla w fazie gazowej: 

  (2) 
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gdzie: 
nCO2 + nCH4 – ilość wytworzonych moli 
dwutlenku węgla i metanu [mol] 
p1 – różnica ciśnienia gazu w naczyniu 
badawczym na początku i na końcu do-
świadczenia, spowodowana zużywaniem 
tlenu i absorpcja powstającego CO2 [hPa] 
V – objętość fazy gazowej w komorze 
pomiarowej [ml] 
R – stała gazowa [8,314 J/mol · K] 
T – temperatura inkubacji [K]  
10-4 – współczynnik przeliczeniowy Pa na 
hPa oraz m3 na cm3 

Zawartość dwutlenku węgla w fazie 
gazowej: 

  (3) 
gdzie:  
nCO2  ilość wytworzonych moli dwutlenku 
węgla [mol] 
p2  różnica ciśnienia gazu w odpowiednim 
naczyniu badawczym na końcu doświad-
czenia minus ciśnienie na początku do-
świadczenia minus ciśnienie w próbie 
ślepej po dodaniu roztworu KOH [hPa] 
VKOH – objętość roztworu KOH [ml] 

Zawartość metanu w fazie gazowej: 

 

3. Rezultaty  

W przypadku fermentowania jedynie 
biomasy glonowej stwierdzono, iż ilość 
uzyskiwanego biogazu oraz jego skład 
jakościowy zależy bezpośrednio od zasto-
sowanego obciążenia komory ładunkiem 
związków organicznych. Stwierdzono, iż 
przy obciążeniu 1,0 kg s.m.o./m3d uzy-
skana wydajność wytwarzania gazowych 
produktów metabolizmu bakterii beztle-
nowych kształtowała się na średnim po-
ziomie 519,2 m3/Mg s.m.o., przy zawarto-
ści metanu 71,0 %. Zwiększenie obciąże-
nia do wartości 2,0 kg s.m.o./m3·d skut-
kowało nieznacznym ograniczeniem wy-

dajności produkcji biogazu do poziomu 
507,1 m3/Mg s.m.o.. Koncentracja metanu 
w tym przypadku wynosiła 69,2 % (Rys.1, 
Rys. 2). Sukcesywne zwiększania ilości 
substancji organicznej wprowadzanej do 
reaktorów wpływało bezpośrednio na 
ograniczenie ilości wytwarzanego biogazu 
oraz zawartości metanu. W wariancie, 
w którym testowane obciążenie ładunkiem 
związków organicznych wynosiło 4,0 kg 
s.m.o./m3·d stwierdzono, iż efektywność 
wytwarzania biogazu wynosiła średnio 
391,4 m3/Mg s.m.o.·d. Zawartość metanu 
oscylowała wokół poziomu 49,8%, co po-
zwalało na uzyskanie 191,78 m3

CH4/Mg 
s.m.o. (Rys. 3). 

Wprowadzenie do biomasy glonowej 
sianokiszonki w ilości od 20 % do 100 % 
udziału w suchej masie spowodowało 
sukcesywne obniżanie efektów technolog-
gicznych procesu fermentacji metanowej 
związanych z ilością produkowanego bio-
gazu oraz jego składem jakościowym. 
Stwierdzono, iż czynnikami wpływają-
cymi bezpośrednio na wydajność pracy 
modelowych komór fermentacyjnych była 
kompozycja substratowa oraz obciążenie 
ładunkiem związków organicznych. Wię-
kszą rolę odgrywał zdecydowanie ten 
drugi parametr technologiczny.  

W serii pierwszej, w której udział 
biomasy pochodzącej z sianokiszonki 
kształtował się na poziomie 20 % ilość 
wytwarzanego biogazu wynosiła 
 503,6 m3/Mg s.m.o. w wariancie pierw-
szym i była istotnie niższa w stosunku do 
serii pierwszej eksperymentu. Zawartość 
metanu wynosiła 69,0 %. Zastosowanie 
obciążenia na poziomie 2,0 kg s.m.o./m3·d 
nie wpłynęło na zmianę wydajności wy-
twarzania gazowych produktów metaboli-
zmu bakterii beztlenowych. Ilość uzyski-
wanego biogazu oscylowała wokół po-
ziomu 499,2 m3/Mg s.m.o., natomiast 
koncentracja biogazu w tym przypadku 
była bardzo wysoka i wynosiła 74,1 %. 
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Wprowadzenie do modelowych reaktorów 
fermentacyjnych mieszaniny substratowej 
zapewniającej obciążenie ładunkiem 
związków organicznych na poziomie 
3,0kg s.m.o./-m3·d skutkowało wydajno-
ścią wytwarzania biogazu w ilości 474,2 
m3/Mg s.m.o. Zawartość metanu w tym 
przypadku utrzymywała się na wysokim 
poziomie wynoszącym 68,7 %. Zanoto-
wana wydajność technologiczna procesu 
fermentacji  w tym przypadku pozwoliła 
na otrzymanie dobowej produkcji metanu 
w ilości 966,9 m3/d. Testowanie najwyż-
szego obciążenia 4,0 kg s.m.o./m3·d spo-
wodowało uzyskanie 400,0 m3 bioga-
zu/Mg s.m.o.. Zawartość metanu w bioga-
zie w tym przypadku wynosiła 59,2 % 
(Rys. 1, Rys. 2). 

Podwyższenie dodatku sianokiszonki 
do wartości 40 % całkowitej ilości suchej 
masy testowanego substratu wpłynęło 
bezpośrednio na fakt skokowego pogor-
szenia parametrów produkowanego gazu 
fermentacyjnego oraz obniżenie jego  
ilości. w wariancie pierwszym, w którym 
modelowe reaktory beztlenowe pracowały 
przy obciążeniu ładunkiem związków 
organicznych 1,0 kg s.m.o./m3·d stwier-
dzono uzysk biogazu 481,3 m3/Mg s.m.o. 
przy zawartości metanu na poziomie 
67,1 %. Pozwoliło to na uzyskanie dobo-
wej produkcji metanu w ilości 322,3 m3/d. 
W wariancie, w którym zastosowane ob-
ciążenie ładunkiem związków organicz-
nych kształtowało się na poziomie 2,0 kg 
s.m.o./m3·d uzyskano około 493,6 m3/Mg 
s.m.o. biogazu. Zawartość metanu na 
poziomie 64,3 % pozwoliła na uzyskanie 
315,5 m3

CH4/Mgs.m.o. czyli 631,0 m3
CH4/d 

(Rys. 3). Analogicznie do wcześniejszych 
serii eksperymentu obserwowano spadek 
efektów technologicznych wraz ze zwięk-
szaniem obciążenia modelowych komór 
ładunkiem związków organicznych. 
W przypadku zastosowania tego parame-
tru technologicznego na poziomie 3,0 kg 

s.m.o./m3·d wydajność produkcji biogazu 
kształtowała się na średnim poziomie wy-
noszącym 439,6 m3/Mg s.m.o.. Zawartość 
metanu spadła do wartości 50,2 %, co 
wpłynęło na uzysk metanu wynoszący 
219,5 m3/Mg s.m.o., co w okresie doby 
pozwalało na uzyskanie 658,5 m3

CH4/d. 
Zastosowanie najwyższego obciążenia 
w tej serii eksperymentu spowodowało, iż 
produkcja biogazu została ograniczona do 
poziomu 370,9 m3/Mg s.m.o., natomiast 
procentowa ilość metanu do wartości 
53,4%. w tym wariancie technologicznym 
w ciągu doby uzyskiwano 784,4 m3

CH4/d.      
W serii trzeciej stosunek suchej masy 

w substracie wprowadzanym do komór 
fermentacyjnych wynosił 40 % biomasy 
roślin wodnych oraz 60 % biomasy siano-
kiszonki. w tym przypadku ilość wytwa-
rzanego biogazu kształtowała się w grani-
cach od 470,9 m3/Mg s.m.o. do 
360,2 m3/Mg s.m.o., w zależności od 
stosowanego wariantu obciążenia mode-
lowych komór fermentacyjnych ładun-
kiem związków organicznych. w sposób 
analogiczny ograniczona zostawała kon-
centracja metanu w biogazie. w przypadku 
testowania obciążenia ładunkiem związ-
ków org. na poziomie 1,0 kg s.m.o./m3·d 
wynosiła ona 59,6 %, co warunkowało 
dobową produkcje metanu na poziomie 
277,3 m3/d. Podobne efekty technologicz-
ne stwierdzono w wariancie drugim tej 
części eksperymentu. Obciążenie eksplo-
atowanych komór fermentacyjnych na 
poziomie 2,0 kg s.m.o./m3·d wpłynęło 
bezpośrednio na uzyskanie produkcji 
biogazu wynoszącej 487,0 m3/Mg s.m.o. 
(Rys. 1). Procentowe stężenie metanu 
w tym przypadku wynosiło 61,1%. 
W ciągu dobowej eksploatacji reaktorów 
uzyskano 594,1 m3

CH4/d. w przypadku 
wariantu technologicznego, w którym  
zakładane obciążenie wynosiło 3,0 kg 
s.m.o./m3·d zanotowano 49,8 % metanu 
w biogazie, co wpłynęło bezpośrednio na 
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dobową produkcje metanu, która w tym 
przypadku wynosiła 615,9 m3/d. w ostat-
niej części tej serii eksperymentu stwier-
dzono najniższe końcowe efekty procesu 
biogazowania. Ilość wytwarzanego bioga-
zu kształtowała się na poziomie 
360,3 m3/Mg s.m.o., zawartość metanu 
w biogazie 41,6 %, dobowa ilość produ-
kowanego metanu wynosiła średnio 
590,4 m3

CH4/d. W serii piątej zwiększono 
udział suchej masy sianokiszonki w ogól-
nej masie substratu wykorzystywanego 
w proce-sach fermentacji metanowej do 
poziomu 80 %. w wariancie, w którym 
zastosowane obciążenie ładunkiem związ-
ków org. wynosiło 1,0 kg s.m.o./m3·d 
dobowy uzysk biogazu 410,9 m3/d. Nato-
miast procentowy udział metanu kształto-
wał się na średnim poziomie 58,2 %. 
W tej części doświadczenia stwierdzono, 
iż zwiększenie obciążenia komory ładun-
kiem związków organicznych do poziomu 
2,0 kg s.m.o./m3·d nie wpłynęło na obni-
żenie końcowych efektów techno-
logicznych procesu fermentacji metano-
wej. Produkcja biogazu wyniosła średnio 
432,1 m3/Mg s.m.o., zawartość metanu 
kształtowała się na poziomie 51,0 % uzy-
skano 220,3 m3

CH4/Mg s.m.o. oraz 440,6 
m3

CH4/d. Istotne pogorszenie wydajności 
produkcji biogazu oraz jego składu jako-
ściowego obserwowano w wariancie, 
w którym testowane obciążenie ładunkiem 
związków organicznych wynosiło 3,0 kg 
s.m.o./m3 · d. Ilość biogazu spadła do 
wartości 400,2 m3/Mg s.m.o., zawartość 
metanu do poziomu 50,1% (Rys. 1, Rys. 
2). Uzyskiwana ilość metanu wynosiła 
zatem 200,0 m3

CH4/Mg s.m.o. oraz 600,0 
m3

CH4/d (Rys. 3). w wariancie czwartym 
zanotowano załamanie procesu metanoge-
nezy. Ilość metanu w biogazie spadła do 
poziomu 42,3% oraz stwierdzono dalsze 
ograniczenie wydajności produkcji gazo-
wych metabolitów bakterii beztlenowych. 
Ilość pozyskiwanego biogazu kształtowała 

się na poziomie 371,7 m3/Mg s.m.o. 
W ostatniej serii tego etapu badań anali-
zowano efektywność procesu fermentacji 
przy zastosowaniu jedynie sianokiszonki 
jako substratu zasilającego modelowe 
komory fermentacyjne. Ilość wytwarzane-
go biogazu w wariancie, w którym obcią-
żenie komór ładunkiem związków orga-
nicznych utrzymywano na poziomie 
1,0 kg s.m.o./m3·d wynosiła 428,5 m3/Mg 
s.m.o. (Rys. 1). Zawartość metanu kształ-
towała się na poziomie 47,2 %, co pozwa-
lało na uzyskanie dobowej ilości metanu 
równej 201,2 m3

CH4/d (Rys. 3). Zwiększe-
nie obciążenia do 2,0 kg s.m.o./m3·d nie 
wpłynęło w istotny sposób na zahamowa-
nie wydajności produkcji biogazu oraz 
jego skład jakościowy. Generowane ga-
zowe produkty metabolizmu bakterii bez-
tlenowych w ilości 441,1 m3/Mg s.m.o. 
zawierały 44,9 % metanu, co skutkowało 
uzyskaniem 388,1 m3

CH4/d. Wyraźny 
spadek efektywności procesu biogazo-
wania stwierdzono w wariancie trzecim. 
Wprowadzenie sianokiszonki w ilości 
3,0 kg s.m.o./m3·d spowodowało, iż noto-
wana ilość wytwarzanego biogazu wyno-
siła 402,6 m3/Mg s.m.o., przy koncentracji 
metanu na poziomie 39,2 %. w tym wa-
riancie technologicznym dobowa ilość 
metanu  oscylowała wokół wartości 
470,4 m3

CH4/d (Rys. 3). Analogicznie do 
wcześniejszych serii tej części doświad-
czenia najniższe efekty technologiczne 
stwierdzono w wariancie, w którym te-
stowane obciążenie ładunkiem związków 
organicznych wynosiło 4,0 kg s.m.o./m3d.  
W tym przypadku stwierdzono, iż obję-
tość uzyskiwanego gazu fermentacyjnego 
wynosiła 368,0 m3/Mg s.m.o., zawartość 
metanu natomiast kształtowała się na 
poziomie 37,3 % (Rys. 1, Rys. 2). 

 
 
 



 

 
Rys. 1. Wydajność produkcji biogazu. 

 

 
Rys. 2. Procentowa zawartość metanu w biogazie. 

 

 
Rys. 3.  Wydajność produkcji metanu. 
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4. Dyskusja  

Dane literaturowe potwierdzają, iż 
makroglony znajdują coraz szersze zasto-
sowanie w produkcji nośników energii 
takich jak biogaz, etanol, biodiesel czy 
nawet bio-ropa.(Adams 2010, Anastasakis 
2011) Potwierdzeniem tego trendu są 
badania mające na celu określenie poten-
cjału produkcji metanu przez makroglony 
z rodzaju Ulva sp. i Gracilaria genus 
w warunkach mezofilowych. Stwierdzono, 
iż najwyższe efekty technologiczne dzięki 
zastosowaniu  biomasy glonówm z ro-
dzaju Ulva sp. (Costa 2012). Produkcja  
metanu kształtowała się na poziomie 196 
lCH4/kgs.m.o., analogicznie do wariantu V 
i VI eksperymentu wykorzystujacego 
biomasę glonów z Zatoki Puckiej. Prze-
prowadzono również współfermentację 
testowanych glonów z osadami ścieko-
wymi w stosunku procentowym 15/85 co 
pozwoliło poprawić produkcję metanu 
w odniesieniu do samego osadu o 26%.  

Analogiczne  wyniki osiągnął Peu inni, 
który analizował proces fermentacji mezo-
filowej gnojowicy oraz makro-glonów 
z rodzaju Ulva sp., 52% /48%. Wydajność 
produkcji biogazu  kształtowała się na 
poziomie 148,0  m3/Mgs.m.o. w przypadku 
kofermentacji, natomiast przy fermentacji 
jedynie makroglonów 126,0  m3/Mgs.m.o. 

(Peu 2011) 
Mussgnug i inni badali przydatność 

sześciu dominujących gatunków mikroalg 
(słonowodnych, słodkowodnych oraz si-
nic) jako alternatywnych substratów do 
produkcji biogazu. Najkorzystniejsza oka-
zała się fermentacja zielenicy Chlamydo-
monas reinhardtii, z produkcją biogazu na 
poziomie 587 ml/gs.m.o., Dunaliella salina 
osiągnęła wydajność ok 505 ml/gs.m.o., 

Euglena gracilis 485 587 ml/gs.m.o.. Naj-
mniej efektywna okazała się fermentacja 
Scenedesmus obliquus z produkcją bioga-
zu o 50% niższą niż wynik osiągnięty 

przez Chlamydomonas reinhardtii. (Mus-
sgnug 2010) 

Bruhn i inni badali produkcję energii 
uzyskano w wyniku fermentacji metano-
wej przy wykorzystaniu jako substratu 
zielonej makroalgi z gatunku Ulva lactu-
ca. Substrat pozwolił na uzysk metanu 
w ilości 271 ml/gs.m.o. (Bruhn 2011). 
Vergara-Fernandez i inni badali przydat-
ność Macrocystis pyrifera oraz Durvillea 
antarctica w procesach wytwarzania bio-
gazu. Niezależnie od testowanego gatunku 
uzyskano zbliżoną produkcję biogazu na 
poziomie ok 180 ml/g s. m. o stężeniu 
metanu około 65%. Obciążenie ładunkiem 
związków organicznych komór fermenta-
cyjnych było na poziomie 3,0 g s.m./d, 
najwyższa dobowa produkcja biogazu 181 
ml/g s.m. · d, osiągnięta została w przy-
padku fermentacji Macrocystis pyrifera, 
natomiast dla  Durvillea antarctica stwie-
rdzono 179 ml/g s.m.·d. (Vergara-Fe-
rnandez 2008) 

Wydajność produkcji biogazu określo-
no również dla Chlamydomonas reinhard-
tii i Pseudokirchneriella subca-pitata, 
gdzie w systemach beztlenowych osią-
gnięto śred. 0,38-0,49Nm3biogazu/-kgs.m.o.. 
Zawartość procentowa metanu była na 
porównywalnym poziomie do badań prze-
prowadzonych na glonach z Zatoki Puc-
kiej i wynosiła 40-65%. (De Schamphela-
ire 2009) Zbliżona procentową zawartość 
metanu w biogazie 49-79% uzyskali rów-
nież Migliore i inni podczas fermentacji 
makroglonów z Zatoki Orbetello we Wło-
szech. Wydajność produkcji metanu wa-
hała się od 94 do 330 dm3/kgs.m.o. w zależ-
ności od warunków prowadzonego do-
świadczenia oraz zastosowanego inoku-
lum. (Migliore 2012) 

Zhongi inni przeprowadzili współfe-
rmentację glonów ze słomą kukurydzy. 
Autorzy stwierdzili iż, dzięki dodatkowi 
glonów stworzono większą równowagę 
składników odżywczych dla bakterii bez-
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tlenowych jak również zwiększono zdol-
ność buforowania podczas fermentacji, co 
bezpośrednio zapobiegło szybkiemu za-
kwaszeniu. w trakcie ekspertmentów te-
stowano odmienne warianty procesu pod 
względem stosunku C/N. Najkorzyst-
niejszy, który pozwalał uzyskać najwyż-
sze efekty technologiczne, okazał się 
stosunek 20/1. W przypadku współfe-
rmentacji udało się uzyskać wydajność 
metanu na poziomie 325 ml /gs.m.o.w po-
równaniu z 201 ml /gs.m.o. osiągniętymi 
podczas fermentacji jedynie glonów, za-
wartość CH4 średnio wynosiła 55%. 
(Zhong 2012). 

5. Wnioski 

Badania nad określeniem wpływu mie-
szanki substratowej oraz obciążenia ko-
mory ładunkiem związków organicznych 
na efektywność procesu fermentacji po-
zwoliły wytypować warianty technolo-
giczne charakteryzujące się najwyższymi 
uzyskami metanu na jednostkę masy 
wprowadzanego substratu. Stwierdzono, 
iż wprowadzenie do biomasy roślinności 
wodnej domieszki w postaci biomasy 
typowych lądowych roślin energetycznych 
wpływa na ograniczenie wydajności pro-
dukcji biogazu. w trakcie badań obserwo-
wano sukcesywne pogarszanie składu 
jakościowego biogazu wraz ze zwiększa-
niem udziału biomasy sianokiszonki 
w ogólnej ilości stosowanego substratu. 

We wszystkich etapach eksperyme-
ntów prowadzonych w warunkach sta-
tycznych stwierdzono, iż efektywność 
procesu fermentacji była ograniczana 
w wyniku zwiększania obciążenia reakto-
rów ładunkiem związków organicznych.  
Zjawisko to było szczegół-lnie widoczne 
w zakresie testowanych obciążeń od 3,0 
kg s.m.o./m3 d do 4,0 kg s.m.o./m3 · d.   

Najlepsze efekty technologiczne uzy-
skano w serii drugiej, w której dodatek 
sianokiszonki wynosił jedynie 20%. Za-

stosowanie obciążenia na poziomie 2,0 kg 
s.m.o./m3 · d pozwoliło na uzyskanie bio-
gazu w ilości 499,2 m3/Mg s.m.o., przy 
koncentracji biogazu 74,1 %. Ilość produ-
kowanego metanu w tym wariancie tech-
nologicznym wynosiła 369,3 m3/Mg 
s.m.o. 

Podziękowania 

Badania zostały zrealizowane w ramach 
Projektu Kluczowego nr POIG.01.01.02-
00-016/08 pt.: "Modelowe kompleksy 
agroenergetyczne jako przykład kogene-
racji rozproszonej opartej na lokalnych 
i odnawialnych źródłach energii". Projekt 
finansowany w ramach PO Innowacyjna 
Gospodarka 
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ABSTRACT 
The group of active environmental micropollutants has recently been widen by mycotox-
ins called mycoestrogens according to the estrogenic character. The identification of 
mycotoxins in water results in the study of their removal during water treatment 
processes. The aim of this study was to evaluate the efficiency of nanofiltration per-
formed as a single-stage or integrated process used to remove particular mycoetrogens 
from water. The nanofiltration was carried out in the dead-end and cross-flow modes 
using various membrane types. Next, several processes i.e. coagulation, sorption on 
powdered active carbon, ozonation and photocatalysis were used as preliminary stages 
before membrane filtration. The study showed that integrated photocatalysis-
nanofiltration system was the most promising water treatment process. It enabled the 
production of high quality water (considering removal of organic compounds including 
low-molecular weight mycoestrogens) as well as significant limitation of membrane 
fouling. However, during water treatment system design the choice of membrane type 
must be carefully considered. Additionally, it was found that nanofiltration efficiency 
was affected by the system mode type and hydraulic conditions. 
 

Keywords: membrane processes, organic micropollutants, separation mechanism 
 

1. Wprowadzenie 

Mykotoksyny są niskocząsteczkowymi 
metabolitami niektórych grzybów ple-
śniowych skażającymi rośliny zbożowe 
(Hartmann i in., 2008). Oprócz toksycz-
nych efektów mykotoksyny wykazują 
również potencjał estrogenny, stąd okre-
ślenie tej grupy mikro-zanieczyszczeń 
terminem mykoestrogeny (Laganá i in., 
2004). Spośród mykotoksyn w środowisku 

 

wodnym identyfikuje się m.in. zearalenon 
(rys. 1) wytwarzany przez grzyby z rodza-
ju Fusarium (Gromadzka i in., 2009). 
Oprócz zearalenonu, oznaczane są rów-
nież metabolity tego związku tj. α-ze-
aralenol, β-zearalenol, zearalanon. 

Transport mykoestrogenów do wód 
podziemnych i powierzchniowych odby-
wa się wraz ze spływami powierzchnio-
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rwymi z terenów rolnych bądź zalesio-
nych, gdzie występowały zainfekowane 
grzybami rośliny (Dudziak, 2011 a; Gro-
madzka i in., 2009). 

 
Rys. 1. Struktura cząsteczkowa zearalenonu 

 
Stężenie mykoestrogenów w wodach 

jest w zakresie od 0 do 44 ng/dm3 a po-
ziom ich występowania zależy od pory 
roku, co jest związane z aktywnością 
grzybów (Dudziak, 2011 a; Gromadzka 
in., 2009; Hartmann i in., 2007; Hartmann 
i in., 2008; Laganá i in., 2001). 

Obecność mykoestrogenów w środo-
wisku wodnym z uwagi na ich aktywność 
biologiczną, stwarza konieczność badań 
nad ich usuwaniem w procesach uzdatnia-
nia wody. w niniejszej pracy badano efek-
tywność usuwania wybranych mykoestro-
genów z wody w nanofiltracji realizowa-
nej w pojedynczych i ziniegrowanych 
układach oczyszczania wody. Badano 
także różne konfiguracje układów zinte-
growanych kojarzących koagulację, sorp-
cję na pylistym węglu aktywnym, fotoka-
talizę, ozonowanie i nanofiltrację. w trak-
cie badań oceniono również intensywno-
ści zjawiska foulingu membrany. 

2. Materiały i metody 

Oczyszczaniu poddano roztwór wody 
modelowej sporządzony na bazie wody 
zdejonizowanej lub wodociągowej z do-
datkiem kwasów humusowych (HA) oraz 
wodę powierzchniową do których dozo-
wano zearalenon (ZON), α-zearalenol (α-
Zol), β-zearalenol (β-Zol) i zearalanon 
(ZAN) w ilości 5 µg/dm3 lub 500 µg/dm3 
poszczególnych wzorców. Odczyn oczy-
szczanych wód wynosił 7 i był korygo-

wany poprzez dodanie 0,1 mol/dm3 HCl 
lub 0,2 mol/dm3 NaOH. Badane wody 
pierwotnie nie zawierały mykoestroge-
nów. Charakterystykę fizyko-chemiczną 
badanych wód przedstawiono w tabeli 1. 
Wzorce kwasów humusowych oraz my-
koestrogenów pochodziły z firmy Sigma-
Aldrich. Wysokocząsteczkowe substancje 
organiczne oznaczano w wodzie poprzez 
pomiar absorbancji (przy długości fali 254 
nm) z użyciem spektrometru UV VIS 
Cecil 1000 firmy Jena AG, a substancje 
nieorganiczne poprzez pomiar przewod-
ności właściwej wody przy pomocy labo-
ratoryjnego Miernika wieloparametrowe-
go inoLab® 740 wyprodukowanego przez 
WTW. z kolei mykoestrogeny oznaczano 
z użyciem ekstrakcji do fazy stałej SPE 
oraz analizy GC-MS lub HPLC-UV. Do 
ekstrakcji wykorzystano kolumienki Su-
pelcleanTM ENVI-18 (objętość 6,0 cm3  
1,0 g fazy) firmy Supelco. Złoże kolu-
mienki przed ekstrakcją kondycjonowano 
acetonitrylem (5,0 cm3), a następnie prze-
płukano wodą zdejonizowaną (5,0 cm3). 
Wydzielone związki odmyto acetonitry-
lem (4,0 cm3). W przypadku analizy my-
koestrogenów z użyciem HPLC firmy 
Varian (detektor UV, długość fali λ = 235 
nm) stosowano kolumnę Microsorb 100 
C18 o długości 25 cm, średnicy 4,6 mm 
oraz uziarnieniu 5 µm. Jako fazę ruchomą 
stosowano metanol firmy POCH. z kolei 
przed analizą z wykorzystaniem chroma-
tografu GC-MS (Saturn 2100 T firmy 
Varian) związki poddano upochodnieniu 
z użyciem trójskładnikowej mieszaniny 
reakcyjnej BSTFA/TMCS/DTE 
w proporcjach 1000:10:2 (v/v/w). Czas 
upochodnienia wynosił 5 min, a tempe-
ratura 90°C. Analizę jakościowo-ilo-
ściową GC-MS powstałych pochodnych 
sililowych mykoestrogenów przeprowa-
dzono na podstawie metody monitorowa-
nia wybranych jonów (SIM). Program 
temperaturowy pieca chromatograficzne-

O

O

O

OH

OH

CH3
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go zaprogramowano na 140-280°C (temp. 
iniektora 300°C). Rozdział chromatogra-
ficzny prowadzono z użyciem kolumny 
VF-5ms firmy Varian. Szczegóły metody 
opisano w (Dudziak, 2010). Nanofiltrację 
prowadzono pod ciśnieniem transmem-
branowym 1,0 - 2,0 MPa z użyciem mem-
bran płaskich oznaczo-nych jako CK, DK 
i HL firmy GE Osmonics oraz NF-270 
firmy Dow Filmtec. Membrany umiesz-
czano w stalowej komorze membranowej 
(objętość 350 cm3, powierzchnia membra-
ny 38,5 cm2) umożliwiającej prowadzenie 
procesu w układzie filtracji jedno-
kierunkowej dead-end. W badaniach wy-
korzystano również moduły przemysłowe 
pracujące w systemie cross-flow (rurowy 
AFC-30 firmy PCI Membrane Systems 
i spiralny NF270-2540 Dow Filmtec). 
Charakterystyka wybranych do badań 
membran przedstawiona została w tab. 2. 
Efektywność nanofiltracji określono po-
przez pomiar objętościowego strumienia 
permeatu Jv (Jw dla wody zdejonizowa-
nej): 

Jv (Jw) =
V

F∙t
   (1) 

gdzie: V - objętość (m3), F - powierzchnia 
membrany (m2) i t - czas filtracji (s). 

W oparciu o wyniki poszczególny 
strumieni obliczono względną przepu-
szczalność membrany (α), która była mia-
rą intensywności zjawiska blokowania 
membrany: 

α =
Jv

Jw
     (2) 

Współczynnik retencji (R) mykoestro-
genów wyznaczono z zależności: 

    (3) 
gdzie: C - stężenie, p - permeat,  
n - nadawa. 
Badane membrany charakteryzują się 
szerokim zakresem objętościowego stru-
mienia wody zdejonizowanej Jw. (wyzna-
czony dla ΔP = 2,0 MPa, tabela 2). Różni-
cuje je również stopień usunięcia soli. 
Proces koagulacji (koagulanty PAX-18 
PIX-113 firmy Kemipol Sp. z.o.o.) i sorp-
cji na pylistym węglu aktywnym (PWA, 
węgiel CWZ-30 firmy Gryfskand, dawka 
40 mg/dm3) prowadzono w systemie por-
cjowym. Dawki optymalne koagulantów 
wyznaczone doświadczalnie dla wody 
zdejonizowanej z dodatkiem kwasów 
humusowych (15 mg/dm3) wynosiły od-
powiednio 2,70 mgAl/dm3 dla PAX-18 
oraz 6,10 mgFe/dm3 dla PIX-113. 

Ozonowanie prowadzono w tempera-
turze 20ºC w cylindrycznym reaktorze 
o objętości 1000 cm3, w którym roztwór 
poddawany był ciągłemu mieszaniu z uży-
ciem mieszadła magnetycznego. Ozon 
wytwarzano w generatorze Ozoner FM 
500 (WRC Multiozon, Polska) i wprowa-
dzano do reaktora poprzez dyfuzor cera-
miczny. w badaniach stosowano stałą 
dawkę ozonu 1 mg/dm3 oraz czas kontaktu 
1 min. 
 
 

Tabela 1. Charakterystyka fizyczno-chemiczna badanych wód 

Badana woda Absorbancja UV254 [cm-1] Przewodność wł. [mS/cm] 

Woda zdejonizowana 0,000 0,005 
Woda wodociągowa 0,035 0,164 

Woda wodociągowa + 
kwasy humusowe (15 

mg/dm3) 

0,170 0,881 

Woda powierzchniowa 0,117 1,299 
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Tabela 2. Charakterystyka membran (dane producenta) 

Membrana 
Materiał membrano-

twórczy 

Graniczna 
masa molowa 
tzw. cut-off 

[Da] 

Objętościowy 
strumień wody 
zdejonizowanej 
(P=2,0 MPa)* 
Jw106 [m3/m2s] 

Usunięcie 
soli [%] 

NF-270 

kompozytowy (po-
liamidowa warstwa 

naskórkowa) 

200 58,2 
97,0 

MgSO4 

HL 

150-300 

48,3 
97,0 

MgSO4 

AFC-30 32,6 75,0 CaCl2 

DK 21,4 
98,0 

MgSO4 

CK celulozowy 11,0 60-75 NaCl 

*wyznaczony doświadczalnie 
 

 
Rys. 2. Zmiana stężenia zearalenonu (ZON) w permeacie podczas nanofiltracji (stężenie myko-
estrogenów 5 µg/dm3, ΔP=2 MPa) 

 
Rys. 3. Współczynnik retencji mykoestrogenóww nanofiltracji - wpływ membrany (stężenie my-
koestrogenów 5 µg/dm3, ΔP=2 MPa). 
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Stężenie ozonu w reaktorze oznaczano 

metodą jodometryczną. W celu usunięcia 
pozo-stałości ozonu do próbek mieszanin 
poreakcyjnych dodawano 24 mmol/dm3 
Na2SO3 (cz.d.a., P.P.H. Stanlab). 

Proces fotokatalizy prowadzono w te-
mperaturze 20ºC w reaktorze firmy Hera-
eus z średniociśnieniową lampą zanurze-
niową o mocy 150 W. Jako katalizator 
zastosowano komercyjny dwutlenek tyta-
nu firmy Degussa oznaczony symbolem 
P25. Dawki dwutlenku tytanu oraz czas 
naświetlania wynosiły odpowiednio 100 
mg TiO2/dm3 i 5 min. Warunki te zostały 
dobrane na podstawie wyników badań 
przedstawionych w pracy (Dudziak i Raj-
ca, 2011). 

Badania określające efektywność usu-
wania mykoestrogenów w układzie zinte-
growanym polegały na oczyszczaniu wo-
dy w procesie koagulacji (lub sorpcji bądź 
utleniania), po którym prowadzono proces 
nanofiltracji. 

3. Wyniki badań 

3.1. Nanofiltracja 

W procesie nanofiltracji zwiększenie 
stężenia zearalenonu w kolejnych pró-
bkach permeatu było bardziej intensywne 
w układzie filtracji jedno-kierunkowej niż 
w badanym układzie skrośnym (rys. 2). 
W warunkach zatężania w układzie filtra-
cji jednokierunkowej stężenie usuwanego 
związku w obrębie membrany wzrastało, 
jakość permeatu z czasem filtracji ulegała 
pogorszeniu. Było to spowodowane inten-
syfikacją zjawiska adsorpcji hydrofobo-
wych mikro-zanieczyszczeń na po-
wierzchni membrany (Dudziak, 2011 b). 

Współczynnik retencji badanych my-
koestrogenów jest wyraźnie uzależniony 
od usuwanego związku, jak i od rodzaju 
membrany nanofiltracyjnej (rys. 3). Re-
tencja związków mieściła się w zakresie 
70-97%. Najwyższą retencję badanych 
związków obserwowano w przypadku 

membrany celulozowej CK. Membrana ta 
charakteryzuje się wysokim stopniem 
usunięcia chlorku sodu NaCl (tabela 2), co 
zbliża jej właściwości do membran stoso-
wanych w procesie odwróconej osmozy. 

W układzie cross-flow z wykorzy-
staniem membrany AFC-30 badano 
wpływ temperatury, ciśnienia transme-
mbranowego i liniowej prędkości nadawy 
na wartość retencji mykoestrogenów i wy-
dajność procesu Nano-filtracji. Wyniki 
badań przedstawiono na rys. 5. Wraz ze 
wzrostem temperatury i ciśnienia procesu 
stwierdzono zwiększenie wydajności 
membrany, przy czym retencja α-
zearalenolu obniżyła się tylko w przypad-
ku wzrostu temperatury. Wynikało to ze 
zmiany współczynnika lepkości dyna-
micznej wody. Z kolei wraz ze wzrostem 
liniowej prędkości nadawy wydajność 
procesu nanofiltracji i retencja α-
zearalenolu nie uległy zmianie. 

W przypadku filtracji wody wodocią-
goweji powierzchniowej (moduł spiralny 
NF270-2540) badania wykazały, że im 
większy założony stopień odzysku to 
uzyskuje się niższy objętościowy strumień 
permeatu (Jv)oraz współczynnik retencji 
mykoestrogenów (rys. 6). Wpływ stopnia 
odzysku na obniżenie absorbancji i prze-
wodności wł. wody przedstawiono 
w (Dudziak, 2011 c). 

3.2. Układy pojedyncze i zintegrowane 

Badania wykazały, że koagulacja jest 
praktycznie nieskuteczna w usuwaniu 
mykoestrogenów (rys. 7), ponieważ zape-
wnia maksymalnie ok. 7% ich eliminacji. 
w pracy (Dudziak, 2011 d) określono, że 
zwiększenie dawki koagulanta w zakresie 
150-200% w stosunku do dawki opty-
malnej nie poprawia efektywności usuwa-
nia mykoestrogenów. Wyższy stopień 
usuwania mykoestrogenów odnotowano 
w wypadku zastosowani soli glinu (PAX-
18) niż soli żelaza (PIX-113).  
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Rys. 5. Zależność współczynnika retencji α-zearalenolu oraz strumienia objętościowego per-
meatu (Jv) od temperatury, ciśnienia i liniowej prędkości nadawy (moduł rurowy AFC-30, 
układ cross-flow) 

  
Rys. 6. Wpływ stopnia odzysku wody na objętościowy strumień permatu (Jv) oraz współczyn-
nik retencji zearalenonu podczas filtracji wód o różnej matrycy (moduł spiralny NF270-2540, 
układ cross-flow). 
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Rys. 7. Porównanie skuteczności usuwania mykoestrogenów z wody(woda wodociągowa + kwasy 
humusowe, 15 mg HA/dm3): 1 - koagulacja 2,70 mgAl/dm3; 2 - PWA CWZ-30, 40 mg/dm3; 3 - 
ozonowanie 1 mg/dm3, czas 1 min; 4 - fotokataliza 100 mgTiO2/dm3, czas 5 min; 5 - nanofiltracja, 
membrana NF-270; 6 - układ zintegrowany kojarzący fotokatalizę i nanofiltrację. 

 

Tabela 3. Efektywność i wydajność nanofiltracji realizowanej jako proces pojedynczy i w układzie 
zintegrowanym podczas oczyszczania wody powierzchniowej 

 

Proces/system 

Nanofiltracja 
(membrana NF-270) 

Fotokataliza + Nanofiltracja 
(dawka katalizatora 100 mg/dm3, 

czas 5 min) 
Usunięcie (obniżenie*) [%] 

ZON 97,3 89,6 

α-Zol 97,0 89,0 

β-Zol 95,1 94,3 

ZAN 96,2 95,0 

Przewodność wł.* 50,0 45,5 

Absorbancja* 98,1 94,9 

Parametr  

α [-] 0,50 0,95 

 
Zbliżone wyniki badań uzyskano w pracy 
(Choi in., 2006). Podobnie niezadowalają-
ce efekty uzyskano w procesie sorpcji. 
Obniżenie efektywności procesu sorpcji 
w eliminacji mikrozanieczyszczeń wywo-
łane jest obecnością w wodzie wysoko-
cząsteczkowych związków orgnicznych 
(np. kwasy humusowe), które konkuren-
cyjnie  

 
blokują centra aktywne węgla aktywnego 
(Dudziak, 2011 d). 

Większy stopień usuwania mykoestro-
genów w wodzie zapewnia proces ozono-
wania i fotokatalizy.  

Dodatkowy wzrost stopnia usuwania 
mikrozanieczyszczeń w tych procesach 
można uzyskać optymalizując warunki 
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chemicznego utleniania związków (Du-
dziak, 2011 e; Dudziak, 2012). 

Jednak, w przypadku pojedynczych 
procesów uzdatniania wody największą 
skuteczność usuwania mykoestrogenów 
odnotowano w procesie nanofiltracji. 

W pracy (Dudziak, 2011 b) wykazano, 
że bezpośrednie uzdatnianie wody w na-
nofiltracji jest korzystne pod względem 
efektywności usuwania mikrozanieczysz-
czeń, ale powoduje intensywne blokowa-
nie powierzchni membrany na skutek 
występowania zjawiska foulingu. W tych 
warunkach filtracji następuje zazwyczaj 
ograniczenie zdolności separacyjnych 
membrany np. w stosunku do efektywno-
ści usuwania jonów jedno- jak i dwuwar-
tościowych (Dudziak, 2011 f; Dudziak, 
2011 g). Poprzedzenie nanofiltracji proce-
sem fotokatalizy umożliwia zwiększenie 
efektywności usuwania mykoestrogenów 
oraz ograniczenie zjawiska foulingu. Po-
dobną zależność uzyskano w pracy (Du-
dziak, 2011d), w której nanofiltrację po-
przedzono koagulacją lub sorpcja na pyli-
stym węglu aktywnym. Podczas projek-
towania systemu uzdatniania wody istotny 
jest również dobór rodzaju membrany 
nanofiltracyjnej z uwagi na występujące 
różnice w podatności membran na zjawi-
sko blokowania oraz stopień usuwania 
związków nieorganicznych (Dudziak, 
2011 b). 

W końcowym etapie badań oczy-
szczaniu w nanofiltracji realizowanej jako 
proces pojedynczy i w układzie zintegro-
wanym fotokataliza-nanofiltracja poddano 
wodę powierzchniową (tabela 3). Badania 
przeprowadzono z użyciem membrany 
NF-270.  

Usunięcie mykoestrogenów w ukła-
dzie zintegrowanym przekraczało 89% 
było nieznacznie niższe niż uzyskane 
w bezpośredniej nanofiltracji. Wysoki 
stopień usunięcia obserwowano również 
w przypadku wysokocząsteczkowych zwi 

ązków organicznych, których stężenie 
określano poprzez pomiar absorbancji 
wody (obniżenie na poziomie 95%). Z ko-
lei usunięcie związków nieorganicznych 
(określone na podstawie pomiaru prze-
wodności wł.) wynosiło 46%. Wydajność 
nanofiltracji była znacznie wyższa w ukła-
dzie zintegrowanym (α = 0,95) niż w pro-
cesie pojedynczym (α = 0,50), co potwier-
dza celowość stosowania w uzdatnianiu 
wody układów zintegrowanych. 

4. Wnioski 

 Skuteczność usuwania mykoestroge-
nów z wody była uzależniona od zasto-
sowanego układu filtracji i rodzaju 
membrany nanofiltracyjnej. Większą 
skuteczność usuwania badanych związ-
ków stwierdzonow układzie filtracji 
cross-flow oraz w przypadku membrany 
celulozowej CK charakter-ryzującej się 
wysokim stopniem usuwania soli NaCl 
(soli reprezentującej jony jedno-
wartościowe), co zbliża jej właściwości 
do membran stosowanych w procesie 
odwróconej osmozy. 

 Warunki operacyjne procesu nanofiltra-
cji mają zasadniczy wpływ na wydaj-
ność membrany, ale w mniejszym stop-
niu oddziaływają na efektywność usu-
wania mykoestrogenów, za wyłącze-
niem temperatury i odzysku wody. 
Zwiększenie temperatury nadawy spo-
wodowało zwiększenie wydajności, co 
skutkowało jednak zmniejszeniem stop-
nia usuwania mykoestrogenów. z kolei 
wraz ze wzrostem stopnia odzysku wo-
dy obniżała się zarówno wydajność jak 
i efektywność procesu nanofiltracji pod 
kątem usuwania małocząsteczkowych 
mikrozanieczyszczeń. 

 Spośród badanych pojedynczych proce-
sów uzdatniania wody najniższą efek-
tywność usuwania mykoestrogenów ob-
serwowano w procesie koagulacji. Z ko-
lei proces nanofiltracji pomimo wyso-
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kiej skuteczności usuwania mykoestro-
genów charakteryzował się niską wy-
dajnością hydrauliczną na skutek blo-
kowania powierzchni membrany przez 
obecne w wodzie wysokocząsteczkowe 
związki organiczne (kwasy humusowe). 

 W pracy wykazano wysoką skutecz-
ność zintegrowanych układów uzdat-
niania wody pod kątem usuwania za-
nieczyszczeń, w tym małocząsteczko-
wych mykoestrogenów. Skuteczność 
usuwania mykoestrogenów w układzie 
zintegrowanym fotokataliza – nanofil-
tracja była znacznie wyższa niż ob-
serwowana w pojedynczym procesie 
fotokatalizy. z kolei porównując efek-
tywność nanofiltracji realizowanej ja-
ko proces pojedynczy w układzie zin-
tegrowanym określono, że usunięcie 
mykoestrogenów w obu przypadkach 
jest zbliżone. Jednakże, realizacja na-
nofiltracji w układzie zintegrowanym 
jest korzystniejsza pod względem wy-
dajności hydraulicznej membrany. 

Podziękowania 

Praca naukowa finansowana ze środków 
na naukę w latach 2010-2012 jako projekt 
badawczy nr N N523 5533 38 pt. „Proces 
nanofiltracji w pojedynczych i zinie-
growanych układach oczyszczania wody 
zawierającej mykoestrogeny”. Badania 
wykonano w czasie trwania stażu nauko-
wego na Wydziale Nauk o Materiałach 
i Środowisku Akademii Techniczno-
Humanistycznej w Bielsku-Białej realizo-
wanego w ramach projektu „Budownic-
two - mostem między tradycją regionu 
a nowoczesnością” (Program Operacyjny 
Kapitał Ludzki - Projekt Nr UDA-
POKL.04.01.01-00-196/09-00). 
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ABSTRACT  
 

The research on intensifying organic matters biodegradation, during the flow of waste-
waters in sewer system, due to the impact of enzyme bacteria complex has been pre-
sented in the study. Several lab experiments carried on the synthetic and municipal 
wastewaters overflowing through the 5 plug-continuous flow reactors showed that bio-
chemical decomposition of organic pollutions is based mainly on enzymatic hydrolysis. 
The criterion of biodegradation processes was determination of COD soluble. Labora-
tory tests determined schedule of gradient mixing values of which bacterial biomass 
transportation and biofilm detachment is possible as well as frequency of dosing biopre-
paration to the sewer system. Actually the study in full technical scale positively verify 
results from laboratory experiments. 
 
Keywords: sewer system, enzymatic hydrolysis, wastewater treatment 

 

1. Wprowadzenie 

Zarówno jakość ścieków w kanalizacji 
jak i działanie oczyszczalni w rozwa-
żaniach projektowych często definiowane 
są wyłącznie za pomocą typowych para-
metrów, takich jak BZT5 czy zawiesina 
ogólna. Tymczasem zanieczyszczenia, 
które należy usunąć ze ścieków są zwią-
zkami złożonymi, występującymi w po-
staci makrocząstek bądź substancji ro-
zpuszczonych. 

Wiele związków spośród węglowo-
danów, protein czy lipidów posiada ciężar 
cząsteczkowy większy niż 1000. Metcalf  

 

i Eddy (2004) wykazują, że wśród makro-
cząsteczek występujących w ściekach 40-
60% to proteiny, 25-50% węglowodany 
i 10% lipidy. 

Szacuje się, że 50-60% materii orga-
nicznej w ściekach to makromolekuły 
(Confer i Logan 1997). Tak więc wię-
kszość związków organicznych w ście-
kach dopływających do oczyszczalni wy-
stępuje w formie polimerów i ich rozkład 
przez hydrolizę enzymatyczną następuje 
dopiero w procesie osadu czynnego. Hy-
droliza enzymatyczna stanowi etap limitu-
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jący eliminowanie makromolekuł ze ście-
ków podczas biologicznego oczyszczania 
(Green i in. 1985, Jordan i Mullen 2007). 

Najważniejszym czynnikiem wpływa-
jącym na powstawanie w ściekach płyną-
cych systemem  kanalizacyjnym łatwo 
biodegradalnego substratu jest hydroliza 
makromolekularnych związków organicz-
nych, często związków polimerycznych 
o ciężarze cząsteczkowym powyżej 1000 
j.m.a. Stopień hydrolizy tych związków 
w kanalizacji jest limitowany przez niedo-
bór bakterii w ściekach bądź ich małą 
aktywność, co w konsekwencji rzutuje na 
wydajność wytwarzania enzymów przez 
mikro-organizmy. 

W świetle specyfiki działania enzy-
mów i kompleksów enzymatyczno-bakte-
ryjnych, ich zastosowanie w technologii 
oczyszczania ścieków czyni je atrakcy-
jnymi przyszłościowo. Stanowią one al-
ternatywę dla procesów biologicznych , 
chemicznych w usuwaniu refrakcyjnych 
zanieczyszczeń organicznych, mogą być 
stosowane do rozkładu zanieczyszczeń 
specyficznych, a ponadto szybki rozwój 
technik biotechnologicznych prognozuje 
coraz tańszą ich produkcję. 

W pracach badawczych, zarówno  teo-
retycznych jak i doświadczalnych (np. 
Boon i in. 1977, Stephenson i Stephenson 
1996, Hvitved-Jacobsen i in. 1998) coraz 
częściej przedstawia się sugestie, że sieć 
kanalizacyjna może służyć jako reaktor 
biologiczny aerobowy, mający na celu 
zmniejszenie ładunku zanieczyszczeń 
organicznych w ściekach dopływających 
do oczyszczalni. Stwierdza się również, że 
sieć kanalizacyjna mogłaby spełniać rolę 
podczyszczalni do stabilizowania łatwo-
opadalnej zawiesiny organicznej przeno-
szonej w strumieniu ścieków (Zandi 
i Hayden 1971, Ozer i Kasiraga 1995, 
Cou-libaly i in. 2002). Zagadnienia doty-
czące procesów biochemicznych w ście-
kach w systemie kanalizacyjnym nie są 

wystarczająco wyjaśnione ani teorety-
cznie ani empirycznie pomimo, że są one 
integralnie związane z kanalizacją miej-
ską, oczyszczalnią i odbiornikiem ście-
ków.  

Celem zaprezentowanych badań jest 
określenie wpływu kompleksu enzymaty-
czno-bakteryjnego na intensyfikację ro-
zkładu zanieczyszczeń organicznych 
w ściekach podczas ich przepływu w ka-
nalizacji.  

Problem intensyfikacji rozkładu biolo-
gicznego materii organicznej ścieków 
miejskich w sieci kanalizacyjnej wiąże się 
z identyfikacją czynników i parametrów 
determinujących tę intensyfikację, stano-
wiących przedmiot Niniejszych badań 
wykonywanych w warunkach laboratoryj-
nych na modelu symulującym spływ ście-
ków kanalizacją. 

2. Opis instalacji doświadczalnej i me-
todyka badań 

2.1. Opis instalacji 

W celu prowadzenia badań laborato-
ryjnych w warunkach dynamicznych sko-
nstruowano instalację doświadczalną skła-
dającą się z 5-ciu kaskadowych reakto-
rów, symulującą spływ ścieków w kanali-
zacji. Instalacja ta spełnia następujące 
warunki: 
 ciągły przepływ badanych ścieków, 
 czas retencji nie krótszy od czasu 

spływu ścieków w kanalizacji, 
 transport hydrauliczny dodawanych 

mikroorganizmów przez reaktory 
układu. 

W instalacji zachowano także warunek 
„kolonizacji sieci kanalizacyjnej” przez 
bakterie, który uzyskano dzięki zastoso-
waniu odpowiedniego natężenia przepły-
wu ścieków. Spełnienie tego warunku 
określa się z zależności między szybko-
ścią wzrostu bakterii (μ), a hydraulicznym 
czasem przepływu (tp), co wyraża poniż-
sze równanie (1): 
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  (1) 
w którym: 
Qh – ilość ścieków dopływających do 
układu doświadczalnego [L/h] 
VR – pojemność reaktorów [L] 
 

Kinetyka rozcieńczania zawiesiny bak-
teryjnej w reaktorach doświadczalnych 
winna być większa od kinetyki wzrostu 
ilości bakterii, co oznacza, że wartość tp

-

1>. Wyznaczona doświadczalnie stała 
wzrostu ilości bakterii w biopreparacie 
wynosi μ=0,17 h-1, zatem: 
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V

Q
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 (2) 

 
Wyliczony stąd przepływ krytyczny 

dla VR = 1,1 L wyniósł  Qh = 0,19 L/h. 
W badaniach przyjęto Qh = 0,55 L/h.  

Schemat instalacji badawczej przed-
stawiono na rys.1. Reaktory i – V są połą-
czone szeregowo i posiadają jednakową 
objętość równą 1,1 L. Aby uniknąć napo-
wietrzania, przewody łączące poszcze-
gólne reaktory są zanurzone w ściekach. 
W celu zbliżenia warunków laboratoryj-
nych do warunków panujących w rzeczy-
wistej sieci kanalizacyjnej, gdzie wentyla-
cja jest bardzo nikła, reaktory są od góry 
przykryte. Dodatkowo uszczelniono połą-
czenia przewodów doprowadzających 
ścieki do poszczególnych reaktorów. Re-
aktory zostały ponadto zaciemnione po-
trójną warstwą folii aluminiowej.  

2.2. Badania z zastosowaniem ścieków 
syntetycznych 

W badaniach stosowano dwa rodzaje 
roztworów syntetycznych: roztwór i od-
powiadający składowi makromolekuł-
larnemu ścieków miejskich według Met-
calfa i Eddy’ego (2004) i roztwór II za-
wierający związki monomeryczne, służą-

cy do uaktywnienia kultur bakterii Bacil-
lus. 
 

 
Rys.1. Schemat instalacji badawczej. 

 
W skład 1 L roztworu i wchodziły na-

stępujące składniki: 
 944 mL wody destylowanej, 
 0,565g wyciągu rosołowego „BSA” 

(Bovine serum albumin), 
 0,88 g amidonu rozpuszczalnego, 
 50 mL roztworu mieszaniny soli 

zawierającej 60g/L Na2HPO4, 30g/L 
KH2PO4, 10g/L NH4Cl i 5g/L NaCl, 

 1 mL roztworu MgSO4  o stężeniu 
1M, 

 5 mL roztworu CaCl2  o stężeniu 10 
mM. 

Stężenia BSA i amidonu w roztworze 
i były dobrane tak, aby udział każdego 
z tych składników w ChZTog wynosił 
1000 mg O2/L. ChZTog  roztworu i wyno-
siło 2000 mg O2/L. Mieszaninę powyż-
szych składników poddawano sterylizacji 
w au-toklawach w temp. 120ºC przez 30 
minut.  

W skład 1L roztworu II wchodziły na-
stępujące składniki: 
 944 mL wody destylowanej, 
 50 mL roztworu mieszaniny soli 

zawierającej 60g/L Na2HPO4, 30g/L 
KH2PO4, 10g/L NH4Cl i 5g/L NaCl, 



138 

 
 760 mg glukozy, 
 570 mg hydrolizatu kazeiny (casami-

noacid). 
Procesy zachodzące w ściekach synte-

tycznych podczas ich przepływu przez 
instalację doświadczalną kontrolowano 
przez: 
 pomiary ChZT rozpuszczonego 

(ChZTR) na wypływie z instalacji do-
świadczalnej, 

 pomiary gęstości optycznej przy λ = 
600 nm, w próbkach pobieranych na 
wypływie z każdego  reaktora. 

Stężenie zawiesiny bakterii w ściekach 
syntetycznych oznaczane jest przez po-
miar mętności wykonywany na spektrofo-
tometrze, który w zasadzie określa absor-
bancję. Jednakże w prowadzonych pomia-
rach termin „absorbancja” nie wydaje się 
być adekwatny ponieważ dotyczy zawie-
siny biomasy bakteryjnej, w której reduk-
cja intensywności światła podczas jego 
przejścia przez komórki nie zachodzi 
w absorpcji – jak w przypadku substancji 
chromogennych – ale na skutek zjawiska 
dyspersji światła. Dlatego też w pracy dla 
oznaczeń zawiesiny bakteryjnej zastoso-
wano termin „gęstość optyczna”, a nie 
„absorbancja”. Zalecana długość fali λ = 
600 nm stosowana jest po to aby uniknąć 
interferencji pomiędzy składnikami od-
powiedzialnymi za absorpcję i tymi, które 
powodują mętność. Przy tej długości fali 
udział czynników mających wpływ na 
absorbancję w stosunku do mierzonej 
wartości gęstości optycznej jest bardzo 
mały (Pelczer 1957). Podczas tych badań 
określano również wpływ gradientu pręd-
kości na biodegradację w reaktorach prze-
pły-wowych. Wartość gradientu określano 
na podstawie zależności według Corn-
well'a i Bishop'a (1983). 

 
 
 

3. Wyniki badań i interpretacja  

3.1. Rozkład czasów przepływu cieczy 
przez układ doświadczalny 

W cyklu doświadczeń w kaskadzie re-
aktorów przepływowych przeprowadzo-
no pomiary rozkładu czasu przebywania 
płynu w reaktorach oraz pomiary szybko-
ści specyficznego wzrostu bakterii i ich 
migrację w reaktorach w czasie. 
a) 

 
 
b) 

 
Rys. 2. Wpływ stężenia roztworu KMnO4 na 
jego absorbancję (l=526nm). 
a - dla zakresu stężeń 0-10 mM/L 
b - dla zakresu stężeń 0-1,5 mM/L. 

 
Dla zastosowanej w badaniach liczby 

stopni kaskady równej 5, końcowa prze-
miana zbliża się do wartości osiąganej 
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w reaktorze rurowym w tym także w ko-
lektorze kanalizacyjnym. 
Pomiary rozkładu rzeczywistego czasu 
przebywania cieczy w reaktorach pro-
wadzno według tzw. metody dwóch pun-
tów. W metodzie tej wprowadzano impul-
sowo do strumienia cieczy - wody na 
wlocie do i reaktora substancję znaczni-
kową (traser), rejestrując równocześnie 
zmiany stężenia znacznika w zależności 
od czasu  w strumieniach opuszczających 
reaktory II, III, IV i V. Dobranym znacz-
nikiem był roztwór KMnO4, natomiast 
w pomiarach nie oznaczano bezpośrednio 
stężenia znacznika, a jedynie selektywną 
absorpcję promieniowania związaną z wy-
stąpieniem barwy wywołanej przez ten 
znacznik, korzystając z wcześniej wyzna-
czonej zależności między gęstością 
optyczną (lub inaczej absorbancją) a stę-
żeniem tego znacznika. 

Przed rozpoczęciem pomiarów ziden-
tyfikowano długość fali l, znacznika 
wprowadzonego do i reaktora kaskady. 
Maksimum absorpcji osiągnięto przy 
l=526nm. Przy tej długości fali prowa-
dzono pomiary gęstości optycznej dystry-
bucji znacznika  przez kaskadę. w następ-
nej kolejności określono zakres stężeń 
KMnO4, przy których relacja między 

gęstością optyczną (G.O.), a stężeniem 
znacznika jest liniowa (rys.2a. i 2b). 
Przedstawione na rys. 3. rozkłady czasu 
przepływu wskazują, iż zwiększanie ilości 
reaktorów prowadzi do bardziej jednolite-
go czasu przebywania cieczy w układzie. 
Zachowanie takie odpowiada modelowi 
szeregowo połączonych reaktorów prze-
pływowych z całkowitym wymieszaniem. 
Podczas eksperymentu szybkość obrotów 
mieszadeł magnetycznych wynosiła 
150obr/min, a gradient prędkości był 
równy 210s-1. Bardzo podobne rozkłady 
czasów osiągnięto przy obrotach miesza-
deł – 50 obr/min i gradiencie prędkości 
równym 48s-1.  
Wyniki pomiarów rozkładu czasu prze-
pływu w warunkach realizacji badań po-
zwoliły określić wartości czasu: 
 wartością modalną jako miarą tenden-

cji centralnej czasu, definiowaną w ka-
tegoriach danych powtarzających się 
najczęściej - równą tM=4,0h, 

 wartością median  jako miarą tendencji 
centralnej czasu definiowaną przez 
punkt poniżej i powyżej którego znaj-
duje się 50% pomiarów - t50=4,5h, 

 teoretycznego, definiowanego ilora-
zem  objętości 5 reaktorów do natęże-
nia przepływu wynoszącego - tt=10h. 

 
Rys. 3. Zmiany absorbancji określającej stężenie znacznika KMnO4 w czasie przy przejściu przez 
kaskadowy układ reaktorów przepływowych.
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Wyniki pomiarów wskazują, iż: 
tt > t50 > tM, co można interpretować, że 
właściwości hydrauliczne badanego ukła-
du modelowego znajdują się między wła-
ściwościami reaktora z przepływem tło-
kowym i rektora z pełnym wymieszaniem. 

3.2. Przyrost masy bakteryjnej w mode-
lu doświadczalnym 

Eksperyment doświadczalny w ukła-
dzie pięciu szeregowo połączonych reak-
torów, symulujących spływ ścieków w 
kanalizacji był pod względem hydraulicz-
nym określony: 
 rozkładem czasu przepływu (tM=4,0h, 

t50=4,5h) oraz czasem teoretycznym 
tt=10h, 

 przepływem dostosowanym do kinety-
ki wzrostu bakterii (tp

-1>=0,17h-1), 
 mieszaniem mechanicznym  w ka-

żdym   reaktorze  (wartość gradientów 
prędkości 210s-1). 
W wyniku  dozowania biopreparatu na 

dopływie do układu reaktorów, o tak za-
planowanej hydraulice wystąpią w nim 
następujące zjawiska: 
a) ustalona zależność między szybkością 

wzrostu bakterii, a czasem retencji 
(warunki stacjonarne), 

b) biomasa ulegać będzie migracji z jed-
nego reaktora do drugiego w stopniu 
nie zakłócającym biodegradacji mate-
rii organicznej. 
Warunkiem dystrybucji biomasy mię-

dzy reaktorami jest przewaga szybkości 
rozcieńczania zawiesiny bakteryjnej spo-
wodowanej migracją w stosunku do ich 
wzrostu w reaktorze I. Jeżeli następuje 
wymywanie z i reaktora, to w konsekwen-
cji proces ten będzie zachodził w całym 
układzie doświadczalnym. Przeprowadzo-
ny cykl doświadczeń w założonych waru-
nkach hydraulicznych. 

Uzyskane w nich wyniki pozwolą 
określić efektywność biodegradacji ście-
ków w kanalizacji, a także w jakim stop-
niu ten proces zachodzi na skutek jedno-
razowego bądź periodycznego dodatku 
bakterii i enzymów. 

Wskaźnikami opisującymi zachodzące 
procesy są: 
 gęstość optyczna (G.O.), przy 

l=600nm, mierzona w każdym z re-
aktorów w czasie eksperymentu, 

 ChZTR mierzone na wyjściu z układu 
doświadczalnego – określające efekty 
biodegradacji substancji organicznej 
prowadzonej przez bakterie Bacillus 
bądź przez bakterie wraz z enzymam

 

 
Rys. 4. Zależność między suchą masą bakterii Bacillus a gęstością optyczną (G.O.) (dla 
l=600nm). 
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Rys.  5. Przyrost masy bakterii Bacillus bez dodatku enzymów w reaktorach układu doświadczal-
nego (dawka objętościowa bakterii – 3mL), gradient prędkości 48s-1. 

 
Rys. 6. Przyrost masy bakterii Bacillus bez dodatku enzymów w reaktorach układu doświadczal-
nego (dawka objętościowa bakterii 9mL), gradient prędkości 48s. 

 

Dla jednoznacznego określenia wyni-
ków opartych na odczycie optycznym 
konieczne jest określenie korelacji między 
gęstością optyczną a suchą masą bakterii 
Bacillus (smb). 

Przeprowadzone pomiary określają tę 
korelację jako liniową - rys.4. Zatem 
zmiany gęstości bakterii w poszczegó-
lnych reaktorach mogły być pośrednio 
mierzone za pomocą gęstości optycznej. 

Pierwsze doświadczenia pozwoliły 
określić szybkość wzrostu masy komórek 
bakterii bez dodatku enzymów w każdym 
z reaktorów układu, którego wyniki 
przedstawiono na rysunkach 5 i 6. Czas 

retencji podczas pierwszego doświa-
dczenia wynosił 10h, a gęstość optyczna 
w początkowej fazie eksperymentu była 
zbyt niska aby mogła być zmierzona. 
Wzrost masy komórek bakterii i związany 
z tym wzrost gęstości optycznej był za-
uważalny dopiero po 24 godzinach. 

Ponieważ czas adaptacji bakterii był 
stosunkowo długi (24h), dlatego w drugim 
eksperymencie dodano trzykrotnie więk-
szą dawkę komórek bakteryjnych, co 
pozwoliło na odczyty większych wartości 
gęstości optycznych (rys. 6).  

Wyniki przedstawione na rys. 6 wska-
zują, że gęstość optyczna w reaktorze V 
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po 24 godzinach eksperymentu osiągała 
wartość G.O.=0,35, której odpowiadała 
sucha masa kultur bakteryjnych równa 
około smb=250mg/L. w doświadczeniach 
tych bakterie przed aplikacją były za-
szczepiane w roztworze II, bogatym w po-
żywki monomolekularne. Gdy w roztwo-
rze II bakterie osiągały logarytmiczną fazę 
rozwoju dodawano je do reaktora I, 
w objętości 9 mL. 

Należy podkreślić, że podczas tej serii 
eksperymentów stwierdzona migracja 
bakterii z reaktora do reaktora zachodziła 
w niewielkim stopniu. Tak nikłe prze-
mieszczanie się bakterii do kolejnych 
reaktorów można wytłumaczyć obserwo-
wanym ich osiadaniem na ściankach reak-
torów w postaci błony biologicznej, która 
nie ulegała wymywaniu. Było to zjawisko 
niekorzystne, bowiem bakterie tworzące 
błonę biologiczną, przylegającą do ścia-
nek reaktorów, powinny być wymywane 
i przechodzić ponownie do roztworu. 
Wymyta błona stanowiłaby wówczas 
pokarm dla biomasy wytwarzanej w dal-
szych reaktorach. 

W związku z tym uznano za celowe 
zwiększenie gradientu prędkości przez 
zwiększenie prędkości obrotowych mie-
szadeł w reaktorach. w dalszej fazie ba-
dań, stanowiących rozszerzenie wyników 
przedstawionych na rysunkach 5 i 6 okre-
ślono: szybkość przyrostu masy bakterii 
Bacillus w preparacie handlowym, 
w roztworze II i bakterii na wypływie 
z reaktora V. 

3.3. Badania kinetyki wzrostu bakterii 
Bacillus 

Dla wyznaczenia szybkości przyrostu 
masy bakterii Bacillus przeprowadzono 
3 serie badań:  
1) Bacillus pochodzących z biopreparatu 

komercyjnego, którego 12,5mg doda-
wano do 125mL ścieków syntetycz-
nych (roztwór I) 

2) Bacillus pochodzących z inokulacji 
tymi bakteriami ścieków bogatych 
w pożywkę (roztwór II); w momencie 
kiedy bakterie w tym roztworze osią-
gnęły logarytmiczną fazę rozwoju – 
1mL tego roztworu dodawano do 
125mL ścieków syntetycznych  

3) Bacillus pochodzących z reaktora V 
przepływowego układu doświadcza-
lnego – 1ml płynu wychodzącego z te-
go reaktora dodano do 125mL ścieków 
syntetycznych. 

Stężenie biomasy mierzono za pośrednic-
twem gęstości optycznej G.O. Szybkość 
wzrostu biomasy określono równaniem 
(2): 

.)O.G(
dt

.)O.G(d
=

  (2) 
 
w którym  określa specyficzną szybkość 
wzrostu opisaną równaniem (3): 

.)O.G(

1

dt

.)O.G(d
=

  (3) 
czyli odniesioną w pomiarach do jednostki 
gęstości optycznej. Równanie (2) po scał-
kowaniu ma postać (4): 

t
0 e.O.G)t.(O.G =    (4) 

 
Wyniki badań wartości  dla w/w trzech 
serii doświadczeń przedstawiono na rysu-
nku 7. Otrzymane wartości  były nastę-
pujące: 
1) Bacillus pochodzących z preparatu 

komercyjnego   
(roztwór I) =0,161h-1 

2) Bacillus pochodzących z roztworu 
bogatego w pożywki  
(roztwór II) =0,187h-1 

3) Bacillus pochodzących z wypływu 
z reaktora V =0,161h-1 
Wartości te wskazują, iż szybkość 

wzrostu  była dla trzech badanych rodza-
jów bakterii bardzo podobna. 
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a) Bacillus pochodzącej z preparatu ko-
mercyjnego w środowisku ścieków synte-
tycznych (roztwór I); =0,161h-1 

 
 

 
b) Bacillus pochodzącej z roztworu boga-
tego w pożywki (roztwór II); =0,17h-1  

 
c) Bacillus pochodzącej z wypływu 
z reaktora V; =0,161h-1 

 

 
Rys. 7. Wyniki badań specyficznej szybkości 
wzrostu biomasy bakterii: 

Wyniki tych eksperymentów wskazu-
ją, że nie następowała selekcja szczepów 
bakterii o większej prędkości wzrostu. 
Prędkość wzrostu bakterii podczas ich 
przechodzenia przez układ doświadczalny 
5 reaktorów przepływowych winna być 
taka sama jak bakterii pochodzących 
z preparatu komercyjnego. w dalszych 
rozważaniach przyjęto, iż =0,17h-1. 

Dwa następne doświadczenia, których 
wyniki przedstawiono na rys. 8 i 9 prze-
prowadzono przy zwiększonych obrotach 
mieszadeł magnetycznych do 100 ob-
r/min, którym odpowiadały wartości gra-
dientu prędkości 107s-1. Wyniki tych 
doświadczeń również wykazały, iż mimo 
zwiększenia obrotów mieszadeł i dodania 
enzymów nadal nie zachodziło w spo-
dziewanym stopniu migracja mikroorga-
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nizmów w doświadczalnym układzie re-
aktorów przepływowych (rys. 8). Ta sytu-
acja była spowodowana powstawaniem 
błony biologicznej na ściankach reakto-
rów. Powyższe spostrzeżenia potwierdzają 
odczyty gęstości optycznej, która na od-
pływie z V reaktora osiągała po 46 godzi-
nach przepływu wartość zaledwie 0,15 
mimo dodatku enzymów (rys. 9). Tworzą-
ca się na ściankach reaktorów błona bio-
logiczna mimo zwiększenia obrotów mie-
szadeł nie ulegała zrywaniu. Wyniki te 
wskazują na celowość dalszego zwiększa-
nia obrotów mieszadeł celem intensyfika-
cji zrywania błony biologicznej ze ścianek 
reaktorów. 

Mechanizm oddziaływania błony bio-
logicznej na transformację substancji 
organicznych nie jest do końca rozpozna-
ny. Wiadomo jednak, że błona biologiczna 
w znacznym stopniu uczestniczy w biode-
gradacji materii organicznej, której ubytek 
w dalszych eksperymentach był mierzony 
jako chemiczne zapotrzebowanie tlenu 
substancji rozpuszczonych (ChZTR). 

W świetle powyższego dalszy cykl 
eksperymentów prowadzono przy tym 
samym hydraulicznym czasie przepływu, 
zwiększając obroty mieszadeł do 150 
obr/min oraz dodając obok bakterii także 
enzymy. Sekwencyjnie realizowane cykle 
charakteryzowały się: 
 doświadczenie A - dodaniem bakterii 

i enzymów na początku procesu, 
 doświadczenie B - dodaniem bakterii 

na początku procesu i enzymów 
w 72h, 

 doświadczenie C - dodaniem bakterii 
i enzymów na początku procesu oraz 
powtórnym  dodaniem enzymów 
w 84h trwania procesu, 

 doświadczenie D - dwukrotnym do-
daniem bakterii i enzymów raz na po-
czątku procesu oraz powtórnie po 
152h trwania procesu 

 Objętość roztworu dawkowanych 
bakterii była równa i wynosiła 9 mL 
we wszystkich doświadczeniach. 
Dawka dodawanych enzymów była 
stała i wynosiła 2,5g. Spostrzeżenia 
i rezultaty uzyskane w tych doświad-
czeniach przedstawiono na rys. 10 
i 11. 

Na tych rysunkach podano także war-
tości mierzonych ChZTR, wskazujących 
na ubytek substancji organicznych. We 
wszystkich doświadczeniach można zaob-
serwować wzrost gęstości optycznej spo-
wodowany przez rozwój komórek ko-
sztem substancji organicznych. Pomiary 
gęstości optycznej wskazują, że po okresie 
zastoju następuje przechodzenie komórek 
bakterii z jednego reaktora do drugiego, 
czego skutkiem jest ich maksymalna war-
tość w reaktorze V. Aby jaśniej zobrazo-
wać wyniki uzyskane w kolejnych do-
świadczeniach na rys. 12 przedstawiono 
szybkość wzrostu komórek bakteryjnych 
w reaktorze V. Piąty reaktor w doświad-
czalnym modelu przepływowym symuluje 
ostatnią część kanalizacji przed oczysz-
czalnią ścieków bądź odbiornikiem, zatem 
w konsekwencji w tym miejscu określany 
był końcowy wynik wzrostu bakterii kosz-
tem ubytku materii organicznej. Wzrost 
ten wynika z dodania bakterii, enzymów, 
bądź kompleksu bakteryjno-enzymaty-
cznego na wejściu do reaktora I. 

Przedstawione rezultaty uzyskane 
w powyższych czterech eksperymentach 
(rys. 10-12) ukazują: 
 wpływ enzymów i bakterii na zmianę 

gęstości optycznej, wynikającą z za-
szczepienia i rozwoju biomasy 
w ściekach syntetycznych, 

 ubytek materii organicznej mierzony 
jako ChZTR będący wynikiem działa-
nia biomasy. 

 
 



145 

 

 
Rys. 8. Przyrost masy bakterii Bacillus w reaktorach układu doświadczalnego w wyniku dodatku 
bakterii (prędkość obrotu mieszadeł – 100 obr/min, gradient prędkości 107s-1). 

 

 
Rys. 9. Przyrost masy bakterii Bacillus z dodatkiem enzymów w reaktorach układu doświadczal-
nego w wyniku dodatku bakterii i enzymów (prędkość obrotu mieszadeł – 100 obr/min, gradient 
prędkości107s-1). 

 

 
Rys. 10. Przyrost masy bakterii Bacillus w reaktorach układu doświadczalnego w wyniku jednora-
zowego dodatku bakterii i enzymów (gradient prędkości 210s-1). 
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Rys. 11. Przyrost masy bakterii Bacillus w reaktorach układu doświadczalnego w wyniku kilku-
punktowego dodawania bakterii i enzymów (gradient prędkości 210s-1). 

 

Doświadczenie B: dodawanie bakterii na początku procesu oraz enzymów w 72h 
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Rys. 12. Porównanie wzrostu bakterii Bacillus na odpływie z układu w doświadczeniach A, B, C, 
D. 

 
Rys.13. Porównanie zmian wzrostu bakterii na wylocie z reaktora V na skutek dodatku enzymów 
bądź bakterii z enzymami (doświadczenie C i D). 

 
Rys. 14. Stężenie ChZTR w funkcji gęstości optycznej (koresponduje z doświadczeniem C). 
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Rys.15. Procent ChZTR pozostałego w funkcji czasu (koresponduje z doświadczeniem C). 

 
 

 
Rys. 16. Stężenie ChZTR w funkcji gęstości optycznej (koresponduje z doświadczeniem D). 

 

 
Rys. 17. Procent ChZTR pozostałego w funkcji czasu (koresponduje z doświadczeniem D). 

 

y = -844,96x + 1652,5

R
2
 = 0,9624

1300

1350

1400

1450

1500

1550

1600

1650

1700

0 0,05 0,1 0,15 0,2 0,25 0,3 0,35 0,4

Gęstość optyczna

C
h

Z
T

R
, 

m
g

O
2
/L



149 

 
Porównanie wpływu dawkowania samych 
enzymów oraz bakterii z enzymami na 
rozwój biomasy przedstawiono na rys. 13. 

Dodatek samych enzymów powoduje, 
że gęstość optyczna wzrasta z wartości ok. 
0,10  do wartości  ok. 0,25 po czasie około 
24h. Wskazuje to na pozytywny wpływ 
enzymów na wzrost komórek bakteryj-
nych, a tym samym na większy ubytek 
substancji organicznej (spadek ChZTR). 
Osiągnięta wartość maks. G.O.0,25 
utrzymuje się bardzo krótko i po upływie 
paru godzin wykazuje wyraźną tendencję 
spadkową. Z kolei dodanie bakterii z en-
zymami prowadzi również do wzrostu 
gęstości optycznej, jednak wzrost ten trwa 
dłużej tj. powyżej 50h i osiąga wartość 
wyższą równą G.O.0,3 

Różnica między działaniem bakterii 
z enzymami i samych enzymów dotyczy 
zatem w większym stopniu wpływu na 
czas utrzymywania się zwiększonej bio-
masy niż wzrostu stężenia biomasy okre-
ślonego wartością G.O.  

Na podstawie wyników uzyskanych 
w doświadczeniach C i D krzywe wzrostu 
bakterii można przekształcić w krzywą 
zmian ChZTR w upływie czasu (rys. 15 
i 17). Zatem zależność między pomiarem 
gęstości optycznej a ChZTR pozwala śle-
dzić zmiany stężeń ChZTR w czasie (rys. 
14 i 16). Wyniki przedstawione na rys. 11. 
potwierdzają wzrost bakterii w ściekach 
syntetycznych. Dzięki temu wzrostowi 
w 25 godzinie procesu następuje spadek 
ChZTR w około 30% (rys. 15). Jeżeli 
zaszczepianie odbywa się przy ukształto-
wanej już błonie biologicznej obserwuje 
się ubytek substancji organicznej rzędu 
20% i to zarówno na skutek dodania sa-
mych enzymów (rys. 15) jak i bakterii 
łącznie z enzymami (rys. 17). 

4. Podsumowanie 

Z przeprowadzonych eksperymentów 
widać, że dodanie enzymów albo kom-

pleksu enzymatyczno-bakteryjnego powo-
duje przyspieszenie degradacji substancji 
organicznej. Potwierdza to pozytywne od-
działywanie bakterii i enzymów w obec-
ności błony biologicznej. 

Wyniki uzyskane w cyklu doświa-
dczeń na ściekach syntetycznych wskazu-
ją na celowość dozowania do sieci prepa-
ratu bakteryjno-enzymatycznego z często-
tliwością raz na dobę. 

Przeprowadzony cykl eksperymentów 
wykazał również znaczenie tworzącej się 
błony biologicznej i jej oddziaływania na 
biomasę bakteryjną determinującą efekty 
biodegradacji substancji organicznej. 
Eksperymenty wykazały, że graniczna 
wartość gradientu, przy której rozpoczyna 
się zrywanie błony biologicznej mieści się 
w przedziale wartości 107<G<210. 

Powyższe spostrzeżenia i wnioski są 
pozytywnie weryfikowane w trakcie ba-
dań w pełnej skali technicznej w kanaliza-
cji grawitacyjnej, w których uzyskiwane 
efekty analizowane są w funkcji czasu 
spływu i gradientu mieszania. 

Przyszłościowym wydaje się być roz-
kład w sieci kanalizacyjnej związków 
refrakcyjnych przez dodatek wyselekcjo-
nowanych enzymów i mikro-organizmów. 
Rozkład tych związków w reaktorach 
osadu czynnego oczyszczalni ścieków jest 
z reguły niepełny ze względu na zbyt 
krótkie  czasy napowietrzania stosowane 
w praktyce. 
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ABSTRACT  
 

Managing landfill leachate is one of the most important problems with maintaining land-
fills. The aim of this study was to determine the influence on COD fraction of landfill 
leachate addition from 0,5% to 5% to raw wastewater. The results of this study show that 
soluble inert COD in wastewater and mixture wastewater with landfill leachate consti-
tuted the smallest percentage of total COD. Nonetheless this fraction (soluble inert 
COD) increased from 3% to 10% together with increasing addition of leachate. Particu-
late biodegradable COD (slowly biodegradable) constituted the largest percentage of 
total COD, average 59%, 52%, 64%, 52% and 49% for 0%, 0.5%, 1%, 3% and 5% land-
fill leachate addition respectively. Soluble biodegradable COD (readily biodegradable) 
remained at a similar level regardless of landfill leachate addition, and ranged between 
23% - 38%. These studies are the key issue for determination of maximum leachate 
addition to wastewater. 
 
Keywords: fractions COD, landfill leachate, wastewater, co-treatment  

 

1. Wprowadzenie 

Współcześnie ilość odpadów rośnie 
szybciej, niż ludność świata (Renou i in. 
2008). W związku z relatywnie niskimi 
kosztami, składowanie odpadów należy do 
szeroko stosowanych i akceptowanych na 
całym świecie rozwiązań. Składowiska, 
pomimo, iż umożliwiają kontrolowane  

 

gromadzenie odpadów i ich rozkład do 
materiału ustabilizowanego, stanowią 
również zagrożenie dla otaczającego śro-
dowiska, np. poprzez uwalnianie odorów, 
zanieczyszczeń mikrobiologicznych oraz 
generowanie odcieków i to nie tylko 
w czasie eksploatacji, ale także wiele lat 
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po ich zamknięciu i zrekultywowaniu 
(Kjeldesen i in. 2002). 

Zarówno jakość, jak i ilość powstają-
cych odcieków są związane między inny-
mi z położeniem geograficznym, morfolo-
gią składowanych odpadów, technologią 
ich składowania, wiekiem składowiska in. 
(Lema i in. 1988). 

Odcieki składowiskowe, ze względu 
na wysokie stężenia różnorodnych zanie-
czyszczeń organicznych i nieorgani-
cznych, które występują w postaci roz-
puszczonej lub zawiesinowej (Bilgili i in. 
2008), stanowią szczególne potencjalne 
zagrożenie dla wód powierzchniowych, 
podziemnych. Należy mieć na uwadze, iż 
wraz z wiekiem składowanych odpadów 
maleje w odciekach ilość substancji łatwo 
rozkładalnych, a zwiększa substancji trud-
no rozkładalnych oraz nierozkładalnych 
(Cossu i in. 2012; Klimiuk i Kulikowska 
2008).  

Zatem tzw. młode odcieki (z składo-
wisk młodych wiekiem) mogą być stosun-
kowo łatwo poddawane oczyszczaniu bio-
logicznemu, natomiast do oczyszczania 
odcieków z dojrzałych składowisk bar-
dziej odpowiednie są metody fizyko-
chemiczne lub układy hybrydowe wyko-
rzystujące obie metody (Surmacz-Górska, 
2001). Jednakże w zakładach utylizują-
cych odpady komunalne koncepcja zmia-
ny technologii oczyszczania generowa-
nych odcieków w zależności od wieku 
składowiska skutkowałaby znaczącym 
wzrostem kosztów inwestycyjnych i eks-
ploatacyjnych. 

W Polsce powstające odcieki (bez 
względu na wiek składowiska) są najczę-
ściej odprowadzane do miejskiej oczysz-
czalni ścieków - zwykle bez wcześnie-
jszego ich podczyszczenia (Barbusiński 
i in. 2010), co niesie za sobą konieczność 
kontroli ich wpływu na przebieg procesów 
biologicznych. Ponadto poddaje się pod 
wątpliwość celowość takiego postępowa-

nia, gdyż występujące w odciekach zwią-
zki reakcyjne zostają jedynie rozcieńczone 
w strumieniu ścieków i wraz z oczyszczo-
nymi ściekami są wprowadzane do od-
biornika (Surmacz-Górska 2001). 

Celem pracy jest analiza wpływu 
wzrastającego dodatku odcieków do 
oczyszczanych ścieków na wielkość po-
szczególnych frakcji ChZT w miesza-
ninie, w aspekcie ich oddziaływania na 
pracę oczyszczalni biologicznej.  

2. Materiały i metody 

Prace badawcze prowadzono w latach 
2009-2010 z wykorzystaniem laboratory-
jnego modelu biologicznej oczyszczalni 
ścieków typu A2/O do którego wprowa-
dzano rzeczywiste odcieki i ścieki komu-
nalne. 

2.1 Pochodzenie odcieków 

Odcieki pochodziły ze  składowiska 
odpadów komunalnych „Eko Dolina”, 
zlokalizowanego w Łężycach koło Gdyni. 
Składowisko, funkcjonuje od 2003 roku 
i obsługuje mieszkańców miast: Gdynia, 
Sopot, Rumia, Wejherowo, Kossakowo 
oraz gminy Wejherowo. Zakład zajmuje 
teren o powierzchni 53,9 ha. Pryzma B1, 
na której składowane były odpady w cza-
sie prowadzonych badań, zajmowała teren 
o powierzchni 8,06 ha. Eko Dolina każde-
go roku odbiera odpady wyprodukowane 
przez 400 000 mieszkańców. w roku 2009 
ilość przyjętych odpadów wyniosła 193 
986,00 Mg, a w 2010 roku 175 456,60 
Mg, w tym odpady zebrane w sposób 
selektywny odpowiednio: 3 786, 95 Mg 
oraz 4076,60 Mg. Szacunkowa ilość po-
wstających odcieków na eksploatowanej 
kwaterze w 2009 r. wynosiła: 31 730 m3, 
w 2010 r.: 26 075 m3. Powstające odcieki 
są podczyszczane metodą odwróconej 
osmozy i kierowane do Grupowej 
Oczyszczalni Ścieków „Dębogórze”. 
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2.2 Pochodzenie ścieków 

Ścieki surowe pochodziły z Miejskiej 
Oczyszczalni Ścieków „Wschód” w Gda-
ńsku, która przyjmuje ścieki z Gdańska, 
Sopotu, oraz gmin: Pruszcz Gdański, 
Kolbudy, Żukowo. Wielkość oczyszczalni 
odpowiada 675 424 mieszkańców równo-
ważnych. Średni przepływ ścieków wyno-
si 95 000 m3/d. Ścieki przemysłowe sta-
nowią około 5% wszystkich ścieków 
dopływających do oczyszczalni. Oczysz-
czalnia pracuje w technologii MUCT 
(Modified University of Cape Town Sys-
tem) z biologicznym usuwaniem fosforu. 

2.3 Metodyka badań  

Wykonano analizy wielkości poszcze-
gólnych frakcji ChZT w ściekach suro-
wych oraz  w mieszaninach ścieków su-
rowych z 0,5%, 1%, 3% i 5% dodatkiem 
odcieków składowiskowych przed ich 
oczyszczaniem w modelu przepływowym 
typu A2O (Fudala-Książek 2011). Frakcje 
ChZTR (ChZT rozpuszczone) i ChZTRNB 
(ChZT rozpuszczone nierozkładalne bio-
logicznie) oznaczono metodą strąceniowo-
filtracyjną (Mamais i in. 1993). W ście-
kach surowych i mieszaninach surowych 
ścieków i odcieków oznaczano: ChZT 
całkowite (ChZTOG), BZT20, a po prze-
prowadzonym procesie koagulacji i filtra-
cji - ChZT rozpuszczone (ChZTR).  

Natomiast w ściekach biologicznie 
oczyszczonych w układzie A2/O oznacza-
no: ChZT rozpuszczone nierozkładalne 
biologicznie (ChZTRNB). 

Pozostałe frakcje: ChZT rozpuszczone 
rozkładalne biologicznie (ChZTRRB), 
ChZT zawiesinowe rozkładalne biolo-
gicznie (wolno rozkładalne) (ChZTCRB), 
ChZT zawiesinowe nierozkładalne biolo-
gicznie (ChZTCNB) - wyznaczano przy wy-
korzystaniu przedstawionych poniżej 
wzorów przeliczeniowych zgodnie z zale-
ceniami ATV-A131 (Kayser, 2000). 
 

ChZTRRB = ChZTR - ChZTRNB (1) 
 

ChZTCRB = BZT20 - ChZTRRB  (2) 
 
ChZTCNB = ChZTOG – (ChZTRRB + ChZTCRB + 
ChZTRNB)      (3) 
 

Wartości ChZT oznaczano zgodnie 
Polską Normą, a BZT20 metodą respiro-
metryczną, z zastosowaniem OxiTop 
Control 110 (WTW). 

3. Wyniki 

Średnia wartość ChZTOG ścieków su-
rowych wynosiła 735 mg O2/dm3, w tym 
frakcja rozpuszczona (ChZTR) średnio 
stanowiła 26%, a zawiesinowa 74%. Frak-
cja zawiesinowa rozkładalna biologicznie 
– ChZTCRB była frakcją dominującą i sta-
nowiła średnio  59% całkowitego ChZTOG 
(średnio 431,28 mg O2/dm3) (Rysunek 2, 
Tabela 1). Frakcja rozpuszczona, nieroz-
kładalna biologicznie (ChZTRNB) stanowi-
ła najmniejszy udział procentowy, średnio 
3% (Rysunek 1) (od 19,32 do 26,90 mg 
O2/dm3 (Tabela 1)). w ściekach surowych 
generalnie przeważała frakcja rozkładalna 
biologicznie, występująca w zakresie od 
66% do 92% (w tym ChZTRRB od 14% do 
32%, a ChZTCRB od 42% do 80%). Nato-
miast frakcja nierozkładalna zawierała się 
w zakresie od 6% do 33% (w tym ChZ-
TRNB od 3% do 4%, a ChZTCNB od 3% do 
31%). 

W mieszaninie ścieków surowych 
z 0,5% dodatkiem odcieków, podobnie jak 
w ściekach surowych, dominowała frakcja 
ChZTCRB, a frakcja ChZTRNB stanowiła 
najmniejszy udział ChZTOG (wahała się 
w zakresie od 27,10 do 43,70 mg O2/dm3) 
(Tabela 1). Również zanotowano wysoki 
udział frakcji rozkładalnej biologicznie 
średnio 90% (Rysunek 2), w tym frakcja 
ChZTRRB od 32% do 54%, a frakcja 
ChZTCRB od 34% do 59%.  
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Tabela 1 Zestawienie poszczególnych frakcji ChZT rozpuszczonych i zawiesinowych w ściekach 
pochodzących z OŚ Gdańsk „Wschód” oraz w mieszaninie ścieków i odcieków z „Eko Doliny” 
w Łężycach.  

dodatek 
odcieków 

0% 0,5% 1% 3% 5% 
min÷max [mg O2/dm3 ÷ mg O2/dm3] 

śred./σ [mg O2/dm3/ -] 

ChZTRRB 
86,06-239,10 

237,30-
455,60 

168,67-
314,50 

167,64-
356,40 

172,15-
364,49 

166,72/ 
65,72 

298,68/ 
92,93 

232,12/ 
51,27 

245,80/ 
76,40 

250,43/ 
66,68 

 
ChZTRNB 

19,32/26,90 27,10-43,70 19,07-50,30 60,81-74,20 67,34-99,90 
23,27/2,78 34,12/6,76 37,10/11,30 67,60/5,86 83,22/13,01 

 
ChZTCRB 

308,50-
628,86 

282,40-
476,70 

358,30-
750,20 

280,20-
829,60 

309,90-
559,85 

431,28/ 
130,94 

400,92/ 
71,62 

558,05/ 
149,58 

444,87/ 
201,59 

424,17/ 
89,63 

 
ChZTRNB 

19,63-252,79 20,30-71,90 16,70-76,80 17,40-148,19 13,66-196,49 
114,65/ 
97,65 

48,68/ 
21,80 

35,74/ 
25,50 

74,04/ 
57,02 

108,55/ 
69,46 

 
 

Natomiast frakcja nierozkładalna bio-
logicznie stanowiła średnio 10%, w tym 
frakcja najmniej pożądana - rozpuszczona 
nierozkładalna biologicznie (ChZTRNB) od 
3% do 6%. 

Z kolei przy 1% dodatku odcieków do 
ścieków średnia wartość frakcji ChZTRB

 

wzrosła do 92% a frakcji nierozkładalnej 
biologicznie - ChZTNB zmalała do 8% 
(wartość średnia) (Rysunek 2). Zanotowa-
no również wzrost udziału procentowego 
frakcji ChZTCRB, do średnio 64% całkowi-
tego ChZTOG.. Frakcja najbardziej pożą-
dana w biologicznych metodach oczysz-
czania - rozpuszczona rozkładalna biolo-
gicznie - stanowiła średnio 28%, nato-
miast frakcja rozpuszczona nierozkładalna 
biologicznie – ChZTRNB  była na zbliżo-
nym poziomie jak w mieszaninie z 0,5% 
dodatkiem odcieków i stanowiła średnio 
4% i wahała się w zakresie od 19,07 do 
50,30 mg O2/dm3 (Tabela 1).  

Mieszanina z 3% dodatkiem odcieków 
ze ściekami zawierała średnio 82% ChZ-
TRB oraz średnio 18% ChZTNB (Rys. 2). 

Nadal dominującą frakcją ChZTRB była 
ChZTCRB, która obejmowała zakres od 
36% do 65% ChZTOG (średnio 52% - 
Rysunek 1). Frakcja rozpuszczona rozkła-
dalna biologicznie stanowiła średnio 29% 
(Rysunek 1), a jej stężenie wahało się 
w granicach od 167,64 mg O2/dm3 do 
356,40 mg O2/dm3. Natomiast frakcja 
rozpuszczona nierozkładalna biologicznie 
stanowiła od 6% do 10% całkowitego 
ChZTOG, przy średnim stężeniu 67,60 mg 
O2/dm3 (Tabela 1).  
Dopiero przy 5% dodatku odcieków do 
surowych ścieków nastąpił nieznaczny 
wzrost udziału procentowego frakcji nie-
rozkładalnej biologicznie (Rys. 2), 
w szczególności frakcji ChZTRNB. Frakcja 
ChZT rozpuszczona nierozkładalna biolo-
gicznie obejmowała zakres od 67,43 mg 
O2/dm3 do 99,90 mg O2/dm3, średnio 
stanowiła 10% ChZTOG (Rys.1). Nadal 
ChZTCRB była frakcją dominującą, pomi-
mo, iż jej udział procentowy nieznacznie 
obniżył się, w stosunku do mieszaniny  
0%, 0,5%, 1% i 3% dodatkiem odcieków. 
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Rys. 1. Średni udział procentowy frakcji ChZTRRB, ChZTRNB, ChZTCRB i ChZTCNB w ściekach 
surowych i mieszaninie ścieków z 0,5%, 1%, 3% i 5% dodatkiem odcieków. 

 
Rys. 2. Średni udział procentowy frakcji ChZTRB, ChZTNB, w ściekach surowych i mieszaninie 
ścieków z 0,5%, 1%, 3% i 5% dodatkiem odcieków. 

 

Stężenie frakcji ChZTRRB w mieszaninie 
ścieków z 5% dodatkiem odcieków wyno-
siło od 172,15 mg O2/dm3 do 364,49 mg 
O2/dm3, ze średnią procentową zawarto-
ścią w ChZTOG na poziomie 29% (Tabela 
1, Rysunek 1). 

4. Dyskusja  

W pracy podjęto próbę określenia 
wpływu dodatku odcieków składowisko-
wych do ścieków surowych na udział 
procentowy poszczególnych frakcji ChZT  
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w uzyskanej mieszaninie.  

Zgodnie z doniesieniami literatu-
rowymi, wraz z wydłużaniem czasu eks-
ploatacji składowiska odpadów w powsta-
jących odciekach składowiskowych male-
je stężenie frakcji rozkładalnych biolo-
gicznie (Cossu i in. 2012; Kulikowska 
Klimiuk 2008). Bilgili i in. (2008) okre-
ślił, iż w odciekach ze składowiska odpa-
dów ustabilizowanego w warunkach tle-
nowych ChZT nierozkładalne stanowiło 
60% ChZTOG, natomiast po stabilizacji 
beztlenowej tylko 50 %.  

W prezentowanej pracy wrastający 
udział procentowy odcieków spowodował 
nieznaczny wzrost frakcji ChZT niero-
zkładalnej biologicznie – ze średniej war-
tości 18% dla ścieków surowych do 22% 
dla mieszaniny ścieków z 5% dodatkiem 
odcieków (Rysunek 2). Należy jednak 
zwrócić uwagę, iż na wzrost frakcji 
ChZTNB w mieszaninie ścieków wraz ze 
zwiększającym się dodatkiem odcieków 
wpłynęła głównie frakcja ChZTRNB, która 
jest najmniej pożądaną frakcją w biolo-
gicznych procesach oczyszczania. Jej 
udział procentowy stanowił 3% dla ście-
ków surowych, a dla mieszaniny z 5% 
dodatkiem odcieków wynosił 10% (Rysu-
nek 1). 

Istotne jest natomiast, iż niezależnie od 
udziału procentowego odcieków udział 
frakcji rozpuszczonej, rozkładalnej biolo-
gicznie –ChZTRRB - najbardziej pożądanej 
w biologicznych procesach oczyszczania - 
utrzymywał się na zbliżonym poziomie 
(Rysunek 1). Jest to ważne, gdyż stężenie 
tej frakcji jest decydującym czynnikiem 
przy modelowaniu objętości bioreakto-
rów: beztlenowego i anoksycznego (Pasztor 
i in. 2009).  

Średnie stężenie frakcji zawiesinowej 
nierozkładalnej biologicznie (ChZTCNB), 
pomimo wzrastającego udziału odcieków 
w mieszaninie: 0,5%, 1%, 3% i 5%, 
utrzymywało się na zbliżonym poziomie, 

odpowiednio 6%, 4%, 10% i 12% i było 
niższe niż w ściekach surowych (średnio 
15%). Zapewne było to spowodowane 
usuwaniem części frakcji ChZTCNB w po-
staci zaadsorbowanej na kłaczkach osadu 
czynnego. Ponadto odcieki z „Eko Doli-
ny” charakteryzowały się niskim stęże-
niem zawiesiny ogólnej (średnio 56,13 
mg/dm3), dlatego miały niewielki wpływa 
na wielkość frakcji ChZT zawiesinowej 
(ChZTC). w związku z tym, iż wielkość 
frakcji ChZTCNB znacząco wpływa na 
ilość powstającego osadu wtórnego, po-
winna być uwzględniana przez projektan-
tów przy obliczeniach dotyczących od-
wodnienia, przeróbki i unieszkodliwiania 
osadu nadmiernego (Pasztor i in. 2009). 

Frakcja zawiesinowa rozkładalna bio-
logicznie – ChZTCRB (frakcja wolno roz-
kładalna), stanowiła największy udział 
procentowy zarówno w ściekach jak 
i mieszaninach ścieków i odcieków (Ry-
sunek 1). Frakcja ta zawiera wielko-
cząsteczkowe substancje organiczne, które 
podlegają hydrolizie w tzw. procesie tra-
wienia pozakomórkowego przy udziale 
zewnątrzkomórkowych enzymów hydroli-
tycznych (Tchobanoglous i in. 2003). 
Zazwyczaj frakcja ta charakteryzuje się 
najwyższym zapotrzebowaniem na tlen, 
a zatem znacząco wpływa na ilość dostar-
czanego tlenu do komór napowietrzania 
(Pasztor i in. 2009). Uzyskane średnie 
wartości udziału poszczególnych frakcji 
ChZT w ściekach surowych z OŚ Gdańsk 
„Wschód” i w mieszaninie ścieków wraz 
z 0,5%, 1%, 3% i 5% dodatkiem odcie-
ków były zbliżone do prezentowanych 
danych dla ścieków pochodzących 
z oczyszczalni w Sulechowie (gdzie uzy-
skano średnie wartości na poziomie: 
21,2% - ChZTRRB, 2,4% - ChZTRNB, 
51,3% ChZTCRB i 17,1% CHZTCNB (My-
szograj i Sadecka 2004)). Również Płu-
ciennik - Kropczuk (2009) w swoich ba-
daniach uzyskała zbliżone wyniki. Nato-
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miast  odmienne są wartości przedstawio-
ne w pracy Kappeler i Gujer (1992), 
ChZTRRB stanowiło średnio 14% całkowi-
tego ChZTOG, a ChZTRNB – 9,0%, ChZT-

CRB – 56%, a ChZTCNB – 9%. Rozbieżno-
ści te mogą wynikać z różnej klasyfikacji 
frakcji koloidalnej, która zaliczana jest do 
zawiesin lub do substancji rozpuszczo-
nych. Zaklasyfikowanie koloidów do 
frakcji rozpuszczonej powoduje zmnie-
jszenie udziału procentowego frakcji za-
wiesinowej, a zwiększenie frakcji roz-
puszczonej (Sadecka 2010).  

5. Wnioski 

W badanych ściekach surowych 
i w ich mieszaninach z odciekami domi-
nowała frakcja zawiesinowa rozkładalna 
biologicznie ChZTCRB w stosunku do 
ChZTOG. Frakcja rozpuszczona nierozkła-
dalna bio-logicznie w analizowanych 
próbkach zarówno ścieków jak i miesza-
ninach ścieków wraz ze wzrastającym 
dodatkiem odcieków w zakresie od 0,5% 
do 5% stanowiła najmniejszy udział pro-
centowy, jednak jej stężenie wrosło z 3% 
do 10%. Jednocześnie ogólna zawartość 
frakcji nierozkładalnej biologicznie zmie-
niała się w znacznie niższym zakresie od 
18% do 22%.  

Uzyskane wyniki wskazują, iż do 5% 
dodatek odcieków do ścieków surowych 
nie zmienia znacząco frakcji rozkładalnej 
biologicznie (ChZTCRB i ChZTRRB), a tym 
samym nie wpłynie negatywnie na prze-
bieg biologicznych procesów oczyszcza-
nia.  
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ABSTRACT 
 
The aim of this study was to evaluate the impact of the preparation of EM BIOTM to 
change the content of metals: iron, manganese, copper, zinc, nickel, cadmium and cobalt, 
the composting of sewage sludge in combination with other components. Experience 
with composting of sewage sludge was founded January 17, 2011 year in the green-
house. The main component of the material were composted sewage sludge from munic-
ipal sewage and sawdust from coniferous trees and wastepaper and preparation EM. 
BIOTM. The composted sludge content was determined: iron, manganese, copper, zinc, 
nickel, cadmium and cobalt.. By analyzing the successive terms of the richness of com-
posted sewage sludge has been gradual, over time, increase in their content of the fol-
lowing micronutrients: copper, zinc, nickel, cadmium and cobalt, which is explained by 
increase in the share of inorganic compounds in the total amount of test compounds in 
the compost. 
 
Keywords: sewage sludge, sawdust, paper cuttings, micronutrient, preparation of 
EM BIOTM 

 

1. Wprowadzenie 

W wielu oczyszczalniach występuje 
problem zagospodarowania osadów ście-
kowych, które stanowią kłopotliwy odpad 
w procesie oczyszczania ścieków. Oprócz 
deponowania osadów ściekowych na 
składowiskach i wysypiskach można pod-
dać je spalaniu po wcześniejszym wysu-
szeniu. Jednak za najbardziej perspe-
ktywiczne uważa się ich zagospodarowa- 

 

nie przyrodnicze i rolnicze, w roku 2010 
w ten sposób unieszkodliwione zostało 
318,9 tys. Mg suchej masy osadów komu-
nalnych (Rocznik Statystyczny 2011). 
Według założeń Krajowego Programu 
Gospodarki Odpadami do 2018 roku, 
głównymi kierunkami utylizacji osadów 
ściekowych będą ich termiczne prze-
kształcenia i kompostowanie (Monitor 
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Polski 2006, nr 90, poz. 946, Czekała i in. 
2010).  

Metoda ta posiada pewne ograni-
czenia, ponieważ w rolnictwie nie mogą 
być stosowane osady zawierające substan-
cje toksyczne, szkodliwe dla ludzi, zwie-
rząt, gleby. (Baran i in. 1993, Siuta 1998). 
Osad ściekowy bogaty jest w organiczne 
i nieorganiczne składniki roślin, może on 
pełnić rolę nawozu, ale całkowite stężenie 
metali ciężkich ogranicza jego użycie 
(Singh i Agrawal 2008, Zorpas i in. 2008). 
Metale ciężkie wprowadzone do gleby 
wraz z osadami ściekowymi mogą powo-
dować skażenie środowiska glebowego, 
wodnego oraz podlegają bioakumulacji 
głównie w warstwie próchnicznej, w któ-
rej to mogą zostać przekształcone w for-
my dostępne dla roślin (Spiak 1993, Kaba-
ta-Pendias i in. 1995). 

Kempa (1995) analizując cechy wła-
ściwości osadów ściekowych zauważa, że 
zawsze należy mieć na uwadze ostateczne 
ich zagospodarowanie, ponieważ osady 
z większości polskich oczyszczalni ście-
ków można wykorzystać w rolnictwie, 
leśnictwie i ogrodnictwie. Decydujące 
jednak są dwa czynniki, zawartość metali 
ciężkich w osadach oraz ich stan higie-
niczno-sanitarny.  

Aby poprawić jakość ścieków z Pu-
nktu widzenia mikrobiologicznego, należy 
zastosować metody przyczyniające się do 
wyginięcia organizmów patogennych 
takich jak bakterie, wirusy, drożdże, grzy-
by, cysty pierwotniaków czy jaja roba-
ków.  

Walia i Goyal (2010) zaobserwowali, 
że po upływie dziewięćdziesięciu dni 
inkubacji, obecność metali ciężkich chro-
mu, niklu i ołowiu w osadach ściekowych 
hamowała rozwój masy drobnoustrojów 
od 5,6 do 19,0%,  

Wykorzystanie składników nawozo-
wych z osadów ściekowych ma ogromne 
znaczenie w przypadku ochrony środowi-

ska, która stała się jednym z najpoważ-
niejszych problemów XXI wieku. Prze-
róbka biochemiczna w procesie kompo-
stowania należy do metod znajdujących 
coraz szersze zastosowanie w technice 
organicznego recyklingu odpadów. Jed-
nakże w metodzie tej ważne są kryteria 
dotyczące jakości odpadów oraz wymaga-
nia w zakresie zagospodarowania wytwo-
rzonego kompostu. Należy oczekiwać, że 
kompostowanie osadów ściekowych w na-
jbliższych latach będzie stanowić główną 
technologią ich przetwarzania mającą na 
celu: zniszczenie patogenów, wyprodu-
kowanie dobrej jakości nawozu organicz-
nego oraz nadanie nawozowi postaci prak-
tycznej i wygodnej w stosowaniu. Osady 
ściekowe można kompostować z dodat-
kiem różnych komponentów strukturo-
twórczych np. trocin czy makulatury, 
dodatkowo proces ten można wspomóc 
preparatami mikrobiologicznymi zawiera-
jącymi Efektywne Mikroorganizmy. 

Efektywne Mikroorganizmy to techno-
logia mikrobiologiczna, która wykorzystu-
je naturalne procesy biologiczne występu-
jące w środowisku bez używania GMO - 
Genetycznie Zmodyfikowanych Organi-
zmów (Rybicki 2004). Technologia Efek-
tywnych Mikro-organizmów została wy-
naleziona w 1982 roku przez japońskiego 
naukowca Teruo Higa z Rolniczego Uni-
wersytetu Ryukyus na Okinawie (Mau 
2003). Wykorzystane mikroorganizmy 
wspomagają, odtwarzają oraz są zdolne do 
ochrony różnych ekosystemów. Wspierają 
podstawowe procesy życiowe, takie jak: 
wytwarzanie humusu, kiełkowanie nasion, 
pobieranie pokarmu przez rośliny i zwie-
rzęta, rozkład materii organicznej. w skład 
preparatów EM wchodzi ponad 80 gatun-
ków występujących w środowisku natu-
ralnym są to bakterie fotosyntetyzujące, 
bakterie kwasu mlekowego, drożdże, 
grzyby i promieniowce. (www.emgre-
en.pl). Podstawowymi grupami mikro-
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organizmów wchodzących w skład prepa-
ratów z efektywnymi mikroorgani-zmami 
są: bakterie kwasu mlekowego, bakterie 
fotosyntetyzujące, drożdże, promieniow-
ce- Actinomycetes oraz grzyby fermenty-
zujące (Baranowski 2004), wszystkie te 
drobnoustroje występują w naturalnym 
środowisku na całym świecie. Efektywne 
mikroorganizmy przy wyborze podlegają 
selekcji i w żadnym wypadku nie są szko-
dliwe dla ludzi, zwierząt i roślin. 

Zawartość żelaza w polskich glebach 
waha się na poziomie od 8,0 do 18,0 g Fe 
w jednym kilogramie gleby (Kabata-
Pendias i Pendias 1999). Kompleksowe 
połączenia związków żelaza z substancją 
organiczną mają duże znaczenie w pro-
cesach glebotwórczych oraz wpływają na 
zachowanie się innych pierwiastków, 
w szczególności śladowych. Organiczne 
połączenia zwiększają mobilność żelaza, 
co ułatwia jego dostępność dla roślin, 
zawartość żelaza w osadach ściekowych 
jest zróżnicowana.  

Mangan jest niezbędnym dla życia ro-
ślin mikroskładnikiem pokarmowym bę-
dącym regulatorem i stymulatorem wzro-
stu i ma też duże znaczenie dla wszelkich 
procesów utleniająco-redukcyjnych. Za-
wartość manganu w glebie ulega dużym 
wahaniom i wynosi od 0,1 do 13,0 g Mn 
w jednym kilogramie gleby (Kabata-
Pendias i Pendias 1999). Średnia zawar-
tość manganu w osadach ściekowych z 
oczyszczalni komunalnych w Polsce na 
podstawie, przeprowadzonych w latach 
1993-1999 badań IUNG, jak podaje 
Maćkowiak (1999) była w granicach od 
277 do 435 mg Mn  kg-1 s.m. Interesujące 
jest to, że mangan i żelazo mogą działać 
jako antagoniści biochemiczni i mogą 
konkurować ze sobą w zakresie absorpcji 
z gleby i enzymów wiążących (Gud-
mundsdóttir i in 2006). 

Rolnicze użycie osadów ściekowych 
jest dopuszczalne, jeśli zawartość miedzi, 

cynku, niklu i kadmu nie przekroczy od-
powiednio 1000, 2500, 300 i 20 mg·kg-1 
s.m. osadu. Do rekultywacji na cele nie-
rolne wartości te są wyższe i wynoszą 
1200, 3500, 400 i 25 mg·kg-1 s.m. osadu 
(Dz.U. z 2010 nr 137 poz. 924).  

Zhu i in. (2011) podkreślają, że mobil-
ność metali ciężkich (Zn, Ni, Pb i Cu) 
w osadach ściekowych zależy nie tylko od 
całkowitej ich ilości, ale również od for-
my, w jakiej występują. Autorzy zazna-
czają, że mobilność cynku i niklu 
w warunkach niższego pH (pH 4) była 
wyższa niż w warunkach odczynu zasa-
dowego (pH 8). 

Miedź pełni ważne role w rozwoju ro-
ślin między innymi wchodzi w skład wie-
lu enzymów i białek oraz jako regulator 
procesów metabolicznych, a rośliny po-
bierają ten pierwiastek w formie jonów 
Cu2+. Zawartość miedzi w osadach ście-
kowych wg Siuty (2002) wynosi 0,3-1340 
mgkg-1 s. m, a wielkość średnia wynosi 
około 200 mg. Bień i Wystalska (2011) 
podają, że według Environmental Protec-
tion Agency zawa-rtość miedzi w osadach 
ściekowych z miejskich oczyszczalni jest 
w granicach od 85 do 10000mgCukg-1s.m. 

Ogólnie osady ściekowe charakte-
ryzują się większą zawartością cynku 
aniżeli miedzi (Shrivastava i Banerjee 
2004). Cynk to pierwiastek potrzebny do 
życia wzrostu roślin, ale jego nadmierna 
koncentracja stanowi poważne zagrożenie 
dla ich wzrostu. Cynk jest pierwiastkiem 
łatwo pobieranym przez rośliny zazwyczaj 
w formie Zn2+. Jest on składnikiem wielu 
enzymów, w których odpowiada za two-
rzenie wiązań chelatowych pomiędzy 
enzymem a substratem oraz bierze udział 
w przemianach węglowodanów, białek 
oraz fosforanów. (Kozłowska-Strawska 
2009). w osadach ściekowych zawartości 
cynku jest w przedziale 83-5124 Zn 
mgkg-1 s. m. jednak w zdecydowanej wię-
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kszości osadów cynk przyjmuje wartości 
1000 - 2000 mgkg-1 s. m. (Siuta 2002).  

Dopuszczalne rodzaje zanieczyszczeń 
występujących w nawozach organicznych 
i organiczno-mineralnych oraz środkach 
wspomagających uprawę roślin określa 
rozporządzenie Ministra Rolnictwa i Ro-
zwoju Wsi z dnia 18 czerwca 2008 r. (Dz. 
U. z 2008 Nr 119, poz.765). w rozpo-
rządzeniu tym dopuszczalne zawartości 
dla kadmu i niklu wynoszą odpowiednio: 
5 i 60 mg·kg-1 s.m.  

Ilość niklu w osadach ściekowych 
zawiera się w granicach 2,2 - 358 mgkg-1 
s.m., (Siuta 2002). Osad o podwyższonej 
zawartości niklu dotyczy jedynie miast 
o rozbudowanej infrastrukturze przemy-
słowej. Nikiel jest pierwiastkiem bardzo 
ruchliwym, dlatego uznany jest za bardzo 
toksyczny dla gleby jak i dla roślin, w któ-
rych następuje zjawisko bioakumulacji 
szczególnie w nasionach i ziarnach 
(Kabata-Pendias i Pendias 1999). 

Rozmieszczenie kadmu w glebach 
Polski związane jest z zawartością tego 
pierwiastka w skale macierzystej. Ilość 
kadmu w osadach ściekowych waha się 
w szerokich granicach. Problemem są 
oczyszczalnie ścieków w dużych miejsco-
wościach, na których zawartość tego 
pierwiastka w produkowanym osadzie jest 
wysoka. i Wystalska (2011) podają, że 
według Environmental Protection Agency 
zawartość kadmu w osadach ściekowych 
z miejskich oczyszczalni jest w zakresie 
od 3 do 3410 mgCd kg-1 s. m. 

Celem niniejszej pracy była ocena 
wpływu preparatu EM BIOTM na zmiany 
zawartości metali: żelaza, manganu, mie-
dzi, cynku, niklu, kadmu i kobaltu, pod-

czas kompostowania osadów ściekowych 
w połączeniu z innymi komponentami to 
jest trocinami z drzew iglastych lub maku-
laturą. 

2. Materiały i metody 

a) Warunki realizacji doświadczenia  
Doświadczenie z kompostowaniem 

osadów ściekowych założono 17 stycznia 
2011 roku w hali wegetacyjnej Wydziału 
Kształtowania Środowiska i Rolnictwa 
Zachodniopomorskiego Uniwersytetu Te-
chnologicznego w Szczecinie. Głównym 
składnikiem kompostowanego materiału 
były osady ściekowe z oczyszczalni ko-
munalnej. 

Doświadczenie dwuczynnikowe obe-
jmowało następujące czynniki doświa-
dczalne: 
I czynnik – rodzaj kompostowanego mate-
riału:  
1) osad ściekowy  
2) osad ściekowy + trociny z drzew 
iglastych 
3) osad ściekowy + ścinki makulatury 
białej 
II czynnik – dawka preparatu mikrobiolo-
gicznego – EM BIOTM  
1) 0 dm3 ·m-3 masy kompostowej 
2) 1 dm3 ·m-3masy kompostowej 
3) 2 dm3 ·m-3 masy kompostowej. 

Badania obejmowały dziewięć obiek-
tów (tab. 1). Objętość wazonów zastoso-
wanych w doświadczeniu wynosiła 
10dm3. Materiał strukturotwórczy, czyli 
trociny z drzew iglastych i ścinki makula-
tury białej stanowiły 30% objętości masy 
kompostowej. 
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Tabela 1. Numer obiektu i zastosowane komponenty 

Obiekt  Komponenty  

1 Osad ściekowy, kontrola  

2 Osad ściekowy+ EM BIO 1 dm3  

3 Osad ściekowy + EM BIO 2 dm3  

4 Osad ściekowy + trociny  

5 Osad ściekowy + trociny + EM-BIO 1 dm3  

6 Osad ściekowy + trociny + EM-BIO 2 dm3  

7 Osad ściekowy + makulatura  

8 Osad ściekowy + makulatura + EM-BIO 1 dm3  

9 Osad ściekowy + makulatura + EM-BIO 2 dm3  

Mieszaninę kompostową wymieszano 
mieszadłem mechanicznym firmy Dedra. 
Dawki preparatu EM BIOTM po przelicze-
niu na objętość wazonu zapali-kowano 
opryskiwaczem ręcznym marki Kwazar 
(www.kwazar.com.pl). Podczas kompo-
stowania, zawartość wazonów była Mie-
szana, co dwa tygodnie. w pomieszczeniu 
hali wegetacyjnej gdzie stały pojemniki 
z kompostowanymi materiałami średnia 
dobowa temperatura wynosiła 15 °C. 

Preparat EM BIOTM jest rozprowa-
dzany w Polsce od 2009 roku przez jedne-
go dystrybutora, czyli firmę Greenland 
spółka z o.o. z siedzibą w Trzciance 
k/Puław. Preparat EM BIOTM jest w pełni 
naturalnym produktem biotechnologicz-
nym prze-znaczonym do zastosowań ko-
munalnych. EM BIOTM w osadach ście-
kowych przyśpiesza proces mikrobiolo-
gicznego rozkładu substancji organicz-
nych blokując jednocześnie powstawanie 
odorów towarzyszących procesowi kom-
postowania. 

W polskich warunkach klimatycznych 
proces ten trwa od trzech do pięciu mie-
sięcy. Po procesie przetwarzania osad jest 
już ustabilizowany, a materia z zaapli-
kowanym EM BIOTM nie podlega proce-
som gnicia oraz nie emituje odorów. Przy 
prawidłowym zastosowaniu EM BIOTM 

istnieje możliwość rezygnacji z higie-
nizacji osadów wapnem. Dzięki zastoso-
waniu EM BIOTM uzyskujemy również: 
zmniejszenie objętości i masy osadów 
(www.em-green.pl). 

Próbki masy kompostowej przezna-
czone do analiz chemicznych zostały 
pobrane w następujących terminach: 17 
luty, 17 marzec, 18 kwiecień 2011 roku. 
Z każdego wazonu w podanych powyżej 
terminach laską Egnera pobrano po pięć 
próbek o łącznej wadze około 250g.  
W pobranych próbkach oznaczano: ogólną 
zawartość następujących metali: żelazo, 
mangan, miedź, cynk, nikiel, kadm i ko-
balt.  

b) Metodyka analiz chemicznych 

W celu oznaczenia ogólnej zawartość 
metali w kompoście próbki zostały zmine-
ralizowane w mieszaninie kwasów azoto-
wego(V) i chlorowego(VII), następnie 
wykonano pomiary przy użyciu spektro-
metru absorpcji atomowej SOLA-AR AA 
SERIES. Zawartość w kompostowanym 
osadzie: manganu, miedzi, cynku, niklu 
kadmu i kobaltu oznaczono według normy 
PN-ISO 11047:2001. Ilość żelaza ozna-
czono stosując się do normy PN-R- 
04021:1994. 

Do opracowania uzyskanych wyników 
wykorzystano analizę wariancji i wartości 
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półprzedziałów ufności wyliczonych przy 
zastosowaniu testu Tukey’a, przy pozio-
mie istotności α=0,05 stosując program 
FR-ANALWAR opracowany przez Prof. 
Franciszka Rudnickiego.  

3. Wyniki i Dyskusja 

a) Zmiany zawartości żelaza ogólnego 
w kompostowanym osadzie ściekowym 

Zawartość żelaza w osadach ścieko-
wych jest zróżnicowana. Krzywy in. 
(2002) oceniając wartość nawozową 
głównych składników pokarmowych 
w komunalnych osadach ściekowych 
prowadził badania na kompostach zawie-
rających średnio 1,1% żelaza. Osad ście-
kowy wykorzystany w doświadczeniu 
charakteryzował się zawartością żelaza 
ogólnego na poziomie 0,5% to jest poniżej 
dolnej granicy zasobności gleby (tab. 2). 
w drewnie sosnowym ilość żelaza jest 
w granicach od 20 do 85 mg w jednym 
kilogramie, czyli jest go znacznie mniej 
niż w osadzie (Krutul 1998). Połączenie 
kompostowanego osadu ściekowego z tro-
cinami spowodowało dalsze zmniejszanie 
się ilości żelaza ogólnego w badanym 
materiale. Natomiast dodanie do osadu 
ściekowego makulatury nie miało jedno-
znacznego wpływu na zmiany ilości pota-

su ogólnego w kompostowanym materiale 
(tab. 2). Dodanie, w obydwu dawkach, 
preparatu mikrobiologicznego EM BIOTM 
do kompostowanego osadu, nie spowo-
dowało, potwierdzonych obliczeniami sta-
tystycznymi, zmian zawartości żelaza 
ogólnego w badanym materiale (tab. 2). 
Na rysunku 1 wyraźnie uwidacznia się 
fakt, że najwyższą zasobnością odnośnie 
żelaza ogólnego charakteryzował się osad 
ściekowy kompostowany bez dodatko-
wych komponentów. 

 
b) Zmiany zawartości manganu  
ogólnego w kompostowanym osadzie 
ściekowym 

Kaniuczak i in. (2009) charakteryzując 
osady ściekowe pod względem przydatno-
ści do przyrodniczego wykorzystania 
podają, że średnia ilość manganu w osa-
dzie wynosiła 212 mg Mn kg-1 s.m.  

Symanowicz (2006) badając zmiany 
zawartości wybranych mikroskładników 
w czasie inkubacji mieszanin węgli bru-
natnych osadów ściekowych dyspono-
wała osadami ściekowymi o zawartości 
manganu w zakresie  
od 150,5 do 280,0 mg Mn kg-1 s.m.  

 

 
Rys. 1. Porównanie zmian zawartości żelaza ogólnego w wyniku dodania do osadu ściekowego 
trocin, makulatury i preparatu EM BIO, ilość żelaza w samym osadzie równa się 100% . 
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Tabela 2. Zmiany, w kolejnych terminach, zawartości żelaza ogólnego w kompostowanym osadzie 
ściekowym  

Czynnik I –  
rodzaj materiału 
 

Factor II 

I termin 
 

II termin 
 

III termin 
 

Średnia 
 

g Fe  kg-1 s. m - g Fe  kg-1 d. m. 

Osad  0 5,30 5,77 6,15 5,74 

Osad  1 5,72 5,70 5,94 5,78 

Osad  2 5,43 5,54 5,29 5,42 

Osad + trociny  0 4,42 4,90 3,91 4,41 

Osad + trociny  1 4,30 4,76 4,20 4,42 

Osad + trociny  2 4,54 4,98 4,10 4,54 

Osad + makulatura  0 5,41 5,35 5,96 5,58 

Osad + makulatura  1 5,36 5,06 5,20 5,21 

Osad + makulatura  2 5,51 5,60 5,79 5,63 

NIR0,05 – LSD0,05 

Czynnik I  0,209 0,254 0,590 n.l.** 

Czynnik II  r.n.* r.n. r.n. n.l. 

Interakcja IxII  r.n.* r.n. r.n. n.l. 

Interakcja IIxI  r.n. r.n. r.n n.l. 

r.n.* – różnica nieistotna ,n.l.** - nie liczono  
 

Osad ściekowy zastosowany w do-
świadczeniu charakteryzował się o połowę 
niższą zawartością manganu w porówna-
niu z powyższymi danymi i ilość ta nie 
przekraczała 100,0 mg Mn kg-1 s.m. (tab. 
3).  

W wyniku kompostowania samego 
osadu ściekowego jak i z dodanymi kom-
ponentami: trocinami, makulaturą , prepa-
ratem mikrobiologicznym EM BIOTM 
w obydwu dawkach nie uzyskano zmian 
zawartości manganu ogólnego w badanym 
materiale, co zostało potwierdzone obli-
czeniami statystycznymi (tab. 3). Pewnym 
wyjaśnieniem powyższych wyników jest 
informacja, że Cybulko (1967) przepro-
wadzając badania nad zawartością pier-
wiastków śladowych w drewnie sosny 
pospolitej zalicza do nich między innymi 
mangan. Krutul (1998) podaje, że  

w drewnie sosnowym ilość manganu jest 
w gra-nicach od 13,5 mg do 99,0 mg 
w jednym kilogramie, czyli jest go znacz-
nie mniej niż w osadzie ściekowym. 

c) Zawartość miedzi w kompostowanym 
osadzie ściekowym 

Za wiązanie metali ciężkich, do któ-
rych zalicza się miedź, w osadach ścieko-
wych jest odpowiedzialna materia nie-
organiczna oraz materia organiczna (Mer-
rington i in. 2003, Bernacka i Pawłowska 
2000). Materię nieorganiczną osadów 
stanowią: węglany, fosforany, siarczki, 
także w dużym stopniu niekrystaliczne 
tlenki i wodorotlenki Fe i Al oraz Mn 
(Merrington i in. 2003). Według Rozpo-
rządzenia Ministra Środowiska, w sprawie 
komunalnych osadów ściekowych osad 
z doświadczenia kwalifikuje się do użyt-
kowania rolniczego (Dz.U. z 2010 nr 137 



166 

 
poz. 924). Osad ściekowy badany w do-
świadczeniu charakteryzował się niską 
zawartością miedzi w granicach od 111 do 
183 mg Cu kg-1 s.m. (tab. 4). Czyżyk i in. 
(2001) w badaniach dotyczących wspól-
nego kompostowania osadów ściekowych 
i odpadów roślinnych” podaje, że ilość 
Miedzi w kompoście wynosiła 83 mg Cu 
kg-1 s.m. a po dodaniu biopreparatu „Hu-
mobak” obniżyła się do 76 mg Cu kg-1 
s.m.  

Połączenie kompostowanego osadu 
ściekowego z trocinami spowodowało 
zmniejszenie się ilości miedzi w materiale 
z doświadczenia. Podobną zależność prze-
dstawia Ignatowicz i in. (2011), w wyni-
kach badań dotyczących wpływu kompo-
stowania osadów ściekowych na zawar-
tość wybranych metali i ich frakcji osad 
ustabilizowany po prasie zawierał 21,1 
g·kg-1 s.m., a ustabilizowany z trocinami 
mniej, czyli 14,8 g·kg-1 s.m. 

Pewnym wyjaśnieniem tej zależności 
jest informacja, Krutul (1998), że w drew-
nie sosnowym ilość miedzi jest w grani-
cach od 2,4 mg do 10,5 ppm, czyli jest go 
znacznie mniej niż w osadzie ściekowym. 

W wyniku kompostowania samego 
osadu ściekowego jak i z dodanymi kom-
ponentami: makulaturą jak i preparatem 
mikrobiologicznym EM BIOTM w obydwu 
dawkach nie spowodowało, istotnych, 
zmian zawartości miedzi w badanym 
materiale (tab. 4). Należy podkreślić suk-
cesywne zwiększanie się zawartości mie-
dzi w kompostowanych osadach ścieko-
wych w kolejnych terminach było wyni-
kiem mineralizacji związków organicz-
nych w kompostowanym materiale, 
zmniejszeniem w nich zawartości pier-
wiastków wchodzących w skład związ-
ków organicznych. 

 

 
Tabela 3. Zmiany, zawartości manganu ogólnego w kompostowanym osadzie 

Czynnik I –  
rodzaj materiału 
 

Czynnik II 
 

I termin 
 

II termin 
 

III termin 
 

Średnia 
 

 g Mn  kg-1 s. m. - g Mn  kg-1 d. m. 

Osad  0 94,5 95,0 96,5 95,3 

Osad  1 94,9 94,7 96,1 95,2 

Osad  2 94,4 94,2 96,7 95,1 

Osad + trociny  0 90,0 90,6 97,4 92,7 

Osad + trociny  1 91,0 94,5 93,9 93,1 

Osad + trociny  2 93,2 92,4 94,2 93,3 

Osad + makulatura  0 98,9 94,6 97,4 97,0 

Osad + makulatura  1 99,0 97,6 98,6 98,4 

Osad + makulatura  2 99,2 92,3 97,9 96,5 

NIR0,05 – LSD0,05 

Czynnik I  6,15 r.n. r.n. n.l.** - 

Czynnik II  r.n.* r.n. r.n. n.l. 

Interakcja IxII  r.n.* r.n. - r.n. n.l. 

Interakcja IIxI  r.n. r.n. r.n. n.l. 
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Tabela. 4. Zmiany, w kolejnych terminach, zawartości miedzi w kompostowanym osadzie ścieko-
wym  

Czynnik I –  
rodzaj materiału 
 

Czynnik II 
 

I termin II termin III termin Średnia 

mg Cu  kg-1 s. m. - mg Cu  kg-1 d. m. 

Osad 0 136 165 167 156 

Osad 1 137 164 165 155 

Osad 2 129 155 162 149 

Osad + trociny 0 112 117 118 116 

Osad + trociny 1 111 120 122 118 

Osad + trociny 2 116 127 131 125 

Osad + makulatura 0 140 147 161 149 

Osad + makulatura 1 134 135 146 138 

Osad + makulatura 2 140 142 183 155 

NIR0,05 – LSD0,05 

Czynnik I 20,52 29,64 15,69 n.l.** 

Czynnik II r.n.* r.n. r.n. n.l. 

Interakcja IxII r.n.* r.n. r.n. n.l. 

Interakcja IIxI r.n. r.n. r.n. n.l. 

d) Zawartość cynku w kompostowanym 
osadzie ściekowym 

Osad ściekowy kompostowany w do-
świadczeniu charakteryzował się bardzo 
niską zawartością cynku w granicach od 
528 do 691 mg Zn kg-1 s.m. (tab. 5). We-
dług Rozporządzenia Ministra Środo-
wiska, w sprawie komunalnych osadów 
ściekowych osad ten bez zastrzeżeń kwali-
fikuje się do użytkowania rolniczego 
(Dz.U. z 2010 nr 137 poz. 924). W wyni-
ku kompostowania samego osadu ścieko-
wego jak i z dodanymi komponentami: 
trocinami, makulaturą jak i preparatem 
mikrobiologicznym EM BIOTM w obydwu 
dawkach nie spowodowało, potwierdzo-
nych obliczeniami statystycznymi, zmian 
zawartości cynku w badanym materiale 
(tab. 5). w drewnie sosnowym zawartość 
cynku kształtuje się na poziomie od 17,0  

 

do 60,5 mg cynku w jednym kilogramie 
(Krutul 1998). Należy podkreślić sukce-
sywne zwiększanie się zawartości cynku 
w kompostowanych osadach ściekowych 
w kolejnych terminach pobierania próbek.  

e) Zawartość niklu w kompostowanym 
osadzie ściekowym 

Bień i Wystalska (2011) podają, że 
według Environmental Protection Agency 
zawartość niklu w osadach ściekowych 
z miejskich oczyszczalni jest w bardzo 
szerokich granicach od 2 do 3520 mgNi 
kg-1 s. m. 

Osad ściekowy kompostowany w do-
świadczeniu charakteryzował się zawarto-
ścią niklu w granicach od 6,97 do 19,17 
mg Ni kg-1 s.m. (tab. 6).  

Siuta i in. (2007) podając komposto-
waniu osad z oczyszczania ścieków w Się-
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rpcu w połączeniu ze słomą zbożową 
otrzymali zawartość niklu w granicach od 
15,5 do 21,5 mg Ni kg-1 s. m. Krzywy in. 
(2002) oceniając wartość nawozową 
składników pokarmowych w komunal-
nych osadach ściekowych prowadził ba-
dania na kompostach zawierających śred-
nio 21,1 mg Ni  kg-1 s. m.. Osad ściekowy 
zastosowany w doświadczeniu charakte-
ryzował się zbliżoną zawartością niklu, 
jaka jest podawana w powyżej cytowa-
nych publikacjach. Ilość ta nie przekracza 
granicy 60 mg·kg-1 s.m, jaka jest dopusz-
czalna w nawozach organicznych i orga-
niczno-mineralnych oraz środkach wspo-
magających uprawę roślin określona 

w rozporządzenie Ministra Rolnictwa 
i Rozwoju Wsi z dnia 18 czerwca 2008 
roku (Dz. U. z 2008 Nr 119, poz.765). 
Również według Rozporządzenia Ministra 
Środowiska, w sprawie komunalnych 
osadów ściekowych osad ten kwalifikuje 
się bez zastrzeżeń do użytkowania rolni-
czego (Dz.U. z 2010 nr 137 poz. 924). 
Połączenie kompostowanego osadu ście-
kowego z trocinami spowodowało zmniej-
szenie się ilości niklu w badanym materia-
le.  

 
 
 

 
Tabela. 5. Zmiany, w kolejnych terminach, zawartości cynku w kompostowanym osadzie ścieko-
wym  

Czynnik I –  
rodzaj materiału 
 

Czynnik II 
 

I termin 
 

II termin 
 

III termin 
 

Średnia 
 

mg Zn  kg-1 s. m. - mg Zn  kg-1 d. m. 

Osad  0 572 691 622 628 

Osad  1 542 683 641 622 

Osad - 2 609 602 601 604 

Osad + trociny  0 564 606 640 603 

Osad + trociny  1 528 628 622 593 

Osad + trociny  2 559 685 672 639 

Osad + makulatura  0 563 673 634 623 

Osad + makulatura  1 534 683 656 624 

Osad + makulatura  2 559 657 647 621 

NIR0,05 – LSD0,05 

Czynnik I  r.n.* r.n. r.n. n.l.** 

Czynnik II  r.n.* r.n. r.n. n.l. 

Interakcja IxII  r.n.* r.n. r.n. n.l. 

Interakcja IIxI  r.n. r.n. r.n. n.l. 
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Tabela. 6. Zmiany, w kolejnych terminach, zawartości niklu w kompostowanym osadzie ścieko-
wym  

Czynnik I –  
rodzaj materiału 
 

Czynnik II 
 

I termin 
 

II termin 
 

III termin 
 

Średnia 
 

mg Ni  kg-1 s. m. - mg Ni  kg-1 d. m. 

Osad  0 9,48 15,49 16,92 13,96 

Osad  1 9,80 14,35 14,91 13,02 

Osad  2 9,97 13,81 16,77 13,52 

Osad + trociny  0 7,84 12,53 16,92 12,43 

Osad + trociny  1 7,25 11,26 14,29 10,93 

Osad + trociny  2 6,97 12,49 14,87 11,44 

Osad + makulatura  0 16,34 12,39 15,96 14,90 

Osad + makulatura  1 16,75 14,38 13,66 14,93 

Osad + makulatura  2 19,17 11,86 15,83 15,62 

NIR0,05 – LSD0,05 

Czynnik i  0,956 1,428 r.n. - i.d. n.l.** -  

Czynnik II  r.n.* r.n. r.n. n.l. 

Interakcja IxII  r.n.* r.n. r.n. n.l. 

Interakcja IIxI  r.n. r.n. r.n. n.l. 

Natomiast dodanie do osadu ścieko-
wego makulatury spowodowało istotne 
zwiększenie się ilości niklu w komposto-
wanym materiale, a wzrost ten był rzędu 
50% (tab. 6). Otrzymane wyniki są efek-
tem składu chemicznego dodawanych 
składników, ponieważ siarczan(VI) ni-
klu(II) jest jednym ze składników farb 
drukarskich, które występowały w kom-
postowanej makulaturze.  

Dodanie do kompostowanego osadu 
obydwu dawek preparatu mikrobie-
logicznego EM BIOTM nie spowodowało 
zmian zawartości niklu w badanym mate-
riale, (tab. 6). 

Analizując wpływ dodanych kompo-
nentów do kompostowanych osadów 
ściekowych na zmiany zawartości niklu 
jako 100% przyjęto wartość średnią z 
trzech terminów w samym osadzie. Na 
rysunku uwidacznia się fakt, że najwyższą 

zasobnością odnośnie niklu charakter-
ryzował się osad ściekowy kompostowany 
w połączeniu z makulaturą i wyższą daw-
ką preparatu mikrobiologicznego. w tym 
przypadku procesy mineralizacji związ-
ków organicznych zachodziły z najwięk-
szą intensywnością. 

Analogicznie jak w przypadku innych 
mikroskładników w kolejnych terminach 
odnotowano sukcesywne zwiększanie się 
zawartości niklu w kompostowanych 
osadach ściekowych (tab. 6).  

f) Zawartość kadmu w kompostowa-
nym osadzie ściekowym 

Średnia zawartość kadmu w osadach 
ściekowych z oczyszczalni komunalnych 
w Polsce na podstawie badań IUNG prze-
prowadzonych w latach 1993-1999 jak 
podaje Maćkowiak (1999) była w grani-
cach od 2,8 do 4,5 mg Cd  kg-1 s. m. Czy-
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żyk i in. (2001) w badaniach dotyczących 
wspólnego kompostowania osadów ście-
kowych i odpadów roślinnych podaje, że 
ilość kadmu w kompoście wynosiła 19 mg 
Cd kg-1 s.m. a po dodaniu biopreparatu 
„Humobak” obniżyła się do poziomu 15 
mg Cd kg-1 s.m.  

W pierwszym terminie kompost skła-
dający się tylko z osadu ściekowego oraz 
z osadu i trocin charakteryzował zawarto-
ścią kadmu w zakresie 4,38 - 4,88 mg 
Cdkg-1 s.m. Niestety ilość kadmu w kom-
poście po zakończeniu badań prze-
kroczyła wartość 5 mg Cdkg-1 s. m., co 

dyskwalifikuje go do użytkowania rolni-
czego, (Dz. U. z 2008 Nr 119, poz.765). 

W wyniku kompostowania samego 
osadu ściekowego jak i z dodanymi kom-
ponentami: trocinami, makulaturą i prepa-
ratem mikrobiologicznym EM BIOTM 
w obydwu dawkach nie spowodowało 
potwierdzonych obliczeniami statystycz-
nymi, zmian zawartości kadmu w bada-
nym materiale (tab. 7). Należy podkreślić 
sukcesywne zwiększanie się zawartości 
kadmu w kompostowanych osadach ście-
kowych w kolejnych terminach. 

 
Tabela. 7. Zmiany, w kolejnych terminach, zawartości kadmu w kompostowanym osadzie ścieko-
wym  

Czynnik I –  
rodzaj materiału 
 

Czynnik II 
 

I termin 
 

II termin 
 

III termin 
 

Średnia 
 

mg Cd  kg-1 s. m. - mg Cd  kg-1 d. m. 

Osad  0 4,68 5,28 5,61 5,19 

Osad  1 4,77 5,25 5,66 5,23 

Osad  2 4,88 5,01 5,64 5,18 

Osad + trociny  0 4,38 4,93 5,68 5,00 

Osad + trociny  1 4,48 5,12 5,91 5,17 

Osad + trociny  2 4,69 5,10 5,76 5,18 

Osad + makulatura 0 4,91 5,13 5,82 5,29 

Osad + makulatura  1 5,10 5,45 5,86 5,47 

Osad + makulatura  2 5,15 5,11 6,17 5,48 

NIR0,05 – LSD0,05 

Czynnik I  r.n.* r.n. r.n. n.l.** - 

Czynnik II  r.n.* r.n. r.n. n.l. 

Interakcja IxII  r.n.* r.n. r.n. n.l. 

Interakcja IIxI  r.n. r.n. - r.n. n.l. 
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Tabela. 8. Zmiany, w kolejnych terminach, zawartości kobaltu w kompostowanym osadzie ście-
kowym  

Czynnik I –  
rodzaj materiału 
 

Czynnik II 
 

I termin 
 

II termin 
 

III termin 
 

Średnia 
 

g K  kg-1 s. m. - g K  kg-1 d. m. 

Osad  0 2,31 2,44 3,03 2,59 

Osad  1 2,45 2,00 3,30 2,58 

Osad  2 2,30 2,82 3,23 2,78 

Osad + trociny  0 2,66 2,06 3,26 2,66 

Osad + trociny  1 2,15 2,57 3,20 2,64 

Osad + trociny  2 2,02 2,61 3,05 2,56 

Osad + makulatura  0 2,39 2,55 3,05 2,66 

Osad + makulatura  1 2,11 2,42 3,21 2,58 

Osad + makulatura  2 2,31 2,24 3,41 2,65 

NIR0,05 – LSD0,05 

Czynnik i  r.n.* r.n.  r.n.  n.l.** -  

Czynnik II  r.n.* r.n.  r.n.  n.l.  

Interakcja IxII  r.n.* r.n.  r.n.  n.l. 

Interakcja IIxI  r.n. r.n.  r.n.  n.l.  

r.n.* – różnica nieistotna, n.l.** - nie liczono  

 

 
Rys. 2. Porównanie zmian zawartości niklu w wyniku dodania do osadu ściekowego trocin, maku-
latury i preparatu EM BIO, ilość potasu w samym osadzie równa się 100% 
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g) Zawartość kobaltu w kompostowa-
nym osadzie ściekowym 

Osady ściekowe zastosowane w ba-
daniach Symanowicza i Kalembasa (2010) 
charakteryzowały się zawartością kobaltu 
od 3,77 do 5,07mg Cokg-1 s. m. Kompost 
z osadu ściekowego otrzymany w do-
świadczeniu charakteryzował zawartością 
kobaltu na poziomie 2,5 mg Cokg-1 s. m. 
(tab. 7). w wyniku kompostowania same-
go osadu ściekowego jak i z dodanymi 
komponentami: trocinami, makulaturą 
preparatem mikrobiologicznym EM 
BIOTM w obydwu dawkach nie uzyskano 
istotnych zmian zawartości kobaltu w ba-
danym materiale (tab. 7). Należy podkre-
ślić sukcesywne zwiększanie się zawarto-
ści kadmu w kompostowanych osadach 
ściekowych w kolejnych terminach badań. 

Wnioski 

1. Połączenie osadu ściekowego z tro-
cinami spowodowało zmniejszenie się 
zawartości żelaza, miedzi i niklu w ko-
mpostowanym materiale oraz nie mia-
ło wpływu na zmiany zawartości po-
zostałych mikroskładników, czyli: ma-
ngan, cynku, kadmu i kobaltu w mate-
riale z doświadczenia. 

2. Stosując się do danych zawartych 
w Rozporządzeniu Ministra Rolnictwa 
i Rozwoju Wsi, tylko zawartość kad-
mu w badanym kompoście, dyskwali-
fikuje go do użytkowania rolniczego.  

3. Dodanie do osadu ściekowego makula-
tury spowodowało istotne zwiększenie 
się ilości niklu w kompostowanym 
materiale, jednak nie miało wpływu na 
zmiany zawartości pozostałych mikro-
składników, czyli żelaza, manganu, 
miedzi, cynku, kadmu i kobaltu w ba-
danym kompoście. 

4. Wprowadzenie różnych dawek prepa-
ratu EM BIOTM do samego osadu ście- 

 

 
kowego jak i mieszanin komposto-
wych nie spowodowało statystycznie 
istotnych zmian w zawartości mikro-
składników w badanym materiale.  

5. Analizując w kolejnych terminach 
zasobność kompostowanych osadów 
ściekowych odnotowano sukcesywne, 
w miarę upływu czasu, zwiększanie się 
w nich zawartości następujących mi-
kroskładników: miedzi, cynku, niklu, 
kadmu i kobaltu, co należy tłumaczyć 
wzrostem udziału związków nieorga-
nicznych w ogólnej ilości związków 
w badanym kompoście. 
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ABSTRACT 
 
The research shows the possibility of using the high-calcium fly ash (HCFA) in normal 
and high-performance self-compacting concrete, both as an addition to concrete and as 
a cement constituent. The presence of fly ash can reduce the self-compacting properties 
of the mixture, especially if superplasticizer is used. This effect is lesser, if the ash is 
grinded or used as a cement constituent. At the same time, the presence of ash improves 
the stability (resistance to segregation) of self-compacting mixture. The compressive 
strength of concrete made of cements modified with HCFA and with an ash addition 
does not differ significantly from compressive strength reached by analogical concrete 
made of CEM I, if concrete strength class is similar. In the initial stage of curing, pres-
ence of high HCFA inhibits the development of compressive strength. The research 
confirms the possibility of using high-ash multi-component cements X (which contain 
HCFA) for new generation concrete.  
 
1. Wprowadzenie 

Dodatki mineralne odgrywają bardzo 
ważną rolę we współczesnej technologii 
betonu. Umożliwiają one bowiem popra-
wę właściwości betonu, zwłaszcza w 
aspekcie jego odporności na agresywne 
oddziaływanie środowiska oraz uzyskanie 
znaczących korzyści ekonomicznych. Ich 
stosowanie stanowi jednocześnie ważny 
element w realizacji strategii zrównowa-
żonego rozwoju pozwalając m.in. na efek-
tywnego zagospodarowania odpadów, 
zmniejszenie zużycia energii do produkcji 
cementu oraz zmniejszenia emisji CO2. 
Do betonu najczęściej stosuje się popioły 
lotne ze spalania węgla kamiennego, 
zmielony granulowany żużel wielkopie- 
cowy oraz gdy wymagane są bardzo du- 

 
że wytrzymałości, pył krzemionkowy; do 
betonów samozagęszczalnych stosuje się 
mączki kamienne (np. zmielony wapień, 
dolomit), które jednak uważane są za do-
datki obojętne. Dodatki mineralne są do-
bierane ze względu na wymagania wy-
trzymałościowe i trwałościowe betonu, ich 
obecność wpływa znacząco na właściwo-
ści reologiczne mieszanki. Podstawowe 
efekty stosowania dodatków mineralnych 
przedstawiono szeroko w licznych opraco-
waniach np. (Neville 2000, Giergiczny 
2006).  

Jako dodatek mineralny, bezpośrednio 
do betonu lub jako składnik główny ce-
mentu może być stosowany również po-
piół lotny wapienny (Giergiczny 2006, 
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Garbacik et al. 2010a). Popioły lotne wa-
pienne powstają w wyniku spalania węgla 
brunatnego w kotłach konwencjonalnych. 
Można je traktować jako charakteryzujące 
się aktywnością pucolanowo – hydrau-
liczną (Giergiczny 2006). Zawierają od 10 
do 40 % masy CaOreak, od 3 do 7% masy 
CaOw, do 7% masy niespalonego węgla 
oraz mają powierzchnię właściwą wg 
Blaine’a poniżej 2800 cm2/g (Garbacik et 
al. 2010b). Pomimo dużej dostępności – 
w Polsce powstaje około 4 mln Mg popio-
łów lotnych wapiennych - nie są one sto-
sowane w technologii betonu. Głównymi 
przyczynami takiej sytuacji są: duża 
zmienność składu i właściwości popiołu 
w czasie, duża wodożądność popiołu, 
duża zawartość CaOw i związków siarki 
oraz niewielkie doświadczenie i mała ilość 
prac naukowo-badawczych związanych z 
jego wykorzystaniem (Garbacik et al. 
2010a).  

Szereg badań wykazuje, że dodatek 
popiołu lotnego wapiennego powoduje 
wyraźne pogorszenie urabialności miesza-
nek, a ponadto obecność w nim większej 
ilości niespalonego węgla może obniżać 
efektywność działania domieszek upla-
styczniających i upłynniających (Yamei 
et al. 1997), (Grzeszczyk i Lipowski, 
2002), (Wei et al., 2003), (Tsimas i Mo-
utsatsou-Tsima, 2005), (Yazici, 2008), 
(Namagga i Atadero, 2009). Dodatkowe 
utrudnienie przy kształtowaniu urabialno-
ści mieszanek stanowi sygnalizowana 
wcześniej duża zmienność składu i wła-
ściwości po-piołu lotnego wapiennego. 
Kwestia kształtowania urabialności mie-
szanek stanowi jeden z głównych proble-
mów ograniczających możliwość szersze-
go wykorzystania popiołu lotnego wa-
piennego w technologii betonu. Jego roz-
wiązaniu poświęcono szereg badań wyko-
nanych w Projekcie Strukturalnym POIG 
„Innowacyjne spoiwa cementowe i betony 
z wykorzystaniem popiołu lotnego wa-

piennego” (Garbacik et al. 2010a). Bada-
nia te wykazują, że znaczące zmniejszenie 
negatywny wpływu popiołu lotnego wa-
piennego na urabialność można uzyskać 
poprzez jego uzdatnienie przez przemiał 
lub poprzez jego stosowanie jako składni-
ka cementu (Gołaszewski i Gie-rgiczny, 
2010, Gołaszewski et al., 2010, Gołaszew-
ski et al., 2011a, Gołaszewski et al., 
2011b). Szczególnie dobre rezultaty uzy-
skuje się stosując popiół lotny wapienny 
jako składnik cementów wieloskładniko-
wych (Gołaszewski i Gie-rgiczny, 2010, 
Gołaszewski et al., 2011b). 

Beton samozagęszczalny (ang. Self 
Compacting Concrete) jest to beton, któ-
rego mieszanka posiada takie właściwości 
reologiczne, dzięki którym jest ona zdolna 
do całkowitego i szczelnego wypełnienia 
grawitacyjnego formy lub deskowania 
o dowolnym kształcie, nawet w obecności 
gęstego zbrojenia, bez potrzeby stosowa-
nia mechanicznego zagęszczania i bez 
segregacji (De Schutter, 2008), (Szwa-
bowski, Gołaszewski, 2010a). Impulsem 
do opracowania betonów samozagęsz-
czalnych było dążenie do poprawy jakości 
betonu poprzez zminimalizowanie wpły-
wu czynnika ludzkiego na proces zagęsz-
czania, poprawy warunków pracy poprzez 
wyeliminowanie zagrożenia wibracją i ha-
łasem oraz zmniejszenia pracochłonności 
i energochłonności robót betonowych. 
Zalety i możliwe do uzyskania korzyści ze 
stosowania betonu samozagęszczalnego 
potwierdza znacząca liczba jego zastoso-
wań (De Schutter, 2008). 

Skład betonu samozagęszczalnego 
projektuje się przede wszystkim ze wzglę-
du na uzyskanie takiej urabialności mie-
szanki, która umożliwi jej swobodne pły-
nięcie pod ciężarem własnym oraz szybkie 
odpowietrzenie (De Schutter, 2008), 
(Szwabowski, Gołaszewski, 2010a). Mie-
szanka musi się przy tym także charakte-
ryzować odpornością na sedymentację 
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ziaren kruszywa w mieszance, jak i wy-
dzielanie się z niej zaczynu. Oczywiście 
równocześnie muszą być spełnione wy-
magania wytrzymałościowe i trwałościo-
we betonu. Traktowane są one jednak jako 
podrzędne w stosunku do warunku ura-
bialności, zwłaszcza w przypadku projek-
towania betonów niższych wytrzymałości.  

Konieczność spełnienia wymagań ura-
bialności determinuje skład mieszanki 
samozagęszczalnej (De Schutter, 2008), 
(Szwabowski, Gołaszewski, 2010a). Cha-
rakteryzuje się on małym stosunkiem w/c 
oraz dużą ilością dodatków mineralnych, 
co zapewnia odporność mieszanki na 
segregację i sedymentację. Wysoką płyn-
ność mieszanki uzyskuje się stosując 
w dużej ilości superplastyfikatory nowej 
generacji. Dodatki mineralne zwiększają 
ilość zaczynu bez potrzeby zwiększania 
ilości cementu ponad konieczne mini-
mum. Odpowiednio dobierając rodzaj, 
ilość dodatków mineralnych można rów-
nież kształtować właściwości techniczne 
betonu. Zwykle do mieszanek samoza-
gęszczalnych stosuje się mączki kamienne 
(np. zmielony wapień, dolomit), a więc 
dodatki o słabych właściwości wiążących. 
Gdy chce się uzyskać betony o wyższych 
klasach i lepszej odporności na oddziały-
wanie środowiska, stosuje się zmielony 
granulowany żużel wielkopiecowy, różne 
popioły lotne oraz rzadziej, pył krzemion-
kowy. 

Celem badań przedstawionych w ni-
niejszym referacie było zweryfikowanie 
możliwości uzyskania betonów samoza-
gęszczalnych w przypadku stosowania 
popiołu lotnego wapiennego jako dodatku 
do betonu lub jako dodatku do cementów, 
w tym uwłacza do cementów wieloskład-
nikowych. W badaniach zastosowano ró-
wnież obecnie nie ujęty w normach wyso-
kopopiołowy wieloskładnikowy cement 
tzw. cement X, składający się ze zmielo-
nego żużla oraz popiołu lotnego wapien-

nego. Cementy X, doskonale wpisujące 
się w strategię zrównoważonego rozwoju 
stanowią obecnie przedmiot intensywnych 
badań; w najbliższym czasie należy ocze-
kiwać ich wdrożenia do przemysłowego 
stosowania (Hardtl i Koc, 2012). 

2. Metodyka badań 

2.1. Plan badań 
W badaniach uwzględniono wpływ na-

stępujących czynników: 
 ilość popiołu lotnego wapiennego (10, 

20, 30% jako zamiennik części cemen-
tu masowo); 

 uzdatnienie popiołu lotnego wapiennego 
(popiół nieuzdatniony, popiół uzdat-
niony przez przemiał); 

 rodzaj cementu (CEM I, CEM II/B-W, 
CEM IV/B-W, CEM II/B-M (LL-W) 
w przypadku mieszek SCC; CEM I, 
CEM II/A-W, CEM II/B-M (V-W), 
CEM V/A (S-W) (cement X, ) w przy-
padku mieszanek BWW SCC), 

 ilość superplastyfikatora/klasa konsy-
stencji mieszanki samozagęszczalnej. 

Określano wpływu ww. czynników na 
właściwości reologiczne mieszanki samo-
zagęszczalnej oraz wytrzymałość betonu. 

Badania wykonano w 2 blokach: 
 badania wpływu popiołu lotnego wa-

piennego i rodzaju cementu na wła-
ściwości mieszanki samozagęszczalnej 
SCC; 

 badania wpływu popiołu lotnego wa-
piennego i rodzaju cementu na wła-
ściwości mieszanki samozagęszczalnej 
beton wysokowartościowego BWW 
SCC. 

2.2. Właściwości reologiczne mieszanki 
samozagęszczalnej i ich pomiar 

Podana wcześniej definicja betonu samo-
zagęszczalnego określa trzy zasadnicze 
wymagania względem właściwości reolo-
gicznych mieszanki: dużą płynność mie-
szanki, jej zdolność do przepływu przez  
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Tabela 1. Testy do badania właściwości reologicznych mieszanki samozagęszczalnej wg EN 206-9 
i ich korelacje z parametrami reologicznymi wg (De Schutter, 2008), (Szwabowski, Gołaszewski, 
2010). 

Test 
Mierzona cecha, jednost-

ka 
Klasy konsystencji  

Granica 
płynięcia 

Lepkość 
plastyczna 

Rozpływ 
mieszanki 

Rozpływ, mm 
SF1 - 500 ÷ 650 mm 
SF2 - 660 ÷ 750 mm 
SF3 - 760 ÷ 850 mm 

 - 

Czas rozpływu do średni-
cy 500 mm, s 

VS1 - < 2 s 
VS2 - > 2 s 

-  

V-funnel Czas wypływu, s 
VF1 - < 8 s 

VF2 - > 9 ÷ 25 s 
-  

L-box 

Czas wypływu potrzebny 
mieszance na osiągnięcie 
odległości 20 i 40 cm od 
otworu wypływowego, s 

3 - 6 s- - 

 
Stosunek tamowania - 

stosunek wysokości przy 
przeszkodzie z prętów i 

na końcu skrzynki, - 

PA1 - ≥ 0,80 dla 2 
prętów 

PA2 - ≥ 0,80 dla 3 
prętów 

- 

Tabela 2. Wymagane parametry reologiczne mieszanek samozagęszczalnych wg (De Schutter, 
2008), (Szwabowski, Gołaszewski, 2010). 

Średnica rozpływu (granica płynięcia) 
550 - 650 mm 660 - 750 mm 760 – 850 mm ponad 850 mm 

Elementy nie zbro-
jone lub słabo 
zbrojone, elementy 
pionowe (słupy, 
ściany) o dużej 
wysokości betono-
wane od góry, 
elementy poziome 
(płyty) o niewiel-
kich rozmiarach. 
Utrudnione wykoń-
czenie powierzchni 
elementu. 

Formowanie 
elementów po-
ziomych i piono-
wych o normal-
nym zbrojeniu i 
dowolnych wy-
miarach 

Formowanie ele-
mentów poziomych, 
gęsto zbrojonych, o 
złożonych kształ-
tach, pompowanie 
mieszanki od dołu. 
Nie zalecane do 
elementów piono-
wych o dużej wy-
sokości (duże parcie 
na deskowania). 
Stosowane kruszy-
wo nie większe od 
16 mm 

Jak w przypadku 
rozpływu 760 - 850 
mm w specjalnych  

przypadkach. Stoso-
wane kruszywo nie 

powinno być większe 
od 12 mm. Duże 

niebezpieczeństwo 
segregacji mieszanki. 

Czas rozpływu T500 (do średnicy 500 mm) (lepkość plastyczna) 
do 2 s ponad 2 s 
Czas wypływu mieszanki (V-funnel) (lepkość plastyczna) 
do 8 s ponad 9 s 
Elementy z gęstym i normalnym zbroje-
niem, konieczność wypoziomowania 
powierzchni  i dobre jej wykończenie. 
Niebezpieczeństwo segregacji oraz 
zwiększonego parcia na deskowania. 
Zalecane przy betonowaniu elementów 
poziomych i pionowych o umiarkowanej 
wysokości. 

Im większy czas rozpływu tym mniejsze 
parcie mieszanki na deskowania oraz większa 
jej odporność na segregację. Utrudnione 
dobre wykończenie powierzchni. Możliwe 
problemy z uzyskaniem ciągłej konstrukcji 
przy przerwach w betonowaniu. Zalecane 
przy betonowaniu wysokich elementów pio-
nowych. 
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Tablica 3. Wskaźnik wizualnej stabilności VSI oceny mieszanek samozagęszczalnych wg (ACI 
237 R-07; 2007. 

VSI Ocena mieszanki Kryteria 
0 Bardzo stabilna Brak oznak segregacji i wycieku zaczynu 
1 Stabilna Brak oznak segregacji, słaby wyciek zaczynu 

2 Niestabilna 
Niewielka segregacja, silny wyciek zaczynu, słaby wyciek 

zaprawy (otoczka do 10 mm) 

3 Bardzo niestabilna 
Wyraźna segregacja, stos kruszywa w centrum rozpływu, 
duży wyciek zaprawy (ponad 10 mm), silny wyciek za-

czynu 

 
zbrojenie oraz odporność na segregację  

składników podczas transportu oraz ukła-
dania. 

Duża płynność mieszanki warunkuje 
możliwość samoczynnego usunięcia 
z mieszanki powietrza przypadkowo 
schwytanego i uwięzionego w trakcie 
procesów jej wytwarzania i transportu. 
Właściwości reologiczne mieszanek sa-
mozagęszczalnych charakteryzuje się za 
pomocą parametrów modelu ciała Bin-
ghama - granicy płynięcia i lepkości pla-
stycznej. Ich wartość zależy głównie od 
właściwości składników i składu mie-
szanki, czasu, jaki upłynął od chwili zmie-
szania składników oraz temperatury.  
Z chwilą gdy naprężenia przekroczą gra-
nicę płynięcia nastąpi płynięcie mieszanki 
z prędkością proporcjonalną do lepkości 
plastycznej. Im mniejsza są granica pły-
nięcia i lepkość plastyczna, tym łatwiej 
mieszanka się rozpływa, szybciej się od-
powietrza, jednocześnie jednak jest bar-
dziej podatna na segregację. Projektując 
mieszankę samozagęszczalną zwykle dąży 
się do uzyskania możliwie małej jej grani-
cy płynięcia, jednocześnie tak optymalizu-
jąc lepkość plastyczną mieszanki, aby 
była ona jednocześnie na tyle duża by zap-
obiec segregacji i na tyle mała by umożli-
wić jej samoodpowietrzenie. Zagadnienia 
reologii mieszanek samozagęszczalnych 
omówiono szczegółowo w (De Schutter, 
2008), (Szwabowski, Gołaszewski,2010)  

 

 
Pomiar parametrów reologicznych mie-

szanek samozagęszczalnych najlepiej wy-
konywać za pomocą reometrów (De 
Schutter, 2008), (Szwabowski, Gołaszew-
ski, 2010a). Są one jednak stosunkowo  
drogie, wymagają wysoko wykwalifiko-
wanej obsługi a ponadto zwykle mogą być 
stosowane tylko w warunkach laborato-
ryjnych. W praktyce technologicznej sto-
suje się więc specjalne testy, symulujące 
szczególne warunki występujące przy 
układaniu mieszanki samozagęszczalnej. 
Wg normy EN 206-9 zaleca stosowanie 
następujących testów: rozpływu mieszanki 
(EN 12350-8), J-ring (EN 12350-12), V-
funnel (EN 12350-9) oraz L-box (EN 
12350-10). Szczegółowo testy te omówio-
no w m. in. w (De Schutter, 2008), 
(Szwabowski, Gołaszewski, 2010a). Po-
zwalają one na określenie zdolności do 
płynięcia mieszanki, lepkości mieszanki 
oraz zdolności mieszanki do przepływu 
pomiędzy zbrojeniem. Korelacje zastoso-
wanych w badaniach testów z parametra-
mi reologicznymi oraz klasy konsystencji 
dla mieszanek samozagęszczalnych poda-
no w tabl. 1. Zalecane parametry reolo-
giczne mieszanek przy wykonywaniu 
różnych elementów konstrukcyjnych 
przedstawiono w tabeli 2. 

Wg normy EN 206-9 podstawą określe-
nia odporności mieszanki na segregację 
jest test przesiewu (EN 12350-11). Nato-
miast wg (ACI 237 R-07; 2007) do oceny 
stopnia segregacji mieszanki zaleca się 
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stosowanie wskaźnika VSI (Visual Stabi-
lity Index). Wyróżnia się cztery klasy 
stabilności określające odporność mie-
szanki na segregację i wyciek zaczynu 
z mieszanki (tabl. 3), oceniane na podsta-
wie wzrokowej oceny wyglądu mieszanki 
po badaniu jej konsystencji testem roz-
pływu. Stabilność mieszanek samozagęsz-
czalnych w badaniach oceniano za pomo-
cą wskaźnika VSI. 

2.3. Materiały i składy mieszanek 

Mieszanki samozagęszczalne zaprojekto-
wano metodą KPB szczegółowo opisaną 
w (Szwabowski, Gołaszewski, 2010b). 
Różne klasy samozagęszczalności uzy-
skiwano zmieniając ilość superplastyfika-
tora, nie zmieniając przy tym proporcji 
pozostałych składników. Składy badanych 
mieszanek samozagęszczalnych przedsta-
wiono w tabl. 4., nie odbiegają one od 
typowych składów mieszanek samoza-
gęszczalnych (Szwabowski, Gołaszewski, 
2010a) Właściwości popiołu lotnego wa-

piennego oraz cementów zastawiono od-
powiednio w tabl. 5 i 6. Właściwości pyłu 
krzemionkowego przedstawiono w tabl. 7, 
a superplastyfikatora i stabilizatora w tabl. 
8. Do mieszanek samozagęszczalnych 
zwykłych (SCC) stosowano kruszywo 
otoczakowe 2 – 8 mm, a do mieszanek 
samozagęszczalnych betonów wysoko-
wartościowych (SCC BWW) kruszywo 
łamane bazaltowe 2 – 8 mm. 

2.4. Procedura przygotowania miesza-
nia i wykonania badania 

Procedurę przygotowania mieszanek 
samozagęszczalnych przedstawiono na 
rys. 1. Badania właściwości reologicznych 
mieszanek wykonywano za pomocą testu 
rozpływu mieszanki (EN 12350-8), testu 
V-funnel (EN 12350-9) oraz testu L-box 
(EN 12350-10) po 5 i 60 min od zakoń-
czenia mieszania. Zawartość powietrza 
w mieszance określano metodą ciśnienio-
wą wg PN-EN 12350-7. Stabilność mie-
szanki oceniano za pomocą testu VSI.  

 
Rys. 1. Procedura mieszania składników mieszanek betonowych K – kruszywo, C – cement, W – 
H2O, PL popiół lotny wapienny i/lub pył krzemionkowy, SP– Superplastyfikator, ST – stabilizator. 

Tabela 4. Składy mieszanek samozagęszczalnych zastosowanych w poszczególnych blokach 
badań. 

Składnik 
Mieszanka betonowa 

SCC BWW SCC 
kg/m3 

Cement 490,0  490,0  
Piasek 0-2 mm 800,0  756,0  
Kruszywo otoczakowe 2-8 mm 800,0  -  
Kruszywo bazaltowe  2-8 mm - - 944,4  
Pył krzemionkowy - - 49,0  
Popiół lotny wapienny (10-20-30% m.c.) 49-98-147 - 49-98-147 - 
Superplastyfikator PC (% m.c.) 3,3% 1,5 2,5 3,5 3,5% 1,5 2,5 3,5 
Stabilizator (% m.c.) 0,4  0,4  
Punkt piaskowy (%) 50,0  45,8  
W/(C+PLW+CSF) 0,41  0,38  
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Tabela 5. Skład i właściwości fizyczne popiołu lotnego wapiennego. 

Składnik PLW nieuzdatniony 
PLW uzdatniony przez 

przemiał 

SiO2 40,17 
Al2O3 24,02 
Fe2O3 5,93 
CaO 22,37 
MgO 1,27 
SO3 3,07 
Na2O 0,15 
K2O 0,2 
CaOw 1,46 
Gęstość, g/cm3 2,64 2,71 
Miałkość - pozostałość na sicie 45µm, % 55,6 20 
Powierzchnia właściwa wg Blaine'a, 
cm2/g 1900 4060 
Masa objętościowa, kg/m3 1060 - 

 

Tablica 7. Właściwości pyłu krzemionkowego. 

Skład chemiczny,% Pow. 
właściwa, 

m2/kg SiO2 Al2O3 Fe2O3 CaO MgO SO3 Na2O K2O LOI 

92,8 0,60 0,30 0,70 1,32 0,76 0,30 0,50 1,90 18 000 

 

Tablica 8. Właściwości domieszek. 

Domieszka Składnik bazowy Gęstość Koncentracja 

Superplastyfikator eter polikarboksylowy 1,07 20% 

Stabilizator 
kopolimer syntetycz-

ny 
1,01 - 

 

 

Rys. 2. Wpływ ilości popiołu lotnego wapiennego i jego stopnia przemiału na średnicę rozpływu 
Dmax i czas rozpływu T500 mieszanek SCC (ilość superplastyfikatora 3,5%). 
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Tabela 6. Właściwości cementów. 

Cecha 

Cement 

CEM 
I 

CEM 
II/A-

W 

CEM 
II/B-
W 

CEM 
IV/B-

W 

CEM 
II/A-M 
(V-W) 

CEM 
II/B- 

M (LL-
W) 

„CEM 
V/A- 

(S-W)” 

Składnik, 
% masy 

Klinkier  94,5 81,1 67,7 49,2 80,5 64,7 - 
Cement       50 
Popiół W - 14,3 29 49,2 7,1 15,3 25 
Popiół V - - - - 7,1 - - 
Wapień 
LL 

- 
- - - - 15,3 - 

Żużel S       25 
Gips 5,5       
LOI 1,92 2,28 2,4 2,76 1,88 8,58 2,97 

SiO2 20,35 
24,3

7 28,01 32,12 23,97 21,12 30,34 
Al2O3 4,48 6,9 9,36 12,35 7,23 6,15 9,4 
Fe2O3 2,06 2,46 2,86 3,31 2,76 2,17 2,73 

CaO 66,56 
58,2

7 51,35 42,93 58,6 56,2 47,96 
MgO 0,93 0,98 1,07 1,17 1,15 0,92 2,26 
K2O 0,54 0,53 0,47 0,38 0,4 0,44 0,59 
Na2O 0,24 0,26 0,26 0,23 0,29 0,22 0,21 
SO3 2,82 3,10 2,90 3,28 3,16 3,12 3,76 

Powierzchnia, cm2/g 
3830 4180 4120 4140 4240 4450 4200 

Gęstość, g/cm3 
3,10 3,04 2,98 2,88 3,02 2,97 2,91 

Czas 
wiązania, 
min 

początek 152 136 186 276 143 174 241 

koniec 252 211 296 406 238 254 386 

Wytrzy-
małość na 
ściskanie, 
MPa 

2 d 27,5 25,7 18,7 11,6 28,8 22,1 11,0 
7 d 48,7 43,9 33,4 22,3 45,8 36,0 26,4 

28 d 
56,3 58,7 51,1 37,7 59,2 49,2 

45,3 

Wytrzy-
małość na 
zginanie, 
MPa 

2 d 5,5 4,5 3,7 2,6 5,1 4,1 2,6 
7 d 7,2 7,5 6,3 4,1 7,0 6,0 5,2 

28 d 
7,6 8,0 7,2 6,6 7,9 7,3 

7,9 

Wodożądność, %  26,5 27,8 31,2 34,8 28,0 28,2 30,5 

Rozpływ zaczynu, cm 18,0 16,4 14,9 12,9 17,0 16,0 
15,6 

Stałość objętości, mm 0 1 1 0 0 0 
0 

 
 



183 

Pomiędzy pomiarami mieszankę prze-
chowywano w mieszalniku pod przykry-
ciem. Badania wykonano w temperaturze 
20oC. Próbki do badania wytrzymałości na 
ściskanie formowano po 60 min. Badanie 
wytrzymałości na ściskanie wykonywano 
wg PN-EN 12350-1. 

3. Wyniki badań i ich dyskusja 

Wyniki badań wpływu ilości i uzdat-
nienia popiołu lotnego wapiennego na 
właściwości mieszanki samozagęszczalnej 
betonu zwykłego i wysokowartościowego 
przedstawiono odpowiednio w tabl. 9 i 10 
oraz na rys. 2 i 3.  

Na ich podstawie można stwierdzić, że 
popiół lotny wapienny zmniejsza rozpływ 
mieszanki (test rozpływu), wydłuża czas 
jej rozpływu (test rozpływu), wypływu 
(test V-funnel) i przepływu (test L-box) 
oraz zmniejsza zdolność mieszanki do 
przepływu (test L-box). W efekcie ura-
bialność (samozagęszczalność) mieszanki 
ulega pogorszeniu, tym bardziej, im wię-
cej popiołu zostało dodane. Popiół lotny 
wapienny przyczynia się również do przy-
spieszenia utraty urabialności mieszanki 
w czasie. Należy jednocześnie podkreślić, 
że pomimo pogorszenia urabialności, 
wszystkie badane mieszanki z dodatkiem 
popiołu pozostają samozagęszczalne na-
wet po 60 min od zakończenia mieszania. 
Wyniki badań potwierdzają, że negatywny 
wpływ popiołu lotnego wapiennego na 
urabialność jest mniejszy, jeśli został on 
uzdatniony przez przemiał. W obecności 
dużej ilości superplastyfikatora wpływ 
uzdatnienia nie jest jednak tak silny, jak 
w przypadku mieszanek bez lub z małym 
jego dodatkiem (Gołaszewski et. al., 
2010), (Gołaszewski et. al., 2011a)). Jed-
nocześnie zwiększona w wyniku dodania 
popiołu lepkość mieszanki (dłuższy czas 
rozpływu, wypływu i przepływu) sprzyja 
uzyskaniu mieszanki stabilnej, bez oznak 
segregacji. 

W badaniach uzyskano wytrzymałości 
od 57 do 67 MPa dla betonów projekto-
wanych jako zwykłe i od 70 do 80 MPa 
dla betonów projektowanych jako wyso-
kowartościowe. W obecności popiołu 
lotnego wapiennego można więc bez 
istotnych problemów uzyskać beton sa-
mozagęszczalny o wytrzymałości przekra-
czającej 60 MPa (wartość graniczną dla 
betonów BWW). 

Obecność popiołu lotnego wapiennego 
nie wpływa bezpośrednio na ilość powie-
trza w mieszance samozagęszczalnej. 
Jednak zmniejszeniu płynności mieszanki 
(zmniejszenie średnicy rozpływu i/lub 
wydłużenie czasu rozpływu) powoduje 
mniejszą zdolność mieszanki do samo-
czynnego odpowietrzenia. Tak więc po-
piół lotny wapienny przyczyniając się do 
pogorszenia samozagęszczalności mie-
szanki (zwłaszcza w aspekcie jej zmian 
w czasie) pośrednio przyczynia się do 
zwiększenia ilości powietrza w mieszance. 

Dodatek popiołu lotnego zmniejsza 
wytrzymałość betonu na ściskanie po 2 i 7 
dniach dojrzewania, tym bardziej im wię-
cej popiołu wprowadzono. Wpływ ten 
zanika po 28 dniach dojrzewania. Wy-
trzymałość betonów z popiołem nieuzdat-
nionym jest zbliżona do betonów bez jego 
dodatku, a z popiołem uzdatnionym przez 
przemiał nawet większa. Wraz ze wzro-
stem ilości popiołu w betonie samoza-
gęszczalnym zmniejsza się wytrzymałość 
betonu. Efekt ten nie jest obserwowany w 
betonach zagęszczanych w sposób trady-
cyjny. Jest on najprawdopodobniej wyni-
kiem gorszej samozagęszczalności mie-
szanek (zwiększeniem się ilości powietrza 
w mieszance) z większym dodatkiem po-
piołu, co skutkuje większą porowatością, 
wytrzymałością stwardniałego betonu. 

Wyniki badań wpływu cementów 
z popiołem lotnym wapiennym – CEM 
II/B-W, CEM IV/B-W oraz CEM II/B-M 
(LL,W) - na właściwości samozagęszczal-
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nych mieszanek betonu zwykłego (SCC) 
przedstawiono w tabl. 11 i 12 oraz na 

rysunku 4. 
 

Tabela 9. Właściwości mieszanki samozagęszczalnej i betonu (SCC) z dodatkiem popiołu lotnego 
wapiennego. 

Cecha CEM I 
PLW nieuzdatniony PLW uzdatniony 

10% 20% 30% 10% 20% 30% 
Właściwości mieszanki betonowej po 10 min 

Rozpływ 
Dmax, cm 

79 74 71 70 76 74 72 

Rozpływ 
T500, s 

1,0 1,4 2,2 2,5 1,4 1,7 1,9 

L-box, - 1 0,97 0,95 0,91 0,99 0,96 0,97 
L-box, s 0,1 0,5 1,2 1,3 0,5 0,8 1,0 
V-funnel, s 2,9 4,2 6,2 6,6 3,9 4,9 5,5 
Ilość powie-
trza, % 

1,1 1,4 1,6 1,7 1,5 1,2 1,2 

Właściwości mieszanki betonowej po 10 min 
Rozpływ 
Dmax, cm 

73 67 65 61 69 67 65 

Rozpływ 
T500, s 

1,7 1,9 2,5 3,1 1,6 2 2,3 

L-box, - 0,98 0,92 0,90 0,89 0,91 0,90 0,89 
L-box, s 0,8 0,9 1,4 1,8 0,6 1,0 1,1 

V-funnel, s 4,9 5,4 7,0 8,1 4,3 5,5 6,0 
Ilość powie-

trza, % 
1,9 2,4 2,2 2,3 1,9 2,0 1,8 

Wytrzymałość na ściskanie, MPa 
2 dni 35,4 28,1 27,3 22,8 33,8 30,2 24,8 
7 dni 56,7 53,2 48,9 46,6 54,7 52,4 44,4 

28 dni 64,3 65,4 60,2 57,1 67,2 63,5 61,6 

 
Rys. 3. Wpływ ilości popiołu lotnego wapiennego i jego stopnia przemiału na średnicę rozpływu 
Dmax i czas rozpływu T500 mieszanek BWW SCC (ilość superplastyfikatora 3,5%). 
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Tabela 10. Właściwości mieszanki samozagęszczalnej i betonu wysokowartościowego (BWW 
SCC) z dodatkiem popiołu lotnego wapiennego. 

Cecha CEM I 
PLW nieuzdatniony PLW uzdatniony 

10% 20% 30% 10% 20% 30% 
Właściwości mieszanki betonowej po 10 min 

Rozpływ 
Dmax, cm 

73 73 71 69 72 71 70 

Rozpływ T500, 
s 

1,1 1,6 2,2 2,6 1,5 1,7 1,9 

L-box, - 0,95 0,95 0,92 0,89 0,94 0,91 0,91 
L-box, s 0,4 0,6 1,0 1,2 0,6 0,7 0,8 
V-funnel, s 3,3 4,2 5,8 7 4,4 4,9 5,5 
Stabilność VSI 0 VSI 0 VSI 0 VSI 0 VSI 0 VSI 0 VSI 0 
Ilość powie-
trza, % 

2,1 1,8 2,1 2,5 1,5 1,7 1,9 

Właściwości mieszanki betonowej po 60 min 
Rozpływ 
Dmax, cm 

68 64 62 61 65 64 63 

Rozpływ T500, 
s 

2,1 2,2 2,5 3,3 2,0 2,2 3,7 

L-box, - 0,90 0,87 0,86 0,83 0,85 0,85 0,82 
L-box, s 0,8 1,0 1,1 1,6 0,8 1,0 1,7 
V-funnel, s 5,4 6,3 6,8 9,3 5,5 6,3 10 
Stabilność VSI 0 VSI 0 VSI 0 VSI 0 VSI 0 VSI 0 VSI 0 
Ilość powie-
trza, % 

1,8 2,3 2,6 2,8 2,1 2,2 3,0 

Wytrzymałość na ściskanie, MPa 
2 dni 38,4 31,3 30,7 28,1 32,3 30,4 29,56 
7 dni 60,2 58,1 56,0 53,4 60,6 57,1 55,4 
28 dni 75,6 77,4 74,6 71,2 80,8 76,1 73,9 

 

 
Rys. 4. Wpływ rodzaju cementu i dodatku superplastyfikatora na średnicę rozpływu Dmax i czas 
rozpływu T500 mieszanek SCC. 
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Tabela 11. Właściwości mieszanki samozagęszczalnej i betonu (SCC) z cementu CEM I i z ce-
mentu wieloskładnikowego CEM II/B-M (LL-W). 

Cecha 
CEM I CEM I CEM I 

CEM II/ 
B-M 

(LL-W) 

CEM II/ 
B-M 

(LL-W) 

CEM II/ 
B-M 

(LL-W) 

SP 1,5%  SP 2,5% SP 3,5% SP 1,5%  SP 2,5% SP 3,5% 

Właściwości mieszanki betonowej po 10 min 

Rozpływ 
Dmax, cm 

67,5 77 78,5 63 66,5 72,5 

Rozpływ 
T500, s 

1,7 1,5 1,3 1,5 2,1 1,6 

L-box, - 0,84 0,94 1,00 0,85 0,86 0,90 

L-box, s 0,9 0,6 0,6 0,7 1,0 1,1 

V-funnel, s 4,3 4,2 3,9 4,3 6,8 4,6 

Stabilność VSI 0 VSI 1 VSI 1 VSI 0 VSI 0 VSI 0 

Ilość powie-
trza,% 

1,7 1,1 1,2 1,9 1,6 1,3 

Właściwości mieszanki betonowej po 60 min 

Rozpływ 
Dmax, cm 

60 80 79 61,5 67,5 69,5 

Rozpływ 
T500, s 

2,1 1,6 1,4 2,7 1,8 1,9 

L-box, - 0,28 0,99 1,00 0,82 0,75 0,85 

L-box, s 1,6 0,7 0,7 1,5 1,4 0,8 

V-funnel, s 6,7 5,2 4,3 7,5 5,1 6,2 

Stabilność VSI 0 VSI 0 VSI 1 VSI 0 VSI 0 VSI 0 

Ilość powie-
trza,% 

2,3 1,1 1,1 2,0 1,6 1,5 

Wytrzymałość na ściskanie, MPa 

2 dni 41,2 42,2 38,4 37,4 32,4 32,4 

7 dni 56,8 60,6 60,2 50,5 50,4 50,4 

28 dni 68,6 71,2 68,2 61,1 62,5 62,5 

 

Wykazują one, że obecność popiołu 
lotnego wapiennego w cemencie nega-
tywnie wpływa na urabialność mieszanki 
samozagęszczalnej (SCC), jednak wyraź-
nie w mniejszym stopniu niż w przypad-
ku, gdy popiół stosowany był jako doda-

tek do mieszanki. Wpływ ten dotyczy 
przede wszystkim utraty samozagęszczal-
ności w czasie, która jest szybsza w mie-
szankach z cementów z popiołem niż 
w analogicznych mieszankach z cementu 
CEM I. Mieszanki z cementów z popio-
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łem charakteryzują się również wydłużo-
nym czasem rozpływu (oraz wypływu (V-
funnel) i przepływu (L-box)), który zmni-
ejszając ich płynność jednocześnie jednak 
korzystnie wpływa na ich stabilność. 

Wpływ ilości popiołu w cemencie na 
płynność mieszanki jest niewielki i ujaw-
nia się przede wszystkim wtedy, gdy do 
mieszanki dodana jest mała ilość super-
plastyfikatora. Stosując zwiększony doda-
tek superplastyfikatora można uzyskać 
mieszanki z cementów CEM II/B-W, 
CEM IV/B-W nie różniące się rozpływem 
od siebie i od mieszanki z cementu CEM 
I.  

Mieszanki z cementu wieloskładniko-
wego CEM II/B-M (LL-W) charakteryzu-
ją się nieznacznie mniejszą płynnością od 
mieszanek z cementów zawierających 
tylko popiół. Należy jednak podkreślić, że 
mieszanki z tego cementu nie zmieniają 
istotnie zdolności do samozagęszczenia 
w czasie nawet jeśli superplastyfikator 
stosowany jest w stosunkowo małej ilości.  

Podobnie jak w przypadku dodawania 
popiołu do betonu, obecność popiołu 
w cemencie nie wpływa bezpośrednio na 
ilość powietrza w mieszance, jednak po-
przez pogorzenie płynności mieszanki 
może przyczyniać się pośrednio do gor-
szego jej odpowietrzenia. 

Wytrzymałość na ściskanie samoza-
gęszczalnych zwykłych (SCC) i jej rozwój 
w czasie zależy od rodzaju zastosowanego 
cementu, a charakter wpływu rodzaju 
cementu na wytrzymałości zapraw nor-
mowych i betonów przedstawione odpo-
wiednio w tabl. 4 oraz 11 i 12 jest analo-
giczny. Przy małej ilości superplastyfika-
tora wytrzymałość betonów z cementów 
z popiołem może być zmniejszona ze 
względu na słabszą zdolność ich miesza-
nek do samoodpowietrzenia. Należy pod-
kreślić, że jedynie w przypadku betonów 
z cementu CEM IV/B-W nie uzyskano 

wytrzymałości na ściskanie większej niż 
60 MPa. 

Wyniki badań wpływu cementów 
z popiołem lotnym wapiennym – CEM 
II/A-W, CEM II/B-M (V-W) oraz CEM 
V/A (S-W) - na właściwości samozagęsz-
czalnych mieszanek betonu wysokowarto-
ściowego (BWW SCC) przedstawiono 
w tabeli 13 i 14 oraz na rys. 5Wykazują 
one, że cementy w których popiół lotny 
wapienny jest stosowany w małej ilości 
(CEM II/A-W) i/lub razem z popiołem 
lotnym krzemionkowym (CEM II/B-M 
(V-W)) lub ze zmielonym żużlem (cement 
X - CEM V/A (S-W)) nie wywierają nie-
korzystnego wpływu na samozagęszczal-
ność mieszanki i jej zmiany w czasie. 
Wręcz przeciwnie, mieszanki z tych ce-
mentów wykazują lepszą zdolność do 
płynięcia i odpowietrzenia od mieszanek 
z cementem CEM I. 

Wytrzymałość uzyskanych w bada-
niach betonów mieści się w przedziale 75 
– 85 MPa i spełnia wymagania wytrzyma-
łości stawiane betonom wysokowarto-
ściowym. Wytrzymałość betonów z ce-
mentów popiołowych nie odbiega od wy-
trzymałości betonu z CEM I, a wytrzyma-
łość betonu z cementu CEM V/A (S-W) 
jest o ok. 10% mniejsza. Podobnie jak 
w przypadku betonów SCC zwykłych, 
charakter wpływu rodzaju cementu na 
wytrzymałość zapraw normowych i beto-
nów jest analogiczny. 

Uzyskane w badaniach liczne dane po-
zwalają na porównanie wyników uzyski-
wanych w poszczególnych testach reko-
mendowanych do badania właściwości 
reologicznych mieszanki samozagęszczal-
nej Ich analiza wykazuje silne korelacje 
pomiędzy czasem rozpływu (test rozpły-
wu), czasem wypływu (test V-funnel) oraz 
czasem przepływu (test L-box) mieszanki 
(tabl. 15). Wystąpienia tych korelacji 
należało oczekiwać, ponieważ we wszyst-
kich tych testach oznaczana jest lepkość 
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mieszanki. Prezentowane badania po-
twierdzają ten fakt, i stanowią przesłankę 
do ograniczenia zakresu badań lepkości 
mieszanki do najprostszego testu, jakim 
jest test rozpływu. 

Przedstawione na rys. 6 zależności 
wykazują związek parametrów reologicz-
nych badanych mieszanek z ilością powie-
trza w niej uwięzionego. Wynika z nich, 
że jeśli średnica rozpływu mieszanki ma-
leje, to ilość powietrza w mieszance wzra-

sta, a konsekwencją tego jest wzrost po-
rowatości betonu i zmniejszenie jego 
wytrzymałości. Wskazuje to na koniecz-
ność projektowania mieszanek betonów 
samozagęszczalnych, zwłaszcza wysoko-
wartościowych o rozpływie większym niż 
65 cm. Wyniki te potwierdzają zależności 
przedstawione i omówione w pracy (Goła-
szewski i Kostrzanowska, 2010).  
 

 
Tabela 12. Właściwości mieszanki samozagęszczalnej i betonu (SCC) z cementów CEM II/B-W, 
CEM IV/B-W. 

Cecha 
CEM 

II/B-W 
CEM 

II/B-W 
CEM 

II/B-W 
CEM 

IV/B-W 
CEM 

IV/B-W 
CEM 

IV/B-W 
SP 1,5%  SP 2,5% SP 3,5% SP 1,5%  SP 2,5% SP 3,5% 

Właściwości mieszanki betonowej po 10 min 
Rozpływ 
Dmax, cm 

69,5 70 75,5 72 75 77 

Rozpływ 
T500, s 

1,8 1,7 1,4 3,3 2,2 2,1 

L-box, - 0,94 0,93 0,95 0,57 0,95 0,97 
L-box, s 0,8 0,6 0,5 1,9 1,0 0,8 
V-funnel, s 5,1 4,0 3,6 8,5 6,8 5,5 
Stabilność VSI 0 VSI 0 VSI 0 VSI 0 VSI 0 VSI 0 
Ilość powie-
trza, % 

2,3 1,8 1,0 1,6 1,5 1,0 

Właściwości mieszanki betonowej po 60 min 
Rozpływ 
Dmax, cm 

58 71,5 75,5 - 76 78,5 

Rozpływ 
T500, s 

3,1 1,8 1,5 - 2,4 2,3 

L-box, - 0,54 0,92 0,93 - 0,92 0,94 
L-box, s 1,7 0,8 0,5 - 1,1 1,0 
V-funnel, s 8,0 4,9 4,2 - 6,4 6,1 
Stabilność VSI 0 VSI 0 VSI 0 - VSI 0 VSI 0 
Ilość powie-
trza, % 

3,0 1,4 1,0 - 1,4 1,0 

Wytrzymałość na ściskanie, MPa 
2 dni 27,6 29,5 26,3 20,1 18,9 19,1 
7 dni 47,9 48,9 47,7 33,5 32,4 32,0 
28 dni 58,8 67,7 68,1 55,89 53,94 53,39 
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Rys. 5. Wpływ rodzaju cementu i dodatku superplastyfikatora na średnicę rozpływu Dmax i czas 
rozpływu T500 mieszanek SCC. 
 
Tabela 13. Właściwości mieszanki samozagęszczalnej i betonu wysokowartościowego (BWW 
SCC) z cementu CEM I i z cementu wieloskładnikowego CEM II/A-M (V-W). 

Cecha 
CEM I CEM I CEM I 

CEM 
II/A-M 
(V-W) 

CEM 
II/A-M 
(V-W) 

CEM 
II/A-M 
(V-W) 

SP 2,3%  SP 2,8% SP 3,3% SP 2,3%  SP 2,8% SP 3,3% 
Właściwości mieszanki betonowej po 10 min 

Rozpływ 
Dmax, cm 

61,5 69,5 73,5 73 80,5 79,5 

Rozpływ 
T500, s 

2,4 1,4 1,6 1,1 1,0 1,0 

L-box, - 0,81 0,93 0,92 0,90 0,94 0,98 
L-box, s 0,6 0,4 0,4 0,3 0,3 0,3 
V-funnel, s 5,0 3,3 4,0 2,6 2,4 2,6 
Stabilność VSI 0 VSI 0 VSI 0 VSI 0 VSI 0 VSI 0 
Ilość powie-
trza,% 

2,7 2,1 1,8 1,1 1,1 0,9 

Właściwości mieszanki betonowej po 60 min 
Rozpływ 
Dmax, cm 

62,5 76,5 78 69,5 79 80,5 

Rozpływ 
T500, s 

2,2 1,2 1,5 1,2 1,1 0,9 

L-box, - 0,68 0,88 0,93 0,74 0,85 0,95 
L-box, s 0,8 0,5 0,6 0,7 0,5 0,5 
V-funnel, s 5,7 3,6 4,5 3,9 3,3 2,9 
Stabilność VSI 0 VSI 1 VSI 1 VSI 0 VSI 0 VSI 0 
Ilość powie-
trza,% 

2,9 1,7 1,2 1,4 1,0 0,8 

Wytrzymałość na ściskanie, MPa 
2 dni 47,9 45,6 40,5 44,9 44,9 42,1 
7 dni 65,3 64,1 64,6 67,3 67,0 65,1 
28 dni 83,5 80,1 80,7 84,2 83,7 81,3 
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Tabela 14. Właściwości mieszanki samozagęszczalnej i betonu wysokowartościowego (BWW 
SCC) z cementów CEM II/A-W i cementu CEM V/A (S-W). 

Cecha 
CEM 

II/A-W 
CEM 

II/A-W 
CEM 

II/A-W 

CEM 
V/A 

 (S-W) 

CEM 
V/A 

 (S-W) 

CEM 
V/A 

 (S-W) 
SP 2,3%  SP 2,8% SP 3,3% SP 2,3%  SP 2,8% SP 3,3% 

Właściwości mieszanki betonowej po 10 min 
Rozpływ 
Dmax, cm 

72,5 73 79 73,5 76 75,5 

Rozpływ T500, 
s 

1,6 1,3 1,0 1,9 1,7 1,7 

L-box, - 0,82 0,93 0,97 0,93 0,97 0,99 
L-box, s 0,5 0,4 0,3 0,6 0,4 0,5 
V-funnel, s 3,2 3,1 2,6 4,1 3,6 3,9 
Stabilność VSI 0 VSI 0 VSI 0 VSI 0 VSI 0 VSI 0 
Ilość powie-
trza,% 

1,6 1,5 1,0 1,5 1,3 1,2 

Właściwości mieszanki betonowej po 60 min 
Rozpływ 
Dmax, cm 

64 72,5 77,5 76 78,5 78 

Rozpływ T500, 
s 

2,0 1,6 1,1 2,0 1,6 1,3 

L-box, - 0,69 0,86 0,99 0,88 0,97 0,98 
L-box, s 0,7 0,7 0,4 0,7 0,7 0,7 
V-funnel, s 4,9 4,2 3,7 5 5 4,7 
Stabilność VSI 0 VSI 0 VSI 0 VSI 0 VSI 0 VSI 0 
Ilość powie-
trza,% 

2,3 1,4 1,0 1,3 1,43 1,0 

Wytrzymałość na ściskanie, MPa 
2 dni 43,8 39,9 38,6 20,0 19,4 18,1 
7 dni 63,9 62,0 63,6 35,0 33,0 31,2 
28 dni 84,1 82,0 82,6 73,4 74,3 75,4 

 

4. Podsumowanie 

Zaprezentowane badania wykazują 
możliwość stosowania popiołu lotnego 
wapiennego do betonu samozagęszczalne-
go zwykłego i wysokowartościowego, za-
równo jako dodatku do betonu jak i jako 
składnika cementu. 

Obecność popiołu lotnego może po-
garszać samozagęszczalność mieszanki, 
zwłaszcza gdy do jej uzyskania stosowano 
mały dodatek superplastyfikatora. Efekt 
ten jest mniejszy, gdy popiół jest uzdat-
niony przez przemiał lub gdy jest stoso-
wany jako składnik cementu. Obecność 

popiołu jednocześnie poprawia stabilność 
(odporność na segregację) mieszanki 
samozagęszczalnej.  

Przy dodatku popiołu do betonu więk-
szym niż 20% problemem może być 
zwiększona utrata urabialności mieszanki 
w czasie. Dzięki odpowiednio dobranej, 
dużej ilości superplastyfikatora w bada-
niach uzyskano mieszanki z 30% dodat-
kiem popiołu spełniające warunki samo-
zagęszczalności po 60 min. W przypadku 
stosowania cementów z popiołem lotnym 
wapiennym problemy z samozagęszczal-
ności są mniejsze i mogą wystąpić, gdy 
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ilość popiołu w cemencie jest większa od 
30% 

Badania potwierdzają, że uzdatnienie 
popiołu lotnego wapiennego przez prze-
miał lub stosowanie jako składnika ce-
mentu, zwłaszcza wieloskładnikowego 
pozwala zmniejszyć jego negatywny 
wpływ na zdolność do rozpływu mieszan-
ki samozagęszczalnej. 

Wytrzymałość na ściskanie betonów 
z cementów modyfikowanych popiołem 
lotnym wapiennym i z dodatkiem popiołu 
nie odbiega istotnie od wytrzymałości 
analogicznych betonów z CEM I, jeśli 
klasa tych cementów jest zbliżona. 

W początkowym okresie dojrzewania 
obecność popiołu lotnego wapiennego 
spowalnia rozwój wytrzymałości na ści-
skanie. 

Badania potwierdzają możliwość sto-
sowania wieloskładnikowych cementów X 
zawierających popiół lotny wapienny do 
betonów nowej generacji. 

Badania są współfinansowane ze środ-
ków Europejskiego Funduszu Rozwoju 
Regionalnego w ramach Programu Opera-
cyjnego Innowacyjna Gospodarka, projekt 
POIG01.01.02.24-005/09 "Innowacyjne 
spoiwa cementowe i betony z wykorzy-
staniem popiołu lotnego wapiennego" 

 
Tabela. 15. Współczynniki determinacji R2 korelacji pomiędzy testami samozagęszczalności 
uzyskane w badaniach.  

Test Cecha Rozpływ V-funnel L-Box 

Mieszanka SCC 

Rozpływ Czas rozpływu, s 
 

0,985 0,984 

V-funnel Czas wypływu, s 0,985 
 

0,987 

L-Box Czas przepływu, s 0,984 0,987 
 

Mieszanka BWW SCC 

Rozpływ Czas rozpływu, s  0,982 0,978 

V-funnel Czas wypływu, s 0,982  0,994 
L-Box Czas przepływu, s 0,978 0,994  

 

 

Rys. 6. Średnica rozpływu mieszanki samozagęszczalnej a ilość zawartego w niej powietrza. 
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MODEL PRĘDKOŚCI RADIALNEJ W SEPARATORZE 
WIROWYM 
 
RADIAL VELOCITY MODEL IN ROTATIONAL SEPARATOR 
 
Marlena A. Gronowska, Jerzy M. Sawicki 

 
Politechnika Gdańska, Wydział Inżynierii Lądowej i Środowiska, jsaw@pg.gda.pl 
 
ABSTRACT 
 
Efficiency of rotational separator’s operation is determined by two characteristic compo-
nents of flow velocity – tangential and radial. Tangential velocity generates centrifugal 
force which elongates particle residence time within the object enhancing the process of 
sedimentation. Radial velocity generates drag force that pushes suspended particles to-
wards the outlet. In design practice, radial component of velocity is expressed as its 
value averaged over depth and separator circumference, making it only a function of 
radius ur(r). In reality, certain parts of the object are filled with dead zones, resulting in 
underrated radial velocity value. The paper presents corrected version of radial velocity 
model in which real distribution of radial component is averaged over effective layer of 
liquid flow, thinner than total depth. The effective layer was estimated basing on mea-
surements of liquid flow-through time performed on a laboratory model of suspension 
separator. Results indicate that the thickness of active layer can be calculated as a mean 
of liquid inflow and outflow. 
 
 
SPIS OZNACZEŃ i SYMBOLI 
a   –  przyspieszenie odśrodkowe 
CD   –  współczynnik siły oporu 
din   –  średnica wlotu 
F   –  siła 
H   –  głębokość 
i   –  wersor osi Or 
mp   –  masa cząstki 
p   –  ciśnienie 
Q   –  wydatek 
r, φ, z   –  współrzędne cylindryczne 
R   –  promień komory separatora 
rw   – promień przewodu wylotowego 
Sc   –  przekrój czynny cząstki 
u   –  prędkość płynu 
V   –  objętość cząstki 
ρ   –  gęstość płynu 
ω   –  prędkość kątowa 
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Equation Chapter 1 Section 1 

1. Cyrkulacja jako czynnik techniczny 
w inżynierii środowiska 

Indukcja ruchu wirowego w obiekcie 
przepływowym w znacznym stopniu 
wspomaga efektywność urządzeń tech-
nicznych, głównie urządzeń służących do 
oczyszczania wody i ścieków. Dwa gene-
ralne efekty, które uzyskuje się dzięki 
cyrkulacji to: 
 regulacja efektywnego pola prędkości; 
 wywołanie siły odśrodkowej. 

Pierwszy z nich można wyrazić prostą 
relacją: 

 
m c

u u u
 

(1) 

gdzie: u – rzeczywiste pole prędkości; um 
– składowa prędkości wynikająca z sił 
wymuszających przepływ przez obiekt 
(tranzyt); uc

 – składowa prędkości wynika-
jąca z istnienia ruchu obrotowego (cyrku-
lacja). 

Szczególnie obrazowym przykładem 
wykorzystania tego efektu są piaskowniki 
napowietrzane (np. Albrecht 1967). Zasa-
da ich działania jest następująca. Przy 
spadku prędkości tranzytowej, gdy wyda-
tek ścieków jest mały, pojawia się groźba 
niepożądanej sedymentacji cząstek zawie-
siny. Wprowadzenie cyrkulacji poprzecz-
nej (indukowanej z reguły przez system 
napowietrzający) poprawia wtedy trans-
portowe zdolności strumienia. Gdy z kole-
i, wraz ze wzrostem wydatku, zwiększa 
się prędkość tranzytowa, możliwe jest 
osłabienie cyrkulacji poprzecznej.  
W obiektach tego typu oś wiru jest najczę-
ściej usytuowana poziomo. 

W drugiej grupie przypadków, ciecz 
z reguły wiruje wokół osi pionowej, gene-
rując przyspieszenie odśrodkowe „a”: 

2a r    (2) 
gdzie: ω – prędkość kątowa; r – odległość 
od osi obrotu. 

 

Czynnik ten kieruje zawieszone w cie-
czy cząstki zawiesiny na zewnątrz, co mo-
że w istotnym stopniu wspomagać proces 
ich separacji. Istnieją dwie kategorie obi-
ektów technicznych, w których wykorzy-
stuje się ten efekt: 
 gdy cyrkulacja cieczy wywołana jest 
ruchem obrotowym zbiornika (wirówki); 
 gdy cyrkulacja cieczy wywoływana 
jest odpowiednio usytuowanym wlotem 
lub prowadnicami w nieruchomym zbior-
niku (cyklony lub separatory wirowe). 

Obiekty należące do pierwszej z tych 
kategorii (piaskowniki napowietrzane) 
można uznać za dobrze rozpoznane (np. 
Sawicki 2004), podobnie jak wirówki i cy-
klony (przy czym te ostatnie raczej w uję-
ciu aplikacyjnym, np. Stairmand 1951). 
Jednak nie można tego powiedzieć o sepa-
ratorach wirowych. Im właśnie poświęco-
na jest niniejsza praca. 

2. Separatory wirowe 

2.1 Zasada działania separatorów  
wirowych 

Separatory wirowe stanowią odrębną 
kategorię urządzeń służących do mecha-
nicznego usuwania z cieczy (ścieków by-
towo-gospodarczych, deszczowych lub 
przemysłowych) zawiesiny (np. osadniki, 
piaskowniki, klarowniki), których praca 
wspomagana jest siłą odśrodkową. Umie-
szczane z reguły na początku ciągu tech-
nologicznego, obiekty te wykorzystują 
głównie czynnik grawitacyjny. 

Stycznie umieszczony przewód wlo-
towy do separatora wymusza spiralny 
przepływ cieczy (zorientowany wokół osi 
pionowej). Wirująca ciecz generuje siłę 
odśrodkową, która zatrzymuje cząstki za-
wiesiny kierując je ku ściance zewnę-
trznej urządzenia. w ten sposób czas prze-
bywania cząstki w komorze wydłuża się, 
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co wpływa korzystnie na proces separacji 
(sedymentacji lub flotacji) zwiększając 
prawdopodobieństwo usunięcia cząstki ze 
strumienia płynu (Rys. 1a). 

Separatory wirowe stają się ostatnio 
coraz bardziej popularne, szczególnie 
w wersji niedużych obiektów lokalnych 
wykorzystywanych do oczyszczania ście-
ków opadowych. Stąd też pojawiła się wy-
raźna potrzeba analizy istniejących metod 
projektowania, ich ewentualnej korekty 
lub też opracowania nowych. W istocie 
rzeczy separatory wirowe działają na tej 
samej zasadzie co cyklony (Rys. 1b), przy 
czym pozbawione są części stożkowej. 
Odgrywa ona istotną rolę przy odpylaniu 
powietrza (choć jednocześnie komplikuje 
opis pracy urządzenia), lecz nie jest sto-
sowana w obiektach kanalizacyjnych, 
głównie ze względu na problemy z nad-
miernym zagłębianiem tego typu urzą-
dzeń. Kolejne cechy różniące separatory, 
cyklony to oczyszczane media – separato-
ry pracują z wodą, cyklony z powietrzem 
oraz typ pracy – separatory mają swobod-
ną powierzchnię cieczy, cyklony działają 
pod ciśnieniem. Problem różnic został już 
ogólnie omówiony w pracach (Gronow-
ska, Sawicki 2011). 

Jako że omawiane w literaturze meto-
dy projektowania obiektów cyrku-

lacyjnych dotyczą praktycznie wyłącznie 
cyklonów (Mitosek 1997, Warych 1998), 
a biorąc pod uwagę powyżej wymienione 
różnice, metody te nie nadają się one do 
wymiarowania separatorów wirowych, 
prowadzone badania mają na celu stwo-
rzenie metody wymiarowania separato-
rów wirowych, metody uzasadnionej fizy-
cznie i prostej matematycznie.  

2.2 Wymiarowanie separatorów  
wirowych 

Podstawą każdej metody wymiarowania 
separatorów jest analiza rozkładu sił dzia-
łających na charakterystyczną cząstkę 
zawieszoną w płynie (Soo 1996, Stairma-
nd 1951).  
Najważniejsze trzy siły to: 
 siła odśrodkowa: 

2

 t

p

u
m

r
or

F i  (3)
 

 „efekt ciśnieniowy” („dryf poprzecz-
ny”): 


 



p
V

r
pr

F i  (4)
 

 siła naporu: 

 
2

 


D c
C S

N

u v u v
F


 (5)

 

 

 
Rys. 1. Schemat urządzeń wykorzystujących czynnik odśrodkowy: a) separator wirowy; b) cyklon.
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Niezbędnie jest więc wyznaczenie pola 
prędkości płynu (wektor u o składowych: 
obwodowej ut oraz radialnej ur) oraz roz-
kład ciśnienia p w komorze separatora. 

Styczna składowa prędkości płynu 
może być wyznaczona na podstawie ba-
dań Stairmanda (Stairmand 1951), który 
stwierdził, że największa wartość prędko-
ści obwodowej występuje w rejonie rury 
odpływowej, a maleje ku ściance ze-
wnętrznej, w przybliżeniu wykładniczo 
(Rys. 2): 

constantm

t
u r

  (6)
 

 

 
Rys. 2. Profil prędkości obwodowej według 
Stairmanda (Warych 1998). 

 
Radialna składowa prędkości płynu 

jest najczęściej uśredniana względem 
głębokości: 

 
2

 


r

c

Q
u r

rH  (7)
 

gdzie: Hc – czynna miąższość strumienia 
płynu; na ogół przyjmuje się maksymalną 
głębokość zbiornika H. 

W rzeczywistości, ze względu na ist-
niejącą dysproporcję pomiędzy głęboko-
ścią separatora H a średnicą strumienia 
wlotowego i wylotowego, aktywna gru-
bość strumienia cieczy w komorze jest 
mniejsza. Ze względu na wygodę stoso-

wania w praktyce, zdecydowano się za-
chować postać relacji opisującej składową 
radialną, lecz skorygować obliczeniową 
głębokość czynną. 

2.3 Wyznaczenie czasu przebywania 
płynu w zbiorniku 

W celu wyznaczenia miarodajnej głę-
bokości czynnej zbiornika, posłużono się 
metodą wskaźnikową pozwalającą wyzna-
czyć modalny czas przepływu cieczy 
przez separator. Pomiary przeprowadzono 
na laboratoryjnym modelu separatora wi-
rowego, którym był cylindryczny zbiornik 
wyposażony w przewody zasilające, od-
prowadzające ciecz z komory (Rys. 3). 

Pomiary znacznikowe wykonane były 
z wykorzystaniem roztworu Rodaminy 
WT i czujników kolorymetrycznych Cyc-
lops-7 firmy Turner Designs. Znacznik, 
w postaci impulsu typu delty Diraca, 
wprowadzany był do komory ze specjalnie 
przygotowanego dozownika. Czujnik, 
umieszczony w rejonie przewodu odpły-
wowego, rejestrował stężenie znacznika 
od momentu jego wprowadzenia do ko-
mory aż do momentu całkowitego wypłu-
kania znacznika ze zbiornika. Przykłado-
we wyniki pomiarów przedstawione są na 
rysunku 4. 

 
Rys. 3. Schemat hydrauliczny separatora wi-
rowego. 



199 

 

 
 

2.4. Porównanie wyników pomiarów  
i obliczeń 

Z analizy otrzymanych danych uzyska-
nych z pomiarów kolory metrycznych 
wynika, że pierwsza porcja barwnika do-
ciera do przewodu wylotowego już po 
około pół minuty (czas modalny ts = 40 s) 
od momentu wstrzyknięcia dawki barwni-
ka do zbiornika.   

Czas zatrzymania cząstki zawiesiny 
w zbiorniku może być wyznaczony obli-
czeniowo z następującej relacji: 

2
   c

c

r

Hdr
dt rdr

u Q  
 (8)

  
2

 
wr

c

c

R

H
t rdr

Q

 (9) 

 2 2
 c

c w

H
t R r

Q  (10)

 

Obliczenia czasu zatrzymania płynu 
w zbiorniku według  zostały wykonane 
z uwzględnieniem warunków panujących 
w separatorze podczas pomiarów wskaź-
nikowych dla dwóch wariantów warstwy 
aktywnej cieczy. Zakładając, że czynny 
przepływ odbywa się na pełnej głębokości 
zbiornika H, czas przebywania płynu 
w separatorze wyniósłby niemal sześć 
minut (354 s). z kolei, biorąc pod uwagę 
nasuwającą się możliwość zdefiniowania 

relacji opisującej głębokość aktywną jako 
wygodna w praktyce zależność: 

  / 2 
c in

H d h  (11) 

gdzie: h – głębokość warstwy cieczy na 
odpływie (Rys. 5), która obliczana jest za 
pomocą znanych wzorów, opisujących 
pracę przelewów (Sawicki 2009): 

 
3

2
2

2 2  
3


w

Q r g h   (12) 

płyn przebywałby w separatorze nieco 
powyżej jednej minuty (65 s). 

Porównując obie wartości z czasem 
modalnym wyznaczonym podczas pomia-
rów kolorymetrycznych, w pierwszej ko-
lejności należy odrzucić założenie war-
stwy aktywnej cieczy na całej głębokości 
zbiornika. Mimo iż czas wyliczony z uw-
zględnieniem relacji  jest prawie o połowę 
większy niż czas modalny z pomiarów, 
relacja ta wydaje się sensowna. 

Biorąc pod uwagę fakt, że czujnik ko-
lorymetryczny zanurzony w komorze 
separatora wywołuje zaburzenia, które 
mogą skracać czas modalny; oraz dążenie 
do prostych formalnie relacji projekto-
wych, na obecnym etapie badań przyjęto 
za grubość aktywnej warstwy cieczy śred-
nią wartość z miąższości strumienia wlo-
towego oraz wylotowego. 

 

 
Rys. 4. Przykładowe czasy przebywania płynu w zbiorniku. 
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Rys. 5. Schemat czynnej strefy przepływu radialnego. 

 
Ujęcie takie jest proste pod względem 

formalnym, a jednocześnie pozwala po-
wiązać ze sobą technicznie istotne wymia-
ry geometryczne obiektu. Ostatecznie, 
składowa radialna prędkości przepływu 
w separatorze przyjmuje postać: 

 
 


 

r

in

Q
u r

r d h  (13)

 

3. Podsumowanie 

W związku z coraz większym zainte-
resowaniem producentów urządzeń do 
lokalnego oczyszczania ścieków, narodzi-
ła się koncepcja separatora wirowego, 
w którym czynnikiem wspomagającym 
separację zawiesiny z cieczy jest siła od-
środkowa. Jako że w literaturze brak jest 
konkretnej metody wymiarowania tego 
typu obiektów, celem prowadzonych ba-
dań jest zaproponowanie metody prostej 
matematycznie i uzasadnionej fizycznie. 
Opis rozkładu prędkości radialnej w sepa-
ratorze jest istotnym elementem takiej 
metody. w praktyce projektowej radialna 
składowa prędkości z reguły wyrażona 
jest przez jej wartość średnią względem 
głębokości oraz obwodu separatora, czyli 
przyjmuje się, że jest ona funkcją jedynie 
promienia ur(r). Taka wartość jest zaniżo-
na, gdyż w rzeczywistości część pojemno-
ści obiektu zajmują martwe strefy prze-
pływu. Jest to szczególnie istotne w sepa-

ratorach zawiesiny, które stanowią specy-
ficzną kategorię osadników, cechującą się 
niewielkimi rozmiarami (rzędu kilku me-
trów). w pracy przedstawiono skorygowa-
ny model prędkości radialnej, w którym 
jako grubość aktywnej warstwy cieczy 
przyjęto średnią wartość z miąższości 
strumienia wlotowego oraz wylotowego. 
Ujęcie takie jest proste pod względem 
formalnym, a jednocześnie pozwala po-
wiązać ze sobą technicznie istotne wymia-
ry geometryczne obiektu. 
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PROCES AKTYWACJI ZŁÓŻ FILTRACYJNYCH DO 
USUWANIA MANGANU Z WÓD PODZIEMNYCH 
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ABSTRACT  
 

This paper presents results of the research on groundwater rapid filtration through chal-
cedonite sand, silica sand and dual anthracite-silica sand media. The tested media were 
characterized with granulometric parameters as well as  porosity parameters. An experi-
ment was conducted at a pilot plant consisting of three filtration columns. The installa-
tion was supplied with aerated natural groundwater. During the experiment the process 
of filtration was conducted through tested media with the rate of 6 and 9 m/h. Author 
evaluated the effectiveness of manganese removal,  mass capacity and time needed to 
start up the tested media for removal of manganese from groundwater.  
 
Keywords: filtration, manganese, groundwater 
 

1. Wprowadzenie 

W Polsce 56% produkowanej wody do 
picia pochodzi z zasobów wód podziem-
nych. Około 87% Zakładów Uzdatniania 
Wody jest zaopatrywanych w wodę pod-
ziemną. w wodach niezanieczyszczonych 
antropogenicznie żelazo i mangan są do-
mieszkami determinującymi technologię 
ich uzdatniania do celów spożywczych 
przemysłowych. Woda, w której rozpusz-
czone są związki żelaza i manganu, posia-
da metaliczny smak i zapach, plami urzą-
dzenia sanitarne i prane rzeczy (Sly et al., 
1990; MWH, 2005). Kohl i Medlar (2006) 
podają wartość rekomendowaną stężenia 
manganu w uzdatnionej wodzie równą 
0,02 mg/L jako gwarantującą jej wysoką 
jakość organoleptyczną. Plamienie produ-
kowanego papieru i tkanin jest powodem 
usuwania żelaza i manganu z wód wyko- 

 

rzystywanych w przemyśle papierniczym 
włókienniczym. Osady z tlenków żelaza 
manganu odkładając się w przewodach 
wodociągowych powodują ich zapychanie 
i stwarzają dobre środowisko do rozwoju 
mikroorganizmów (Knocke et al, 2010).  

Według ostatnich informacji mangan 
posiada negatywny wpływ na zdrowie 
człowieka. Na wpływ manganu narażony 
jest szczególnie układ nerwowy (EPA, 
2004). Neurotoksyczność manganu wchł-
nianego z powietrzem została udokumen-
towana wcześniej przez Ljunga Vahter’a 
(2007). Badania toksykologiczne wykaza-
ły istnienie korelacji pomiędzy rozwojem 
funkcji mózgu i zdolności do nauki 
u dzieci spożywających wodę z podwyż-
szonym stężeniem manganu (Wasserman, 
2006). Szczególnie narażony na wpływ 
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manganu jest system nerwowy małych 
dzieci, które karmione są mlekiem w pro-
szku, którego składnikiem odżywczym 
jest mangan. Niebezpieczeństwo przekro-
czenia dziennych dawek manganu pojawia 
się w momencie użycia do przygotowania 
mleka wody z ponadnormatywnym stęże-
niem manganu (Hozyasz i Ruszczynska, 
2004). Ljung i Vahter (2007) przekonują, 
że dopuszczalne dzienne spożycie manga-
nu (WHO), będące podstawą do określa-
nia dopuszczalnego stężenia manganu 
w wodzie przeznaczonej do spożycia 
przez ludzi powinno być zmniejszone. 

Rozporządzenie Ministra Zdrowia 
w sprawie jakości wody przeznaczonej do 
spożycia przez ludzi określa dopuszczalne 
stężenie żelaza i manganu na poziomie 
0,2mgFe/L i 0,05mgMn/L. 

System technologii uzdatniania wód 
podziemnych w Polsce składa się zazwy-
czaj z procesów napowietrzania, filtracji 
pospiesznej i dezynfekcji.  

Usunięcie z wody podziemnej żelaza, 
manganu jest możliwe dzięki transforma-
cji związków Fe(II) i Mn(II), rozpuszczo-
nych w wodzie, do form związków Fe(III) 
i Mn(IV), które wytrącone z wody mogą 
być z niej usunięte w procesie filtracji. 
Utleniaczem najczęściej stosowanym 
w uzdatniania wód podziemnych jest tlen 
z powietrza. Tlen jest efektywnym utle-
niaczem żelaza i manganu będących w fo-
rmie związków mineralnych. Kompleksy 
żelaza i manganu ze związkami organicz-
nymi wymagają stosowania chemicznych 
utleniaczy. 

Proces utleniania manganu przebiega 
wolniej od utleniania żelaza. Czyste złoża 
kwarcowe i chalcedonitowe w początko-
wym okresie pracy filtrów usuwają 
z uzdatnianej wody wytrącone po napo-
wietrzaniu tlenki Fe(III). Efektywność 
usuwania manganu z wody wzrasta 
w miarę pokrywania się ziaren złoża trwa-
łymi powłokami tlenków Mn(IV). War-

stwa dwutlenku manganu na powierzchni 
ziaren złoża umożliwia zaadsorbowanie 
manganu na powierzchni ziaren złoża 
i jego utlenienie w procesie katalizy hete-
rogenicznej (Islam et al., 2010), (Knocke 
et al., 2010). Katalizatorem jest MnO2 
będący również utleniaczem. Złoża che-
micznie nietaktywne takie jak kwarc, 
chalcedonit osiągają właściwości katalizu-
jące proces utleniania manganu po okresie 
aktywacji.   

W pracy przedstawiono badania proce-
su aktywacji złóż kwarcowych, antracy-
towo-kwarcowych i chalcedonnitowych 
do usuwania manganu. 

2. Przedmiot badań 

Najczęściej stosowanymi złożami fil-
tracyjnymi w uzdatnianiu wód podziem-
nych jest piasek kwarcowy i dwuwar-
stwowe złoże antracytowo-kwarcowe. 
Nowym złożem wykorzystywanym 
w filtrach pospiesznych jest złoże chalce-
donitowe. Skałę chalcedonitową buduje 
w większości krzemionka bezpostaciowa 
o reaktywnym charakterze (około 95%). 
Ponadto w skład chalcedonitu wchodzą 
związki wapnia, magnezu, glinu, żelaza,  
manganu. Chalcedonit wydobywany jest 
w kopalni Inowłódz, eksploatującej złoże 
„Teofilów”. Unikalne złoże chalcedon-
nitów „Teofilów” w Inowłodzu jest jedy-
nym udokumentowanym nagromadze-
niem tej kopaliny w Polsce. Stwierdzono, 
że w Teofilowie zalegają dwie odmiany 
tego minerału: niebieskawa – zwięzła oraz 
szara. Chalcedonit to skała krzemionkowa 
powstała syngenetycznie, wieku kelowej-
skiego (jura środkowa – Dogger). Makro-
skopowo chalcedonit jest skałą mleczno–
niebieską, zwięzłą, o bardzo ostrym nie-
równym, przełamie, lub skałą szaro–
niebieską o szorstkiej powierzchni, mniej 
zwięzłą. Miejscami występuje też chalce-
donit czerwono – brunatno – żółty z nalo-
tami tlenków manganu. Gęstość właściwa 
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chalcedonitu jest równa 2,60 g/cm3, gę-
stość nasypowa 1,0 – 1,1 g/cm3. 

Chalcedonit charakteryzuje porowa-
tość wewnętrzna powierzchni rzędu 3,9-
6,1 m2/g. Na zdjęciu 1 przedstawiono 
obraz powierzchni ziarna chalcedonitu 
w powiększeniu, na którym wyraźnie 
widać porowatość powierzchni. Kwarc nie 
wykazuje porowatości wewnętrznej.  

W tabeli 1 przedstawiono parametry 
granulometryczne badanych złóż filtra-
cyjnych. 

Charakterystykę fizyczno-chemiczną 
uzdatnianej wody zamieszczono w tabeli 
2. 

3. Metodyka badań 

Badania prowadzono wg zasad i meto-
dyki badań pilotowych. Instalacja składała 
się z trzech kolumn filtracyjnych o średni-
cy wewnętrznej - 8,2 cm i całkowitej 
wysokości równej 3,0 m. Kolumny filtra-
cyjne wyposażono w: 
 kurki probiercze, rozmieszczone rów-

nomiernie co 20,0 cm umożliwajace 
pobór próbek wody z głębokości złoża, 

 piezometry do pomiaru ciśnienia hy-
drostatycznego podłączone do kolum-
ny na wysokości kurków probierczych, 

 stabilizator przepływu,  
 rotametry do pomiaru natężenia prze-

pływu wody filtrowanej oraz płuczą-
cej, 

 

 
Zdjęcie 1. Struktura powierzchni chalcedonitu, 
zdjęcie z mikroskopu skaningowego. 

 
Tabela 1. Parametry granulometryczne bada-
nych złóż. 
Parametr Jednostka Kwarc Antracyt Chalcedonit 
dmin [mm] 0,5 0,3 0,5 
d10 [mm] 0,6 0,6 1,0 
d60 [mm] 0,9 0,9 1,4 
d90 [mm] 1,0 1,2 1,8 
dmax [mm] 1,6 2,5 2,0 
de [mm] 0,9 1,1 1,3 

WR [-] 1,4 1,5 1,4 

 
Wysokość czynna złóż filtracyjnych 

była równa 160 cm. 
Plan badań zakładał przeprowadzenie 

następujących cykli filtracyjnych: 
 złoże kwarcowe: 10 cykli z prędko-

ścią filtracji 6m/h; 
 złoże antracytowo-kwarcowe: 10 cy-

kli z prędkością filtracji 6m/h; 
 złoże chalcedonitowe: 11 cykli z prę-

dkością filtracji 6m/h; 
 złoże chalcedonitowe: 12 cykli z prę-

dkością filtracji 9m/h; 
Instalacja doświadczalna była zasilana 

wodą podziemną napowietrzoną na urzą-
dzeniach technicznych.  

W czasie cyklu filtracyjnego badano 
stężenie manganu na dopływie i odpływie 
z kolumn filtracyjnych. 

4. Wyniki badań i interpretacja 

Wyniki analiz stężeń manganu w do-
pływie i na odpływie z kolumn filtracyj-
nych pozwoliły na przedstawienie akty-
wacji badanych złóż do usuwania manga-
nu w odniesieniu do całkowitego czasu 
pracy złóż. Na rysunkach 1, 2, 3 i 4 przed-
stawiono zależności stężenia manganu 
w dopływie i w filtracie od czasu pracy 
złóż: kwarcowego, antracytowo kwarco-
wego i chalcedonitowego. Cykle filtracji 
przez złoże kwarcowe i antracytowo-
kwarcowe prowadzono z prędkością 6m/h. 
Złoże chalcedonitowe filtrowało wodę 
z prędkościami 6 i 9 m/h.  
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Przedstawione wykresy pozwoliły 

ustalić czas potrzebny do aktywacji złóż 
do usuwania manganu z wody podziem-
nej. Przy prędkości filtracji równej 6m/h 
złoże kwarcowe wpracowało się po czasie 
950 godzin, złoże antracytowo-kwarcowe 
po 1500 godzinach a złoże chalcedonito-
we po 870 godzinach. Aktywacja złoża 
chalcedonitowego, filtrującego wodę z pr- 
ędkością 9 m/h nastąpiła po 1050 godzi-
nach. Krótszy czas aktywacji złoża chal-
cedonitowego pozostaje w związku z po-
rowatą strukturą ziaren tego złoża, wpły-
wającą na efekty adsorpcji i aktywację 
biologiczną złoża. w pierwszej fazie ak-
tywacji złoża usuwanie manganu zachodzi 
z przewagą procesów biologicznych. 

Wpływ procesów biologicznych w pierw-
szej fazie aktywacji złóż wykazano w ba-
daniach efektywności usuwania manganu 
w złożach wpracowanych i w tych samych 
złożach po dezaktywacji biologicznej. 
Złoża poddane działaniu wysokiej tempe-
ratury traciły swoje właściwości katali-
tyczne i wymagały ponownej aktywacji 
(Olańczuk-Neyman i Bray, 2000), (Bray, 
2005). 

Na rysunkach 5, 6 i 7 przedstawiono 
proces wpracowania badanych złóż w fo-
rmie zależności efektywności usuwania 
manganu (E(Mn)) od całkowitej pojemno-
ści masowej złoża (M(Mn)). 
.

 
Tabela 2. Jakość wody dopływającej na filtry. 

Parametr Jednostka 
Wartość 

minimalna 
Wartość 

maksymalna 
Barwa [mgPt/L] 20,4 56,0 

Mętność [NTU] 0,4 3,2 
pH [-] 7,0 7,3 

Utlenialność [mgO2/L] 3,5 5,1 
Chlorki [mgCl/L] 11,0 14,0 

Twardość og. [mval/L] 4,8 7,4 
Amoniak [mgNH4

+/L] 0,1 0,65 
Azotyny [mgNO2

-/L] 0,01 0,03 
Azotany [mgNO3

-/L] 0,31 0,5 
Żelazo ogólne [mgFe/L] 0,6 1,6 

Mangan [mgMn/L] 0,21 0,30 
ChZT [mgO2/L] 20,9 31,5 

 

 
Rys. 1. Proces aktywacji złoża kwarcowego do usuwania manganu z wody podziemnej. 
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Rys. 2. Proces aktywacji złoża antracytowo-kwarcowego do usuwania manganu z wody podziem-
nej. 
 

 
Rys. 3. Proces aktywacji złoża chalcedonitowego do usuwania manganu z wody podziemnej, 
v=6m/h. 

 
Rys. 4. Proces aktywacji złoża chalcedonitowego do usuwania manganu z wody podziemnej, 
v=9m/h. 
 

Efektywność usuwania manganu wyli-
czono ze wzoru: 

100
dMn

oMndMn
Mn)(E


  

w którym: Mnd – stężenie manganu w do-
pływie do kolumny filtracyjnej, 
Mno – stężenie manganu w odpływie z ko-
lumny filtracyjnej 
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Pojemność masową złoża obliczono ze 

wzoru: 
PM=(Mnd-Mno)·tf·vf 

w którym: 
tf – czas filtracji, 
vf – prędkość filtracji. 
Całkowita pojemność masowa złoża 
względem manganu była liczona poprzez 
sumowanie pojemności masowych uzy-
skiwanych przez złoże w kolejnych cy-
klach filtracyjnych. 

Zależności efektywności usuwania 
manganu od całkowitej pojemności ma-
sowej złóż wykazują istnienia wstępnego 
okresu wpracowania, o stałej i niskiej 
efektywności usuwania manganu. Okres 
ten trwa około 250 godzin czasu pracy dla 
złoża kwarcowego i antracytowo-kwarco-
wego. W tym okresie średnia efektywność 
usuwania manganu wynosiła dla złoża 
kwarcowego 25,1%, dla antracytowo-

kwarcowego 26,5%. Złoże chalcedonito-
we, pracujące z prędkością 6m/h osiągało 
w okresie pierwszych 250 godzin pracy 
efektywność usuwania manganu równą 
34,8% co przedstawiono na wykresie 8. 
Jak przedstawiono na wykresie 8 najwyż-
szą wstępną efektywność usuwania man-
ganu uzyskano w czasie filtracji przez 
złoże chalcedonitowe. Jak przedstawiono 
na wykresie 8 najwyższą wstępną efek-
tywność usuwania manganu uzyskano 
w czasie filtracji przez złoże chalcedoni-
towe.  

W początkowym okresie pracy bada-
nych złóż rozpoczyna się wpracowanie 
złóż do usuwania manganu w wyniku 
procesów biologicznych. Zachodzą w tym 
czasie również procesy fizyczne i che-
miczne związane z  usuwaniem manganu 
z wód podziemnych (adsorpcja, filtracja).  

 
 

 
Rys. 5. Zależności efektywności usuwania manganu od całkowitej pojemności masowej złoża 
kwarcowego. 

 
Rys. 6. Zależności efektywności usuwania manganu od całkowitej pojemności masowej złoża 
antracytowo-kwarcowego. 
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Rys. 7. Zależności efektywności usuwania manganu od całkowitej pojemności masowej złoża 
chalcedonitowego. 
 

 
Rys. 8. Efektywność usuwania manganu z wody podziemnej w początkowej fazie pracy badanych 
złóż. 

Wstępny okres aktywacji złoża chal-
cedonitowego, w którym utrzymywała się 
stała i niska efektywność usuwania man-
ganu, trwał około 600 godzin dla serii 
badań prowadzonych z prędkościami 6 i 9 
m/h. Po tym okresie następuje dynami-
czny wzrost efektywności usuwania man-
ganu z uzdatnianej wody co jest związane 
z uzyskaniem przez złoże zdolności do 
usuwania manganu na drodze procesów 
biologicznych. Porowata struktura ziaren 
chalcedonitu pozwala na zasiedlenie zia-
ren odpowiednią ilością bakterii manga-
nowych, które dynamizują i skracają czas 
aktywacji złoża chalcedonitowego do 
usuwania manganu (Olańczuk-Neyman 
Bray, 2000). 

3. Wnioski 

Badania procesu filtracji wód pod-
ziemnych z ponadnormatywnym stęże-
niem manganu wykazało, że spośród ba-
danych złóż aktywacja do usuwania man-
ganu przebiegała najszybciej w złożu 
chalcedonitowym. Na czas aktywacji zło-
ża chalcedonitowego nie miała wyraźnego 
wpływu prędkość filtracji co może mieć 
związek z usuwaniem manganu z uzdat-
nianej wody na drodze adsorpcji i proce-
sów biologicznych.  

Na proces aktywacji złoża chalcedoni-
towego ma wpływ porowate ukształtowa-
nie powierzchni ziaren chalcedonitu, które 
umożliwia zasiedlenie złoża bakteriami 
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manganowymi odgrywającymi w począt-
kowym okresie pracy czystego złoża de-
cydującą rolę w procesie aktywacji do 
usuwania manganu. Porowata struktura 
ziaren złoża chalcedonitowego ułatwia 
osadzanie na ziarnach utlenionych tlen-
ków żelaza i manganu, przyśpieszając 
proces tworzenia trwałych powłok katali-
zujących heterogeniczne utlenianie żelaza 
i manganu.  
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ABSTRACT 
 
This paper attempts to develop a new probabilistic model for the maximum precipitation 
amounts of short-term rainfall, with the occurrence frequency of C [1; 50] years and 
duration of t [5; 180]  minutes. Pluviographic measurement results from the meteoro-
logical station IMGW Wrocław-Strachowice from years 1960-2009 were the basis for 
this paper. Own criterion of precipitation amounts was assumed to isolate intensive rain-
fall from pluviograms, which made it possible to select a number of the most intensive 
rainfalls in each year.  
 
Keywords:precipitation amount, probabilistic models, sewage system 

 

1. Wprowadzenie 

Projektowanie bądź modernizowanie 
systemów kanalizacji deszczowej i ogól-
nospławnej w Polsce napotyka na trud-
ność wynikającą z braku wiarygodnego 
wzoru na miarodajne natężenie deszczu do 
wymiarowania czy też sprawdzania prze-
pustowości kanalizacji. Wzór na natężenie 
opadów Błaszczyka, który jest dotychczas 
stosowany do wymiarowania kanałów, 
obiektów sieciowych, zaniża wyniki obli-
czanych strumieni deszczy, co wykazano 
w licznych analizach porównawczych 
(Kaźmierczak & Kotowski 2012, Kotow-
ski 2011, Kotowski & Kaźmierczak 2009, 
Suligowski 2004). Wzór ten (z 1954 r.),  
oparty na analizie statystycznej zbioru 79 
intensywnych deszczy zarejestrowanych 

 

w Warszawie w latach 1837÷1891 
1914÷1925, ma postać (Kotowski 2011): 

3/2

3 2631,6

t

CH
q      (1) 

gdzie: q - jednostkowe natężenie deszczu, 
dm3/s∙ha; H - wysokość opadu normalne-
go, mm; C - częstość występowania desz-
czu, lata; t - czas trwania deszczu, min. 

Używanie wzoru na średnie natężenie 
deszczu, zwłaszcza w kontekście obser-
wowanych ostatnio anomalii klimatycz-
nych (De Toffol i in. 2009, Leonard i in. 
2008, Willems i in. 2012), ma negatywne 
konsekwencje przy wymiarowaniu od-
wodnień terenów w Polsce wg zaleceń eu-
ropejskiej normy PN-EN 752:2001/2008. 
Zaniżone natężenie opadu przy wymiaro-
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waniu sieci wpływa bowiem w konse-
kwencji na większą częstość wylewów 
z kanalizacji (Kaźmierczak & Kotowski 
2012, Kotowski 2011). Norma PN-EN 
752 ogranicza częstość występowania 
takich niekorzystnych zjawisk do rzadkich 
„akceptowanych społecznie” powtarza-
lności, od raz na 10 lat dla terenów poza-
miejskich, poprzez raz na 20 lat dla tere-
nów mieszkaniowych i raz na 30 lat dla 
centrum miast, do raz na 50 lat dla pod-
ziemnych obiektów komunikacyjnych, 
przejść i przejazdów pod ulicami, itp. 
Natomiast zalecane częstości deszczu 
obliczeniowego wynoszą od raz na 1 rok 
do raz na 10 lat, w zależności od rodzaju 
zagospodarowania przestrzennego terenu. 
Ważne stają się więc systematyczne bada-
nia opadów w celu określania statystycz-
nej częstości występowania ich maksy-
malnych wysokości, zwłaszcza dla rzad-
kich powtarzalności deszczy. Niezbędny 
jest do tego odpowiednio długi materiał 
archiwalny, z okresu minimum 30 lat 
obserwacji (Ben-Zvi 2009, Kossowska-
Cezak 1999, Kotowski 2011, Overeem i 
in. 2008).  

W pracy (Kotowski i in. 2010) zapro-
ponowano oparty na rozkładzie Fischera-

Fishera-Tippetta typ IIImin wzór probabili-
styczny na wysokość opadów maksymal-
nych (wyrażonych w mm) dla Wrocławia, 
o zakresie stosowalności C [1; 100] lat 
oraz t [5; 4320] minut, postaci:  

 
809,0

0222,0

242,0
max

1
ln 675,98 105,97

 412,7583,4),(













C
t

tCth

     (2) 
Materiałem badawczym wykorzysta-

nym do opracowania wzoru (2) były ar-
chiwalne pluwiogramy ze stacji IMGW 
Wrocław-Strachowice z lat 1960-2009. 
Do wyodrębnienia intensywnych deszczy 
do analiz statystycznych przyjęto własne 
kryterium wysokości opadów:  
h ≥ 0,75t0,5. Z pluwiogramów odczytano 
metodą przeglądu zupełnego wysokości 
opadów dla następujących 16 przedziałów 
czasu ich trwania t: 5, 10, 15, 30, 45, 60, 
90, 120, 180, 360, 720, 1080, 1440, 2160, 
2880 i 4320 minut. w tabeli 1 przedsta-
wiono zestawienie szeregów czasowych 
wysokości deszczy syntety-cznych dla 
wybranych częstości występowania C (w 
latach).  

Tabela 1. Zmierzone wysokości opadów dla wybranych częstości występowania (Kotowski i in. 
2010) 

Nr C 5 10 15 30 45 60 90 120 
1 50 13,1 18,7 24,7 32,9 34,7 35,3 42,7 57,7 
2 25 11,6 18,0 22,8 30,3 34,7 35,3 37,7 41,5 
5 10 9,9 15,7 20,1 28,2 32,1 34,7 35,4 36,2 
10 5 9,3 13,8 17,7 26,7 28,8 30,5 33,9 35,4 
25 2 8,0 11,0 13,9 17,9 19,9 20,2 24,2 25,6 
50 1 6,4 8,9 10,1 13,7 14,8 15,3 16,3 17,9 
          

Nr C 180 360 720 1080 1440 2160 2880 4320 
1 50 61,9 63,1 64,2 72,9 80,1 92,6 103,9 116,9 
2 25 42,8 50,4 64,2 71,5 77,9 92,5 103,2 111,6 
5 10 38,4 43,9 54,2 69,1 72,2 85,4 94,5 101,9 
10 5 35,7 38,7 49,2 57,4 65,0 73,1 76,2 87,5 
25 2 27,3 35,2 40,8 45,3 48,3 55,2 60,6 63,4 
50 1 20,0 26,2 32,0 36,5 39,9 45,2 48,1 49,0 
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Rys. 1. Zmierzone wysokości opadów maksymalnych we Wrocławiu (1960-2009). 

 
Opisanie opadów deszczowych jed-

nym wzorem dla czasów trwania od 5 
minut do 3 dni może budzić pewne za-
strzeżenia co do dokładności opisu 
zwłaszcza opadów krótkotrwałych. Opady 
krótkotrwałe – o czasie trwania do 2 go-
dzin wg (Bogdanowicz & Stachý 1998, 
Soczyńska 1997), czy też do 3 godzin wg 
niemieckich wytycznych ATV A-121, 
należy zasadniczo opisywać innymi krzy-
wymi niż opady o dłuższych czasach 
trwania, z uwagi na odmienny mechanizm 
tworzenia i trwania zjawiska opadowego. 
Graficzne zestawienie danych pomia-
rowych (z tab. 1) podano na rysunku 1, 
z którego wynika zmiana charakteru  
zależności h od t w rejonie 2-3 godziny 
czasu trwania opadów.  

Podjęto więc próbę opracowania no-
wego wzoru probabilistycznego na wyso-
kość opadów maksymalnych o krótko-
trwałym czasie trwania – od 5 do 180 
minut dla C [1; 50] lat, tj. zakresie prak-
tycznym do projektowania i modelowania 
działania kanalizacji. 

 

2. Rezultaty badań 

Nowy wzór probabilistyczny na mak-
symalną wysokość opadów krótkotrwa-
łych we Wrocławiu oparto na rozkładzie 
prawdopodobieństwa Fishera-Tippetta 
typu IIImin (Ciepielowski & Dąbkowski 
2006, Kotowski i in. 2010, Ozga-
Zielińska & Brzeziński 1997). Funkcja 
gęstości f i kwantyl zmiennej losowej xp 
dla tego rozkładu wyrażane są wzorami:  

   )(1)(),,;(  xexxf  (3) 

 



1

ln
1

),,( pxp   (4) 

gdzie: α - parametr kształtu; λ - para-
metr skali; ε - dolne ograniczenie, mm; p - 
prawdopodobieństwo (p = 1/C). 

Estymatory parametrów funkcji gęsto-
ści wyznaczono metodą największej wia-
rygodności. w obliczeniach wykorzy-
stano 450 deszczy syntetycznych – 50 
szeregów o czasach trwania: 5, 10, 15, 30, 
45, 60, 90, 120 i 180 minut. w oblicze-
niach założono, że rodzina krzywych 
wysokości opadów charakter-ryzować się 
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będzie stałym parametrem kształtu λ 
w całym zakresie stosowalności wzoru, tj. 
dla C [1; 50] lat. Ponadto przyjęto dolne 
ograniczenie jako najmniejszą z analizo-
wanych wysokości opadu (tab. 1, wiersz 
nr 50) pomniejszoną o 0,1 mm. Wyniki 
obliczeń estymatorów parametrów rozkła-
du Fishera-Tippetta typu IIImin dla anali-
zowanych danych pomiarowych przed-
stawiono w tabeli 2.  

Na rysunku 2 przedstawiono interpre-
tację dystrybuant empirycznych prawdo-
podobieństwa - wynikających z pomia-
rów, oraz teoretycznych – wynikających 
z rozkładu Fishera-Tippetta typu IIImin. 

Zależność dolnego ograniczenia ε od 
czasu trwania opadu t opisano (przy 
współczynniku korelacji R = 0,995 - rys. 
2) równaniem postaci:  

 

   38,0ln76,3  tt      (5) 
 

Podobnie opisano zależność wysoko-
ści parametru skali λ w funkcji czasu t 
(rys. 4):  

 

    835,00313,01104,0
 tet  (6) 

Podstawiając zależności (5) i (6) do 
równania (4) otrzymano model na maksy-
malną wysokość opadów krótkotrwałych 
we Wrocławiu, postaci: 

 

   

 
942,0

835,00313,0

max

1
ln161,9

38,0ln76,3,















C
e

tCth

t

 

    
(7) 

Na rysunku 5 przedstawiono krzywe 
jednostkowych natężeń deszczu  
(q w dm3/s∙ha) dla wybranych częstości 
występowania opadów: C = 1, 2, 5 i 10 lat 
i t [5; 180] minut, obliczone z wzoru 
probabilistycznego (7).  

 

Tabela 2. Wyniki obliczeń parametrów α, 
λ i ε 

t, min λ α ε 
5 0,5200 

1,0615 

6,3 
10 0,3303 8,8 
15 0,2104 10,0 
30 0,1635 13,6 
45 0,1357 14,7 
60 0,1232 15,2 
90 0,1088 16,2 

120 0,1061 17,8 
180 0,1009 19,9 
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Rys. 2. Dystrybuanty teoretyczne rozkładu Fishera-Tippetta typ IIImin. 
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Rys. 3. Zależność współczynnika ε od czasu trwania opadu t (R = 0,995). 
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Rys. 4. Zależność współczynnika λ od czasu trwania opadu t (R = 0,996) 
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Rys. 5. Krzywe natężenia deszczu wg modelu (7) 
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3. Dyskusja dokładności modeli opadów 

W celu oceny dopasowania modeli (2) 
i (7) do danych empirycznych z Wrocła-
wia obliczono względny średnio-kwa-
dratowy błąd resztkowy (rRMSE):  
 

%100
1

1

2

,

,, 












 
 



N

i ip

ipio

h

hh

N
rRMSE

 (8) 
gdzie: ho – wysokość opadu z obliczeń, 
mm; hp – wysokość opadu z pomiaru, 
mm; N – liczba danych pomiarowych, N = 
450. 

Dla analizowanych zakresów: t [5; 
180] minut i C [1; 50] lat, w przypadku 
modelu (2) wartość rRMSE wynosi 8,3%, 
a w przypadku modelu (7) już tylko 6,5%. 
Na rysunkach 6 i 7 przedstawiono wykre-

sy dopasowania tych wzorów - modeli 
opadów (2) i (7) do danych pomiarowych 
z Wrocławia. 

 Dla porównania, na rysunku 8 przed-
stawiono wykres dopasowania wzoru (1) 
Błaszczyka do danych pomiarowych z 
Wrocławia. Obliczona wartość rRMSE dla 
wzoru (1) wynosi aż 30,9%. Szczegółowe 
zestawienie wyników obliczeń wysokości 
opadów maksymalnych na tle danych 
pomiarowych dla częstości występowania 
deszczy do projektowania systemów kana-
lizacyjnych przedstawiono w tabeli 3. 
Generalnie, w zakresie t [5; 180] minut 
C[1; 10] lat, model (7) wykazuje więk-
szą dokładność opisu danych pomiaro-
wych – odchyłki do kilku procent, nato-
miast model (2) ma w tym zakresie niższą 
dokładność - odchyłki do kilkunastu pro-
cent. 

 
Rys. 6. Wykres dopasowania wzoru (2) do danych opadowych z Wrocławia (rRMSE = 8,3%) 

 
Rys. 7. Wykres dopasowania wzoru (7) do danych opadowych z Wrocławia (rRMSE = 6,5%) 
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Rys. 8. Wykres dopasowania wzoru (1) Błaszczyka do danych opadowych z Wrocławia (rRMSE = 
30,9%) 

Tabela 3. Zestawienie wyników obliczeń wysokości opadów z modeli (2) i (7) względem danych 
pomiarowych 

C 
t, 

min 

hp, 

mm 

model (2) model (7) 

ho, 

mm 
∆h, % 

ho, 

mm 
 

1 

5 6,4 6,4 0,00 6,3 -1,56% 

10 8,9 8,4 -5,62 8,8 -1,12% 

15 10,1 9,7 -3,96 10,3 1,98% 

30 13,7 12,3 -10,22 12,8 -6,57% 

45 14,8 14,0 -5,41 14,3 -3,38 

60 15,3 15,4 0,65 15,4 0,65 

90 16,3 17,4 6,75 16,9 3,68 

120 17,9 19,0 6,15 18,0 0,56 

180 20,0 21,5 7,50 19,5 -2,50 

2 

5 8,0 7,8 -2,50 7,7 -3,75 

10 11,0 11,0 0,00 11,1 0,91 

15 13,9 13,0 -6,47 13,3 -4,32 

30 17,9 16,8 -6,15 17,3 -3,35 

45 19,9 19,2 -3,52 19,7 -1,01 

60 20,2 21,1 4,46 21,3 5,45 

90 24,2 23,9 -1,24 23,4 -3,31 

120 25,6 26,0 1,56 24,7 -3,52 

180 27,3 29,1 6,59 26,3 -3,66 

5 
5 9,3 9,2 -1,08 9,3 0,00 

10 13,8 13,5 -2,17 13,8 0,00 
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15 17,7 16,2 -8,47 16,9 -4,52 

30 26,7 21,2 -20,60 22,8 -14,61 

45 28,8 24,3 -15,63 26,2 -9,03 

60 30,5 26,7 -12,46 28,5 -6,56 

90 33,9 30,1 -11,21 31,2 -7,96 

120 35,4 32,7 -7,63 32,8 -7,34 

180 35,7 36,6 2,52 34,5 -3,36 

10 

5 9,9 10,2 3,03 10,5 6,06 

10 15,7 15,3 -2,55 15,8 0,64 

15 20,1 18,4 -8,46 19,6 -2,49 

30 28,2 24,2 -14,18 26,8 -4,96 

45 32,1 27,8 -13,40 31,0 -3,43 

60 34,7 30,4 -12,39 33,8 -2,59 

90 35,4 34,4 -2,82 37,0 4,52 

120 36,2 37,3 3,04 38,7 6,91 

180 38,4 41,7 8,59 40,6 5,73 

4. Wnioski końcowe 

Rozwiązaniem problemu wiarygo-
dnych danych opadowych do projektowa-
nia i modelowania działania odwodnień 
terenów w warunkach wrocławskich jest 
model opadów maksymalnych (2), o sze-
rokim zakresie stosowalności t [5; 4320] 
minut i C [1; 100] lat.  

Opracowany nowy model opadów 
krótkotrwałych (7) w warunkach wro-
cławskich zwiększa dokładność korelacji  
wyników obliczeń z danymi empiryczny-
mi w zakresie t [5; 180] minut i C [1; 
50] lat, w porównaniu z modelem (2), co 
ma praktyczne znaczenie. Dla modelu (7) 
względny średniokwadratowy błąd reszt-
kowy rRMSE wynosi bowiem 6,5%, a dla 
modelu (2) rRMSE wynosi 8,3%. Nowy 
model probabilistyczny (7) zaleca się do 
stosowania w projektowaniu odwodnień 
terenów w praktycznym zakresie t [5; 
180] minut i C [1; 10] lat. 

Wzór opadów (1) Błaszczyka nie po-
winien być stosowany do projektowania 
kanalizacji, zwłaszcza we Wrocławiu, ze  

 

względu na znaczne zaniżanie wyników 
obliczanych natężeń opadów. Dla modelu 
(1) względny średniokwadratowy błąd 
resztkowy rRMSE wynosi bowiem 30,9%. 
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ABSTRACT 
 

In order to assess the pressure of non-sewered single-family housing on the groundwa-
ter, and to assess the quality of the groundwater in the dug wells at such areas, we have 
conducted a research at a part of a housing estate in Bielsk Podlaski (NE Poland). 
Among others, by use of a photometer we were measuring the content of ammonium, 
nitrate, phosphate and chloride, i.e. ions indicating anthropopression. Also, we deter-
mined the total hardness and the electrical conductivity of the water. 

Our studies show that the influence of the individual households on the groundwater is 
evident albeit very local, often limited to the area of a single parcel. The groundwater 
chemical composition at the research area is clearly mosaic and even between neighbor-
ing wells significant differences were often observed. The highest measured nitrate con-
centration was as high as 250 mg/L, while the lowest – only 14 mg/L. As regards the 
electrical conductivity, the observed extreme values were 1454 μS/cm and 421 μS/cm. 
 
Keywords: antropopresja, wody gruntowe, jakość wody, gospodarka wodno-
ściekowa 

 

1. Wprowadzenie 

Wody gruntowe, odkąd przestały peł-
nić rolę głównego źródła wody pitnej, 
coraz rzadziej stają się obiektem zaintere-
sowania naukowego. Tego typu podejście 
dotyka szczególnie obszarów, na terenie 
których nie występują obiekty uważane za 
potencjalnie zagrażające środowisku. Tak 
więc np., praktycznie nie do znalezienia są 
we współczesnej polskiej literaturze na-
ukowej prace, w których oceniana byłaby 
presja na wody gruntowe terenów miej-
skiej zabudowy jednorodzinnej. 

 

Po pierwsze, zwykle zakłada się z gó-
ry, że o ile nawet występują tam lokalne 
ogniska zanieczyszczeń to i tak generują 
na tyle małe ilości substancji zanieczysz-
czających, że nie ma to większego wpły-
wu na jakość wód podziemnych na prxzy-
kład w porównaniu z terenami o funkcjach 
przemysłowych, czy też terenami wiej-
skimi, szczególnie tam, gdzie mamy do 
czynienia z hodowlą na dużą skalę. 

Po drugie, szczególnie na terenach 
miejskich, właściciele posesji bardzo 
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rzadko udzielają zgody na wejście na swój 
teren i w dodatku na wykonywanie tam 
badań, czy też instalację aparatury pomia-
rowej uznając to za zbytnią ingerencję 
w ich prywatność.  

Pomimo teoretycznie małej presji 
miejskich terenów zabudowy jednoro-
dzinnej na wody podziemne pierwszego 
poziomu wodonośnego problem taki ist-
nieje, na co wskazuje np. analiza publika-
cji międzynarodowych, również tych z os-
tatnich lat (Carden i in. 2007, Hassan i in. 
2010, Nyenjea i in. 2010, Re i in. 2011, 
Rodda i in. 2011, Singh i in. 2011). Opi-
sywane tam przypadki oczywiście dotyczą 
rejonów świata o zdecydowanie niższym 
poziomie rozwoju infrastruktury wodno-
kanalizacyjnej, innych warunkach klima-
tycznych i geologicznych, lecz zapewne 
warto zwrócić uwagę na podkreślany fakt 
istnienia wyraźnych związków pomiędzy 
stanem wód podziemnych a brakiem sieci 
kanalizacyjnej na ww. terenach zabudo-
wy. 

Pomimo tego, że nie można oczywi-
ście bezkrytycznie przenosić ww. schema-
tów na polski grunt, to niewątpliwie moż-
na założyć, że problem presji terenów 
miejskiej zabudowy jednorodzinnej na 
wody gruntowe warty jest również i w na-
szym kraju rozpoznania, szczególnie jeżeli 
dotyczy terenów, które nie są skanalizo-
wane. 

Warto zwrócić uwagę, że często nie 
bierzemy pod uwagę faktu, że nadal wiele 
osiedli domków jednorodzinnych, szcze-
gólnie w małych miastach i miaste-
czkach, nie ma uporządkowanej do końca 
gospodarki wodno-ściekowej. Osiedla 
takie są od wielu lat zwodociągowane, ale 
nadal duża część z nich nie jest skanali-
zowana i to pomimo ogromnego postępu, 
jaki się w tej dziedzinie w ostatnich latach 
dokonał. Nadal na takich terenach ścieki 
odprowadzane są do szamb, najczęściej 
z chłonnym dnem, lub nawet w części 

wylewane bezpośrednio na grunt posesji. 
Co gorsza, mieszkańcy takich posesji 
(szczególnie w Polsce północno-wscho-
dniej) nie zrezygnowali z użytkowania 
występujących tam studni kopanych. 
Nadal wykorzystują takie studnie jako 
drugie źródło wody do picia i na potrzeby 
gospodarcze. 

Głównym celem prowadzonych badań 
było więc zweryfikowanie na konkretnym 
przykładzie postawionej hipotezy badaw-
czej o istotnym oddziaływaniu nieskanali-
zowanych terenów miejskiej zabudowy 
jednorodzinnej na obszarze małych miej-
scowości na wody podziemne. 

2. Materiały i metody 

2.1 Miejsce badań 

Badania prowadzono na jednym z osi-
edli domków jednorodzinnych na terenie 
miasta Bielsk Podlaski, położonego w po-
łudniowej części województwa podlaskie-
go, około 50 km na południe od Białego-
stoku (rys. 1). 

Bielsk Podlaski jest siedzibą powiatu 
bielskiego i leży na skrzyżowaniu szlaków 
komunikacyjnych z Lublina do Białego-
stoku oraz z Warszawy do Białowieży. 
Obecnie liczy ok. 27,5 tys. mieszkańców 
oprócz lokalnego centrum usługowo-
administracyjnego pełni również rolę 
istotnego w województwie ośrodka prze-
mysłu budowlanego i rolno-spożywczego. 

Miasto leży w południowo-wschodniej 
części makroregionu – Niziny Północno-
podlaskiej, w obrębie jednostki fizyczno – 
geograficznej stanowiącej mezoregion 
zwany Równiną Bielską (Kondracki 
2002). 

Wody podziemne, które są eksploato-
wane na terenie Bielska Podlaskiego wy-
stępują w przepuszczalnych utworach 
czwartorzędowych. Łączna miąższość 
wszystkich utworów czwartorzędowych, 
waha się najczęściej od 100 do 130 m, 
zasadnicze rysy rzeźby terenu należy 
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wiązać z działalnością lądolodu zlodowa-
cenia Warty. Zanik lądolodu miał charak-
ter arealny (Musiał 1992, Banaszuk 1996, 
Terpiłowski 2008), o czym świadczą licz-
ne kemy oraz zagłębienia wytopiskowe 
występujące w okolicy. 

 
Rys. 1. Miejsce badań na tle województwa 
podlaskiego.  

 
Wysokość terenu nie przekracza 200 

m n.p.m. Rzeźba terenu samego miasta 
Bielsk Podlaski jest mało urozmaicona 
z nielicznymi zagłębieniami i wynie-
sieniami. Wzbogacają ją dolina rzeki 
Białej, która przecina obszar w kierunku 
południkowym. 

Średnia roczna suma opadów na Rów-
ninie Bielskiej w okresie 1961 – 1995 
wynosiła 593 mm, a średnia roczna tem-
peratura 6,8oC (Górniak 2000). 

Szczegółowe badania presji na wody 
gruntowe nieskanalizowanych terenów 
zabudowy jednorodzinnej przeprowa-
dzone były na terenie 6 prywatnych pose-
sji zlokalizowanych w dzielnicy domków 

jednorodzinnych w południowo – zachod-
niej części miasta na obszarze sąsiadują-
cym z cmentarzem (rys. 2).  

 

 
 

Rys. 2. Posesje, na terenie których prowadzono 
badania (kropkami oznaczono lokalizację 
studni kopanych, linią przerywaną granice 
badanych posesji). 

 
Rolę odbiorników ścieków na ww. po-

sesjach pełniły szamba. 
Pomimo tego, że badane posesje znaj-

dują się na terenach miejskich, to badane 
działki pełniły nie tylko funkcje mieszkal-
ne, ale również szereg innych funkcji, co 
jest typowe dla małych miast. Poza dział-
ką D wszędzie spotkano małe ogródki 
warzywne, zaś na działce D (rys. 2) pro-
wadzona była działalność kamieniarska. 
Dostępne grunty pod uprawę warzyw 
nawożono nawozami organicznymi (in-
tensywnie zwłaszcza na posesji B). Na 
terenie posiadłości C hodowanych było 
kilka sztuk drobiu. 

Na wszystkich działkach oprócz do-
mów mieszkalnych znajdowały się także 
niewielkie budynki gospodarskie, służące 
jako garaże, czy też składziki do przecho-
wywania opału, narzędzi lub pełniące rolę 
małych warsztatów. 
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2.2 Metodyka badań 

Próby wody do analiz chemicznych 
pobierano z występujących na terenie 
posesji studni kopanych raz w miesiącu w 
okresie od września 2007 r. do kwietnia 
2008 r. Podczas poboru, określano rów-
nież głębokość zalegania zwierciadła 
wody. Wodę do analizy laboratoryjnej 
pobierano do 0,5 l butelek z polietylenu, 
przetrzymywano w temperaturze +3 °C. 
Analizy wykonywano w ciągu 24h od 
czasu pobrania próby. Wykonano również 
niwelację terenu  

W próbach wody oznaczano stężenia 
charakterystycznych dla antropopresji 
jonów: tj. amonowych, azotanowych, 
fosforanowych oraz chlorkowych. Ozna-
czenia te wykonywano w warunkach labo-
ratoryjnych przy użyciu fotometru Slandi 
LF205 oraz odczynników Riedel – de 
Haёn. Twardość ogólną oznaczono rów-
nież laboratoryjnie z wykorzystaniem 
odczynników Polintest. Oznaczenie prze-
wodności elektrolitycznej wody wykony-
wano natomiast bezpośrednio w terenie 
przy użyciu konduktometru firmy Hanna 
Instruments HI9033 z automatyczną kom-
pensacją temperatury do wys. 25°C. 

Stężenie jonów amonowych ustalano 
w wyniku ich reakcji z ograniczonym 
kompleksem chlorującym w środowisku 
rozcieńczonego wodorotlenku sodowego, 
w wyniku czego wytwarza się monochlo-
ramina, która w reakcji z tymolem (2 – 
izopropylo – 5 – metynofenol) w obecno-
ści katalizatora (pentocyjanonitrozylo-
żelazian) (III) sodu lub nitroprusydek sodu 
w roztworze buforowym daje niebieski 
barwnik (błękit indofenolowy), którego 
natężenie barwy badano za pomocą foto-
metru (długość fali: 635 nm). 

Azotany oznaczano redukując je do 
azotynów w środowisku alkalicznym 
w obecności katalizatora cynkowego. 
Azotyny tworzą z aminami pierwszo- 

 

rzędowymi (kwas p–aminobenzosu-
lfonowy) w środowisku kwaśnym sól 
diazoniową, która przez stężenie z aminą 
aromatyczną (np. naftyloetylenodiamina) 
w wyniku substytucji elektrofilowej prze-
kształca się w fioletowoczerwony barwnik 
azowy, którego natężenia barwy badano 
za pomocą fotometru (długość fali: 480 
nm). 

Stężenie jonów chlorkowych ustalano 
powodując reakcję wymiany ligandu, co 
powodowało wypieranie z rodanku rtęci 
(II) jonów rodankowych SCN- i tworzenie 
praktycznie niezdysocjowanego chlorku 
rtęci (II). Uwolnione jony rodankowe 
reagują z dodawanymi jonami żela-
zowymi Fe (III) w środowisku kwaśnym 
wytwarzając czerwony rodankowy kom-
pleks żelaza, którego natężenie barwy 
badano za pomocą fotometru (długość 
fali: 480 nm). 

Oznaczenie fosforanów to efekt połą-
czenia ortofosforanów z siedmiomoli- 
denianem amonowym ((NH4)6Mo7O24), co 
tworzy kwas fosforomolibdenianowy, 
który stopniowo jest redukowany do błę-
kitu fosforowo-molibdenianowego. Natę-
żenie barwy badano za pomocą fotometru 
(długość fali: 635 nm). 

Zawartość jonów magnezu i wapnia, 
które powodują twardość, oznaczano się 
poprzez użycie czynnika EDTA. Ozna-
czanie przeprowadzone zostało poprzez 
miareczkowanie. 

Zebrane dane przeanalizowano staty-
stycznie, z użyciem programu StatSoft 
Statistica. Ze względu na niezbyt liczne 
próby danych pomiarowych w celu usta-
lenia zależności pomiędzy parame-trami 
stosowano testy nieparametryczne, a po-
ziom istotności weryfikujący hipotezy 
zerowe przyjęto jako 0,05. 
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3. Rezultaty 

3.1. Stany wód gruntowych 

Już pierwsze wykonane pomiary głę-
bokości zalegania zwierciadła wód grun-
towych wskazywały, że na analizowanym 
terenie należy liczyć się z wysoką podat-
nością wód gruntowych na zanieczysz-
czenie. 

Zwierciadło wody zalegało generalnie 
dość płytko i od powierzchni terenu od-
dzielała je jedynie niewielkiej miąższości 
przepuszczalna strefa aeracji. Wodonośne 
utwory, z których czerpano wodę były to 
głównie drobnoziarniste piaski. 

Najbliżej powierzchni terenu poziom 
wody obserwowano bezpośrednio po 
roztopach wiosennych w miesiącach mar-
cu i kwietniu. Wtedy to zwierciadło wody 
w studni znajdującej się na terenie najni-
żej położonej posesji F występowało zale-
dwie 50 do 60 cm pod powierzchnią tere-
nu. Najgłębiej, wiosną 2008 roku, woda 
występowała na terenie posesji C – na 
głębokości 2,2 m p.p.t.. 

Najniższe odnotowane stany wód 
gruntowych w badanym rejonie wystąpiły 
w końcowym okresie niżówki letnio–
jesiennej podczas pomiarów, które wyko-
nywano w październiku i listopadzie.  

Zwierciadło wody zalegało wtedy 
przeciętnie na głębokościach 2,1-2,8 m 
p.p.t., oprócz posesji F, gdzie było to 1,7 
m p.p.t. 

Wykonane pomiary geodezyjne wska-
zywały, że generalnie spływ wód grunto-
wych w całym okresie badawczym był 
w kierunku północno – wschodnim, to jest 
w kierunku doliny rzeki Białej. 

3.2. Właściwości fizyczno-chemiczne 
wody 

Rezultaty badań chemizmu wody, któ-
re przeprowadzono w sezonie jesień 2007 
– wiosna 2008, wykazały istnienie bardzo 
dużych różnic w składzie chemicznym 
wód gruntowych czerpanych ze studni 
kopanych na tym przecież niewielkim 
obszarowo fragmencie miasta.  

Jony amonowe 

Pod względem stężeń jonów amono-
wych w wodzie wyraźnie wyróżniała się 
na tle innych studnia zlokalizowana na 
posesji E (rys. 3). Tam stwierdzono pod-
czas październikowych badań zarówno 
maksymalną dla całego okresu pomiaro-
wego zawartość amoniaku w wodzie, 
która wyniosła 3,8 mg/L (tab. 1), jak też 
w pozostałych miesiącach ilość jonów 
NH4

+ była wyraźnie większa niż w pozo-
stałych studniach. 

Najniższe stężenia jonów amonowych 
odnotowywano w wodach z posesji B i C, 
gdzie wielokrotnie było to poniżej 0,1 
mg/L. Generalnie, poza studnią na posesji 
E, w pozostałych studniach niższe stęże-
nia jonów amonowych były odnotowywa-
ne w okresie jesiennym. 

 
Tabela 1. Stężenia jonów w wodzie ze studni kopanych na terenie badanych posesji. 

Posesja NH4
+ 

mg/l 

NO3
- 

mg/l 

PO4
3- 

mg/l 

Cl- 

mg/l 

A 0,15/0,05-0,30 66,7 /37,0-90,5 1,00/0,60-1,50 30,6/14,4-42,0 

B 0,14 / 0,05-0,30 133,0/90,5-165,0 0,16/0,10-0,20 32,3 /26,0-38,0 

C 0,14 / 0,05-0,30 37,8 / 31,0-48,0 0,87/0,50-1,40 5,8 / 4,4-7,8 

D 0,15 / 0,10-0,20 25,7 / 14,0-30,0 0,38/0,20-0,50 17,8/ 4,6-24,0 

E 1,58 / 0,40-3,80 189,2 / 105,0-250,0 0,20/0,10-0,40 38,7 /34,0-44,0 

F 0,20 / 0,10-0,40 111,5 / 93,0-129,0 2,51/0,44-4,00 26,3 / 23,0-31,0 
Średnia / minimum-maksimum 
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Oczywiście średnia zawartość jonów 
amonowych rzędu 1,58 mg/L wyraźnie 
wyróżniała posesję E od pozostałych ba-
danych punktów, gdzie były to głównie 
wartości rzędu kilkunastu setnych mili-
grama na litr. 

Najwyższy współczynnik zmienności 
odnotowanych stężeń dotyczył również 
posesji E i wynosił 84,2%, natomiast 
najmniejszy równy 36,5% wystąpił 
w wodach na działce D.  

Jony azotanowe 

Najwyższą zawartością jonów azota-
nowych podobnie jak w przypadku jonów 
amonowych, charakteryzowały się wody 
pochodzące z posiadłości E. Nie było 
jednak w przypadku tego jonu już tak 
wyraźnej dominacji jak poprzednio. Wy-
sokimi stężeniami odznaczały się również 
wody pochodzące z posesji B, sporo azo-
tanów było także w studni na posesji F 
i A (rys. 4). w przypadku posesji E naj-
wyższe stężenie tych jonów zanotowano, 
podobnie jak i w przypadku jonów amo-
nowych, w październiku i wynosiło one 
250 mg/L (tab. 1) oraz w listopadzie 
i grudniu, gdy odnotowywano wartości 
rzędu 230 mg/L 

 
Rys. 3. Zmienność stężeń jonów amonowych 
w wodzie gruntowej na terenie badanych pose-
sji. 

 
Rys. 4. Zmienność stężeń jonów azotanów 
w wodzie gruntowej na terenie posesji. 

 
Rys. 5. Zmienność stężeń jonów fosforano-
wych w wodzie gruntowej na terenie badanych 
posesji. 
 

Najniższymi stężeniami jonów azota-
nowych charakteryzowały się wody grun-
towe badane na działce D. w lutym odno-
towano tam najniższe ich stężenie, które 
wyniosło 14 mg/L. 

Jak można było się spodziewać, śred-
nia wartość stężeń jonów azotanowych 
osiągnęła najwyższą wartość również 
w wodzie w posiadłości E. Wyniosła ona 
189,2 mg/L. Natomiast najniższe średnie 
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wartości wystąpiły w wodzie pobieranej 
na posesji D i C, gdzie wyniosły odpo-
wiednio 25,7 mg/L oraz 37,8 mg/L. Naj-
wyższe procentowe współczynniki zmien-
ności stężeń tego jonu wynoszące 29,7% 
oraz 28,5% charakteryzowały wody po-
chodzące z posesji E i A, zaś najmniejszą 
zmiennością pod względem stężeń jonów 
azotanowych charakteryzowały się wody 
z posesji F. 

Jony fosforanowe 

W przypadku jonów fosforanowych 
najwyższe ich stężenia występowały 
w wodach z posiadłości F (rys. 5). Naj-
wyższą wartość odnotowano w listopadzie 
i wynosiła ona 4 mg/L (tab. 1).  

Najniższe stężenie jonów fosfora-
nowych stwierdzono w wodzie z posiadło-
ści E, gdzie wartość wynosząca 0,1 mg/L 
była odnotowywana od października do 
grudnia. Takim samym stężeniem odzna-
czały się wody z posiadłości B. Tam 
z kolei najniższe stężenia fosforanów 
odnotowano w końcu zimy i w miesiącach 
wiosennych, tj. w marcu oraz kwietniu. 

Odnotowywane ekstremalne wartości 
stężeń jonów fosforanowych wyraźnie 
zaważyły na średnich stężeniach w całym 
okresie badawczym. i tak, również naj-
wyższa średnia wartość stężenia jonów 
fosforanowych wystąpiła na działce F 
wyniosła 2,51 mg/L.  

 Najniższe średnie wartości cechowały 
zaś wody z posiadłości przy B i E, wynio-
sły odpowiednio 0,16 mg/L oraz 0,2 
mg/L. (tab. 1). Najwyższy współczynnik 
zmienności stężeń fosforanów wynosił 
63,2% i charakteryzował on wody z dział-
ki E, natomiast najmniejszy wynosił 
25,6% i dotyczył on wody z działki D.  

Jony chlorkowe 

Najwyższe stężenie jonów chlorko-
wych odnotowano w wodzie gruntowej na 
działce E.  

Wyniosło ono 44 mg/L i zanotowano 
je w grudniu. Natomiast najniższe stężenie 
jonów chlorkowych wystąpiło w wodach 
pobieranych na działce C i wyniosło 4,4 
oraz 4,6 mg/L. Stężenia takie notowano 
w okresie luty – kwiecień 2008 r. 

Najwyższym średnim stężeniem jonów 
chlorkowych charakteryzowała się woda 
czerpana na działce E – 38,7 mg/L zaś 
najniższe wartości, odpowiednio 5,8 mg/L 
oraz 17,8 mg/L dotyczyły posesji C i D. 

Najwyższym współczynnikiem zmien-
ności tego parametru chemicznego 
(38,0%) charakteryzowały się wody 
z działki A, natomiast najmniejszym 
(9,8%) z działki E. 

 
Rys. 6. Zmienność stężeń jonów chlorkowych 
w wodzie gruntowej na terenie badanych pose-
sji. 
 

Przewodność elektrolityczna 

Najwyższą przewodnością elektroli-
tyczną, która jest parametrem odzwiercie-
dlającym łączną ilość substancji rozpusz-
czonych w wodzie, odnotowano, jak to się 
można było spodziewać, na działce E. 
Wartość ta wyniosła 1454 μS/cm (tab. 2), 
zanotowano ją w listopadzie, w końcu 
okresu niżówki letnio-jesiennej, przy naj-
niższych notowanych w trakcie badań 
stanach wody. 
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Najniższą przewodność elektrolityczną 
wód gruntowych na badanym obszarze 
zaobserwowano na działce C, u schyłku 
zimy, w początkowym okresie odwilży, 
topnienia śniegu. Wartość ta wynosiła 303 
μS/cm  
 

 
Rys. 7. Zmienność przewodności elektrolitycz-
nej wody gruntowej na terenie badanych pose-
sji. 
 

 
Rys. 8. Zmienność twardości ogólnej wody 
gruntowej na terenie badanych posesji. 
 

Najwyższą średnią wartość przewo-
dności elektrolitycznej odnotowano na 

działce E i wyniosła ona 1324,7 μS/cm, 
zaś najniższa średnia wartość wyniosła 
421,0 μS/cm i podobnie jak najniższa 
stwierdzona w całym okresie badawczym 
przewodność dotyczyła posiadłości C. 
Najwyższy współczynnik zmienności 
przewodności wynosił 27,9% i charakter-
ryzował wody na działce A, natomiast 
najmniejszy wynosił 4,5% i dotyczył 
przewodności elektrolitycznej wody na 
działce D. 

Jak widać na rys. 7 największą zmien-
nością przewodności elektrolitycznej, tj. 
największą zmiennością mineralizacji, 
cechowała się woda w studni znajdującej 
się na działce A. Z kolei na działkach D 
i F mineralizacja wody przez cały okres 
badawczy nie ulegała znaczącym zmia-
nom.  

Twardość ogólna 

Najwyższą twardością ogólną cecho-
wała się woda pochodząca z działki B. 
Największa odnotowana podczas badań 
wartość wyniosła 576 mg CaCO3/L, którą 
stwierdzono we wrześniu oraz w listo-
padzie (tab. 2). 

Najniższą twardością ogólną odzna-
czały się wody czerpane ze studni zlokali-
zowanej na działce C. Twardość ogólna 
wody zmierzona tam w lutym 2008 r. 
wynosiła 144 mg CaCO3/L (rys. 8).  

Najwyższa średnia twardość (524,6 
mg CaCO3/L) w całym okresie bada-
wczym również dotyczyła wody z działki 
B, a najniższa średnia wartość (228,0 mg 
CaCO3/L) działki C. Najwyższym wspó-
łczynnikiem zmienności tego parametru – 
32,7% charakteryzowały się wody z dzi-
ałki A, natomiast najniższym (7,7 %) 
wody z działki E. 

Korelacje 

Najsilniejsze związki pomiędzy bada-
nymi parametrami wody zaobserwowano 
w przypadku relacji przewodność elektro-
lityczna – jony chlorkowe oraz przewod-
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ność – twardość ogólna (tab. 3). Charakte-
ryzujące te relacje współczynniki korelacji 
Spearmana wynosiły odpowiednio 0,90 
oraz 0,80. Silną zależność stwierdzono 
pomiędzy stężeniem w wodzie chlorków 
a twardością ogólną (0,75), a także po-
między przewodnością a jonami fosfora-
nowymi (-0,72) oraz azotanowymi (0,69). 

4. Dyskusja 

Wyniki badań chemizmu wody, które 
przeprowadzono w sezonie jesień 2007 – 
wiosna 2008, bezspornie wykazały, że na 
terenach miejskiej zabudowy jednoto-
dzinnej, brak uporządkowania gospodarki 
wodno-ściekowej, może skutkować sil-
nym negatywnym oddziaływaniem na pły-
tko zalegające wody pierwszego poziomu 
wodonośnego.  

O tym, że na badanym obszarze mamy 
do czynienia z presją lokalnych drobnych, 
aczkolwiek silnych ognisk Zanie-
czyszczeń, a nie z obszarowymi zmianami 

chemizmu, świadczą przede wszystkim 
dwa fakty. Po pierwsze, wskazywały na to 
bardzo duże różnice pomiędzy wartościa-
mi badanych parametrów wody na po-
szczególnych posesjach, a po drugie to, że 
woda gruntowa była silnie zanieczyszczo-
na azotanami, które są ważnym wskaźni-
kiem zanieczyszczeń bytowych, a ich 
obecność jest typowa dla wód mających 
kontakt ze ściekami. 

Jednocześnie można było zauważyć, 
że lokalne ogniska zanieczyszczeń wystę-
pujące na danym terenie miały charakter 
dość trwały, ponieważ notowane wartości 
wskaźników zanieczyszczeń mierzonych 
w danej studni były zbliżone do siebie 
podczas całego okresu badawczego. 

Związki azotu, które dość łatwo infiltru-
ją do wód gruntowych (Raczuk i in. 
2008), najdobitniej świadczyły o antro-
popresji na tym terenie. o tym, czy wystę-
pują w wodzie gruntowej jony amonowe,  

Tabela 2. Przewodność elektrolityczna i twardość ogólna wody ze studni kopanych na terenie 
badanych posesji.  

Posesja Przewodność  
elektrol. 
(μS/cm) 

Twardość ogólna  
(mg CaCO3/L) 

A 788,2 / 437-1002 402,0 / 252-540 

B 1114,0 / 935-1227 524,6 / 432-576 

C 421,0 / 303-516 228,0 / 144-252 

D 753,2 / 708-783 228,0 / 144-252 

E 1324,7/1183-1454 488,0 / 432-504 

F 753,8 / 681 – 850 306,0 / 288-360 
Średnia / minimum-maksimum 

Tabela 3. Współczynniki korelacji istotnych statystycznie relacji pomiędzy poszczególnymi 
wskaźnikami badanej wody. 

 NH4
+ NO3

- PO4
3- Cl- Przewodność Twardość 

NH4
+   -0,38 0,41 0,44  

NO3
-   -0,47 0,67 0,69 0,35 

PO4
3- -0,38 -0,47  -0,46 -0,72 -0,62 

Cl- 0,41 0,67 -0,46  0,90 0,75 

Przewodność 0,44 0,69 -0,72 0,90  0,80 

Twardość  0,35 -0,62 0,75 0,80  



230 

czy też azotanowe, często decyduje do-
stępność tlenu. W warunkach ograniczo-
nej dostępności tlenu dominuje postać 
amonowa, natomiast w warunkach dosta-
tecznej ilości tlenu – postać azotanowa 
(Sapek, Sapek 2007). 

W studniach kopanych, szczególnie 
przy ograniczonej eksploatacji wody jak 
na badanym obszarze, najczęściej docho-
dzi do utleniania azotu amonowego i two-
rzenia w jego miejsce azotanów (Kondra-
tiuk, Wróblewska 2008). To zapewne było 
powodem stosunkowo małych stężeń tego 
jonu w wodzie. 

Szczególnie wysokie stężenia azota-
nów wskazujące na silną antropopresję 
odnotowano na posesjach B (165 mg/L), 
E (250 mg/L) oraz F (129 mg/L). Były 
tam one znacznie wyższe od tych odnoto-
wanych w pozostałych punktach. Mimo 
tego, że brak jest na to bezpośrednich 
dowodów, to (z dużym prawdopodobień-
stwem po analizie zagospodarowania 
terenu) można wnioskować, że głównym 
źródłem tych jonów były nieszczelne 
szamba z chłonnym dnem. Jak wynika 
z przeprowadzonych wywiadów, szamba 
takie na nieskanalizowanych posesjach 
w obrębie starszej zabudowy są najczę-
ściej stosowanymi zbiornikami do maga-
zynowania ścieków. Lokalizacja szamb na 
ww. działkach była wybitnie niekorzystna, 
gdyż znajdowały się one akurat na kierun-
ku spływu wód gruntowych, dzięki czemu 
przedostające się do wód gruntowych 
zanieczyszczenia były przenoszone bez-
pośrednio w okolice studni. 

Warto zwrócić również uwagę na sto-
sunkowo wysokie, utrzymujące się przez 
cały okres badań, stężenie jonów amono-
wych w wodzie czerpanej ze studni znaj-
dującej się na posesji E. Stwierdzone tam 
równoczesne występowanie podwy-
ższonych stężeń azotu amonowego i azo-
tanowego najczęściej w literaturze jest 
interpretowane jako dowód na pochodzące 

z nieodległego źródła i nieodległe w cza-
sie zanieczyszczenie wód podziemnych 
związkami pochodzącymi z rozkładu 
substancji organicznej (Macioszczyk, 
Dobrzyński 2002). 

W przypadku posesji D i C gdzie loka-
lizacja szamb była zdecydowanie korzyst-
niejsza odnotowywano wyraźnie mniejsze 
stężenia jonów azotanowych (odpowied-
nia 14 mg/l i 31 mg/l). Niewątpliwie na 
podwyższone stężenia azotanów mogły 
również wpływać odcieki z pryzm z obor-
nikiem, którego używano do nawożenia 
gruntów przeznaczonych pod uprawę 
warzyw. Na jednej z działek zaobserwo-
wano tego typu ognisko zanieczyszczeń. 

Problem zanieczyszczenia azotanami 
płytkich wód czerpanych ze studni kopa-
nych jest dość popularny również w litera-
turze światowej, jednak najczęściej sku-
piony na tego typu problemach występu-
jących w krajach słabiej rozwiniętych, 
gdzie wody pierwszego poziomu wodono-
śnego stanowią nadal bardzo istotne źró-
dło wody pitnej (Andersen, Kristiansen 
1984, Goss i in. 1998, Harris i in. 1996, 
Kumar 2008, Kurosawa i in. 2008, Mon-
dal i in. 2008). Wnioski płynące z analizy 
tych publikacji są w jednym fakcie takie 
same. Badania owe wskazują bowiem na 
bardzo dużą zmienność chemizmu pierw-
szego poziomu wodonośnego i rzadko 
kiedy można mówić o jednolitym składzie 
wód tego poziomu wodonośnego, tak jak 
to się często zdarza w przypadku charak-
teryzowania chemizmu wód głębiej wy-
stępujących, w izolowanych wodono-
ścach. z nowszych publikacji w tym za-
kresie warto odnotować pracę Ifabiyi 
(2008), gdzie np. wskazano na wyraźne 
zależności pomiędzy głębokością studni 
kopanej a parametrami fizyczno-chemi-
cznymi wody, tj. na zwiększanie się ilości 
Ca, Mg i Cl wraz z głębokością studni, 
przy jednoczesnym zmniejszaniu się stę-
żenia NO3. 
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Źródłem występujących w wodach 
gruntowych jonów fosforanowych mogą 
być również różnego rodzaju ścieki byto-
we. Ze względu na małą mobilność tego 
jonu w większej ilości przedostaje się on 
głównie do tych najpłycej położonych 
wód. Fakt ten odnotowano na terenie 
badań, gdyż najwięcej fosforanów stwier-
dzono w studni na posesji F, gdzie zwier-
ciadło wód gruntowych znajdowało się 
najbliżej powierzchni ziemi. Spodziewano 
się, że wpływ na podwyższone stężenia 
jonów fosforanowych może mieć wpływ 
także bliska lokalizacja cmentarza. Fosfor, 
który występuje w organizmie człowieka 
np. w układzie kostnym, w naczyniach 
krwionośnych i mięśniach, podczas roz-
kładu ciał dostaje się bowiem do środowi-
ska w formie jonowej i tak może trafiać 
do wód gruntowych (Żychowski i in. 
2000). Badania nie wskazały jednak 
cmentarza jako ogniska zanieczyszczeń. 
Woda z działek położonych najbliżej 
nekropolii (A i D) nie wykazywała bo-
wiem podwyższonych stężeń jonów fosfo-
ranowych. Należy to zapewne wiązać z ni-
ską, podkreślaną już, mobilnością tego 
jonu w wodach gruntowych. 

Także analiza wyników oznaczeń po-
zostałych parametrów i ich wzajemnych 
relacji ze sobą skłania do przyjęcia tezy, 
że występowanie anomalnych stężeń po-
szczególnych parametrów wody należy 
łączyć z oddziaływaniem ścieków na 
wody gruntowe. Dowodzą tego m.in. 
podwyższone stężenia chlorków, które 
aczkolwiek nie były ekstremalnie duże, 
jednak były wyraźnie wyższe niż się moż-
na było spodziewać po „czystej”, mało 
przekształconej przez antropopresję wo-
dzie. 

Największymi stężeniami jonów 
chlorkowych cechowały się wody pocho-
dzące z posesji A, B i E, gdzie wartości 
wahały się od 26 do 44 mg/L. Chlorki, 
które są typowymi wskaźnikowymi dla 

antropopresji jonami, można wiązać 
z dodatkami dodawanymi do żywności, 
jak też ze środkami czystości (Sapek, 
Sapek 2007). w przypadku posesji a zna-
czenie może mieć również lokalizacja w 
sąsiedztwie uczęszczanej głównej ulicy. 
Tam do gleb, a następnie do wód pod-
ziemnych mogą przedostać się środki 
używane do likwidacji śliskości zimowej. 

Wyraźnie podwyższona w stosunku do 
niezanieczyszczonych wód była również 
przewodność elektrolityczna i twardość 
wody. Największą przewodność elektroli-
tyczną (1227, i 1454 µS/cm) oraz twar-
dość ogólną (576 i 504 CaCO3 mg/L) 
odnotowano na terenie najbardziej zanie-
czyszczonych azotanami posesjach B i E. 

Relacje świadczące o istotnej roli 
ognisk zanieczyszczeń w procesie formo-
wania składu chemicznego wód grunto-
wych czytelnie odzwierciedlają się w wy-
liczonych współczynnikach korelacji. 
Widać z nich np., że zwiększaniu stężeń 
azotanów w wodzie towarzyszy również 
wyraźny wzrost stężeń drugiego sztanda-
rowego parametru wskazującego na za-
nieczyszczenia bytowe, tj. chlorków (wsp. 
korelacji = 0,67). Ponadto oba te parame-
try silnie kształtują przewodność elektroli-
tyczną (odpowiednio 0,69 i 0,90). w wo-
dach naturalnych, niezanieczyszczonych, 
prze-wodność zależy przede wszystkim od 
stężenia wapnia i magnezu (twardości), 
inne wskazane relacje zazwyczaj nie są 
statystycznie istotne. 

Analizując uzyskane z badań wyniki 
konfrontując to z danymi uzyskanymi 
podczas wizji terenowej można więc jed-
noznacznie powiązać stan wód grunto-
wych w rejonach zabudowy jednorodzin-
nej z nieprawidłowo prowadzoną gospo-
darką ściekową. Jak duża jest presja ście-
ków na płytkie wody podziemne widać 
szczególnie, gdy porównamy uzyskane 
wyniki badań z wartościami tła hydro-
chemicznego ustalonymi przez Małecką 
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(1987), które mniej więcej pokazuje stę-
żenia jonów, których należy się spodzie-
wać w wodzie w naszym regionie, gdy jej 
chemizm formuje się bez wpływu antro-
popresji. i tak np., spośród 35 badanych 
prób żadna nie mieściła się w granicach 
tła hydrochemicznego dla azotanów, któ-
rego górna granica wynosi 2 mg/L (Ma-
łecka 1987). w przypadku chlorków, dla 
których tło to zakres od 5 do 25 mg/L, 
jedynie 13 spośród 35 pomiarów mieściło 
się w tym zakresie. 

Wysokie stężenia poszczególnych jo-
nów rzutują również na możliwości wyko-
rzystania wody gruntowej. i tak np., na 35 
pobranych prób wody, badanych w celu 
określenia stężenia jonów azotanowych, 
aż w 22 przypadkach ilość tych jonów 
w wodzie nie spełniała kryteriów stawia-
nych wodom przeznaczonym do spożycia, 
tj. stężenie azotanów było wyższe niż 50 
mg/L (Rozporządzenie … 2007). Przekro-
czenia wyznaczonych przez Ministra 
Zdrowia limitów, które powinna spełniać 
woda do picia, dotyczyły również i innych 
parametrów. Niestety, jak zorientowano 
się podczas wywiadu terenowego, pomi-
mo dostępu od wielu lat do wody z sieci 
wodociągowej, mieszkańcy takich osiedli 
nadal korzystają z wody ze studni kopa-
nych traktując je jako rezerwowe źródło 
wody do picia. 

Rezultaty badań na nieskanalizowa-
nych terenach zabudowy jednorodzinnej, 
szczególnie w takich przypadkach jak 
rozpoznawany, tj. dot. terenów małych 
miast, są w dużej mierze podobne rezulta-
tów badań antropopresji i jakości wód 
w studniach kopanych na terenach wiej-
skich (Kucharzewski, Nowak 2004, Pie-
trzak, Sapek 2004). Jak pokazują Kondra-
tiuk (2004), Banaszuk i in. (2005), Kon-
dratiuk i Wróblewska (2008) w wodach 
pierwszego poziomu wodonośnego w 
Polsce północno-wschodniej na terenach 
wiejskich mamy do czynienia z mozaiko-

wym rozkładem i skokową, niekiedy bar-
dzo dużą zmiennością parametrów che-
micznych i jest to efekt punktowych za-
nieczyszczeń w strefie wokół ujęć wody. 
Różnica wydaje się tylko taka, że na tere-
nach wiejskich drobnych ognisk zanie-
czyszczeń jest zdecydowanie więcej, zaś 
w miasteczkach,  

W strefach zabudowy jednorodzinnej, 
stanowią je głównie nieszczelne szamba. 

5. Wnioski i podsumowanie 

Przeprowadzone badania bezspornie 
wykazały, że na obszarze badanego osie-
dla domków jednorodzinnych, woda 
pierwszego poziomu wodonośnego ujmo-
wana studniami kopanymi, cechuje się 
występowaniem licznych anomalii składu 
chemicznego. Obserwowane odchylenia 
od naturalnego chemizmu wód mają cha-
rakter lokalny i w zasadzie ograniczony 
do konkretnej posesji. Rozmieszczenie 
infrastruktury związanej z gromadzeniem 
ścieków w relacji do miejsc lokalizacji 
studni oraz pomiar kierunku spływu wód 
gruntowych wskazuje, że główną przy-
czyną tego stanu rzeczy jest przesączanie 
się do warstwy wodonośnej ścieków 
z szamb o chłonnym dnie.  

Nie można oczywiście założyć, że pa-
rametry wody czerpanej ze studni kopa-
nych dokładnie odzwierciedlają jakość 
wody występującej w warstwie wodono-
śnej. Skład chemiczny wody w studniach 
może być bowiem modyfikowany przez 
bezpośrednie Zanieczyszczanie lub proce-
sy chemiczne zachodzące w samej studni, 
szczególnie przy niskiej eksploatacji wo-
dy. z całokształtu uzyskanych wyników 
można jednak wysunąć wniosek, że od-
działywanie na wody gruntowe, w warun-
kach presji stwarzanej przez źle prowa-
dzoną gospodarkę ściekami, jest stosun-
kowo silne. 

Ponieważ badany przypadek odzwier-
ciedla dość dobrze sytuację obserwowaną 
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w innych rejonach Polski północno-
wschodniej na obszarze małych miast na 
terenach nieskanalizowanych, to należy 
przypuszczać, że i wszędzie tam możemy 
mieć do czynienia z podobnymi proble-
mami. Rozwiązaniem tego wydaje się 
albo wykonanie kanalizacji ściekowej lub 
stworzenie systemu zachęt do moderniza-
cji istniejącego systemu gromadzenia 
ścieków. 

Podsumowanie 

Sfinansowano ze środków na realizację 
pracy statutowej nr S/WBiIŚ/1/11 Katedry 
Ochrony i Kształtowania Środowiska 
Politechniki Białostockiej  
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ABSTRACT 
 
Numerical modeling of water quality can be used to identify pollution sources, track 
their movements and determine the location of the measuring points. In recent years, it is 
also used to water quality monitoring, also to determination of additional disinfection 
points. In this study the concentrations of free chlorine at selected points of the water 
supply network, were determined. These data were used to calibrate the water quality 
model by means of the program AQUIS. Based on the summary report of calibration for 
the chemical - chlorine, calculated and observed average concentrations of chlorine in 
the network was 0.11 mgCl/dm3. The maximum value of the correlation between the 
average was 0,8454, and should be regarded as high. In the group of nodes that were 
located closest to the water supply station, which is closest to the introduction of 
chlorine into the network, computer simulation results are very similar to the results of 
tests performed in the field. 
 
Keywords: water supply, water quality, numerical modelling 
 

1. Wprowadzenie 
Modelowanie jakości wody znajduje 

swoje miejsce zarówno w badaniach na-
ukowych, jak również w zagadnieniach 
związanych z projektowaniem i eksplo-
atacją systemów zaopatrzenia w wodę. 
Dużą rolę odgrywa tu szybki rozwój tech-
nologii komputerowych i dostępności 
różnorodnego oprogramowanie. Eksploa- 
tacja rozległych sieci wodociągowych jest  

 
źródłem poważnych problemów nie tylko 
natury technicznej i hydraulicznej, ale 
również związanych z jakością transzo-
rtowanej wody. Utrzymanie gwarancji 
bezpieczeństwa funkcjonowania podsy-
stemu dystrybucji wody wymaga wdroże-
nia  przez przedsiębiorstwo wodo-ciągowe 
profesjonalnego oprogramowania kompu-
terowego wspomagającego nie tylko pro-
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ces planowania, projektowania, moderni-
zacji, ale także zarządzania eksploatacją 
systemów wodociągowych (MPWiK Puła-
wy, 2011). Numeryczne modelowanie 
hydraulicznej pracy sieci wodociągowej, 
jak i zmian jakości wody w systemie, 
stanowi złożone i trudne do rozwiązania 
zadania, wymagające interdyscyplinarne-
go podejścia do rozpatrzenia czynników 
decydujących o pracy podsystemu dystry-
bucji wody. Mimo złożoności rozważa-
nych zagadnień, modele prognostyczne 
sieci wodociągowej w odniesieniu do 
wielkości hydraulicznych i jakościowych 
są dobrze rozpoznane  i istnieje szereg 
pakietów symulacyjnych wykorzystują-
cych te Modele (Zimoch, 2008). Zmiany 
jakości wody powodowane przez wpro-
wadzone do wody zanieczyszczenia mogą 
powodować pogorszenie jej właściwości 
organoleptycznych - zmianę koloru, sma-
ku i zapachu, powstawanie produktów 
ubocznych, szkodliwych dla zdrowia 
takich jak trichalometany (THM) (Musz 
inni 2009; Skjevark, 2003; Heim, Die-
trich, 2007), także powstawanie biofilmu 
(Tamminen i inni, 2008).  

Numeryczne modelowanie jakości 
wody może służyć do identyfikacji źródeł 
zanieczyszczeń, analizowania ścieżek ich 
przepływu czy wyznaczania lokalizacji 
miejsc poboru próbek. Dotychczas szcze-
gólną uwagę położono na modelowanie 
rozprzestrzeniania chloru jako często 
spotykanego dezynfekatna (Hallam i inni, 
2002). Głównymi wskaźnikami jakości 
wody, które wpływają na zużycie chloru 
wolnego, są m.in.: temperatura, pH, za-
wartość zredukowanych składników nie-
organicznych i organicznych oraz nie-
organicznych form fosforu i azotu, 
w przypadku rurociągów metalowych – 
również wskaźniki warunkujące korozję 
metali i jej szybkość. (Świderska-Bróż, 
Wolska, 2007).  

W ostatnich latach modele jakości wo-
dy wykorzystuje się także do działań 
optymalizacyjnych monitorowania jakości 
wody, także do rozmieszczenia punktów 
dodatkowej dezynfekcji (Preis, Ostfeld, 
2006; Ostfeld, 2005). Każdy model sieci 
wodociągowej wymaga poprawnego ska-
librowania, czyli wyznaczania takich 
liczbowych wartości danych wejściowych, 
aby uzyskać, przy założonym poziomie 
dokładności, zgodność pomiędzy wyni-
kami pomiarów w sieci wodociągowej 
wynikami symulacji, otrzymanymi 
z modelu (Shamir,  Howard, 1968; Kul-
bik, 2004). Modele kalibracyjne można 
ogólnie podzielić na 3 kategorie – modele 
iteracyjne (prób i błędów), nazywane 
niekiedy inżynierskimi, modele bezpo-
średnie (albo modele symulacji hy-
draulicznych) i modele pośrednie (modele 
optymalizacyjne). Modele iteracyjne opar-
te są na procedurze prób i błędów (Rahal 
inni, 1980; Walski, 1983; Bhave, 1988). 
Metoda ta polega na wprowadzaniu do 
modelu nieznanych parametrów w celu 
uzyskania zgodności wartości uzyskanych 
w wyniku kompleksowych pomiarów ter-
enowych z wartościami obliczonymi 
w procesie symulacji. Nieznane parametry 
są korygowane w czasie kolejnych prób 
(iteracji). Metoda iteracyjna jest bardzo 
popularną metodą kalibracji modeli prze-
pływów, jest także wykorzystywana 
w modelowaniu jakości wody albo 
w modelach o uniwersalnym zakresie 
stosowania.  

Kalibracja modelu jakości wody wy-
maga dobrze skalibrowanego, szczegóło-
wego modelu hydraulicznego, tak aby 
przepływy rzeczywiste były dokładnie 
(ściśle) reprezentowane przez ten model. 
Przy modelowaniu rozprzestrzeniania 
związków ulegających reakcji takich jak 
wolny chlor, konieczne jest uwzględnienie 
modelu rozkładu chloru i dodatkowo 
określenia jego wymaganych parametrów. 



237 

Istnieje kilka modeli opisujących rozkład 
chloru, wykorzystywanych w modelo-
waniu. Należą do nich tak zwany model 
pierwszorzędowy, drugorzędowy, mie-
szany model pierwszo i drugo-rzędowy, 
model kinetyczny n-tego rzędu i inne 
(Musz inni 2009). W modelu pierwszo-
rzędowym zakłada się,  że zmiana stężenia 
chloru opisana jest za pomocą krzywej 
wykładniczej (Boccelli, 1999; Hua i inni, 
1999). Drugorzędowy model rozkładu 
opiera się na założeniu reakcji równole-
głych dla składników A i B. (Clark, 1998). 
Mieszany model pierwszo i drugorzędowy 
dobrze opisuje dwie fazy rozkładu chloru: 
początkową szybką i drugą powolną (Hua, 
1999). Model mieszany daje bardziej 
dokładny opis rozkładu chloru niż model 
pierwszorzędowy. Model kinetyczny n - 
tego rzędu zakłada, że szybkość reakcji 
jest proporcjonalna do n - tej potęgi stęże-
nia chloru (Haas, Karra, 1984). Rozkład 
chloru w systemach dystrybucji jest za-
zwyczaj modelowany za pomocą reakcji 
pierwszorzędowej. Obecnie zakłada się, 
że analizowany rozkład następuje w masie 
wody oraz na ściance przewodu, dlatego 
stała szybkości reakcji (k) w modelu sta-
nowi sumę stałej rozkładu w masie (kb) 
stałej rozkładu przy ściance (kw). Wiele 
trudności pojawia się przy wyznaczaniu 
stałej rozkładu prze ściance kw, ponieważ 
zależy ona od wielu czynników, takich jak 
materiał, wiek rur, jakość wody, obecność 
i rodzaj osadu (Clark i inni, 1995),  dlate-
go stałe te powinny być określane indywi-
dualnie dla każdego przewodu, co w wa-
runkach rzeczywistych sieci wodociągo-
wych praktycznie jest niemożliwe do 
wykonania, dlatego najczęściej przed 
wykonaniem kalibracji przewody grupuje 
się w poszczególne klasy. Następuje to 
według różnych kryteriów, które nie są 
ściśle określone. Przewody mogą być 
grupowane pod względem średnicy, mate-
riału, chropowatości i innych (Zierolf inni, 

1998). Wyznaczanie wartości stałej kw 
w procesie kalibracji może być przepro-
wadzone różnymi metodami ogólnymi, 
które zostały opisane wcześniej. Najpopu-
larniejszą metodą, podobnie jak w przy-
padku kalibracji modelu hydraulicznego 
jest metoda iteracyjna (prób i błędów) 
oraz metoda bezpośrednia (symulacji 
hydrau-licznych). Do kalibracji modelu 
można także wykorzystać metodę optyma-
lizacyjną, z wykorzystaniem algorytmu 
genetycznego, jednakże ta metoda ma 
w dużej mierze charakter teoretyczny, 
zatem jej przydatność w kalibracji modeli 
wymaga weryfikacji (Siwoń, Cieżak, 
2008). 

 W praktyce dokładna kalibracja modelu 
nie jest możliwa, z powodu dużej liczby 
niewiadomych, jakie występują w kalibro-
wanym modelu. Zatem z praktycznego 
punktu widzenia, wymagany jest ko-
mpromis między dążeniem do osią-
gnięcia jak największej dokładności 
i wiarygodności szacowanych para-
metrów, a minimalizacją kosztów badań.  
 Celem artykułu jest prezentacja wyni-
ków prac związanych z kalibracją modelu 
numerycznego rozkładu chloru w rzeczy-
wistej sieci wodociągowej. Jako podstawę 
obliczeń symulacyjnych przyjęto komer-
cyjny program AQUIS. 
 
2. Materiały i metody 
2.1. Charakterystyka programu AQUIS   
    

 Program AQUIS, opracowany przez 
duńską firmę 7-Technologies (7T), jest 
narzędziem wspomagającym zarządzanie 
systemami sieci wodociągowych w za-
kresie planowania, projektowania oraz ich 
bieżącej eksploatacji (AQUIS, 2011). 
Zawiera on pakiet aplikacji do modelowa-
nia i zarządzania wszystkimi procesami 
związanymi z systemami dystrybucji 
wody. AQUIS jest narzędziem wielo-
modułowym, dzięki czemu przedsiębior-
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stwo może dostosować jego funkcjonal-
ność do własnych potrzeb. Pod względem 
wymiany danych jest otwarty na inne 
środowiska informatyczne, które można 
spotkać w przedsiębiorstwach wodocią-
gowych tj. systemy ERP, GIS oraz syste-
my monitoringu i sterowania typu SCA-
DA. 

Modele jakości wody w programie 
AQUIS są charakteryzowane przez stęże-
nia określonych substancji o charakterze 
nieorganicznym lub organicznym (modele 
jakości fizyczno-chemicznej) albo charak-
teryzowane przez ilości organizmów ży-
wych (modele jakości bakteriologicznej). 
Modele jakości fizyczno – chemicznej 
wody powinny umożliwiać określenie 
stężenia substancji (zanieczyszczenia) 
w wodzie na jej drodze od różnych punk-
tów początkowych (np. stacji uzdatniania) 
do końcowego odbio-rcy. W praktyce 
zasadnicze znaczenie ma znajomość tego 
stężenia w określonych węzłach sieci. 
Podstawowe procesy fizyczne i chemicz-
ne, które powinny być uwzględnione 
w modelu jakości wody to transport, mie-
szanie i zanikanie lub ponowny wzrost. 
Modele opierają się na trzech zasadach: 
zachowania masy substancji w obrębie 
rozważanego elementu sieci, zasadzie 
pełnego wymieszania wody docierającej 
do węzła sieci oraz przyjęciu odpowied-
niego równania kinetyki przyrostu lub 
zaniku substancji podczas jej przepływu 
przez rurociąg. Modele rozkładu wyko-
rzystane w programie AQUIS opierają się 
na przyjęciu określonych założeń doty-
czących: mechanizmów transportu chloru 
(transport adwekcyjny, dyspersyjny, jed-
nowy-miarowy lub dwuwymiarowy) oraz 
kinetyki reakcji prowadzących do zmian 
stężenia (zanikania) chloru. 

W pracy wykonano symulacje zmian 
jakości wody w programie AQUIS dla 
wybranej rzeczywistej sieci wodociągowej 
oraz przeprowadzono pomiary stężenia 

chloru w wybranych punktach pomia-
rowych, które zostały wykorzystane do 
kalibracji modelu jakościowego.   

2.2. Opis obiektu 
Badania zostały przeprowadzone 

w sieci wodociągowej zaopatrującej 
w wodę miasto liczące ponad 50 tys. 
mieszkańców.  Woda pobierana jest z po-
dziemnych ujęć kredowych. Nie wymaga 
ona uzdatniania i dezynfekcji, zachowując 
przy tym  wszystkie obowiązujące para-
metry określone przez europejskie 
i krajowe normy. Zgodnie z wytycznymi 
uzyskanymi od lokalnej Stacji Sanitarno-
Epidemiologicznej podawana do sieci 
woda jest okresowo dezynfekowana chlo-
rem gazowym, w sytuacjach występu-
jącego zagrożenia epidemiologicznego, 
przy włączaniu do eksploatacji długich 
przewodów wodociągowych oraz prze-
wodów o dużych średnicach, okresowego 
płukania zbiorników retencyjnych i sieci 
wodociągowej, w stanach poawaryjnych. 
Instalacja dezynfekcji zaprojektowana jest 
na rozbiory średniogodzinowe o wydajno-
ści Q = 600 m3/h z uwzględnieniem szczy-
towych rozbiorów godzinowych 
o wydajności 1200 m3/h. Obecnie wydaj-
ność stacji dezynfekcji wody kształtuje się 
do wartości 1000 m3/h, przy stężeniu 
maksymalnym 0,5 mg/dm3 chloru wolne-
go. Przedsiębiorstwo wodociągowe do-
starcza  rocznie do odbiorców około 2,6 
mln m3 wody. 76,5%  odbiorców stanowią 
gospodarstwa domowe, a 23,5% to pozo-
stali odbiorcy. W skład systemu wodocią-
gowego wchodzą  również dwa zbiorniki 
o pojemnościach 1500 m3, z których gro-
madzona woda przepływa dwoma stalo-
wymi przewodami o średnicy DN 400 do 
pompowni II stopnia. W pompowni II 
stopnia znajduje się zespół pompowy 
w skład, którego wchodzi 6 pomp Typu 
ETANORM 20-200, które tłoczą wodę 
dwoma przewodami stalowymi o średnicy 
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DN 400 do sieci wodociągowej łącznej 
długości ok. 140 km  

 
2.3.  Zakres danych i założenia do kali-
bracji  modelu jakości wody 
 
     Badania, których celem była kalibracja 
modelu jakościowego wody, polegały na 
oznaczeniu stężenia chloru wolnego  
w wybranych punktach sieci wodo-
ciągowej i porównaniu uzyskanych warto-
ści z wynikami uzyskanymi 
z przeprowadzonej symulacji w programie 
AQUIS. Lokalizację punktów pomia-
rowych, w których zostały przeprowadzo-
ne pomiary stężenia chloru przedstawiono 
na rysunku 1.  

Wybór lokalizacji punktów pomiaro-
wych  wynikał z następujących przesła-
nek: 
• odległości pomiędzy pompownią 

a punktem pomiarowym, która stano-
wiła jedyne źródło zasilania sieci wo-
dociągowej, 

• lokalizacji względem przewodów ma-
gistralnych (punkty 1, 8, 9, 11 i 14 le-
żały na przewodach magistralnych I-
go rzędu, pozostałe umieszczono na 
przewodach drugorzędowych), 

• reprezentatywności odbiorców wody, 
• dostępności do hydrantów pożarowych 

umożliwiających pobór wody. 
 
Przed rozpoczęciem badań, punkty pomia-
rowe, zależnie od ich odległości od pom-
powni oraz reprezentatywności odbiorców 
podzielono na 4 grupy (rys. 1). 

 
Rysunek 1. Schemat badanej sieci wodociągo-
wej wraz z lokalizacją punktów pomiarowych 
oraz wyznaczonego czasu zatrzymania wody 
w obrębie sieci (Kowalski, 2009). Strzałka 
wskazuje lokalizację pompowni II-go stopnia. 
1,2…16 numery punktów poboru próbek 
 
 

Przed rozpoczęciem badań, punkty 
pomiarowe, zależnie od ich odległości od 
pompowni oraz reprezentatywności od-
biorców podzielono na 4 grupy (rys. 1). 
Każdej z grup przydzielono inną często-
tliwość pobierania próbek wody do badań: 
• grupa 1 - próbki pobierane co 1 go-

dzinę (punkty nr 1, 2, 6 i 9) 
− czas zatrzymania wody poniżej 2 

godzin, 
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− punkty zlokalizowane najbliżej 
pompowni zasilającej sieć, 

− tereny nowych osiedli, o zabu-
dowie średniej i wysokiej, 

• grupa 2 - próbki pobierane co 2 go-
dziny (punkty nr 4, 7, 8 i 11) 

− punkty zlokalizowane nieco dalej 
od pompowni, 

− czas zatrzymania wody 2 - 7 go-
dzin, 

− tereny mieszkaniowe (zabudowa 
średnia i niska), składowe, sąsie-
dztwo dużego odbiorcy wody 
(szpitala) i targowiska miejskie-
go, 

• grupa 3 - próbki pobierane co 4 go-
dziny (punkty nr 12, 14 i 15). 

Przedstawiona w pracy (Kowalski in-
ni, 2012) próba kalibracji modelu nume-
rycznego rozkładu chloru, zbudowanego 
w programie EAPNET wykazała, że wraz 
ze wzrostem odległości od punktu zasila-
nia sieci oraz czasu zatrzymania wody 
w sieci zbieżność wyników Symu-lacji 
pomiarów znacząco maleje. Jest to wyni-
kiem braku możliwości dokładnego osza-
cowania wartości wspominanych wcze-
śniej parametrów przewodów, wpływają-
cych na kinetykę procesu rozkładu chloru. 
W związku z tym  w dalszej części pracy 
skoncentrowano się na punktach pomia-
rowych zaliczonych do grupy 1, dla któ-
rych przeprowadzono szczegółowe anali-
zy. Na rysunku 2 przedstawiono wybrany 
fragment sieci, obejmujący wybrane punk-
ty pomiarowe. 

2.4. Metodyka badań 
Pobór próbek 

Próbki wody do badań pobierano bez-
pośrednio z sieci wodociągowej za po-
mocą zainstalowanych na niej hydrantów. 
Przed rozpoczęciem badań wszystkie 
hydranty zostały poddane płukaniu. Wodę 
pobierano do pojemników polietyleno-
wych o pojemności 20 cm3. Każdorazowo 

pobierano 2 próbki. Czas przetrzymania 
próbek w pojemnikach do momentu ozna-
czania stężenia chloru wahał się od 5 do 
15 minut, zależnie od lokalizacji punktu 
pomiarowego.  
 Oznaczanie stężenia chloru 

Do oznaczeń stężenia chloru wykorzy-
stywano fotometr PC MultiDirect firmy 
LOVIBOND pracujący z odczynnikami 
tabletkowymi DPD No 1. Zakres stężeń 
chloru wolnego ozna-czanych  tym mier-
nikiem wynosi od 0,01 do 0,38 mg 
Cl/dm3. Zastosowany miernik wskazywał 
wynik po upływie ok. 4 minut od dodania 
odczynnika. Czas ten był niezbędny do 
dokładnego rozpuszczenia tabletki. Próbki 
charakteryzujące się dużą zawartością 
żelaza lub mętnością przed wykonaniem 
pomiaru przesączano przez jednorazowe 
filtry Millex  z hydrofobową membraną 
z PTFE, zatrzymujące zanieczyszczenia 
o średnicy powyżej 0,45 µm. 

Wykonanie wzorca zmian stężenia chloru 
Zawartość chloru wolnego w wodzie 

podawanej do miejskiej sieci wodo-
ciągowej była mierzona za pomocą sondy 
pomiarowej typ MICRO 2 CHEM Mod 
T17 M4000, (Severn Trent), o zakresie 
odczytu od 0,0 do ,02 mgCl/dm3, zakresie 
błędu 5%, znajdującej się w pomie-
szczeniu pompowni.  

Na rysunku 3 przedstawiono wykres 
zmian stężenia chloru oraz rozkład natę-
żenia przepływu i temperatury wody 
wprowadzanej do sieci w ciągu całego 
okresu trwania badań. Kolorem żółtym 
oznaczono czas pracy chloratora. Jak 
można odczytać z wykresu, chlorator 
został włączony w 12-stej godzinie pro-
wadzonych badań. Nie pracował również 
miedzy godziną 15-stą a 31-szą. Nastawa 
chloratora wynosiła ciągle 0,3 mg/dm3. 
Pomiary stężeń chloru w sieci wodocią-
gowej rozpoczęto w 34-ej godzinie badań. 
 



 

 
 
Rys. 2. Lokalizacja punktów pomiarowych w wybranym fragmencie sieci, P – pompownia 
 

 
Rysunek 3. Wyniki odczytów przyrządów 
pomiarowych zainstalowanych w pompowni 

 
Przedstawioną na rysunku wielkość 

przepływu wody wtłaczanej do sieci miej-
skiej uzyskano jako sumę wskazań prze-
pływomierzy zainstalowanych w po-
mpowni II-go stopnia. 

Do badań numerycznych wykorzysta-
no skalibrowany model hydrauliczny 

badanej sieci, zrealizowany w programie 
EPANET (Kowalski i inni 2010), 
a następnie przeniesiony do programu 
AQ-UIS. 

W programie AQUIS konieczne było 
wprowadzenie wzorca zmian stężenia 
chloru dla źródła tj. rezerwuaru, który 
reprezentuje ujęcie wody. Rezerwuar 
REZ1 jest pierwszym elementem systemu 
dystrybucji wody 
Wykonanie wzorca zmian polegało na 
tym, aby dla kolejnych godzin pomiarów 
(ang. Time Period), przypisać odpowiedni 
mnożnik (ang. Multiplier) oraz stężenie 
dozowanego chloru w ustalonej uprzednio 
jednostce „mg/l”  (Rys.4) 

W analizowanym modelu sieci wodo-
ciągowej, wzorzec zmian dla źródła, po-
siada 83 okresy wraz z przypisanymi im 
mnożnikami, dla których krok czasowy, 
hydrauliczny oraz wzorca zmian wynoszą 
odpowiednio 1 godzinę. 

Jako sposób zaniku chloru wybrano 
„Decay Exponetial Model” czyli prawo 
rozkładu naturalnego, które określa szyb-
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kość ubywania pierwotnej masy substancji 
zbudowanej z jednego rodzaju cząstek, 
która ulega naturalnemu, spontanicznemu 
rozkładowi. 

 

 
Rys. 4. Wzorzec zmian dla źródła wykonany 
na podstawie wyników pomiarów stężenia 
chloru na wejściu do  sieci wodociągowej 

 
Początkową wartość (ang. Initial de-

fault value) wybrano „0” a jednostkę, 
która została użyta w opisie początkowego 
stężenia substancji przypisano „mg/l”. 
Minimalny limit stężenia substancji okre-
ślono jako „0” zaś maksymalny „0.3”. 
Okres trwania symulacji wynosił 4 dni i 
10 godzin. Krok czasowy symulacji (ang. 
time step), który określa maksymalny 
wzrost czasu pomiędzy każdym oblicze-
niem był równy 1 godzinę. Odpowiednio 
dla wieku wody, która znajduje się w sieci 
wodociągowej do 2 godzin wartość 
współczynnika masowego określono po-
czątkowo jako k = 0,11 h-1 (Kowalski i 
inni, 2012).  

3. Rezultaty badań i dyskusja 
W trakcie prowadzonych metodą itera-

cyjną prac kalibracyjnych konieczne oka-
zało się obniżenie przyjętej wstępnie war-
tości współczynnika stałej rozkładu k 
z 0,11 do 0,09 h-1.  

Na rysunkach 6, 8 oraz 10 przedsta-
wiono porównanie wyników stężenia 
chloru wolnego uzyskane na podstawie 
symulacji komputerowej z wartościami 
pomierzonymi w sieci. Podano także  
współczynniki korelacji (r) pomiędzy 

symulacją a pomiarem. Natomiast na 
rysunkach 7, 9, 11 przedstawiono rozkła-
dy stężenia chloru w czasie trwania symu-
lacji z naniesionymi na nie wartościami 
stężenia chloru w analizowanych punk-
tach pomiarowych. 
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Rys. 6. Wykres zależności pomiędzy warto-
ściami stężeń pomierzonych i  obliczonych 
w modelu dla 1 punktu pomiarowego 
(r=0,6866) 
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Rys. 7. Przebieg zmian stężenia chloru  
w punkcie pomiarowym nr 1 
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Rys. 8. Wykres zależności pomiędzy warto-
ściami stężeń pomierzonych i obliczonych 
w modelu dla 2 punktu pomiarowego 
(r=0,8454) 
 

24 36 48 60 72 84
Czas, godz.

0.040

0.080

0.120

0.160

0.200

S
tę
ż
en

ie
 c

hl
or

u 
w

ol
ne

go
, m

gC
l/d

m
3

Symulacja
Pomiar

Punkt pomiarowy 2

 
Rys. 9. Przebieg zmian stężenia chloru  
w punkcie pomiarowym nr 2 
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Rys. 10. Wykres zależności pomiędzy warto-
ściami stężeń pomierzonych i obliczonych 
w modelu dla 9 punktu pomiarowego 
(r=0,4396)  
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Rys.11. Przebieg zmian stężenia chloru  
w punkcie pomiarowym nr 9 
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Rys. 12. Wykres zależności pomiędzy warto-
ściami stężeń pomierzonych i obliczonych 
w modelu dla 6 punktu pomiarowego 
(r=0,7643) 
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Rysunek 13. Przebieg zmian stężenia chloru 
w punkcie pomiarowym nr 6 
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Na rysunku 14 oraz w tabeli 1 przed-
stawiono szczegółowe wyniki kalibracji z 
uwzględnieniem punktów pomiarowych 
oraz zmian wartości stężeń chloru z upły-
wem czasu. 
gdzie błąd RMS:  pierwiastek z błędu 
średniokwadratowego, definiowany wzo-
rem:  

n

YX
n

i
ii

p

2

1
∑

=
−

=δ     (1) 

w którym; n = liczba par pomiarów w 
obrębie danego punktu pomiarowego, Xi 
= wartość symulowana, Yi = wartość 
zmierzona stężenia chloru wolnego. 

 

 
Rys. 14. Porównanie pomierzonych  
i obliczonych średnich wartości stężenia chloru 
w punktach pomiarowych fragmentu sieci (po 
kalibracji, r=0,7546)

Tabela 1. Porównanie wartości średnich stężenia chloru oraz błędu RMS, mgCl/dm3 

         Pkt  Symulacja Pomiar  Różnica, % RMS 
2  0,0965  0,1052  -9,1  0,0118 
1  0,1234  0,1202  2,6  0,0182 
9  0,1262  0,1103  12,7  0,0434 
6  0,0869  0,1060  -22,0  0,0216 

 
Przedstawione wykresy wskazują na 

stosunkowo dobre dopasowanie wyników 
symulacji do wartości uzyskanych w tra-
kcie pomiarów. Zgodnie z oczekiwaniami 
najlepsze dopasowanie uzyskano w przy-
padku punktów 1 i 2, położonych najbliżej 
pompowni II-go stopnia. Zarówno uzy-
skane wartości średnie, jak i przebiegi 
zmian stężenia w czasie okazały się tu 
bardzo zbliżone do siebie. Gorzej przed-
stawia się sytuacja w przypadku punktów 
6 i 9. Co prawda różnice wartości średnich 
nie wydaja się duże, jednak porównanie 
przebiegu zmian stężenia chloru wolnego 
w czasie wskazują na konieczność prowa-
dzenia dalszych prac  kalibracyjnych.  

Na uzyskane różnice pomiędzy warto-
ściami pomiarowymi a uzyskanymi na 
drodze symulacji, zdaniem autorów arty-
kułu, znaczący wpływ miały brak indywi-
dualnej oceny poszczególnych przewodów 

pod względem ich wpływu na wartości 
stałej rozkładu, jak również niedoskonało-
ści kalibracji modelu hydraulicznego. 
W pierwszym przypadku, autorzy bazując 
na dokumentacji przedsiębiorstwa przyję-
li, że wszystkie przewody na analizowa-
nym obszarze zbudowano z tego samego 
materiału i w tym samym czasie. Nie byli 
jednak w stanie określić indywidualnie dla 
każdego z nich parametrów rozkładu chlo-
ru. W drugim przypadku, przeprowadzona 
kalibracja modelu numerycznego opierała 
się na przepływach tzw. „normalnych”, co 
w warunkach przewymiarowanej sieci 
wodociągowej, z jaką autorzy mieli do 
czynienia, spowodować mogło nie-
prawidłowe określenie np. współczynni-
ków chropowatości zastępczej przewo-
dów. 

Autorom nie udało się przeprowadzić 
procesu kalibracji z wykorzystaniem spe-
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cjalizowanych opcji zawartych w progra-
mie AQUIS. Pomimo wykorzystania 
licencjonowanej, pełnej wersji programu, 
opcje te były nieaktywne. Znacząco pod-
niosło to pracochłonność realizowanych 
prac. Drugim znaczącym utrudnieniem był 
brak możliwości kopiowania zbiorczych 
wyników obliczeń stężeń chloru wolnego 
w poszczególnych węzłach. Przeprowa-
dzenie obliczeń sprawdzających zależność 
pomiędzy wynikami obliczeń i pomiarów 
terenowych wymagała ‘ręcznego” spisy-
wania pojedynczych wartości dla każdej 
godziny. 

4. Wnioski 
Biorąc pod uwagę przedstawione w ar-

tykule rozważania i analizy należy stwier-
dzić, że: 
- proces modelowania jakości wody  

w wodociągowych sieciach dystrybu-
cyjnych wymaga nie tylko odpowie-
dniego oprogramowania, ale także prze-
prowadzenia stosownego procesu kali-
bracji zbudowanych modeli, 

- w modelu numerycznym symulującym 
zmiany jakościowe przesyłanej wody, 
szczególna uwagę należy zwrócić na 
wpływ materiału, wieku i stanu prze-
wodów przesyłowych oraz na pra-
widłowe określenie parametrów wcho-
dzących w skład zastosowanego modelu 
zmian stężeń zanieczyszczeń. Powyższe 
określenie wymaga żmudnych prac ba-
dawczych zespołu złożonego zarówno z 
pracowników danego przedsiębiorstwa 
wodociągowego, jak również współpra-
cujących z nim naukowców, 

- w warunkach badanej, rzeczywistej, sieci 
wodociągowej udało się uzyskać stosu-
nkowo dobre dopasowanie wyników ob-
liczeń symulacyjnych do wartości po-
mierzonych. W przypadku wartości 
średnich błąd wahał się od ±2 do 22%. 
Przebiegi zmian wartości stężenia chloru 
wolnego w punktach 1 oraz 2 okazały 

się zbieżne z pomiarami, gorszą zgod-
ność uzyskano w punktach 6 i 9 bardziej 
oddalonych od punktu zasilania 

- na jakość uzyskanych wyników kalibra-
cji, zdaniem autorów artykułu znaczący 
wpływ miała jakość modelu hydraulicz-
nego. Model ten powinien być zarówno 
budowany, jak również klibrowany 
z wykorzystaniem tego samego progra-
mu narzędziowego co obliczenia jako-
ściowe. 
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WYKORZYSTANIE PROCESÓW MEMBRANOWYCH  
W ZAGOSPODAROWANIU STRUMIENI ODPADOWYCH  
Z WIELKOPRZEMYSŁOWEJ HODOWLI ZWIERZĄT  
 
THE APPLICATION OF MEMBRANE PROCESSES IN THE 
UTILIZATION OF WASTE STREAMS FROM HIGH DENSITY 
LIVESTOCK FARMING 
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dowiska i Procesów Membranowych, ul. Konarskiego 18, 44-100 Gliwice, e-mail: an-
na.kwiecinska@polsl.pl 
 
ABSTRACT  
Huge amount of slurry produced during high density livestock farming requires special 
utilization methods. According to the high water content in the slurry, the use of pressure 
driven membrane processes was considered to recover useable water from it  and pro-
duce valuable fertilizing product. 
The aim of this study was to investigate the nanofiltration process as the polishing step 
of pig slurry treatment preceded by centrifugation and ultrafiltration. Composite polya-
mide membrane of cut off 200 Da was used. The impact of the transmembrane pressure 
on the process capacity was checked.  
The study revealed that the nanofiltration process should be carried out at 2.0 MPa pres-
sure. The decrease of the capacity in time depended mainly on the concentration rate and 
was caused by concentration polarization phenomenon. Moreover, the change of mem-
brane properties connected probably with deposition of organic and/or inorganic com-
pounds on its surface was observed. 
 
Keywords: membrane processes, nanofiltration, slurry treatment, fouling  

 

1. Wprowadzenie 

Wielkoprzemysłowy chów zwierząt 
wiąże się z powstawaniem ogromnych 
ilości gnojowicy będącej mieszaniną od-
chodów zwierzęcych oraz wody służącej 
do jej spłukiwania. W Polsce rocznie 
powstaje ok. 70 mln m3 ścieku, który 
obecnie jest wykorzystywany głównie do 
celów nawozowych oraz produkcji bioga-
zu i kompostu (GUS 2008). Metody te 
jednak wystarczają na zagospodarowa- 

 

nie okolicy 30%  całej objętości produko-
wanej gnojowicy, zaś pozostała jej część 
traktowana jest jako wysoce obciążony 
ściek wymagający nieatrakcyjnych za-
równo ekonomicznie jak i technologicznie 
metod oczyszczania (Kutera 1994). 

Pomimo problemów wynikających 
z doboru odpowiednich metod zagospo-
darowania gnojowicy należy zaznaczyć, 
że jest to niezwykle cenny produkt nawo-



248 

 
zowy bogaty w pierwiastki biogenne 
(N,P,K). W związku z tym marnotra-
wstwem jest traktowanie gnojowicy jako 
ścieku. Głównymi ograniczeniami pełne-
go rolniczego wykorzystania gnojowicy 
jest jej wysokie uwodnienie (zawartość 
wody sięga nawet 99%), co z kolei wiąże 
się z wysokimi kosztami jej transportu. 
Dlatego też jest ona wywożona na tereny 
rolnicze znajdujące się w pobliżu miejsca 
jej wytworzenia. z drugiej strony limitem 
jest dopuszczalna roczna dawka azotu 
wynosząca 170 kgN/ha·rok, co uniemoż-
liwia całkowite zutylizowanie odpadu na 
małym obszarze. Ponadto gnojowicę 
można wywozić na pola jedynie w okresie 
od początku marca do końca października 
i nie może być ona stosowana do wszyst-
kich rodzajów upraw. Wymaganym więc 
jest budowanie na fermach specjalnych 
zbiorników magazynujących o objętości 
wystarcza-jącej na przechowanie cztero-
miesięcznej produkcji. Sama konstrukcja 
zbiorników jest również niezwykle wy-
magająca, co z kolei wiąże się z poniesie-
niem znaczących kosztów budowy. Inne 
metody wykorzystania gnojowicy, takie 
jak produkcja biogazu rolniczego bądź 
kompostu również posiadają znaczne 
ograniczenia (objętość bioreaktorów do 
fermentacji, odpowiednia ilość resztek 
pożniwnych oraz przestrzeni) (Moset i in. 
2012, Liu i in. 2011). 

Właściwości fizyczno-chemiczne gno-
jowicy są zależne od wielu czynników. 
Podstawowym jest oczywiście rodzaj 

hodowanych zwierząt, ale ważne są także 
takie parametry jak wiek zwierząt, sposób 
prowadzenia hodowli, typ stosowanej 
paszy, ilość wody zużywana na spłukiwa-
nie odchodów, czy warunki atmosferycz-
ne. Zwartość poszczególnych składników 
może zmieniać się w ciągu roku nawet 
w zakresie jednego gospodarstwa.  

W Tabeli 1 przedstawiono podsta-
wowe parametry fizyczno-chemiczne wy-
branych typów gnojowic w zależności od 
rodzaju hodowanych zwierząt. 

Wysoki stopień uwodnienia gnojowicy 
sprawia, że może ona zostać postrzegana 
jako źródło wody. Założenie to może 
zostać spełnione w przypadku wykorzy-
stania nisko- i wysokociśnieniowych pro-
cesów membranowych, znajdujących 
coraz szersze zastosowanie zarówno w te-
chnologii uzdatniania wody jak i oczysz-
czania ścieków (Konieczny i in. 2011, 
Masse i in. 2007).   

Najbardziej ogólnie zasadę separacji 
membranowej można opisać jako umiesz-
czenie przegrody (membrany) między 
dwoma roztworami, która umożliwia 
przepuszczanie lub zatrzymywanie wy-
branych substancji po stronie roztworu 
zasilającego. W przypadku ciśnieniowych 
procesów membranowych rolą membrany 
jest zatrzymanie substancji zawartych 
w roztworze (mieszaninie) po stronie 
nadawy z jednoczesnym odzyskiem per-
meatu (rozpuszczalnika) (Wang i in. 2011, 
Yetilmezsoy i in. 2009). 

 
 
Tabela 1 Podstawowe wskaźniki gnojowic bydlęcej i świńskiej (Hus 1995, Hjort i in. 2010) 

 
Parametr   Gnojowica bydlęca  Gnojowica trzody chlewnej 

 
Odczyn – pH   7,0-7,7    7,0-9,5 
Ciężar właściwy, g/cm3  0,90-1,05    0,90-1,5 
ChZT, mgO2/dm3  13000-30000   10000-26000 
Sucha masa ogółem, mg/dm3 65000-105000   18000-75000 
Azot całkowity, mg/dm3  3100-6000   1200-5800 
Fosfor ogólny, mg/dm3  570-1600    460-2000 
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Rys. 1. Schemat procesu oczyszczania gnojowicy świńskiej. 

 
Podstawowymi ograniczeniami proce-

sów membranowych są zjawiska polary-
zacji stężeniowej oraz foulingu. Pierwsze 
z nich powoduje tworzenie się w bezpo-
średnim sąsiedztwie membrany warstwy 
granicznej roztworu o stężeniu przewyż-
szającym średnie stężenie separowanego 
roztworu. Drugie zaś wiąże się z odkłada-
niem substancji zawartych w nadawie na 
powierzchni i/lub w porach membrany, co 
powoduje spadek wydajności procesu 
w czasie. 

Ze względu na fizyczny charakter se-
paracji membranowej jej zastosowanie  
w zagospodarowaniu  gnojowicy wydaje 
się całkiem uzasadnione. z jednej strony 
możliwy jest odzysk wody o jakości od-
powiedniej do ponownego wykorzystania 
na farmie np. do spłukiwania odchodów, 
mycia zwierząt i obiektów hodowlanych 
czy podlewania roślin. Z drugiej zaś stro-
ny powstały koncentrat zachowuje cenne 
właściwości gnojowicy, a jako, iż zajmuje 
znacznie mniejszą objętość, możliwości 
jego zagospodarowania wzrastają. 

2. Cel i metodyka badań 

Celem przeprowadzonych badań było 
wykorzystanie procesu nanofiltracji (wy-
sokociśnieniowej techniki membranowej) 
do doczyszczenia permeatu otrzymanego 
w wyniku wstępnego wirowania oraz 

ultrafiltracji gnojowicy. Schemat procesu 
oczyszczania przedstawiono na rysunku 1. 

W tym celu zastosowano membranę 
kompozytową poliamidową o granicznej 
masie molowej tzw. cut off 200 Da firmy 
KOCH Membrane Systems. Umożliwiło 
to separację cząstek już na poziomie jo-
nowych (retencja jonów dwu- i więcej 
wartościowych). Proces prowadzono 
w instalacji laboratoryjnej Cell CF1 firmy 
KOCH Membrane Systems, wyposażoną 
w zbiornik nadawy o objętości 0,5 dm3 
i dwie cele membranowe pozwalające na 
zainstalowanie membran płaskich o łą-
cznej powierzchni 56 cm2. Układ umożli-
wia prowadzenie separacji w  systemie 
krzyżowym (ang. cross-flow). Schemat 
instalacji przedstawiono na rysunku 2. 

Próbę gnojowicy świńskiej o objętości 
1m3 pobrano ze studzienki retencyjnej 
będącej elementem  instalacji przepompo-
wującej gnojowicę do basenu magazynu-
jącego. w ten sposób uzyskano możliwie 
najświeższy produkt.  

Proces prowadzono do momentu odzy-
skania 60% objętości nadawy w postaci 
filtratu.  

We wszystkich strumieniach proceso-
wych analizowano następujące parametry: 
pH, przewodność właściwą, stężenie wę-
gla organicznego, jonów amonowych, 
chlorkowych i fosforanowych (V), ChZT 
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oraz zawartość suchej masy. Poziom pH 
oraz przewodność właściwą mierzono 
przy użyciu miernika laboratoryjnego 
model CPC-551 wyposażonego w odpo-
wiednie elektrody. Stężenie węgla orga-
nicznego oznaczono na analizatorze Multi 
N/C firmy Jena Analytik. Do określenia 
stężeń jonów chlorkowych i fosforano-
wych wykorzystano chromatograf jonowy 
firmy Dionex, zaś do jonów amonowych 
oraz ChZT zastosowano metodykę firmy 
Hach Lange. Zawartość suchej masy okre-
ślono klasyczną metodą temperaturową w 
105°C. 

Przed rozpoczęciem właściwego pro-
cesu oczyszczania gnojowicy membrany 
charakteryzowano wyznaczając zależność 
pomiędzy wielkością strumienia wody 
dejonizowanej a ciśnienia transmembra-
nowego P (początkowa wydajność 
membran). Następnie zbadano wpływ 
ciśnienia na wielkość objętościowego 
strumienia permeatu. Zastosowano trzy 
wartości parametru: 1,0; 2,0 oraz 3,0 MPa. 
Proces powtarzano dwukrotnie dla danego 
ciśnienia stosując każdorazowo nowy ko-
mplet membran.  

 

 
Rys. 2. Schemat instalacji laboratoryjnej do filtracji membranowej KMS Cell CF1 firmy KOCH 
Membrane Systems. 

 
Rys. 3. Zależność pomiędzy wielkością strumienia wody dejonizowanej a ciśnieniem dla membra-
ny NF 200 Da 
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Określono także zmianę wydajności 

procesu w czasie. Po zakończeniu procesu 
sprawdzono wpływ zjawisk polaryzacji 
stężeniowej oraz foulingu na wydajność 
procesu poprzez określenie objętościowe-
go strumienia wody dejonizowanej po  
procesie.  

W celu zobrazowania wpływu ciśnie-
nia transmembranowego na wydajność 
procesu wyznaczono wartość tzw. wzg-
lędnej przepuszczalności membrany . 
Jest to stosunek wielkości strumienia 
permeatu do strumienia wody dejonizo-
wanej wyznaczonego dla czystej membra-
ny. 

3. Wyniki i wnioski 

Na rysunku 3 przedstawiono zależność 
pomiędzy objętościowym strumieniem 
wody dejonizowanej a ciśnieniem trans-
membranowym. Wyznaczono ją na pod-
stawie pomiarów przeprowadzonych dla 
sześciu kompletów membran. Zależność 
ma charakter liniowy, a wyznaczony 
współczynnik korelacji wynosi 0,9995. 

Po wyznaczeniu charakterystyki mem-
bran przeprowadzono filtrację wstępnie 
podczyszczonej  w procesie wirowania 
oraz ultrafiltracji gnojowicy. Na rysunku 4 
przedstawiono średnie wielkości objęto-
ściowego strumienia permeatu otrzymane 
podczas filtracji przy różnych wartościach 
ciśnienia transmembranowego tj. 1,0; 2,0 
oraz 3,0 MPa. Wzrost ciśnienia z 1,0 do 
2,0 MPa spowodował ponad trzykrotny 
wzrost średniego strumienia permeatu, zaś 
z 2,0 do 3,0 MPa skutkował półtora krot-
nym wzrostem wydajności Kolejnym 
etapem było przeanalizowanie zmiany 
strumienia permeatu w czasie. Wyniki 
badań przedstawiono na rysunkach 5a-c. 
Wzrost ciśnienia spowodował skrócenie 
czasu filtracji ze średnio 4,6 godziny dla 
P=1,0 MPa do około 1 godziny dla 
P=3,0 MPa. Stwierdzono, że dla wszyst-
kich wielkości ciśnienia transmembrano-

wego spade strumienia permeatu w czasie 
utrzymywał się na poziomie ok. 60% 
(stosunek wielkości strumienia na otrzy-
manego końcu procesu do strumienia na 
początku procesu). Oznacza to, że ciśnie-
nie miało głównie wpływ na czas trwania 
procesu, zaś zmiana wielkości strumienia 
permeatu zależała od stopnia zatężenia. 

Kolejnym analizowanym parametrem 
procesu była względna przepuszczalność 
membrany. Porównanie średnich wielko-
ści parametru otrzymanego dla poszcze-
gólnych ciśnień przedstawiono  na rysun-
ku 6. 

Stwierdzono, że wraz ze wzrostem ci-
śnienia rosła wartość współczynnika, 
jednakże zmiana P = 2,0 MPa na P = 
3,0 MPa nie miała zbyt znaczącego wpły-
wu na wielkość . w związku z tym usta-
lono, iż wartość ciśnienia transmembra-
nowego nie musi być wyższa niż 2,0 MPa. 

Po zakończeniu filtracji gnojowicy ba-
dano wpływ oczyszczanego medium na 
właściwości membran oraz określono 
intensywność zjawisk polaryzacji stęże-
niowej oraz foulingu na wydajność proce-
su. Było to możliwe dzięki pomiarom 
wielkości objętościowego strumienia 
wody po procesie oraz ponownego ustale-
nia wartości względnej przepuszczalności 
membran. Wyniki przedstawiono na ry-
sunkach 7a i 7b. 

Zaobserwowano, że po procesie nano-
filtracji gnojowicy strumień wody dejoni-
zowanej wzrósł w odniesieniu do strumie-
nia zmierzonego przed procesem, a war-
tość współczynnika względnej przepusz-
czalności membrany była większa od 
jedności. Pozwoliło to na stwierdzenie, że 
spadek strumienia występujący podczas 
nanofiltracji gnojowicy był spowodowany 
głównie przez zjawisko polaryzacji stęże-
niowej. 
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Rys. 4. Średnie strumienie permeatu otrzymane podczas filtracji wstępnie podczyszczonej gnojo-
wicy przy różnych wartościach ciśnienia trans membranowego. 

 
Rys. 5a. Zmiana wielkości strumienia permeatu w czasie podczas nanofiltracji wstępnie podczysz-
czonej gnojowicy dla �P=1,0 MPa. 

 
Rys. 5b. Zmiana wielkości strumienia permeatu w czasie podczas nanofiltracji wstępnie podczysz-
czonej gnojowicy dla �P=2,0 MPa. 
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Rys. 5c. Zmiana wielkości strumienia permeatu w czasie podczas nanofiltracji wstępnie podczysz-
czonej gnojowicy dla P=3,0 MPa 
 

 
Rys. 6. Średnie wielkości względnej przepuszczalności membrany otrzymane podczas nanofiltracji 
gnojowicy przy różnych wartościach ciśnienia trans membranowego. 
 

 
Rys. 7a. Strumień wody dejonizowanej po procesie nanofiltracji wstępnie podczyszczonej gnojo-
wicy dla poszczególnych ciśnień trans membranowych. 
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Ponadto prawdopodobnie substancje 
zawarte w gnojowicy (zarówno organicz-
ne jak i nieorganiczne) odłożyły się na 
powierzchni membrany, co miało wpływ  
na jej właściwości (zwiększenie hydrofi-
lowości materiału). w tym przypadku 
można mówić o powierzchniowym zjawi-
sku foulingu.  

Kolejnym istotnym parametrem okre-
ślającym przydatność procesu nanofiltracji 
do oczyszczania gnojowicy jest jakość 
otrzymanego permeatu. W tabeli 2 przed-
stawiono wartości analizowanych wskaź-
ników zaniemczyszczeń oznaczone dla 
poszczególnych strumieni procesowych, 
zaś na rysunku 8 porównano stopnie re-
tencji poszczególnych parametrów.  

Stwierdzono, że proces nanofiltracji 
wpłynął głównie na usunięcie zanieczysz-
czeń organicznych oraz jonów fosforano-
wych (uzyskane stopnie retencji mieściły 
się w granicach od 83 do 100%). Nie 
zmieniło się jedynie stężenie jonów chlor-
kowych. Obserwowane w czasie procesu 
usunięcie jonów amonowych związane 
jest zarówno z ich częściowym zatrzyma-
niem jak i emisją amoniaku mającą miej-
sce w trakcie trwania procesu. Jakość 
otrzymanego permeatu niestety nie spełni-
ła założenia jego ponownego użycia jako 
wody do celów technologicznych. Ko-
niecznym jest zastosowanie dodatkowego 
procesu oczyszczania na drodze drugiego 
stopnia nanofiltracji lub odwróconej 
osmozy.

 
Rys. 7b. Względna przepuszczalność membrany przy nanofiltracji wody dejonizowanej po proce-
sie nanofiltracji wstępnie podczyszczonej gnojowicy dla poszczególnych ciśnień trans membra-
nowych. 

Tabela 2. Wartości wskaźników zanieczyszczeń w poszczególnych strumieniach procesowych 

 
Parametr  GS1  CNW2  PUF3  PNF4 

 
Odczyn – pH  7,31  7,37  7,79  7,85 
Przewod. wł., mS/cm 17,96  17,72  17,38  67 
ChZT, mg/dm3  29483  27815  22367  3790 
N-NH4

+, mg/dm3  2839  2673  2523  857 
Cl-, mg/dm3  1017  1004  959  956 
PO4

3-, mg/dm3  388  317  77  0 
Sucha masa, g/dm3 10,1  8,7  6,7  2,1 

 
1gnojowica surowa, 2ciecz nadosadowa z wirowania, 3permeat po ultrafiltracji, 4permeat po nanofiltracji 
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Rys.  8. Stopnie retencji wskaźników zanieczyszczeń uzyskane w procesie nanofiltracji 
 

4. Wnioski 

Przeprowadzono badania przyda-
tności procesu nanofiltracji do doczysz-
czania strumienia gnojowicy wstępnie 
podczyszczonej na drodze wirowania oraz 
ultrafiltracji. Badania prowadzono dla 
trzech różnych wartości ciśnienia trans-
membranowego tj. 1,0 MPa; 2 MPa i 3,0 
MPa. 

Stwierdzono, że dla wszystkich wiel-
kości ciśnienia transmembranowego spa-
dek strumienia permeatu w czasie był na 
poziomie ok. 60% co oznacza, że wiel-
kość parametru wpływała głównie na czas 
trwania procesu, zaś zmiana wielkości 
strumienia permeatu zależała od stopnia 
zatężenia. 

Zaobserwowano, że wraz ze wzrostem 
ciśnienia rosła wartość względnej prze-
puszczalności membrany (, jednakże 
zmiana P = 2,0 MPa na P = 3,0 MPa 
nie była znacząca. 

Po procesie nanofiltracji gnojowicy 
strumień wody dejonizowanej wzrósł 
w odniesieniu do strumienia wody zmie-
rzonego przed procesem, a wartość 
współczynnika względnej przepuszczal-
ności membrany była większa od jedno-
ści. Pozwoliło to na stwierdzenie, że spa-
dek wielkości strumienia permeatu wystę-
pujący podczas nanofiltracji gnojowicy  

 

był spowodowany głównie przez zjawisko 
polaryzacji stężeniowej, a prawdopodob-
nie substancje zawarte w gnojowicy (za-
równo organiczne jak i nieorganiczne) 
odłożyły się na powierzchni membrany 
zmieniając jej właściwości (zwiększenie 
hydrofilowości materiału). W tym przy-
padku można mówić o powierzchniowym 
zjawisku foulingu. 

Otrzymany w wyniku procesu filtrat ze 
względu na jakość nie mógł spełnić zało-
żenia jego ponownego użycia jako wody 
do celów technologicznych. Wymagane 
byłoby zastosowanie dodatkowego proce-
su oczyszczania np. drugiego stopnia 
nanofiltracji lub odwróconej osmozy. 

Podziękowania 

Praca naukowa finansowana ze środków 
na naukę w latach 2010-2012 jako projekt 
badawczy nr N N523 559038 pt. „Ekolo-
giczne zagospodarowanie gnojowicy 
z wykorzystaniem technik membrano-
wych”. 
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ABSTRACT  
 
The paper presents the results of qualitative and quantitative determination of polycyclic 
aromatic hydrocarbons (PAHs) in wastewater, sludge and supernatants taken from coke 
wastewater treatment plant. Stage of sample preparation consisted of extraction with 
a mixture of organic solvents: polar acetone and nonpolar hexane. Extracts were purified 
on silica gel under vacuum and concentrated under a stream of nitrogen. Qualitative-
quantitative analysis of 16 PAHs was carried out using GC-MS system. The average 
total concentration of PAHs in wastewater was 186 μg/dm3.  Concentration of 16 PAHs 
in case of centrifuged sewage reached 456 mg / kg d.m. While the total concentration of 
PAHs in supernatants was in the range from 10,1 to 22,8 μg/dm3. In the highest concen-
trations in wastewater occurred naphthalene and 3-ring PAHs , while in sludge and su-
pernatants   dominating were 4 - and 5 - ring PAHs. 
 
Keywords: industrial wastewater, sewage sludge, supernatants, GC–MS, PAHs 
 

1. Wprowadzenie 

Oznaczanie WWA zarówno w ście-
kach jak i osadach ściekowych prowa-
dzone jest obecnie metodami różniącymi 
się sposobem ekstrakcji, rodzajem roz-
puszczalników oraz z wykorzystaniem 
kapilarnej chromatografii gazowej lub 
wysokosprawnej chromatografii cieczo-
wej. W odniesieniu do ścieków jako me-
todykę referencyjną podaje się, w przepi-
sach prawnych HPLC z detekcją fluore-
scencyjną. Nie nałożono jednak obowiąz-
ku kontroli ani nie wyznaczono dopusz-
czalnych stężeń WWA w ściekach odpro-
wadzanych do odbiorników czy w osa- 

 

dach przyrodniczo wykorzystywanych 
(DzU 2006, Nr 137. poz. 984, DzU 2010, 
Nr 137, poz. 924, Siebielska, 2009). 

Procedury stosowane do analizy jako-
ściowo-ilościowej WWA są niejednolite 
co znajduje potwierdzenie w literaturze 
światowej jak i polskiej (Miege i in., 
2003, Wolska, 2002). 

Ważnym elementem wykonywania 
analiz jest właściwe pobieranie i przy-
gotowanie próbki. Przygotowanie próbek 
przed oznaczeniem chromatograficznym 
jest wieloetapowe i każdy z nich jest źró-
dłem błędu. Dlatego właściwe wykonanie 
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tych czynności może zdecydować 
o końcowym wyniku analizy.  

Wybór odpowiedniej procedury ozna-
czenia WWA zależy od takich czynników 
jak: stężenie analitów, wydajność ekstrak-
cji, czułość metody, precyzja i właściwa 
interpretacja chromatografów (Namieśnik, 
2000, Wolska i in., 2005).  

Bezpośrednie oznaczanie mikromanie- 
czyszczeń, w tym WWA, w próbkach śro-
dowiskowych jest niemożliwe ze wz-
ględu na ich heterogenność, dlatego pro-
wadzi się je w matrycy odbierającej, którą 
otrzymuje się w procesie ekstrakcji. Ten 
etap prowadzi się zwykle w układzie ciecz 
– ciecz, w aparacie Soxhleta, pod zwięk-
szonym ciśnieniem ewentualnie ultradź-
więkami lub w ekstraktorze mikro-
falowym. w ekstrakcji ciecz-ciecz najwa-
żniejszy jest dobór rozpuszczalników, 
przy którym należy uwzględniać zarówno 
właściwości analitów, matrycy jak interfe-
rentów (Grajek, 2003, Shen, 2005, Gier-
gielewicz – Możajska, 2000, Srogi, 2005, 
Śliwiński, 1993). 

Następny etap przygotowania ekstra-
któw przy oznaczaniu mikromanie-
czyszczeń polega na zatężaniu, które jest 
niezbędne ze względu na określoną i stałą 
granicę wykrywalności urządzeń anali-
tycznych. Powszechnie stosowane metody 
odparowania rozpuszczalnika prowadzone 
są w wyparce próżniowej, aparacie Ku-
derna – Danisha lub w strumieniu gazu. 

Otrzymane ekstrakty mogą być silnie 
zanieczyszczone, dlatego kolejnym eta-
pem jest ich oczyszczenie. Operacja ta po-
lega na rozdzieleniu i usunięciu substancji 
interferujących, występujących często 
w stężeniach dużo wyższych niż analit. 
Oczyszczanie ekstraktu można prowadzić 
takimi metodami jak: chromatografia 
kolumnowa, chromatografia żelowa, wy-
sokosprawna chromatografia kolumnowa, 
ekstrakcja do fazy stałej, przez dodatek 

stężonego kwasu siarkowego, SPM (Pena, 
2008, Wolska, 2005, Grajek, 2003). 
Końcowe oznaczenie jakościowo- ilościo-
we wykonuje się najczęściej metodą kapi-
larnej chromatografii gazowej (CGC) 
z zastosowaniem spektrometru mas oraz 
wysokosprawnej chromatografii cieczo-
wej (HPLC) z detektorem fluorescency-
jnym lub UV (Silverstein, 2007, Namie-
śnik, 2000). 

Obecność WWA w osadach ścieko-
wych została już wielokrotnie potwie-
rdzona (Bernal – Martinez i in., 2005, 
Ferrarese i in., 2008). Badania najczęściej 
dotyczą jednak osadów z oczyszczalni 
miejskich, z różnym udziałem i rodzajem 
ścieków przemysłowych i oznaczane są 
w dużym zakresie: od mikrogramów do 
gramów w kilogramie. W badaniach pro-
wadzonych przez Bernal-Martinez stęże-
nie 13 WWA wynosiło 14,4 mg/kg.  
W przypadku badań prowadzonych przez 
Ferrarese stężenie WWA przekraczało 
2800 mg/kg. Zawartość tych związków 
w osadach zależy od rodzaju dopływają-
cych ścieków i wśród tych matryc wska-
zuje się na ścieki z przeróbki paliw jako 
jedne z najbardziej obciążonych (Haftka  
in., 2010). w większości prac literaturo-
wych stężenie WWA w osadach podaje 
się w odniesieniu do suchej masy osadów, 
pomijając obecność WWA w cieczach 
nadosadowych. Jednak wcześniejsze ba-
dania autorów potwierdziły, że ciecze 
nadosadowe mogą być znacznie obciążo-
ne węglowodorami, co przy recyrkulacji 
wzbogaca ścieki w dodatkowe ilości tych 
związków.  

Celem pracy było oznaczenie wielo-
pierścieniowych węglowodorów aroma-
tycznych w matrycach przemysłowych. 
Badania przeprowadzono z wykorzy-
staniem ścieków koksowniczych, osadów 
wydzielonych z tych ścieków oraz cie-
czach nadosadowych.  
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2. Metodyka badań 

Badania jakościowo-ilościowe WWA 
prowadzono z wykorzystaniem ścieków, 
osadów pochodzących z oczyszczalni 
ścieków koksowniczych. Próbki ścieków 
pobrano ze zbiornika uśredniającego 
spływ z wydziału węglopochodnych, 
gdzie odbywa się schładzanie i oczy-
szczanie gazu koksowniczego. w praktyce 
ścieki te kierowane są do biologicznego 
oczyszczania (denitryfikacja, utlenianie 
związków węgla, nitryfikacja). Osady 
ściekowe natomiast pobrano po w/w pro-
cesach ze zbiornika recyrkulatu. Wydzie-
lenie cieczy nadosadowych odbywało się 
poprzez odwirowanie pobranych osadów 
w laboratorium. Próbki pobrano jako 
chwilowe. Oznaczenie stężeń WWA 
w próbkach ciekłych (ścieki, ciecze nado-
sadowe) i stałych (osady odwirowane) 
prowadzono w dwóch równoległych po-
wtórzeniach.  

Wydzielenie matrycy organicznej 
z próbek polegało na ekstrakcji rozpusz-
czalnikowej. i tak: odwirowany osad za-
lewano mieszaniną rozpuszczalników 
heksanu : acetonu (1:1, v/v) a następnie 
stosowano sonifikację. Ekstrakt otrzyma-
ny po tym procesie zlewano do probówek 
wirówkowych i odwirowywano przez 10 
min przy 9000 obr/min. Do ekstrakcji 
matrycy organicznej z próbek ciekłych 
(ciecze nadosadowe, ścieki) również sto-
sowano mieszaninę heksanu z acetonem. 
w tym przypadku ekstrakcję prowadzono 
mechanicznie poprzez wytrząsanie. Po 
procesie wytrząsania ekstrakty oddzielano 
od próbek w rozdzielaczu laboratoryjnym.  

Otrzymane ekstrakty zarówno wydzie-
lone z osadów, cieczy jak i ścieków 
oczyszczano w warunkach próżniowych 
na kolumienkach wypełnionych żelem 

krzemionkowym. Uzyskane eluaty zatę-
żano do objętości 2 cm3 w strumieniu 
azotu. Analizę jakościowo – ilościową 
prowadzono przy użyciu chromatografu 
gazowego firmy Fisons (model GC800/-
MS800). Oznaczenie polegało na na-
strzyknięciu 2 μl ekstraktu na kolumnę 
DB – 5 (długość 30 m, średnica 0,25 mm, 
grubość 0,25 μm) z użyciem helu jako 
gazu nośnego. Szybkość przepływu tego 
gazu wynosiła 0,5 cm3/min. Oznaczenie 
ilościowe WWA było prowadzone 
w temperaturze 280oC. Interpretacja wy-
ników polegała na porównaniu czasów 
retencji oraz widm masowych substancji 
obecnych w ekstrakcie z odpowiednimi 
parametrami charakterystycznymi dla 
mieszaniny standardowej. Do oznaczania 
ilościowego wykorzystano wzorzec 16 
WWA w mieszaninie benzenu i dichloro-
metanu (v/v, 1:1) produkcji AccuStandard 
Inc. USA). 
3. Wyniki badań i dyskusja  

Sumaryczne stężenie 16 WWA 
w ściekach pobranych oczyszczalni zakła-
dowej było w zakresie od 164 do 206 
µg/dm3. Na rysunku 1 zaprezentowano 
średnie stężenia tych związków. Analiza 
ilościowa wskazała, że w ściekach kokso-
wniczych dominował naftalen, którego 
stężenie stanowiło 38% sumy 16 WWA. 
Charakterystyczną cechą naftalenu jest 
największa rozpuszczalność w wodzie 
(31700µg/dm3 w temperaturze 25oC) oraz 
największa wartość ciśnienia par (6,54 Pa 
w temperaturze 20oC).  

Związki kancerogenne stanowiły 23% 
sumarycznej ilości WWA. Wśród tych 
węglowodorów dominował benzo(a)piren, 
którego średnie stężenie wynosiło 10±5 
µg/dm3.  
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Rys. 1. Stężenia WWA w ściekach koksowniczych 
 
Tab. 1. Stężenia WWA w ściekach koksowniczych  

WWA I próbka II próbka Średnia 
Naftalen 66 77 71±7 

3-pierścieniowe 65 47 56±13 
4-pierścieniowe 38 22 30±11 
5-pierścieniowe 29 14 22±11 
6-pierścieniowe 8 5 7±2 

 
 

W tabeli 1 zestawiono stężenia suma-
ryczne WWA pogrupowanych według 
ilości pierścieni w cząsteczce. Stężenia 
węglowodorów malały wraz ze wzrostem 
liczby pierścieni i zmniejszaniem roz-
puszczalności. Węglowodory zbudowane 
z 3 pierścieni aromatycznych stanowiły 
30%. Wśród tych węglowodorów domi-
nował acenaften. Należy podkreślić, że 
źródłem ścieków jest schładzanie i oczy-
szczanie gazu koksowniczego. Dlatego 
najprawdopodobniej węglowodory najba-
rdziej lotne występują w największych 
stężeniach.  

Stosunkowo najmniej było 6-pie-
rścieniowych węglowodorów. Wyniki 
tych badań były w zakresie wcześniej 
przeprowadzonych, przez autorów, do-
świadczeń. Jednak we wcześniejszych 
badaniach ekstrakcję prowadzono z wyko-
rzystaniem mieszaniny rozpuszczalników 

o innym składzie (cykloheksan z dichlo-
rometanem). w tych badaniach, średnie 
sumaryczne stężenie 16 WWA wynosiło 
186 µg/dm3 (Włodarczyk-Makuła i in., 
2011).  

Średnie sumaryczne stężenie 16 WWA 
w osadach wydzielonych ze ścieków kok-
sowniczych wyniosło 443±19 mg/kg s..m. 
Stężenia poszczególnych węglowodorów 
przedstawiono na rysunkach 2 i 3. w osa-
dach dominowały benzo(a)piren, fluoran-
ten i benzo(b)fluoranten, stężenia tych 
węglowodorów przekraczały 57 mg/kg 

s..m. w najmniejszych stężeniach, nie prze-
kraczających 2 mg/kgs..m., występowały 
takie węglowodory jak naftalen, acenafty-
len, acenaften, fluoren i antracen. W od-
różnieniu do ścieków, udział kancerogen-
nych węglowodorów w sumarycznym stę-
żeniu sięgał 73%. Wśród nich dominował 
benzo(a)piren podobnie jak w ściekach. 
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Stężenia wielopierścieniowych węglowo-
dorów aromatycznych były w zakresie od 
1 do 63 mg/kg s..m. 

W odróżnieniu od ścieków, w osadach 
dominowały węglowodory 4- i 5-pie-
rścieniowe, a najmniejsze było stężenie 
naftalenu. Ta dominacja najprawdo-
podobniej wynika z największej zdolności 
do sorbowania się na cząstkach stałych 
i gromadzenie w osadach (największe 
wartości współczynnika podziału okta-
nol/-woda) węglowodorów wielkoczą-
steczkowych.  

Obecność WWA w osadach potwie-
rdzają doniesienia literaturowe i badania 
własne. Jednak wartości stężeń węglowo-
dorów w osadach wykazują znaczne roz-
bieżności. z jednej strony wynika to 

z heterogenności badanych matryc środo-
wiskowych, a z drugiej - stosowanej pro-
cedury analitycznej 

Przykładowo: Hua i in prowadzili ba-
dania w dwunastu oczyszczalni, gdzie 
doprowadzane są obok bytowych także 
ścieki przemysłowe. Do ekstrakcji uży-
wano aceton i dichlorometan. Gdy udział 
ścieków przemysłowych w oczyszcza-
lniach był w granicach od 10 do 40%, 
stężenie sumaryczne 16 WWA było w za-
kresie od 33,7 do 72,7 mg/kg s..m. w przy-
padku oczyszczalni z większym udziałem 
ścieków przemysłowych (70-85%) stęże-
nie 16 WWA było w granicach od 82,5 do 
87,5 mg/kg s..m. 
 
 

  

 
Rys. 2. Stężenia naftalenu i 3- pierścieniowych WWA w osadach koksowniczych. 
 
Tab. 2. Stężenia WWA w osadach koksowniczych  

WWA I próbka II próbka Średnia 
Naftalen 1 1 1±0 

3-pierścieniowe 14 10 12±3 
4-pierścieniowe 167 198 183±22 
5-pierścieniowe 207 155 181±37 
6-pierścieniowe 67 65 66±1 

 

0

1

2

3

4

5

6

7

8

9

Na f

Acy
l

Ac
Fl
u

Fen
Ant

r WWA

Ś
r
e
d

n
ie

 s
tę

ż
e
n

ie
, 

m
g

/k
g

 
s
.m

.



262 

 

 
Rys. 3. Stężenia 4-, 5-, 6- pierścieniowych WWA w osadach koksowniczych 
 
 

W literaturze nie znaleziono publikacji 
dotyczących oznaczania WWA w ście-
kach koksowniczych. w odniesieniu do 
wcześniejszych badań autorów tej publi-
kacji, uzyskane stężenia WWA w osadach 
były w zakresie, jakie oznaczono przy 
innych warunkach ekstrakcji i oczyszcza-
nia próbek (żel krzemionkowy, żel krze-
mionkowy modyfikowany grupami cyja-
nowymi). Przy ekstrakcji cykloheksanem 
i dichlorometanem suma stężeń 16 WWA 
wynosiła 229 mg/kg s..m., a acetonem 
i heksanem: 740 mg/kg s..m. (Macherzyński 
i in., 2011). 

Sumaryczne stężenie 16 WWA 
w cieczach odwirowanych z osadów kok-
sowniczych wynosiło średnio 16,5 
µg/dm3. Oznaczone stężenie było o rząd 
wielkości mniejsze niż w ściekach, co 
potwierdza silną sorpcję tych związków 
na cząstkach stałych. Na rysunku 4 zapre-
zentowano wartości stężenia po-
szczególnych węglowodorów. w cieczach 
dominował fluoranten (17%) oraz ben-
zo(a)piren (12%). Węglowodory rako-
twórcze stanowiły 53%, a wśród nich 

największe było stężenie benzo(a)pirenu. 
w tabeli 3 przedstawiono wyniki oznaczeń 
jakościowo-ilościowych węglowodorów 
z uwzględnieniem liczby pierścieni w czą-
steczce.  
W cieczach nadosadowych w najwy-
ższych stężeniach występowały węglowo-
dory 4-pierścieniowe. Węglowodory te 
stanowiły 40%. Otrzymane wyniki dla 
cieczy wydzielonych z osadów koksowni-
czych były na poziomie wyników otrzy-
manych we wcześniejszych badaniach 
autorów z zastosowaniem innych rozpusz-
czalników i metod ekstrakcji. Dla ekstrak-
cji mechanicznej mieszaniną cykloheksa-
nu i di chloro-metanu stężenie 10 WWA 
wyniosło 13,6 μg/dm3, natomiast miesza-
niną acetonu i heksanu - 10,0 μg/dm3. Dla 
mieszaniny cykloheksanu z dichlorometa-
nem oraz acetonu z heksanem i ekstrakcji 
ultra-dźwiękkowej sumaryczne stężenie 
WWA wynosiło odpowiednio 10,0 
μg/dm3, 6,4 μg/dm3. (Macherzyński i in., 
2012).  

Analizując otrzymane wyniki zawarto-
ści WWA w ściekach, osadach ścieko-
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wych oraz cieczach nadosadowych można 
stwierdzić, że ilość tych związków 
w ściekach nie bilansuje się z ich ilością 
w pozostałych materiałach. Przyczyną 
tego są przemiany, jakim podlegają bada-
ne węglowodory podczas poszczególnych 
procesów technologicznych stosowanych 
w zakładowej oczyszczalni. Ścieki pod-
dawane są zmiennym warunkom tleno-
wym, w celu zapewnienia odpowiednich 
warunków przebiegu denitryfikacji, nitry-
fikacji i utlenianiu związków węgla. Pod-
czas przepływu ścieków przez reaktory, 
WWA mogą ulegać przemianom fizycz-
nym (ulatnianie, sorpcja, rozpad złożo-
nych związków i uwalnianie oznaczanych 
w badaniach), chemicznym (reakcjom 

z innymi składnikami, utlenianiu) oraz 
biochemicznym z udziałem mikroorgani-
zmów biorących udział w poszczególnych 
procesach biologicznych. Zatem możliwe 
są zarówno procesy prowadzące do ubyt-
ku jak i procesy w wyniku, których ilość 
oznaczanych węglowodorów może być 
zwiększona. Specyficznym procesem jest 
sorpcja/biosorpcja, w wyniku, której może 
następować trwałe wiązanie węglowodo-
rów na cząstkach stałych jak i w komór-
kach mikroorganizmów. w takim przy-
padku możliwa jest także, w odpowied-
nich warunkach, desorpcja z zawiesin jak 
i uwalnianie z komórek jako efekt ich lizy 
(Haftka i in., 2010, Traczewska, 2003). 

 
 
Tabela  3. Stężenia WWA w cieczach nadosadowych  

WWA I próbka II próbka Średnia 
Naftalen 1,1 2,0 1,6±0,6 

3-pierścieniowe 1,4 2,6 2,0±0,8 
4-pierścieniowe 3,9 9,2 6,6±3,7 
5-pierścieniowe 2,9 7,2 5,0±3,0 
6-pierścieniowe 0,8 1,8 1,3±0,7 

 

 
Rys. 4. Stężenia WWA w cieczach nadosadowych 
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4. Wnioski 

Na podstawie otrzymanych wyników 
można stwierdzić, że ścieki koksownicze 
oraz osady i ciecze nadosadowe pocho-
dzące z oczyszczalni ścieków kokso-
wniczych są w wysokim stopniu obcią-
żone WWA. Przy zastosowaniu przyjętej 
metodyki przygotowania próbek i para-
metrów analizy chromatograficznej: 
1. Średnie sumaryczne stężenie 16 WWA 

w ściekach koksowniczych wynosiło 
186±30 µg/dm3, w tym związki kance-
rogenne stanowiły 23% (42±19 
µg/dm3), a dominował naftalen i 3-
pierścieniowe. 

2. W osadach koksowniczych średnie 
sumaryczne stężenie WWA było na 
poziomie 443±19 mg/kg s..m. Stężenie 
rakotwórczych węglowodorów wyno-
siło 325±28 mg/kg s..m. (73% sumy 
stężeń) i dominowały 4- i 5-piers-
cieniowe.  

3. W cieczach odwirowanych z osadów 
koksowniczych sumaryczne stężenie 
WWA wynosiło średnio 16,5 µg/dm3 
(w tym kancerogenne stanowiły 53%). 
Dominowały węglowodory 4- i 5-pie-
rścieniowe.  

 
Pracę zrealizowano w ramach badań 
BS/BP-402-301 oraz BS/MN-402-301/11 
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NITRYFIKACJI – DENITRYFIKACJI W REAKTORZE SBR 
 
THE EFFECT OF NITRITE AND EXTERNAL CARBON 
SOURCES OF THE EFFICIENCY OF NITROGEN REMOVAL  
IN THE NITRIFICATION-DENITRIFICATION PROCES  
IN A SEQUENCING BATCH REACTOR 
 
Joanna Majtacz, Magdalena Kaszubowska, Jacek Mąkinia  

 
Politechnika Gdańska ul. Narutowicza 11/12, 80-233 Gdańsk,  
E-mail: jmakinia@pg.gda.pl 

 
ABSTRACT  
 

Odcieki z beztlenowych procesów przeróbki osadu w komorach fermentacji (tzw. wody 
poosadowe) są istotnym źródłem azotu dopływającego do części biologicznej oczysz-
czalni ścieków. Odpowiednie oczyszczanie tych wód może więc znacząco wpłynąć na 
warunki eksploatacji oczyszczalni. w celu zmniejszenia zapotrzebowania tlenu w proce-
sie nitryfikacji oraz ograniczenia zapotrzebowania na węgiel organiczny w procesie 
denitryfikacji, dąży się do skrócenia przemian azotu w trakcie nitryfikacji i denitryfikacji 
tylko do azotynów (NO2-N) zamiast pełnej nitryfikacji azotanów (NO3-N). Celem pro-
wadzonych badań laboratoryjnych było określenie wpływu stężenia azotynów na dwu-
stopniowy proces nitryfikacji – denitryfikacji z niezaadoptowanym osadem  i wodami 
poosadowymi oraz adaptacja osadu do wód poosadowych i zewnętrznego źródła węgla 
(etanol, olej fuzlowy). Szybkość denitryfikacji w badaniach z azotynami z dodatkiem 
NO2-N była porównywalna do badań, bez dodatku NO2-N. Podczas adaptacji osadu do 
wód poosadowych, zaobserwowano znaczną poprawę efektywności denitryfikacji za-
równo w reaktorze z konwencjonalnym źródłem węgla – etanolem, jak i  alternatywnym 
–olejem fuzlowym. w końcowym etapie badań stężenia azotu amonowego i azotynów 
utrzymywały się stabilnie na poziomie poniżej 2 g N/m3, a efektywność usuwania azotu 
wynosiła ponad 90%.  
 
Keywords: Activated sludge, denitrification, nitrification, external carbon. 

 

1. Wprowadzenie 

W obowiązującym od 2006 r. Rozpo-
rządzeniu Ministra Środowiska w sprawie 
warunków, jakie należy spełnić przy 
wprowadzaniu ścieków do wód lub do 
ziemi, oraz w sprawie substancji szcze-
gólnie szkodliwych dla środowiska wod- 

 

nego określono, iż w przypadku oczysz-
czalni ścieków o wielkości powyżej 100 
000 RLM, dopuszczalna ilość azotu ogól-
nego odprowadzanego do środowiska 
wraz ze ściekami oczyszczonymi wynosić 
może 10 mg N/ l lub uzyskany stopień 



268 

 
redukcji powinien wynosić minimum 
85%. Spełnienie tych wymagań jest moż-
liwe w przypadku osiągnięcia wysokiej 
efektywności procesu denitryfikacji, czyli 
redukcji azotanów (azotynów) do azotu 
gazowego. Budowane w Polsce oczysz-
czalnie tylko w nieznacznym stopniu 
uwzględniły dodatkowe ładunki azotu 
z procesów przeróbki osadów trafiające do 
głównego ciągu oczyszczanych ścieków. 
Zmiany składu ścieków polegające na 
wzroście stężeń zanieczyszczeń i spadku 
proporcji węgla organicznego do azotu 
(współczynnik C/N) są przyczyną pro-
blemów eksploatacyjnych wielu dużych 
oczyszczalni ścieków.  w ciągu głównym 
usuwanie azotu, fosforu czy organicznych 
związków węgla ze ścieków odbywa się 
w reaktorach biologicznych. Wody poosa-
dowe powstają w wyniku procesów prze-
róbki osadu w komorach fermentacji, 
niosą one duży ładunek azotu i zawracane 
są do ciągu głównego, przy natężeniu 
przepływu stanowiącym zaledwie 0,5-2,0 
%  dopływu ścieków do oczyszczalni. 

Celem prowadzonych badań laborato-
ryjnych było określenie wpływu stężenia 
azotynów na dwustopniowy proces nitry-
fikacji – denitryfikacji z niezaadoptowa-
nym osadem  i wodami poosadowymi 
oraz adaptacja do osadu wód poosado-
wych i zewnętrznego źródła węgla (eta-
nol, olej fuzlowy).  

2.  Materiały i metody 

Obiekt badań 

Oczyszczalnia ścieków “Wschód” 
w Gdańsku posiada sześć równoległych 
bioreaktorów działających w tzw. zmody-
fikowanym systemie University of Cape 
Town (MUCT) oraz dwanaście radialnych 
osadników wtórnych. Oczyszczaniu pod-
legają ścieki pochodzące  

Z miasta Gdańsk i jego okolic. Średnia 
dobowa ilość dopływających ścieków  
wynosi ok. 95.000 m3/d, a ładunek zanie-

czyszczeń odpowiada ok. 700.000 RLM  
(równoważna liczba mieszkańców). 
Oczyszczone ścieki są bezpośrednio od-
prowadzane do Zatoki Gdańskiej. 

Oczyszczalnia Dębogórze przyjmuje 
i oczyszcza ścieki komunalne z terenu 
Gdyni, Rumii, Redy, Wejherowa i oko-
licznych miejscowości obsługując obecnie 
koło 440 00 RLM. Wyposażona jest 
w cztery płytkie osadniki wstępne o śred-
nicy 38m i kubaturze 1800 m3, jako pozo-
stałość po oczyszczalni mechanicznej. 
Obecnie eksploatowane są dwa osadniki 
wstępne, czas zatrzymania ścieków wyno-
si dla przepływów średnich około 1,5h. 
Osadniki wyposażone są w układ recyrku-
lacji osadu, dzięki czemu lekko zakwa-
szony osad mieszany jest ze strumieniem  
ścieków surowych w komorze hydrolizy 
zainstalowanej za piaskownikiem. Do 
strumienia ścieków surowych zawracane 
są również wody odciekowe z zagęszcza-
cza grawitacyjnego osadu wstępnego, 
pełniącego również rolę fermentera. Dzię-
ki temu uzyskuje się ok. 2,5-krotny wzrost 
stężenia LKT, co jest istotne dla prawi-
dłowego przebiegu procesów w bioreakto-
rze.  

Zmiana przepisów prawnych dotyczą-
cych jakości ścieków odprowadzanych do 
wód dla azotu i fosforu ( Nog. = 10 
mg/dm3, P og. = 1,0 mg/dm3 ) spowodo-
wała podjęcie działań mających na celu 
przebudowę i rozbudowę oczyszczalni 
ścieków do wielkości umożliwiającej ich 
spełnienie.  

Charakterystyka wód poosadowych 

Wody poosadowe charakteryzują się 
wysokim stężeniem azotu amonowego – 
około 10 krotnie większą niż ścieki do-
pływające do oczyszczalni a co za tym 
idzie również dużo większym ładunkiem 
azotu ogólnego. Stężenia azotu amonowe-
go w odciekach wynoszą średnio 800-
1200 g N/m3.  Przy natężeniu przepływu 
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stanowiącym zaledwie 0,5-2,0 %  dopły-
wu ścieków do oczyszczalni. Wody po-
osadowe z procesów przeróbki osadu 
w komorach  fermentacji odprowadzają 
10-30% całkowitego ładunku azotu za-
wartego w dopływie do oczyszczalni. 
Temperatura wód poosadowych jest sto-
sunkowo wysoka (15-35˚C) , a ponadto 
zawierają one bardzo niskie stężenia zasa-
dowości i rozkładalnych związków orga-
nicznych. Wydzielone systemy oczy-
szczania odcieków mogłyby usprawnić 

pracę oczyszczalni ścieków. Charakte-
rystykę wód poosadowych przedstawiono 
w tabeli 1. 

Charakterystyka zewnętrznych źródeł 
węgla 

Zastosowane w badaniach zewnętrzne 
źródła węgla sklasyfikowano jako „trady-
cyjne”: etanol oraz tzw. „alternatywne”: 
olej fuzlowy  stanowiący odpad  popro-
dukcyjny z gorzelni bądź destylarni.  
 

 
Tabela 1. Charakterystyka badanych wód poosadowych z oczyszczalni ścieków Wschód i Dębo-
górze 

 
Pochodzenie  Ilość        Ncał.             NH4-N           NO3-N          NO2-N ChZT 
wód   pomiarów    [g N/m3]  [gNH4-N/m3]    [gNO3-N/m3]  [gNO2-N/m3]     [gO2/m

3] 
poosadowych          

 
OŚ Dębogórze  3 832±140         702±20           1,8±0,05          0,1±0,08 510±20 
OŚ Wschód  6    976±56           923±12        1,3±0,03    0,05±0,02    976±210 

 
 

Często stosowanym w oczyszczal-
niach źródłem węgla organicznego jest 
etanol. Jego wprowadzanie powoduje 
natychmia-stowy wzrost szybkości deni-
tryfikacji, co wiąże się z bardzo szybką, 
wstępną adaptacją osadu (Nyberg i wsp., 
1996, Hallin iwsp., 1996, dos Santos wsp., 
2004). W celu uzyskania pełnej adaptacji 
konieczny jest czas odpowiadający 
w przybliżeniu wiekowi osadu (Hallin 
wsp., 1996). 

Produkty odpadowe pochodzą z pro-
cesu rektyfikacji alkoholu, który polega 
na jego oczyszczaniu przez wieloetapową 
destylację frakcyjną, słu-żącą do elimina-
cji wody i niepożądanych związków. 
Destylowany alkohol surowy zawiera 
głównie alkohol etylowy (ok. 88-92%), 
natomiast olej fuzlowy składa się z mie-
szaniny wyższych alkoholi (ok. 88-92%) 
szczególnie izoamylu, izobutylu, aktywne-
go amylu, butylu i alkoholu propylowego, 

a także zawiera pewne szczególne aldehy-
dy. Ze względów na niskie koszty olejów 
fuzlowych ich stosowanie preferowane 
jest na oczyszczalniach ścieków w pełnej 
skali. (Czerwionka i wsp., 2011). Stężenie 
związków organicznych ChZT olejów 
fuzlowych użytych w badaniach wynosiło 
1 690 000 mg/dm3 przy zawartości azotu 
ok. 71 mg N/dm3 oraz braku zawiesiny 
ogólnej i organicznej.  

 
Tabela 2. Charakterystyka zewnętrznych źró-
deł węgla organicznego  

Parametr Jednostka Etanol Olej 
fuzlo-
wy 

ChZT g 
ChZT/m3 

1598000 169000
0  

NO3-N g N/m3  0,3  
NH4-N g N/m3  71,5 
Pog. g P/m3  0,2 
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Tabela 3. Warunki pracy reaktora SBR w trak-
cie oczyszczania wód poosadowych w procesie 
nitryfikacji-denitryfikacji (Mąkinia i wsp., 
2011)  

Dzień 
Badań 
odcieków 

Długość 
faz 
nitr./denitr. 
[h] 

Dodatek 
ZŹWa 

gChZT/gN    

Doda-
tek 
odcie-
cie-
ków 
[%] 

0-7 6/17 0,2cm3/ 
2,2 

5,0 

8-11 8/15 0,72cm3/ 8 5,0 
12-19 13/10  1,0cm3/ 6 10,0 
20-26 13/10 1,5cm3/ 6 15,0 

a ZŹW – zewnętrzne źródło węgla (etanol i olej 
fuzlowy) 
 

Doświadczenie laboratoryjne 

Badania laboratoryjne adaptacji osadu 
do wód poosadowych i zewnętrznego 
źródła węgla oraz wpływu azotynów na 
dwustopniowy proces nitryfikacji – deni-
tryfikacji  przeprowadzono za pomocą 
zestawu laboratoryjnego do pomiaru szyb-
kości biochemicznych procesów oczysz-
czania ścieków metodą osadu czynnego. 
Zestaw składa się z komputera przenośne-
go, szafy sterowniczej oraz dwóch równo-
ległych reaktorów nieprzepływowych (RI 
i RII) o pojemności 4 dm3. w każdym reak-
torze istnieje możliwość pomiaru stężenia 
rozpuszczonego tlenu, regulację i utrzyma-
nie stałej temperatury zapewnia łaźnia 
wodna połączona z płaszczem wodnym 
reaktorów. Ponadto w reaktorach  umiesz-
czone są sondy pomiarowe do ciągłego 
odczytu pH i potencjału redox. Wyniki 
pomiarów są na bieżąco rejestrowane 
i archiwizowane w pamięci komputera.  

Adaptacja osadu do wód poosadowych i 
zewnętrznego źródła węgla w sekwencyj-
nym reaktorze SBR 

Adaptacja osadu do wód poosadowych 
i zewnętrznego źródła węgla (etanolu, 
olejów fuzlowych) przeprowadzona zosta-
ła w reaktorze  typu SBR, w dwóch se-
riach pomiarowych: letniej i zimowej.  

Sekwencyjny reaktor SBR  jest jedno-
komorowym bioreaktorem, w których 
podczas fazy reakcji (napowietrzania 
i mieszania) mogą zachodzić procesy 
zintegrowanego usuwania związków 
węgla, azotu, oraz fosforu, a w pozo-
stałych fazach procesy sedymentacji oraz 
dekantacji ścieków oczyszczonych, po-
zwalające oddzielić oczyszczone ścieki od 
czynnika procesowego.  

Pierwszy proces aklimatyzacji bioma-
sy trwał 28 dni, natomiast drugi 36 dni.  

Badania aklimatyzacji osadu do wód 
poosadowych i zewnętrznego źródła wę-
gla rozpoczęto od napełnienia reaktorów 
osadem recyrkulowanym, ściekami oczy-
szczonymi biologicznie tak, aby stężenie 
osadu po dopełnieniu reaktorów ściekami 
do objętości 4dm3 wynosiło 3 g/dm3. 
Wody  poosadowe  stanowiły 5% objęto-
ści reaktora i w ciągu trwania testu war-
tość odcieków była sukcesywnie zwięk-
szana do wartości 15%. Każdy cykl skła-
dał się z trzech faz: nitryfikacji, denitryfi-
kacji i sedymentacji. Początkowo faza 
nitryfikacji trwała 6 h i wydłużono ją 
stopniowo do 13 h, z kolei faza denitryfi-
kacji w chwili rozpoczęcia testu trwała 
17 h i skrócono ją do 10 godzin. Pozostała 
1 h godzina testu przeznaczona była na 
sedymentację i dekantację osadu. w każ-
dym cyklu odprowadzano z reaktorów 5-
15% cieczy nadosadowej i zastępowano ją 
wodami poosadowymi. 

Wpływ azotynów na proces nitryfikacji – 
denitryfikacji 

W celu ustalenia wpływu azotynów na 
proces nitryfikacji – denitryfikacji osad 
recyrkulowany z oczyszczalni rozcie-
ńczany był ściekami po oczyszczeniu bio-
logicznym oraz dodano wody poosadowe 
z procesów przeróbki osadów, stanowiące 
5% całej objętości reaktora. Do reaktora 
drugiego przed rozpoczęciem fazy nitryfi-
kacji dodano 10 mg azotynu sodu w celu 
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zwiększenia stężenia azotu azotynowego 
(NaNO2) w reaktorze. Próbki o objętości 
50 cm3 były pobierane do oznaczenia 
stężenia zawiesiny ogólnej i zawiesiny 
organicznej oraz do wykonania oznaczeń 
ChZT, N-NH4, N-NO3, N-NO2, Ncał. Po-
miary odbywały się w równych odstępach 
czasowych co 30 min. ( 0, 30, 60, 90, 120, 
150, 180, 210, 240, 270, 300, 360, 420, 
480 min). Próbki były filtrowane pod 
próżnią na filtrze z włókna szklanego. 

Doświadczenie składało się z dwóch 
faz – tlenowej anoksycznej trwającej po 8 
h. Po zakończonej fazie tlenowej prze-
prowadzono sedymentację i oddzielono 
osad od części nadosadowej i przechowa-
no w oddzielnych naczyniach do dnia 
następnego. Na początku drugiej fazy do 
obydwu reaktorów dodano zewnętrzne 
źródło węgla (olej fuzlowy) w ilości 6:1 
azotu znajdującego się w reaktorach, 
dodatkowo do RII dodano również  10 mg 
azotynu sodu w celu zwiększenia stężenia 
azotu azotynowego w reaktorach. w fazie 
anoksycznej pobór próbek osadu z rekto-
rów odbywał się w czasach: 0, 30, 60, 90, 
120, 150, 180, 210, 240, 270, 300, 360, 
420, 480 min. Próbki również zostały 
przefiltrowane pod próżnią na filtrze 
z włókna szklanego i wykonano z nich 
oznaczenia ChZT, NH4-N, NO3-N, NO2-
N, Nog.  

3. Wyniki badań 

Adaptacji osadu do wód poosadowych i 
zewnętrznego źródła węgla w sekwencyj-
nym reaktorze SBR 

Adaptacja osadu do olejów fuzlowych 
i etanolu była badana w laboratoryjnych 
reaktorach SBR oczyszczających wody 
poosadowe. (Mąkinia 2011). W czasie 
cztero-tygodniowej pracy układu szyb-
kość denitryfikacji w obu rektorach wzra-
stała systematycznie z wartości poniżej 1 
g N/(kg smo.h) do ponad 10 g N/(kg 
smo.h). Dla porównania (Gu and Onnis – 

Hayden 2010) podał szybkość denitryfi-
kacji dla zaadoptowanego osadu wyno-
szącą 5,6 -12 1 g N/(kg smo.h). Szybkość 
nitryfikacji wynosiła początkowo około 
3 g N/(kg smo.h) i osiągnęła maksimum, 
wynoszące 5 – 7 g N/(kg smo.h), po 
14 dniach adaptacji. Okres 10 dniowy był 
potrzebny do uzyskania podobnych szyb-
kości jak w przypadku ścieków komunal-
nych po oczyszczeniu mechanicznym 
wynoszącym 4,3  g N/(kg smo.h) (Rodri-
guez i wsp., 2007).  

Podczas adaptacji osadu do wód po-
osadowych, zauważono znaczną poprawę 
efektywności denitryfikacji zarówno w re-
aktorze z konwencjonalnym źródłem wę-
gla – etanolem, jak i  alternatywnym –ole-
jem fuzlowym. w końcowym etapie badań 
stężenia azotu amonowego i azotynów 
utrzymywały się stabilnie na poziomie 
poniżej 2 g N/m3, a efektywność usuwa-
nia azotu wynosiła ponad 90%. Prezento-
wane w literaturze wartości efektywności 
usuwania azotu wahają się w granicach 
98% (Jianhua i wsp., 2007). Wzrostowi 
szybkości denitryfikacji towarzyszyło 
gromadzenie się NO2-N w pierwszych 2- 
3 godzinach od rozpoczęcia fazy beztle-
nowej.  

Wpływ azotynów na proces nitryfikacji – 
denitryfikacji 

W badaniach wpływu azotynów na 
proces w nitryfikacji-denitryfikacji w re-
aktorze bez dodatku NO2-N, obserwowa-
na szybkość denitryfikacji NUR w fazie 
beztlenowej wynosiła 1,7 g N/(kg smo.h), 
która była porównywalna z szybkością 
uzyskaną w podobnych eksperymentach 
ze ściekami (Mąkinia i wsp. 2011).   

Szybkość denitryfikacji w badaniach 
z azotynami z dodatkiem NO2-N była 
porównywalna do badań, bez dodatku 
NO2-N.  
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Rys 1. Zmiany szybkości denitryfikacji w trakcie pracy laboratoryjnego reaktora SBR do oczysz-
czania wód poosadowych w procesie nitryfikacji – denitryfikacji (Mąkinia i wsp., 2011). 
 

 

 
Rys 2. Przemiany związków azotu podczas adaptacji osadu do wód poosadowych i zewnętrznego 
źródła węgla  a) pierwsza doba testu, b) dwudziesta pierwsza doba testu 
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a) 

 
b) 

 
Rys 3. Przemiany związków azotu (NH4-N, NO3-N, NO2-N), w procesie nitryfikacji – denitryfika-
cji w laboratoryjnym reaktorze nie przepływowym  a) z dodatkiem azotynów, b) bez dodatku 
azotynów. 
 
 
Tabela 4. Szybkości nitryfikacji-denitryfikacji 
w doświadczeniach z użyciem azotynu sodu   

 
Odcieki         NUR     AUR     NPR   
∆ChZT/∆N 
pochodzenie 

 
Dębogórze   1,4-1,7   2,9-3,8   2,1-3,9    2,4-4,2 
Wschód       1,1-3,0   1,6-3,6   1,3-3,8    3,2-4,8

 
 
 

Natomiast całkowite ilość NO3-N , 
NO2-N były zbliżone ze względu na wy-
korzystanie NO2-N. W reaktorze pierw- 
Szym, gdzie nie było azotynów w fazie 

 
Tabela 5. Szybkości nitryfikacji-denitryfikacji 
w doświadczeniach bez użycia azotynu sodu   

 
Odcieki         NUR     AUR     NPR   
∆ChZT/∆N 
pochodzenie 

 
Dębogórze   1,3-1,6   2,9-3,8   3,4-3,6    2,4-2,9 
Wschód       1,3 -2,3   1,6-3,9   1,9-4,7    2,6-
5,4

 
 

nitryfikacji ich wartość rosła, natomiast 
w reaktorze drugim gdzie dodano azotyny 
ich wartość w fazie nitryfikacji utrzymy-
wała się na stabilnym poziomie natomiast 

0

10

20

30

40

50

60

70

80

0 2 4 6 8 10 12 14 16 18

N
O

x
-N

, 
g

 N
/m

3

Czas, h

NO3-N

NH4-N

NO2-N

0

10

20

30

40

50

60

70

80

0 2 4 6 8 10 12 14 16 18

N
O

x
-N

, 
g

 N
/m

3

Czas, h

NO3-N

NH4-N

NO2-N



274 

 
w fazie denitryfikacji ich wartość sukce-
sywnie spadała do 0.  

4 Wnioski 

Skład olejów fuzlowych wykazał, że 
związek ten może być bardzo korzystnym 
źródłem węgla w procesie denitryfikacji 
zarówno ze względu na wysoką zawartość 
rozpuszczalnych, łatwo ulegających bio-
degradacji związków organicznych. 

Szybkości denitryfikacji, z olejem fu-
zlowym jako źródłem węgla organicznego 
do poprawy efektywności procesu denitry-
fikacji były wyższe w porównaniu do 
etanolu. 

Okres adaptacji do wód poosadowych 
i zewnętrznego źródła węgla jest potrzeb-
ny do poprawy zdolności denitryfikacji 
biomasy.   

Szybkość denitryfikacji w badaniach 
z azotynami z dodatkiem NO2-N była 
porównywalna do badań, bez dodatku 
NO2-N. Natomiast całkowite ilość NO3-N 
NO2-N były zbliżone ze względu na wy-
korzystanie NO2-N.  

Wydzielone systemy oczyszczania 
wód poosadowych znacząco redukują 
ładunek azotu kierowany do głównego 
reaktora i poprawiają ogólny efekt usuwa-
nia azotu. 

Podziękowania 

Badania przeprowadzone w ramach pro-
jektu INCAS „Innowacyjne źródło węgla 
dla wspomagania denitryfikacji w komu-
nalnych oczyszczalniach ścieków”. Pro-
jekt współfinansowany ze środków Euro-
pejskiego Funduszu Rozwoju Regionalne-
go w ramach Programu Operacyjnego 
Innowacyjna Gospodarka 
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USAGE OF THE ENERGY-SAVING TRANSFER RESERVOIR  
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Robert Malmur 
 
 Politechnika Częstochowska, Wydział Inżynierii i Ochrony Środowiska, Instytut Inży-
nierii Środowiska, ul. Brzeźnicka 60a, 42-200 Częstochowa,  
E-mail: rmalmur@is.pcz.czest.pl  
 
ABSTRACT 
Intensive rainfalls and snow melting often cause floods of protected terrains and over-
flowing of existing sewage systems. Such situations are burdensome for occupants, and 
also cause considerable material losses. One of possible technical solutions assuring 
unfailing outflow of sewages transfer reservoir are draining system to receiver set intro-
duced in article.  
In case when gravitational outflow of sewages is not possible, in the beginning at first 
suitable volume of sewages accumulated by transfer reservoir and then are thrown into 
the water receiver sets. However gravitational discharge of sewages to water receiver set 
is realized through the transit chambers of transfer reservoir. 
 
Keywords: transfer reservoirs, sewage reservoirs, sewage transfer, retention, drai-
nage system 

 

1. Wprowadzenie 

Mając na uwadze często występujące 
w Polsce intensywne opady deszczu w mi-
siącach letnich oraz szybkie topnienie 
śniegu po okresie zimowym, powodujące 
podtapianie i zalewanie istniejących sieci 
kanalizacyjnych poprzez zbyt wysokie 
stany napełnienia w odbiornikach wod-
nych lub przez brak możliwości chwilo-
wego retencjonowania nadmiaru ścieków 
projektuje się różnego rodzaju systemy 
mające za zadanie przerzut ścieków opa-
dowych do odbiorników wodnych (Mro-
wiec, Kamizela, Kowalczyk 2009).  

Najczęściej odpływ nadmiaru ścieków 
deszczowych odbywa się grawitacyjnie 
poprzez kolektory odpływowe łączące 
przelewy burzowe z ciekiem wodnym –  

 

systemy dotychczasowe (Geiger, Dreiseitl 
1999). Przerzuty takie mają miejsce pod-
czas intensywnych opadów atmosferycz-
nych, kiedy to nadwyżka ścieków przele-
wa się przez przelew burzowy i jest bez-
pośrednio odprowadzana do odbiornika 
wodnego celem odciążenia oczyszczalni 
ścieków lub też nie dopuszczenia do sto-
sowania zbyt dużych średnic kanałów 
kanalizacyjnych. Systemy takie zdają 
egzamin w sytuacjach, kiedy w cieku 
wodnym nie występują zbyt wysokie 
stany napełnienia lub wtedy, kiedy istnie-
jąca sieć kanalizacyjna jest położona sto-
sunkowo wysoko względem odbiornika 
wodnego – kolektor odpływowy ułożony 
jest z dużym spadkiem (Mrowiec 2009). 
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Wówczas to ścieki płynące ciekiem wod-
nym nie mają możliwości cofnięcia się do 
kolektora odpływowego. W czasie, kiedy 
nie jest możliwy odpływ grawitacyjny 
spowodowany na przykład zbyt dużym 
stanem napełnienia odbiornika wodnego, 
ścieki opadowe można przerzucać stosu-
jąc różnego rodzaju zbiorniki retencyjno – 
przerzutowe – systemy nowoczesne (Ma-
lmur, Kisiel, Mrowiec, Kisiel 2008). 
Zbiorniki takie mają za zadanie częściowo 
zatrzymać nadmiar ścieków, a następnie 
przerzucić ten nadmiar do odbiorników 
wodnych, grawitacyjnie bądź też pod 
ciśnieniem, w zależności od stanu napeł-
nienia w cieku wodnym. Jednocześnie 
zbiorniki te nie pozwalają na cofnięcie się 
ścieków do sieci, podczas nagłych wez-
brań (Łomotowski 2011). Jednym z takich 
rozwiązań będzie zbiornik, który został 
przedstawiony w niniejszym artykule. 

2. Charakterystyka zbiornika retencyj-
no – przerzutowego   

Zbiornik retencyjno – przerzutowy 
ścieków opadowych zbudowany jest przy 
korycie odbiornika wodnego, do którego 
mają być odprowadzone ścieki. Konstruk-
cja tego zbiornika zlokalizowana jest tuż 
przy wale przeciwpowodziowym, bądź 
w ten wał jest wkomponowana (Malmur 
2011). Zbiorniki tego typu mogą być 
stosowane w sytuacji, kiedy odbiornik 
wodny usytuowany jest wyżej niż istnieją-
ca kanalizacja i nie możliwe było by bez-
pośrednie odprowadzenie ścieków do od-
biornika. 

W budowie zbiornika można wyróżnić 
głównie takie elementy jak: komora prze-
pływowa, dwie komory pompowe i komo-
rę wieżową (rys.1, 2). 

C3a SP1 KZ1 KW W

CKOKL1C2aKT1C4C1KPKD Z1

 
Rys. 1. Zbiornik retencyjno – przerzutowy ścieków opadowych. 

 



277 

 

KT1 KT2

KD

KP

KZ2

KZ1 KL1 KO KL2
 

Rys. 2. Rzut z góry zbiornika retencyjno – przerzutowego. 

 
Ścieki do zbiornika doprowadzane są 

do komory przepływowej poprzez kolek-
tor dopływowy, a odprowadzane z komo-
ry wieżowej do odbiornika wodnego ko-
lektorem odpływowym. Komory pompo-
we wyposażone są w jedno-kierunkowe 
zawory klapowe, skierowane przepływem 
w stronę komory wieżowej. Komora prze-
pływowa połączona jest z komorami pom-
powymi poprzez kanały tłoczące, zabu-
dowane w tylnej części komory przepły-
wowej, a przedniej części komór pompo-
wych. w kanałach tłoczących zamon-
towane są zawory odcinające, które nie 
pozwalają w określonych sytuacjach na 
dostęp powietrza. Zbiornik wyposażony 
jest w elektryczny zespół pompowo – 
sprężarkowy umiejscowiony nad komorą 
pompową i sterowany przy pomocy czuj-
ników poziomu ścieków, wbudowanych 
w komorach pompowych i komorze prze-
pływowej. Zastosowane zespoły pompo-
we składają się z gazoszczelnej komory 
pompowej i pompo – sprężarki włączonej 

kanałem ssąco – tłoczącym przez strop do 
komory pompowej. Komory pompowe 
włączone są w układ hydrauliczny pomię-
dzy jednokierunkowe zawory klapowe 
zabudowane w strefie dna i skierowane 
przepływem w kierunku komory wieżo-
wej, a kanały tłoczne łączące się z komorą 
przepływową. 

Istotnym elementem konstrukcyjnym 
zbiornika jest to, że komora przepływowa 
zbudowana jest poniżej komór pompo-
wych. Rozwiązanie takie sprawia, że ście-
ki doprowadzane są do komory przepły-
wowej, a stamtąd przez kanały tłoczne do 
komór pompowych. w zależności od po-
ziomu ścieków w odbiorniku wodnym, 
ścieki z komór pompowych odprowadza-
ne są grawitacyjnie, bądź też pod ciśnie-
niem. 

3. Budowa zbiornika retencyjno – prze-
rzutowego 

Ścieki do zbiornika doprowadzane są 
kolektorem dopływowym (KD) do komo-
ry przepływowej (KP) (rys.1). Na końcu 
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komory przepływowej (KP) zbudowane 
jest niewielkie zagłębienie, do którego 
wprowadzone są kanały tłoczące (KT1) 
i (KT2). Kanały te łączą komorę przepły-
wową (KP) z komorami pompowymi 
(KZ1), (KZ2) (rys. 2) przez otwory zro-
bione w przedniej części tych komór. 
Wysokość kanałów tłoczących (KT1), 
(KT2) sięga prawie stropu komór pompo-
wych (KZ1), (KZ2). Kanały tłoczące 
(KT1), (KT2) mają wbudowane w górnej 
części komory przepływowej (KP) zawory 
odcinające (Z1), (Z2). Komory pompowe 
(KZ1), (KZ2) połączone są z komorą 
wieżową (KW) przez jednokierunkowe 
zawory klapowe (KL1), (KL2), samo-
czynnego działania, skierowane przepły-
wem w stronę komory wieżowej (KW).  

Na stropie komór pompowych (KZ1), 
(KZ2) zamontowane są dwie pompo – 
sprężarki (SP1), (SP2) połączone przewo-
dami z przestrzenią podstropową tych 
komór. Pompo – sprężarki (SP1), (SP2) są 
jednakowej budowy, a ich wydajność jest 
co najmniej równa obliczeniowemu do-
pływowi maksymalnemu Qdopmax, wystę-
pującemu dla danej zlewni. Komory pom-
powe (KZ1), (KZ2) wykonane są jako 
gazoszczelne, mają jednakową objętość 
i zbudowane są obok siebie. 

Komora wieżowa (KW) jest wyższa 
od pozostałych komór i wznosi się na 
wysokość, co najmniej równą wysokości 
korony wału przeciwpowodziowego (W) 
cieku wodnego (C). Ścieki z komory wie-
żowej (KW) odprowadzane są do cieku 
wodnego (C) kolektorem odpływowym 
(KO). Kolektor odpływowy (KO) ułożony 
jest stycznie do dna cieku wodnego (C) 
pod wałem przeciw-powodziowym (W), 
wylot kolektora umieszczony jest pod 
zwierciadłem wody w odbiorniku wod-
nym (C). 

W komorach pompowych (KZ1), 
(KZ2) i komorze przepływowej (KP) 
wbudowane są czujniki poziomu ścieków 

(C1), (C2a), (C2b), (C3a), (C3b), (C4) 
sterujące pracą pompo – sprężarek (SP1), 
(SP2). Czujnik (C1) zamontowany jest 
w komorze przepływowej (KP) na wyso-
kości kilku centymetrów poniżej dna ko-
lektora dopływowego (KD), natomiast 
czujnik (C4) znajduje się przy dnie tej 
komory, na wysokości około 5 cm powy-
żej dolnej części kanałów tłoczących 
(KT1), (KT2). Czujniki (C2a), (C2b), 
(C3a), (C3b) wbudowane są w komorach 
pompowych (KZ1), (KZ2). Dolne czujniki 
(C2a), (C2b) znajdują się na górnym po-
ziomie zaworu klapowego (KL1), (KL2), 
a czujniki górne (C3a), (C3b) są na wyso-
kości około 5 cm poniżej górnej części 
kanałów tłoczących (KT1), (KT2). 

4. Zasada działania zbiornika retencyj-
no – przerzutowego 

Ścieki z kanalizacji dopływają kolek-
torem dopływowym (KD) do komory 
przepływowej (KP) wypełniając ją do 
poziomu czujnika (C1) (rys 3). w momen-
cie osiągnięcia tego poziomu włącza się 
pompo – sprężarka (SP1) stroną ssącą. 
Pompo – sprężarka (SP1) opróżnia ko-
morę pompową (KZ1) z powietrza znajdu-
jącego się w tej komorze, a następnie 
kanałem tłoczącym (KT1), przy otwartym 
zaworze odcinającym (Z1), zaczyna wy-
sysać ścieki z komory przepływowej 
(KP). Zawory klapowe (KL1), (KL2) są 
zamknięte na skutek parcia słupa wody 
z komory wieżowej (KW). Ścieki tłoczone 
kanałem tłoczącym (KT1) wypełniają 
komorę pompową (KZ1) do czasu osią-
gnięcia poziomu czujnika (C3a) (rys. 4). 
Sygnał z czujnika (C3a) powoduje przełą-
czenie pompo – sprężarki  (SP1) z ssania 
na tłoczenie i zamknięcie zaworu odcina-
jącego (Z1) w kanale tłoczącym (KT1). 
W przestrzeni podstropowej komory 
pompowej (KZ1) następuje wzrost ciśnie-
nia, powodując otwarcie zaworu klapowe-
go (KL1) i wytłaczanie ścieków do komo-
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ry wieżowej (KW). Przy niskim stanie 
napełnienia w cieku wodnym (C), ścieki 
same swoim naporem otwierają zawór 
klapowy (KL1) i przepływają tranzytem 
przez komorę wieżową (KW), kolektor 
odpływowy (KO) i wpadają do odbiornika 
wodnego (C). Natomiast przy podwyższo-
nych stanach, ścieki nie mogą swoim 
naporem otworzyć zaworu klapowego 
(KL1) i dlatego uzasadnione staje się 
użycie pompo – sprężarki (SP1) (rys. 5).   

Wydajność pompo – sprężarki (SP1) 
jest tak dobrana, że umożliwia opróżnia-
nie komory pompowej (KZ1) o natężeniu 
odpływu nieco większym od dopływu 
miarodajnego. Pompo – sprężarka (SP1) 
opróżnia komorę pompową (KZ1) do 
momentu osiągnięcia poziomu czujnika 
(C2a) (rys. 6). 

Sygnał z czujnika (C3a) powoduje 
również, włączenie pompo – sprężarki 
(SP2) stroną ssącą w komorze pompowej 
(KZ2). w czasie, kiedy opróżniana jest 
komora pompowa (KZ1), ścieki z komory 
przepływowej (KP) wsysane są do  
komory pompowej (KZ2) przez kanał 
tłoczący (KT2), przy otwartym zaworze 
odcinającym (Z2). Komora pompowa 
(KZ2) napełniana jest do czasu osiągnię-
cia poziomu czujnika (C3b), kiedy to 
pompo – sprężarka  (SP2) przełącza się na 
tłoczenie. Zawór odcinający (Z2) w kana-
le tłoczącym (KT2) zamyka się nie po-
zwalając na zbędne straty powietrza.  
W tym samym czasie komora pompowa 
(KZ1) została opróżniona do poziomu 
czujnika (C2a) i ponownie może przyj-
mować ścieki. Praca komór pompowych 
(KZ1), (KZ2) przebiega naprzemiennie, to 
znaczy kiedy jedna jest napełniana to 
druga jest opróżniana. Pompo – sprężarki 
(SP1), (SP2) działają do momentu, kiedy 
ścieki w komorze przepływowej (KP) 
osiągną poziom czujnika (C4).  

Budując tego typu zbiornik przerzuto-
wy należy pamiętać, aby czujnik (C4) 

znajdował się powyżej dolnej części kana-
łu tłoczącego (KT1), (KT2) zapobiegając 
niepotrzebnemu wysysaniu powietrza 
z komory przepływowej (KP). Ścieki 
z komory przepływowej (KP) po włącze-
niu pompo – sprężarki sygnałem z czujni-
ka (C1) zostają wysysane z pewnym 
opóźnieniem spowodowanym tym, że 
pompo – sprężarka najpierw wysysa po-
wietrze z komory pompowej (KZ1), do-
piero później ścieki. Biorąc pod uwagę ten 
fakt, należy czujnik (C1) zamontować na 
takiej wysokości, aby nie dopuścić pod-
czas tego opóźnienia do wypełnienia ko-
mory przepływowej (KP) do poziomu dna 
kolektora dopływowego (KD). Należy 
także dobrać takie pompo – sprężarki 
(SP1), (SP2), aby w momencie ich włą-
czenia, czas wysysania powietrza z komór 
pompowych (KZ1), (KZ2) był jak naj-
krótszy 

5. Podsumowanie 

Dotychczasowe rozwiązania przerzutu 
ścieków opadowych do odbiorników 
wodnych w większości miast w Polsce są 
przestarzałe, zawodne i poza rozbudową 
wymagają przede wszystkim moderniza-
cji. Zawodność tych systemów przejawia 
się głównie częstymi podtopieniami ist-
niejących kanalizacji w sytuacji podwyż-
szonych stanów w odbiornikach wodnych. 

Biorąc pod uwagę ilość prac jakie są 
do wykonania w zakresie inwestycji ko-
munalnych związanych z odprowadza-
niem ścieków, za bardzo ważny i pilny 
należy uznać problem unowocześnienia 
metod projektowania i realizacji oraz 
wprowadzania nowoczesnych, bezpiecz-
nych rozwiązań. 

Niezależnie od wielkości zlewni przy-
jętego systemu kanalizacji zbiorniki reten-
cyjno – przerzutowe  
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C3a SP1 KZ1 KW W

CKOKL1C2aKT1C4C1KPKD Z1

p = pat

 
Rys. 3. Wypełnienie komory przepływowej (KP) do poziomu czujnika (C1) w zbiorniku reten-
cyjno – przerzutowym. 

C3a SP1 KZ1 KW W

CKOKL1C2aKT1C4C1KPKD Z1

p < pat

 
Rys. 4. Wypełnianie komory pompowej (KZ1) do poziomu czujnika (C3a) zbiorniku retencyj-
no – przerzutowym. 
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C3a SP1 KZ1 KW W

CKOKL1C2aKT1C4C1KPKD Z1

p > pat

 
Rys. 5. Pneumatyczny przepływ ścieków w zbiorniku retencyjno – przerzutowym. 

C3a SP1 KZ1 KW W

CKOKL1C2a

p > pat

KPKD C1 C4 KT1 Z1

 
Rys. 6. Opróżnienie komory pompowej (KZ1) do poziomu czujnika (C2a) w zbiorniku retencyj-
no – przerzutowym. 
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powinny obecnie stanowić jedne z pod-
stawowych elementów współczesnych 
systemów przerzutu ścieków opadowych 
do odbiorników wodnych. 

Budowa tego typu obiektów wymaga 
znacznych nakładów inwestycyjnych, 
właściwa eksploatacja jest możliwa przy 
zastosowaniu odpowiedniej konstrukcji 
i wysokiej jakości zespołów ssąco – pom-
powych, zużywających znaczące ilości 
energii elektrycznej potrzebnej na podnie-
sienie ścieków z poziomu niższego do 
wyższego lub do podnoszenia ścieków 
z równoczesnym ich przerzutem do miej-
sca zapewniającego grawitacyjny odpływ. 

Przedstawiony zbiornik retencyjno – 
przerzutowy ścieków opadowych z powo-
dzeniem mógłby być zastosowany w mo-
dernizacji istniejących systemów kanali-
zacyjnych, zapewniając niezawodność 
działania i bardziej efektywne odprowa-
dzanie ścieków, niż systemy stosowane do 
tej pory. Wszystkie zbiorniki tego typu 
charakteryzują się podobną budową 
i zasadą działania, gwarantując, że ścieki 
mogą być odprowadzane niezależnie od 
warunków występujących w odbiorniku 
wodnym. Istotnym elementem w tego 
typu zbiornikach jest zastosowanie wła-
ściwego sposobu sterowania pracą zespo-
łów ssąco – tłoczących. 

Zastosowanie zbiornika wymaga do-
kładnego przeanalizowania danych o zle-
wni, sieci kanalizacyjnej, urządzeniach 
i obiektach z nią współdziałających, przy 
wydatkowaniu minimalnych kosztów na 
realizację konkretnej inwestycji (Mro-
wiec, Kisiel, Malmur, Kisiel J. 2007) 
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ABSTRACT  
 
This paper presents the results of microbiological air pollution examination in the se-
lected sites of the university of technology. University camp is situated in the center of 
Poznań. The research were conducted in some places inside university building (lecture 
and exercise rooms, main hall and toilettes) and in the open area in the neighborhood of 
university buildings. During the time of research the interesting places were normally 
used by students and research workers. The number of bacteria and fungi was deter-
mined by shock impaction aspiration method using the special apparatus – Microbiolog-
ical Air Sampler MAS – 100 EcoTM. a diverse level of microbiological air pollution was 
found inside the tested building. Some of the grown microorganisms can have a negative 
influence on human health, especially on people exposed on those microorganisms for 
longer time. 
 
Keywords: bioaerosol, bacteria, fungi, atmospheric air, building  

 

1. Wprowadzenie 

W powietrzu atmosferycznym oprócz 
różnego rodzaju pyłów, gazów i par wy-
stępują również liczne mikroorganizmy, 
zarodniki i konidia grzybów oraz prze-
trwalniki bakterii, które tworzą tzw. bioae-
rozol (Pastuszka, 2005; Bovallius in., 
1978; Kim i Kim, 2007; Bonetta i in., 
2010; Peges i in., 2010).  

Jakość mikrobiologiczna powietrza 
zewnętrznego wywiera znaczący wpływ  
Na powietrze wewnątrz pomieszczeń oraz 

 

wpływa na samopoczucie i zdrowie uży- 
tkowników. Liczebność mikroflory w po-
mieszczeniach jest uzależniona od gę-
stości ich zasiedlenia przez ludzi i zwi-
erzęta, od temperatury, wilgotności, na-
słonecznienia, częstości wietrzenia i czy-
stości. Ilość mikroorganizmów w powie-
trzu pomieszczeń zamkniętych zależy 
także od liczby osób i ich stanu zdrowia 
(Zyska, 2000; Kosińska, 1998; Stolwijk, 
1991; Straus, 2009; Rintala i in., 2008). 
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W celu oceny mikrobiologicznego 
stopnia skażenia powietrza w pomie-
szczeniach, w których przebywają ludzie, 
należy okresowo wykonywać badania 
zarówno bakterii, jak i grzybów mikro-
skopowych.  

2. Materiały i metody 

Mikrobiologiczne badania powietrza 
prowadzono od 30.11.2006 do 29.05.2007 
w wybranych pomieszczeniach w dwu-
pietrowym budynku Wydziału Budo-
wnictwa i Inżynierii Środowiska Polite-
chniki Poznańskiej, usytuowanym przy 
ulicy  Piotrowo 5 w Poznaniu. Wewnątrz 
budynku znajdują się sale wykładowe, 
ćwiczeniowe, laboratoria, pomieszczenia 
biurowe, biblioteka, szatnia, ubikacje, 
barek oraz ciągi komunikacyjne (hole, 
korytarze i klatki schodowe). W wytypo-
wanych pomieszczeniach powietrze do 
badań mikrobiologicznych pobierano 
metodą zderzeniową za pomocą próbnika 
MAS-100 Eco firmy Merck. W trakcie 
badań oznaczano ogólną liczebność bakte-
rii mezofilnych i psychrofilnych, gron-
kowce (Staphylococcus) mannito-
lododatnie i mannitoloujemne, bakterie 
Pseudomonas fluorescens oraz grzyby 
mikroskopowe. We wszystkich punktach 
pomiarowych dwa razy w ciągu dnia (rano 
– przed rozpoczęciem zajęć dydaktyk-
cznych i po południu – po zakończeniu 

zajęć) pobierano po 50 lub 100 dm3 po-
wietrza na płytki Petriego, na których była 
przygotowana odpowiednia pożywka. Po 
zakończeniu pobierania próbek powietrza, 
płytki Petriego wraz z pobranymi mikro-
organizmami inkubowano w cie-plarkach 
zgodnie z wytycznymi Polskich Norm 
w różnych temperaturach i w różnym 
czasie. w tabeli 1 zestawiono rodzaj po-
żywki wybranej dla danej grupy mikroor-
ganizmów, czas hodowli [h] oraz tempera-
turę inkubacji [oC]. 

Po okresie hodowli liczono kolonie 
drobnoustrojów, a następnie uzyskane wy-
niki korygowano przy pomocy staty-
stycznej tablicy przeliczeniowej Fellera. 
Otrzymane w ten sposób wyniki badań 
podano jako jednostki tworzące kolonie 
w 1 m3 [jtk/m3] (ang. cfu - Colony For-
ming Units). Interpretację wyników 
i ocenę stopnia zanieczyszczenia powie-
trza przeprowadzono zgodnie z PN-89/Z-
04111/02 i PN-89/Z-04111/03 (tabela 2, 
3). 

Budynek, w którym prowadzono ba-
dania wybudowano w latach 1953-55 na 
planie w kształcie prostokąta, z dwoma 
patiami doświetlającymi.  Powierzchnia 
obiektu wynosi 11196 m2, z czego po-
wierzchnie użytkowe stanowią 7533,4 m2, 
a łączna kubatura wynosi 38252 m3. 
 

Tabela 1. Pożywki i warunki inkubacji mikroorganizmów według Polskich Norm  
_______________________________________________________________________________ 
Mikroorganizmy  Pożywka     Temperatura  Czas  

inkubacji [oC]        inkubacji [h]  
______________________________________________________________________________ 
Bakterie mezofile Agar odżywczy 37 48 
Bakterie psychrofilne Agar odżywczy  22 72 
Staphylococcus        Chapman            37 48 
Pseudomonas fluorescens                 King B                 26 120 
Pseudomonas fluorescens                 King B   4 168 
Grzyby mikroskopowe                     Waksmana            26 168 
Grzyby mikroskopowe                     Czapek-Doxa        26 168 
_______________________________________________________________________ 
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Tabela 2. Stopień zanieczyszczenia powietrza atmosferycznego w zależności od liczebności wy-
branych bakterii występujących w 1 m3 powietrza (PN-89/Z-04111/02) 
_______________________________________________________________________________ 
Bakterie mezofilne   Pseudomonas fluorescens   Staphylococcus hemolizujące    Stopień zanie-
czyszczenia 
                                                                      typ α              typ β     
_______________________________________________________________________________ 
< 1000    brak         brak  brak nie zanieczyszczone 
1000 ÷ 3000  ≤ 50          ≤ 25                ≤ 50  średnio zanieczysz-
czone 
> 3000   > 50         > 25     > 50 silnie zanieczysz-
czone  
_______________________________________________________________________________ 
 
Tabela 3. Stopień zanieczyszczenia powietrza atmosferycznego w zależności od liczebności grzy-
bów mikroskopowych występujących w 1 m3 powietrza (PN-89/Z-04111/03) 
_______________________________________________________________________________ 
Ogólna liczba grzybów     Stopień zanieczyszczenia powietrza atmosferycz-
nego 
_______________________________________________________________________________ 
 3000 ÷ 5000 przeciętnie czyste powietrze atmosferyczne, zwłaszcza w okresie póź-

nowiosennym i wczesnojesiennym 
> 5000 ÷ 10000 zanieczyszczenie mogące negatywnie oddziaływać na środowisko 

naturalne człowieka 
> 10000 zanieczyszczenie zagrażające środowisku naturalnemu człowieka 
_______________________________________________________________________________ 
 

Budynek wyposażony jest w instalację 
centralnego ogrzewania oraz podłączony 
jest do miejskiej sieci wodociągowej, 
kanalizacyjnej i elektrycznej. W wybra-
nych pomieszczeniach zainstalowany jest 
system klimatyzacyjno - wentylacyjny. 
Ściany wewnętrzne pomalowane są farba 
klejową, schody wykonane są z lastriko, 
posadzki w korytarzach pokrywa lastriko, 
parkiet lub PCV. w pomieszczeniach po-
sadzki wyłożone są parkietem, lenteksem 
lub wykładziną dywanową, a w sanitaria-
tach płytkami ceramicznymi. Wszystkie 
okna w budynku wykonane są z tworzywa 
sztucznego.  

W poszczególnych pomieszczeniach 
przed poborem próbek powietrza do badań 
mikrobiologicznych badano również tem-
peraturę i wilgotność względną powietrza 
oraz zamykano okna, jeżeli były otwarte. 

Badania prowadzono w następujących 
pomieszczeniach (punktach pomiaro-
wych): 

a) sala wykładowa nr 121: 
Znajduje się na parterze budynku 

i przeznaczona jest dla 90 osób. Po-
wierzchnia sali wynosi 61,4 m2, kubatura 
270,2 m3. Ma ona układ amfiteatralny 
i wyposażona jest w system wentylacji 
mechanicznej. Posiada jedno wejście, 
które podczas przerw jest otwarte lub 
zamknięte oraz okna, przez co jest dodat-
kowo wentylowana. w sali tej (w dniach 
badań) podczas zajęć przebywało średnio 
40 osób. 

b) sala wykładowa nr 122: 
Znajduje się na parterze budynku 

i przeznaczona jest dla 150 osób. Po-
wierzchnia sali wynosi 102,2 m2, a kuba-
tura 449,7 m3. Ma ona układ amfiteatralny 
i wyposażona jest w system wentylacji 
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mechanicznej. Posiada jedno wejście, 
które podczas przerw jest otwarte lub 
zamknięte oraz okna, przez co jest dodat-
kowo wentylowana. w sali tej (w dniach 
badań) podczas zajęć przebywało średnio 
70 osób. 

c) sala wykładowa nr 123: 
Znajduje się na parterze budynku 

i przeznaczona jest dla 150 osób. Po-
wierzchnia sali wynosi 103,4 m2, a kuba-
tura 455,0 m3. Ma ona układ amfiteatralny 
i wyposażona jest w system wentylacji 
mechanicznej. Posiada jedno wejście, 
które podczas przerw jest otwarte lub za-
mknięte oraz okna, przez co jest dodatko-
wo wentylowana. w sali tej (w dniach 
badań) podczas zajęć przebywało średnio 
około 70 osób. 

d) sala ćwiczeniowa nr 316: 
Znajduje się na drugim piętrze budyn-

ku i przeznaczona jest dla 30 osób. Po-
wierzchnia sali wynosi 38,0 m2, kubatura 
129,6 m3. Sala posiada jedno wejście, 
okna i nie jest wyposażona w system wen-
tylacyjny. Podłoga sali pokryta jest wy-
kładziną dywanową. w sali tej (w dniach 
badań) podczas zajęć przebywało średnio 
około 15 osób. 

e) hol główny budynku: 
Hol mieści się na parterze budynku 

i charakteryzuje się zmiennymi ruchami 
powietrza ze względu na przeciągi 
i otwieranie drzwi wejściowych na oścież. 
Hol posiada okna i dwie pary drzwi 
okiennych, które umożliwiają wyjście na 
patio. Powierzchnia holu wynosi 142,0 
m2, a kubatura 653,2 m3. Posadzka wyko-
nana jest z lastriko. w holu w ciągu dnia 
przebywa stale od kilkunastu do kilku-
dziesięciu osób (zwłaszcza podczas 
przerw).     

f) ubikacja męska: 
Znajduje się na parterze budynku i wy-

posażona jest w trzy miski ustępowe, trzy 
pisuary, dwie umywalki i dodatkowy 
punkt czerpalny wody. Pomieszczenie to 

posiada jedno wejście i okno i wypo-
sażone jest w system wentylacji grawita-
cyjnej. Podłoga oraz ściany pokryte są 
płytkami ceramicznymi. Powierzchnia 
ubikacji wynosi 10,2 m2, a kubatura 34,5 
m3.  

g) tło – na zewnątrz budynku: 
Główne wejście do budynku znajduje 

się na podwyższonym tarasie usytu-
owanym około 1,6 m od poziomu terenu, 
na który prowadzi 9 stopni. Takie usytu-
owanie powoduje, że do budynku wchodzi 
się na poziom parteru. Zarówno taras, jak 
i stopnie wykonane są z lastriko. 

Badając stopień mikrobiologicznego 
zanieczyszczenia (czystości) powietrza 
zwracano także uwagę na kilka doda-
tkowych czynników, które mogły mieć 
wpływ na liczebność mikroorganizmów 
znajdujących się w powietrzu. Za każdym 
razem w dniu poboru próbek powietrza 
w godzinach rannych badane pomieszcze-
nia były zwykle posprzątane przez serwis 
sprzątający, natomiast po południu były 
one po całodniowym użytkowaniu, bez 
dodatkowego sprzątania.  

Proces sprzątania pomieszczeń, pro-
wadzony w godzinach rannych, był dość 
zróżnicowany. Duże sale wykładowe 
(121, 122, 123) były najczęściej zamia-
tane, rzadziej sprzątane na mokro, w sali 
ćwiczeniowej 316 do sprzątania używano 
odkurzacz, natomiast hol oraz ubikacja 
były zamiatane i najczęściej sprzątane na 
mokro. w trakcie sprzątania oraz użytko-
wania pomieszczeń w ciągu dnia okna 
były okresowo otwierane, co prowadziło 
do dodatkowej wymiany powietrza.  

3. Rezultaty 

W tabeli 4 zestawiono wartości średnie 
oraz zakresy temperatur i wilgotności 
uzyskane na wszystkich stanowiskach 
badawczych.  

Najwyższą średnią temperaturę (22,4oC) 
stwierdzono wewnątrz budynku w sali 
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121, a najniższą (12,8oC) w środowisku 
zewnętrznym. Wilgotność względna była 
natomiast najwyższa przed budynkiem 
(50,7%), a najniższa (37,7%) w ubikacji 
męskiej. Zakresy badanych temperatur 
i wilgotności na poszczególnych stano-
wiskach badawczych były dość zróżni-
cowane, co wiązało się zarówno z ogrze-
waniem pomieszczeń w sezonie zimo-
wym, jak i zmiennymi warunkami klima-
tycznymi na zewnątrz budynku. 
 
Tabela 4. Wartości średnie oraz zakresy tempe-
ratury [oC] i wilgotności [RH %] na stanowi-
skach badawczych 

Stanowi-
sko   

Oznaczenie  
Temp. 
[oC] 

RH % 

s.121 
 Wartość 
średnia 

22,4 38,9 

 Zakres  18,6-25,9 31-48 

s.122 
 Wartość 
średnia 

21,5 42,1 

 Zakres  18,4-25,6 30-53 

s.123 
 Wartość 
średnia 

21,3 42,9 

 Zakres  19,0-26,1 30-55 

s.316 
 Wartość 
średnia 

22,2 43,6 

 Zakres  18,1-27,8 31-57 

Hol 
 Wartość 
średnia 

21,7 42,0 

 Zakres  18,8-27,4 31-58 

WC 
 Wartość 
średnia 

18,7 37,7 

 Zakres  16,9-23,6 29-48 
Przed 
budyn-
kiem  

 Wartość 
średnia 

12,8 50,7 

 Zakres  6,7-23,4 36-69 

 
Największą liczebność bakterii mezo-

filnych (27740 jtk/m3) stwierdzono 
w godzinach popołudniowych w sali 122, 
podczas gdy rano było tam tylko 220 
jtk/m3. Podobnie wysoką liczebność tych 
bakterii (26480 jtk/m3) odnotowano w sali 
123 po zajęciach, a rano występowało tam 

w powietrzu 760 jtk/m3. w pozostałych 
analizowanych pomieszczeniach wykryto 
od 20 (rano) do 3260 (po południu) jtk/m3 
bakterii mezofilnych.  

W zdecydowanej większości analizo-
wanych próbek powietrza, większą licze-
bność bakterii mezofilnych stwierdzono 
w godzinach popołudniowych, po cało-
dziennym użytkowaniu pomieszczeń 
przez studentów i pracowników uczelni.  
W środowisku zewnętrznym liczebność 
tych bakterii była stosunkowo mała 
i wahała się od 120 do 840 jtk/m3 powie-
trza.  

Na rysunku 1 przedstawiono przykła-
dową zmienność liczebności bakterii me-
zofilnych w godzinach rannych (a.m.) 
popołudniowych (p.m.) w sali 121. Ogól-
na liczebność bakterii psychrofilnych 
najwyższe wartości osiągnęła w holu 
głównym budynku. w godzinach rannych 
odnotowano tam od 300 do 4240 jtk/m3, 
natomiast po południu od 560 do 26650 
jtk bakterii psychrofilnych w 1 m3 powie-
trza. Zazwyczaj w większości pomiesz-
czeń ogólna liczebność tych bakterii była 
wyższa, niż liczebność bakterii mezofil-
nych. Bardzo wyraźny i najczęstszy 
wzrost liczebności tych bakterii w ciągu 
dnia stwierdzono w ubikacji męskiej (ry-
sunek 2). W środowisku zewnętrznym (tło 
badań) stwierdzono od 1060 do 2280 jtk 
bakterii psychrofilnych w 1 m3 powietrza. 
W ciągu całego okresu badawczego nie 
wykryto obecności bakterii Pseudomonas 
fluorescens hodowanych w temperaturze 
4oC. Drobnoustroje te, hodowane w 26oC 
występowały w pojedynczych terminach 
w liczebności 10 jtk/m3 w salach 121, 122, 
316, w holu głównym oraz na zewnątrz 
budynku. 

Wśród gronkowców (Staphylococcus) 
liczniej i częściej występowały formy 
mannitoloujemne (typ β). 
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Rys. 1. Zmienność liczebności bakterii mezofilnych w godzinach rannych (a.m.) i popołudnio-
wych (p.m.) w sali 121. 

 
Rys. 2. Zmienność liczebności bakterii psychrofilnych w godzinach rannych (a.m.) i popołudnio-
wych (p.m.) w ubikacji męskiej. 
 

Ich liczebność w salach 121, 122, 123 
i 316 wahała się od 0 do 390 jtk/m3, 
w holu od 10 do 470, a w WC od 10 do 
2770 jtk/m3. Najmniej tych gronkowców 
stwierdzono w tle badań, na zewnątrz 
budynku (0 – 50 jtk/m3) 

Na rysunku 3 przedstawiono zmien-
ność liczebności gronkowców mannitolo-
ujemnych w holu głównym budynku.  

Gronkowce mannitolododatnie (typ α) 
w większości pomieszczeń występowały 

w małych stężeniach (0 – 60 jtk/m3), na-
tomiast najwięcej było ich w sali 123 
i w ubikacji męskiej (0 – 120 jtk/m3). Na 
zewnątrz budynku powietrze nie było 
zanieczyszczone tymi bakteriami.  

W większości terminów badawczych 
liczebność Staphylococcus była dość zmi-
enna i często wyższa w godzinach popo-
łudniowych.  

Analizując wykryte w 10-ciu bada-
niach (5 razy rano i 5 razy po południu) 

1

10

100

1000

10000

a.m. p.m. a.m. p.m. a.m. p.m. a.m. p.m. a.m. p.m.

30.11. 14.12. 26.03. 16.04. 29.05.

cf
u

/m
3

0
500

1000

1500
2000

2500
3000
3500

4000
4500

a.m. p.m. a.m. p.m. a.m. p.m. a.m. p.m. a.m. p.m.

30.11. 14.12. 26.03. 16.04. 29.05.

c
fu

/m
3



289 

liczebności różnych bakterii w poszcze-
gólnych pomieszczeniach oraz w środowi-
sku zewnętrznym można stwierdzić, że 
zgodnie z wytycznymi Polskich Norm: 
 - sala wykładowa nr 121 była jeden raz 

średnio zanieczyszczona bakteriami 
mezo-filnymi, zawsze średnio lub sil-
nie zanieczyszczona gronkowcami 
mannitolo-ujemnymi, 5 razy średnio 
zanieczyszczona gronkowcami manni-
tolododatnimi i jeden raz przez Pseu-
domonas fluorescens; 

 - sala wykładowa nr 122  była jeden 
raz silnie zanieczyszczona bakteriami 
mezofilnymi, 9 razy średnio lub silnie 
za-nieczyszczona gronkowcami man-
nitolo-ujemnymi, 4 razy średnio zanie-
czyszczona gronkowcami mannitolo-
dodatnimi i jeden raz przez Pseudo-
monas fluorescens; 

 - sala wykładowa 123  była trzy razy 
średnio lub silnie zanieczyszczona 
bakte-riami mezofilnymi, zawsze 
średnio lub si-lnie zanieczyszczona 
gronkowcami mannitoloujemnymi, 6 
razy średnio lub silnie zanieczyszczo-
na gronkowcami mannitolododatnimi; 

 - sala ćwiczeniowa 316  była jeden raz 
średnio zanieczyszczona bakteriami 
mezofilnymi, zawsze średnio lub silnie 
zanieczyszczona gronkowcami manni-
tolo-ujemnymi, 3 razy średnio lub sil-
nie zanieczyszczona gronkowcami 
mannito-lododatnimi i jeden raz przez 
Pseudomonas fluorescens; 

 - hol główny budynku był pięć razy 
średnio zanieczyszczony bakteriami 
mezofilnymi, zawsze średnio lub silnie 
zanieczyszczony gronkowcami manni-
toloujemnymi, 5 razy średnio zaniem-
czyszczony gronkowcami mannitolo-
dodatnimi;  

 - ubikacja męska była trzy razy średnio 
lub silnie zanieczyszczona bakteriami 

mezofilnymi, zawsze silnie lub średnio 
zanieczyszczona gronkowcami manni-
tolo-ujemnymi, 7 razy silnie lub śred-
nio zanieczyszczona gronkowcami 
mannitolododatnimi;  

 - tło badań – na zewnątrz budynku 
było tylko dwa razy średnio zanie-
czyszczone gronkowcami mannitolo-
ujemnymi; 

 - we wszystkich pomieszczeniach w 
bu-dynku wykryto bakterie psychrofil-
ne (nie objęte wytycznymi Polskich 
Norm), których liczebność wahała się 
od 200 do 4240 jtk/m3 rano i od 120 
do 26650 jtk/m3 po południu.  
Podczas badania i hodowli grzybów 

mikroskopowych zauważono, że ich li-
czebność na pożywce Waksmana była 
najczęściej wyższa, niż na pożywce Cza-
pek-Doxa. Największe zanieczyszczenie 
powietrza grzybami (28910 jtk/m3) 
stwierdzono rano w sali 123. W zde-
cydowanej większości pomieszczeń i ana-
lizowanych terminach badawczych stęże-
nie grzybów mikroskopowych rano było 
zazwyczaj niższe niż w godzinach popo-
łudniowych. Wyjątek stanowił hol główny 
budynku, w którym liczebność grzybów 
mikroskopowych w godzinach rannych 
(po sprzątaniu) była zawsze wyższa, niż 
w godzinach popołudniowych (hodowla 
na pożywce Waksmana). Na rysunku 4 
przedstawiono ten przypadek.  

W całym okresie badań stężenie grzy-
bów mikroskopowych wyhodowanych na 
pożywce Waksmana wskazywało na po-
wietrze czyste tylko w ubikacji męskiej 
i na dworze (tło badań). W tych miejscach 
ich liczebność była zawsze poniżej 4000 
jtk/m3 powietrza. w pozostałych pomiesz-
czeniach najczęściej powietrze było prze-
ciętnie czyste (mniej niż 5000 jtk/m3) 
,
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Rys. 3. Liczebność gronkowców - Staphylococcus (typ β) w godzinach rannych (a.m.) i popołu-
dniowych (p.m.) w holu głównym budynku. 

 
Rys. 4. Liczebność grzybów mikroskopowych (cfu/m3) w godzinach rannych (a.m.) i popołudnio-
wych (p.m.) w holu głównym budynku, wyhodowanych na pożywce Waksmana.   

 
Rys. 5. Liczebność grzybów mikroskopowych (cfu/m3) w godzinach rannych (a.m.) i popołudnio-
wych (p.m.) w sali ćwiczeniowej 316, wyhodowanych na pożywce Czapek-Doxa 
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W pozostałych pomieszczeniach jed-
nak zawsze stwierdzano tam co najmniej 
jeden przypadek skażenia powietrza grzy-
bami mikroskopowymi (od 6420 do 28910 
jtk/m3), które powodowało, że zanie-
czyszczenie te może negatywnie oddzia-
ływać na środowisko naturalne człowieka 
lub zagraża środowisku naturalnemu 
człowieka (zgodnie z wytycznymi Pol-
skich Norm).  

W przypadku przeprowadzonych ba-
dań i hodowli grzybów na pożywce Cza-
pek-Doxa, we wszystkich próbach, z wy-
jątkiem jednego terminu w holu głównym 
(30.11. – 7060 jtk/m3), stężenie grzybów 
mikroskopowych było zawsze mniejsze 
niż 5000 jtk/m3 powietrza. Liczebność 
wykrytych grzybów na tej pożywce waha-
ła się wewnątrz budynku od 80 do 4940 
jtk/m3, natomiast w środowisku zewnętrz-
nym od 1580 do 3140 jtk/m3 powietrza. 
Wartości te świadczą o przeciętnie czy-
stym powietrzu atmosferycznym.  

Na rysunku 5 przedstawiono zmien-
ność liczebności grzybów mikroskopo-
wych w sali ćwiczeniowej nr 316 wyho-
dowanych na pożywce Czapek-Doxa.          

4. Dyskusja 

W ostatnich latach zaczyna się coraz 
częściej zwracać uwagę na jakość powie-
trza wewnętrznego. Jest to całkowicie 
uzasadnione tym, że w pomieszczeniach 
zamkniętych ludzie spędzają nawet około 
90% swego czasu (Dyląg i Bień, 2006). 
Powietrze wewnątrz budynków mieszkal-
nych i pomieszczeń użyteczności publicz-
nej, które są prawidłowo użytkowane 
i higienicznie utrzymane, minimalnie ró-
żni się od czystego powietrza zewnętrzne-
go. W zależności od eksploatacji po-
mieszczeń, mogą w nich występować 
zarówno zmiany składu chemicznego, jak 
i zapylenia i mikroflory powietrza 
(Krzysztofik, 1992). Coraz częściej spoty-
ka się w mieszkaniach rozwój grzybów 

pleśniowych, które mogą stanowić pro-
blem zdrowia publicznego. Badania wy-
kazują jednocześnie, że mikroklimat po-
mieszczeń ma znaczący wpływ na stan 
zdrowia oraz jakość życia ludzi, którzy 
w nich przebywają (Rymsza, 2005; Zyska, 
1999; Macura i Gniadek, 2003; Simoni 
i in., 2010). w pomieszczeniach, które 
posiadają systemy klimatyzacyjno-wenty-
lacyjne, jakość powietrza wewnętrznego 
jest zależna zarówno od czystości, spraw-
ności działania tych urządzeń, jak i czy-
stości powietrza zewnętrznego. Często 
bowiem urządzenia te nie są utrzymane 
w należytym stanie, co powoduje wtórne 
zanieczyszczenie pomieszczeń bakteriami 
oraz zarodnikami grzybów (Dyląg i Bień, 
2006; Wilczyńska-Poźniak i Paszkiewicz, 
2002). 

Grzyby mikroskopowe oraz ich formy 
przetrwalne są niebezpieczne dla ludzi, 
gdyż mogą bezpośrednio wnikać do dróg 
oddechowych i powodować liczne choro-
by aerogenne (dychawica oskrzelowa, 
grzybica płuc, promienica), a także mają 
działanie alergizujące i uczulające (aler-
giczne katary nosa, zapalenie spojówek, 
pokrzywki, zapalenie skóry, astma, aler-
giczne zapalenie płuc). Niektóre grzyby 
pleśniowe wydzielają również mikotoksy-
ny, które są szczególnie niebezpieczne dla 
ludzi. Badania wykazują jednocześnie, że 
to właśnie grzyby pleśniowe mogą stano-
wić nawet 70% całej mikroflory powietrza 
wewnątrz budynków i są jedną z przyczyn 
SBS, czyli tzw. syndromu chorego budyn-
ku  (Horaczuk-Januszewska, 2002; Krzy-
sztofik, 1992; Dyląg i Bień, 2006; Hope 
Simon, 2007; Pastuszka, 2005; Rymsza, 
2005; Macura i Gniadek, 2003; Teer, 
2009; Mendell i in., 2008; Straus, 2009).  

Według różnych badaczy w pomiesz-
czeniach wewnętrznych może występo-
wać kilkadziesiąt gatunków bakterii. Sta-
nowią one około 19-26% mikroflory 
bioaerozoli. Większość bakterii, gdy wy-
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stępują one w niskich stężeniach, nie za-
graża zdrowiu ludzi. Jednak pewna ich 
część wykazuje właściwości chorobo-
twórcze, alergizujące i toksyczne. Żywe 
komórki bakterii wywołują bowiem infek-
cje chorobotwórcze, a obumarłe komórki 
mogą powodować m.in. alergie. Ściany 
komórkowe bakterii gramujemnych pro-
dukują ponadto endotoksyny, które są 
wdychane przez człowieka wraz z powie-
trzem i kurzem i mogą być przyczyną 
gorączki, problemów w oddychaniu, 
wstrząsu, astmy oskrzelowej itp. (Gołofit-
Szymczak i Skowroń, 2005; Pastuszka, 
2005). 

Mając na uwadze dużą zmienność li-
czebności i różnorodność mikroflory 
w powietrzu, różni badacze określają 
wpływ i związek drobnoustrojów ze stop-
niem skażenia pomieszczeń. Ilość i rodzaj 
mikroorganizmów występujących w po-
wietrzu często ulega znacznym zmianom 
w zależności od warunków mikroklima-
tycznych. Macura i Gniadek (2003) 
stwierdziły, że latem i jesienią odnotowuje 
się wyższe koncentracje mikroorgani-
zmów niż wiosną i zimą. Badania własne 
prowadzone w budynku Politechniki Po-
znańskiej potwierdziły częściowo tę za-
leżność, gdyż największe stężenie aerozo-
lu bakteryjnego i grzybowego stwierdzono 
w listopadzie, a najniższe w grudniu 
i maju.  

Największe stężenia mikroorga-
nizmów wykrywano na ogół w holu 
głównym budynku. Ma to związek z dużą 
liczbą ludzi przebywających w tego typu 
miejscach, jak również z wpływem powie-
trza zewnętrznego, które jest wprowadza-
ne bezpośrednio do holi czy korytarzy 
(Muszyński i in., 2006). Zmienność li-
czebności bakterii i grzybów w powietrzu 
w godzinach rannych w porównaniu do 
godzin popołudniowych oraz wpływ licz-
by osób na stopień skażenia powietrza był 
obserwowany również przez Muszyńskie-

go i in. (2006). Stwierdzili oni także, że 
w czasie sprzątania, odkurzania czy turbu-
lencji powietrza, liczba  mikroorgani-
zmów, które występują w powietrzu może 
się wielokrotnie zwiększać. Podobne za-
leżności zanotowano również w naszych 
badaniach.  

Mikroflorę powietrza wokół i we-
wnątrz budynków uczelni wyższej w Po-
znaniu badali także Filipiak i in. (2004). 
Pobierali oni próbki powietrza w salach 
dydaktycznych przed i po zajęciach meto-
dą sedymentacyjną Kocha. Zanotowali oni 
dużą zmienność wykrytej mikroflory. 
Średnie miesięczne stężenie bakterii wa-
hało się od 650 do 13000 jtk/m3, a pleśni 
od 520 do 16000 jtk/m3 w zależności od 
terminu badania.  

Krzysztofik (1992) natomiast podaje, 
że liczba mikroorganizmów w powietrzu 
domów mieszkalnych może wahać się od 
1800 aż do 300000 jtk/m3 powietrza.  

Inni autorzy prowadzili także badania 
mikroflory, gazów oraz pyłu takich po-
mieszczeń jak: domy dziecka, prze-
dszkola i szkoły (Ramachandran i in., 
2005, Krzysztofik, 1992; Peges i in., 
2010; Simoni i in., 2010).  

Ramachandran i in. (2005) dokonując 
oceny mikologicznej w dwóch szkołach 
podstawowych stwierdzili m.in., że ilość 
grzybów w poszczególnych pomieszcze-
niach była zależna od koncentracji dwu-
tlenku węgla, wilgotności powietrza oraz 
pory roku, w której prowadzono badania.  

Gniadek i Macura (2003) prowadziły 
badania grzybów mikroskopowych 
w Krakowie w Domu Pomocy Społecznej 
przy pomocy próbnika MAS 100 Eco. 
Stwierdziły one średnio od 75 (wiosna) do 
12842 jtk/m3 (lato) grzybów w zależności 
od pory roku i rodzaju pomieszczenia.  

Do dnia dzisiejszego nie doczekaliśmy 
się nowelizacji przepisów, które określa-
łyby dopuszczalne stężenia mikroorga-
nizmów występujących w powietrzu ze-
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wnętrznym i w pomieszczeniach zamknię-
tych. Obowiązujące obecnie Polskie Nor-
my dotyczące mikrobiologicznego zanie-
czyszczenia powietrza są dość stare, gdyż 
pochodzą z końca lat osiemdziesiątych. 
Wymagałyby więc pilnej aktualizacji 
i dostosowania przepisów do nowszych 
metod badawczych, m.in. z wykorzysta-
niem metody zderzeniowej (np. próbniki 
MAS 100, Spin Air, Air Ideal, SAS-
Super, MiniCapt), która obecnie stosowa-
na jest na całym świecie.   

5. Wnioski 

Badania mikrobiologicznego skażenia 
powietrza przeprowadzone w wybranych 
pomieszczeniach uczelni technicznej po-
zwoliły na sformułowanie następujących 
wniosków: 

 - badania własne oraz innych autorów 
dowodzą, że w pomieszczeniach czę-
sto obserwuje się przekroczenia do-
puszczalnych progów stężeń mikro-
organizmów występujących w powie-
trzu, 

 - ocena mikrobiologicznego zanieczy-
szczenia powietrza w budynkach 
mieszkalnych i użyteczności publi-
cznej jest stosunkowo trudna i proble-
matyczna, gdyż brak jest precyzyjnych 
i wspólnych dla wielu państw (np. 
Unii Europejskiej) normatywnych po-
ziomów dopuszczalnych stężeń mi-
kroorganizmów, 

 - zgodnie z wytycznymi Polskich 
Norm, na wszystkich punktach pomia-
rowych stwierdzono przekroczenia 
dopuszczalnych wartości mikroorgani-
zmów świadczących o powietrzu czy-
stym, 

 - mikrobiologiczne zanieczyszczenie 
powietrza na terenie uczelni było dość 
zróżnicowane, a uzyskane wyniki 
świadczą, że może ono stanowić za-
grożenie dla zdrowia ludzi, 

 - powietrze na zewnątrz budynku było 
dość czyste i nie miało ono ujemnego 
wpływu na jakość powietrza we-
wnętrznego, 

 - częste wietrzenie pomieszczeń przy-
czyniało się do zmniejszenia skażenia 
powietrza wewnętrznego,  

 - dobrze zaprojektowana, wykonana 
i utrzymana w czystości instalacja 
wentylacyjna w pomieszczeniach za-
pobiega nadmiernemu Występowaniu 
mikroorganizmów w powietrzu we-
wnętrznym, 

 - dominacja bakterii psychrofilnych 
nad mezofilnymi może świadczyć 
o sprawnie działającej wentylacji 
w pomieszczeniach, 

 - najwięcej bakterii i grzybów mikro-
skopowych stwierdzono w holu głów-
nym budynku, 

 - wzrost turbulencji powietrza w czasie 
sprzątania, przeciągów i intensywnego 
ruchu ludzi może mieć wpływ na 
wzrost stężenia mikroorganizmów 
w powietrzu pomieszczeń, 

 - wyniki badań własnych oraz wnioski 
innych badaczy dowodzą, że należy 
regularnie monitorować jakość powie-
trza wewnętrznego.  
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ABSTRACT  
The article aims to discuss the process of stage implementation, under Polish conditions, 
of  economics analysis developed within the framework of water management plans. In 
the process of implementing these analysis the polluter pays principle as well as the 
water services cost recovery principle were used. Implementation of the polluter pays 
principle is carried out by charging for wastewater discharge. Currently, charge rates 
allow to meet the real environmental costs in a dozen or more percent. Economic analy-
sis were made for the Vistula and Odra River basins taking into consideration the munic-
ipal, industrial and agricultural economy sectors. The financial and economic water 
services cost recovery rates for each of these sectors were determined.  In the municipal 
and industrial economy sectors there was total financial costs recovery. However, the 
economic water services cost recovery rate in these sectors ranged between 70-90 per-
cent.          
 
Keywords: economic analysis, staging, derogations, cost recovery for water services  
 

1. Wprowadzenie 

Podstawą dla implementacji analiz 
ekonomicznych w planach gospodaro-
wania wodami jest tekst Ramowej Dyrek-
tywy Wodnej  (Dyrektywa…2000) wraz 
z załącznikami oraz podręcznik dotyczący 
analiz ekonomicznych (Economics-
…2003), opracowany pod kierunkiem 
Francji przez grupę WATECO (WATer 
ECOnomy) w ramach przyjętej przez 
„Dyrektorów Wodnych” Państw Człon-
kowskich Unii Europejskiej wspólnej 
strategii wdrażania Ramowej Dyrektywy 
Wodnej. 

Ramowa Dyrektywa Wodna (RDW) 
Unii Europejskiej nakłada na kraje człon 

 

kowskie  obowiązek stosowania dwóch 
podstawowych zasad ekonomicznych, 
czyli:  
 zasady sprawca zanieczyszczenia 

płaci, 
 zasady zwrotu kosztów za usługi wod-

ne. 
Istotna w nowym podejściu do opłat za 

usługi wodne jest konieczność pokrycia 

przez te opłaty kosztów środowiskowych 

i zasobowych.  

Ramowa Dyrektywa Wodna wymienia 
koszty środowiskowe i zasobowe, jednak-
że ich precyzyjnie nie definiuje. Doku-
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menty WATECO również definiują je 
w sposób ogólny, w znikomym zakresie 
określając wspólną i jednolitą metodykę 
ich szacowania. Według podręcznika 
WATECO koszty te definiowane są na-
stępująco: 
 koszty środowiskowe - to wartość strat 

w środowisku i ekosystemach, które są 
powodowane korzystaniem z wód oraz 
strat ponoszonych przez podmioty ko-
rzystające ze środowiska (w tym zaso-
bów wodnych) naruszonego w wyniku 
korzystania z wód; 

 koszty zasobowe - to koszty utraco-
nych możliwości (korzyści), które inne 
podmioty mogłyby wykorzystać (osią-
gnąć), gdyby zasoby wodne i ich zdol-
ność odnawiania nie były uszczuplone 
w wyniku istniejącego sposobu ich 
wykorzystania (np. koszty związane 
z nadmiernym poborem wód podziem-
nych); można powiedzieć, że koszty 
zasobowe równe są różnicy między 
wartością korzyści osiąganych z obec-
nego (lub planowanego) sposobu wy-
korzystania zasobów, a korzyściami, 
które mogłyby być osiągnięte dzięki 
najlepszemu alternatywnemu sposo-
bowi wykorzystania tych zasobów. 
Konieczność sporządzania analiz eko-

nomicznych gospodarowania wodami na 
obszarze dorzecza wynika bezpośrednio 
z polskiego Prawa wodnego (2001), zgod-
nie z którym plan gospodarowania woda-
mi na obszarze dorzecza stanowi syntezę 
trzech opracowań, czyli analizy stanu 
dorzecza, analizy ekonomicznej oraz pro-
gramu działań.  

W celu wsparcia procesu planowania 
i stworzenia wspólnych ram dla różnych 
funkcji analizy ekonomicznej, na podsta-
wie  podręcznika WATECO, zastosowano 
w procesie wdrażania analiz ekonomicz-

nych, następujące podejście etapowe 
(Analiza…2006): 

Etap 1 - charakterystyka dorzecza pod 
względem ekonomicznych aspektów ko-
rzystania z wody i prognoza rozwoju 
wpływających na nie czynników oraz 
ocena zwrotu kosztów usług wodnych - 
rok 2004 

Etap 2 - wyznaczenie części wód, dla 
których spełnienie celów środowisko-
wych RDW jest zagrożone (tj. ocena ryzy-
ka niepowodzenia realizacji celów) - rok 
2007.  

Etap 3 - wspieranie opracowania pro-
gramów działań poprzez analizę ich 
efektywności kosztowej - rok 2009.  

Etap 4 - opracowanie i wdrożenie poli-
tyki fiskalnej w zakresie gospodarowania 
wodami oraz wprowadzenie zasady zwrotu 
kosztów usług wodnych - rok 2010. 
 
2. Wstępna analiza ekonomiczna  
(Etap I) 

Pierwsza w Polsce próba opracowania 
planu gospodarowania wodami na obsza-
rze dorzecza została podjęta w ramach 
polsko-francuskiego Porozumienia Bliź-
niaczego PHARE PL 98/IB/EN-01 
w 2001 roku. Ministerstwo Środowiska 
wytypowało fragment zlewni rzeki Narwi, 
od granicy państwa do przekroju w Pułtu-
sku, jako zlewnię pilotową. Jest ona położo-
na na obszarze działania Regionalnego 
Zarządu Gospodarki Wodnej w Warsza-
wie. Dla tej zlewni opracowano Program 
Działań. Głównym celem tego programu 
była poprawa stanu jakości zasobów wod-
nych na jej obszarze. Osiągnięcie tego 
ogólnego celu programu wymagało reali-
zacji ośmiu opisanych w tabeli 1, celów 
cząstkowych. 
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Etapowanie procesu opracowania analiz ekonomicznych w planach gospodarowania wodami zostało 
przedstawione  na rysunku 1. 

 
Rys. 1. Etapowanie procesu opracowania analiz ekonomicznych w planach gospodarowania wodami 
(Analiza…2006) 
 
Tabela 1. Zestawienie działań na obszarze pilotowej zlewni Narwi i struktura kosztów ich realiza-
cji (Miłaszewski 2004) 
 

Lp.  Działania przeprowadzone w ramach  Struktura kosztów realizacji 
Programu Działań dla pilotowej zlewni Narwi działań [%] 

I. W części dotyczącej wód powierzchniowych 

1. Ograniczenie zanieczyszczeń komunalnych    46,0 
2. Ograniczenie zanieczyszczeń przemysłowych    20,6 
3. Ograniczenie zanieczyszczeń pochodzących z rolnictwa   6,2 

II. W części dotyczącej wód podziemnych   

4. Ograniczenie zanieczyszczeń pochodzących z rolnictwa   9,6 
5. Ochrona ujęć wody do picia      1,2 
6. Ochrona zbiorników wód podziemnych    4,3 
7. Bezpieczne składowanie odpadów     1,9 

III. W części dotyczącej monitorowania 

8. Sieć obserwacji wód powierzchniowych i podziemnych   0,2 

Razem:        100 
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Jak wynika  z tabeli 1 największy 
udział w całkowitych kosztach działań na 
obszarze pilotowej zlewni Narwi mają 
koszty ograniczenia zanieczyszczeń ko-
munalnych, stanowiące 46%. z kolei naj-
mniejszy udział (0,2%) wykazywały kosz-
ty związane z monitoringiem jakości wód 
powierzchniowych i podziemnych. 

Do opracowania i etapu analiz ekono-
micznych zgodnie z Ramową Dyrektywą 
Wodną UE wykorzystano, opracowane 
w lutym 2004 roku przez R. Miłaszew-
skiego i T. Walczykiewicza na zlecenie 
Departamentu Zasobów Wodnych Mini-
sterstwa Środowiska, „Wytyczne do prze-
prowadzenia analiz ekonomicznych w Re-
gionach wodnych dla potrzeb planów 
gospodarowania wodami” (Wytycz-
ne…2004). Przy opracowywaniu tych 
„Wytycznych...”, ich autorzy oparli się na 
podręczniku WATECO oraz konsulta-
cjach z ekspertami niemieckimi w ramach 
polsko-niemie-ckiego Projektu Bliźnia-
czego PHARE PL2002-/IB/EN/01.Zakres 
„Wytycznych..2004” obejmuje następują-
ce zagadnienia: 
 wprowadzenie do analiz ekonomi-

cznych gospodarowania wodami, 
 etapy analiz ekonomicznych,  
 ogólny opis obszaru regionu wodnego 

i ekonomicznego znaczenia użytko-
wania wód, 

 wskazówki dotyczące jednolitej bazy 
danych do przeprowadzenia analiz 
ekonomicznych i przyszłego wdra-
żania zasady zwrotu kosztów usług 
wodnych, 

 opracowanie prognozy rozwoju (ang. 
Baseline Scenario), 

 usługi wodne i stopień zwrotu kosz-
tów, 

 ocenę efektywności kosztowej działań 
lub kombinacji działań, 

 plan dalszych działań dla etapu II 
i etapu III wdrażania analiz ekono-
micznych. 
W ramach i etapu wdrażania analiz 

ekonomicznych gospodarowania wodami 
w Polsce, zakończonego w grudniu 2004 
roku, zostały wykonane, w poszcze-
gólnych regionach wodnych, następujące 
działania: 
 sporządzono opisy stanu poszcze-

gólnych regionów wodnych wraz 
z identyfikacją znaczących presji i od-
działywań różnych czynników na śro-
dowisko wodne, czyli.: punktowych 
źródeł zanieczyszczeń komunalnych, 
przemysłowych, zanieczyszczeń ob-
szarowych pochodzenia rolniczego, 
znaczących poborów wody i zmian 
morfologicznych, 

 opracowano prognozy rozwoju po-
szczególnych regionów wodnych do 
2015 roku (ang. Baseline Scenario) 
niezbędne do określenia rozwoju spo-
łeczno-gospodarczego tych regionów 
w odniesieniu  

 do systemów zaopatrzenia w wodę 
oraz odprowadzania i oczyszczania 
ścieków, 

 dokonano identyfikacji usług wodnych 
świadczonych przez operatorów tych 
usług działających w poszczególnych 
regionach, 

 określono, dla poszczególnych regio-
nów wodnych, stopień zwrotu kosztów 
finansowych ponoszonych przez ope-
ratorów usług wodnych, obejmujących 
koszty administracyjne, koszty eksplo-
atacji systemów wodociągowo-kanali-
zacyjnych, opłaty za pobór wody i od-
prowadzanie ścieków oraz koszty in-
westycji modernizacyjno - rozwojo-
wych. 
Określenia stopnia zwrotu kosztów 

usług wodnych dokonano opierając się na 
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analizach działalności operatorów wodo-
ciągowo-kanalizacyjnych w 2002 roku 
w regionach wodnych z uwęględnie-
niem podziału na mniejsze jednostki 
(tzw. obszary opracowania analiz eko-
nomicznych). Analizę zawężono do se-
ktora komunalnego z uwagi na problem z 
uzyskaniem szczegółowych danych dla 
sektorów przemysłu i rolnictwa oraz 
ograniczone możliwości czasowe. 
W każdym z siedmiu RZGW, na podsta-
wie „Wytycznych...2004”, zostały opraco-
wane raporty dla zarządzanych przez te 
RZGW regionów wodnych. Szczególna 
uwaga została zwrócona na opracowanie 
prognoz zapotrzebowania na wodę oraz 
oczyszczania i odprowadzania ścieków. 
Następnie, na podstawie tych raportów, 
zostały sporządzone w Departamencie 
Zasobów Wodnych Ministerstwa Środo-
wiska analizy ekonomiczne dla dorzeczy 
Wisły i Odry. Stopień zwrotu kosztów 
usług wodnych został określony poprzez 
porównanie pełnych kosztów operatorów 
wodociągowo-kanalizacyjny z ich przy-
chodami w obszarze dorzecza Wisły 
stopień zwrotu kosztów wyniósł 105,5%, 
natomiast w obszarze dorzecza Odry uzy-
skano wynik 89,9% (Analiza…2006).  

Dodatkowym rezultatem polsko-nie-
mieckiego projektu bliźniaczego było 
sformułowanie propozycji modyfikacji 
metodyki wykonywania analiz ekono-
micznych stosownie do Ramowej Dyrek-
tywy Wodnej. 

3. Ocena ryzyka nieosiągnięcia założo-
nych celów (Etap II) 

Od połowy 2004 roku  prace nad ana-
lizami ekonomicznymi prowadzone był y 
przy współudziale ekspertów z Francji 
w ramach projektu Phare PL2003/IB/EN/-
02 Kontynuacja Wdrażania Ramowej Dy-
rektywy Wodnej. w celu wypracowania 
podejścia do poszczególnych aspektów, 
wymaganych przez RDW i jego przete-

stowania, wybrano dwie zlewnie pilota-
żowe: 
 zlewnia pilotowa Górnej Wisły, 
 zlewnia pilotowa Narwi. 

Jednymi z podstawowych działań pro-
cesu planowania, testowanych na zlewni 
pilotowej, było wyznaczanie silnie zmie-
nionych jednolitych części wód (SZCW) 
oraz opracowywanie programów działań. We 
wstępnym etapie tego procesu skupiono się 
głównie na zaistniałych zmianach hydro-
morfologicznych i zaklasyfikowaniu anali-
zowanych części wód do SZCW lub do 
naturalnych jednolitych części wód 
(JCW). Kolejnym krokiem wyznaczania, 
już bezpośrednio związanym z aspektami 
ekonomicznymi, było tzw. „ostateczne 
wyznaczanie SZCW". w „Wytycznych 
metodycznych, dotyczących wyznacza-
nia silnie zmienionych i sztucznych czę-
ści wód wraz z ekonomicznym uzasad-
nieniem", wypracowanych w ramach 
działań na zlewni Górnej Wisły, wyróż-
niono trzy poziomy: analizę jakościową, 
analizę wskaźnikową oraz analizę szcze-
gółową (Anali-za…2006). 

Wyznaczanie SZCW jest nieodłą-
cznym elementem opracowywania pro-
gramów działań, które w zasadniczy spo-
sób opierają się na analizach ekonomicz-
nych. w ramach prac na zlewni pilotowej 
„Górna Wisła" testowano różne podejścia 
metodyczne do opracowywania progra-
mów działań, w wyniku czego powstały 
„Wytyczne metodyczne dotyczące two-
rzenia programów działań", zawierające 
wskazówki odnoszące się do realizacji 
tego zakresu. Najogólniej proces ten moż-
na ująć w kilka etapów, poczynając od 
przygotowania analizy danych źródło-
wych i weryfikacji prognozy rozwoju. 
Następnie należy przygotować listę i za-
kres działań podstawowych oraz uzupeł-
niających, ocenę ich skuteczności oraz 
analizę efektywności kosztowej i uzasad-
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nienia koniecznych odstępstw (derogacji) 
(Analiza…2006). 

Na zlewni pilotowej Narwi podstawo-
wym działaniem było przetestowanie 
sposobu prowadzenia analiz i oceny zwro-
tu kosztów za usługi wodne z uwzględ-
nieniem kosztów środowiskowych i zaso-
bowych. 

Zwrot kosztów finansowych ustalono 
na podstawie wyników badania ankie-
towego, przeprowadzonego wśród reprezen-
tatywnych  operatorów wodnokanaliza-
cyjnych, wybranych na podstawie znajo-
mości obszaru w taki sposób aby: 
 uwzględnić kluczowych operatorów 

usług wodnych, 
 zilustrować gospodarkę wodno-

ściekową w gminach o różnym charakte-
rze socjalno-ekonomicznym (gminy rol-
nicze, rolniczo-przemysłowe, przemy-
słowe). 
Dla usług wodociągowych stopień 

zwrotu kosztów finansowych w zlewni 
Narwi wyniósł  

94,2%, dla usług kanalizacyjnych 
89,9% (Analiza… 2006).  

Określono również średnie ceny za 
wodę i ścieki oraz średnie zużycie wody. 

Wykorzystując wymienione dane oraz 
dane GUS oszacowano, że średnie obcią-
żenie rachunkiem za usługi wodociągo-
wo-kanalizacyjne wynosi 1,97% przecięt-
nego, miesięcznego dochodu rozporzą-
dzalnego w gospodarstwie domowym 
(Analiza…2006).  

Wskaźnik ten jest kluczowym elemen-
tem do dyskusji na temat opracowania 
zachęcającej polityki cenowej, która 
uwzględniałaby efekty społeczne i śro-
dowiskowe. 

4. Opracowanie programów działań 
(Etap III) 

W III etapie prac nad analizami eko-
nomicznymi gospodarowania wodą opra-
cowano programy działań, w tym dokona-
no zestawienia najbardziej efektywnych 
pod względem kosztów finansowych 
i środowiskowych inwestycji, które po-
zwolą na realizację wymaganych celów 
środowiskowych. Wykorzystano do tego 
instrumenty ekonomiczne w postaci analiz 
finansowych i ekonomicznych, które do-
prowadziły do ustalenia optymalnych 
kosztowo zadań priorytetowych.  

 

 
Tabela 2. Uzasadnienie derogacji (Courseau 2009) 

Typ derogacji: Derogacje polegające na przedłużeniu terminu osiągnięcia celów RDW (art. 4.4 
RDW) 

Uzasadnienie: 
 brak możliwości technicznych wdrożenia działań pozwalających na realizację celów 

RDW 
 dysproporcjonalne koszty wdrożenia działań pozwalających na realizację celów RDW 
 warunki naturalne 

  

Typ derogacji: Derogacje polegające na ustaleniu dla części wód mniej rygorystycznych celów 
RDW (art. 4.5 RDW) 

Uzasadnienie: 
 brak możliwości technicznych wdrożenia działań pozwalających na realizację celów 

RDW 
 dysproporcjonalne koszty wdrożenia działań pozwalających na realizację celów RDW 
 warunki naturalne 
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Do oceny ekonomicznej efektywności 

programów działań stosuje się dwie meto-
dy, czyli: 
 analizę efektywności kosztowej (ang. 

Cost-Effectiveness Analysis - CEA), 
 analizę kosztów i korzyści (ang. Costs-

Benefits Analysis - CBA). 
W ramach projektu Phare PL/2002-

/000-580.05.01 „Pomoc Techniczna we 
wdrażaniu Ramowej Dyrektywy Wodnej 
2000/60/WE w Polsce”, realizowanego 
w okresie od grudnia 2004 roku do paź-
dziernika 2005 roku (ARCADIS Eurocon-
sult, Proeko Sp. z o.o., BCEOM 2005) 
zostały opracowane przez Zespół Analiz 
Ekonomicznych w składzie M. Cygler, G. 
Fisher i R. Miłaszewski wytyczne pt.: 
„Analizy ekonomiczne gospodarowania 
wodami w Polsce zgodnie z wymogami 
Ramowej Dyrektywy Wodnej” dla II i III 
etapu analiz ekonomicznych (lata 2006-
2009). 

Celem tych „Wytycznych...” (Cygler  
Miłaszewski 2008) było wsparcie krajo-
wych, wojewódzkich i lokalnych władz 
polskich przy wprowadzaniu ekonomicz-
nych zagadnień do planów gospodarowa-
nia wodami na obszarach dorzeczy.  

Opisane powyżej „Wytyczne...” (Cy-
gler i Miłaszewski 2008) skupiają się 
głównie na metodach oceny ekonomicznej 
efektywności, ich przydatności w wyborze 
działań oraz uzasadnienia derogacji. Każ-
da derogacja musi być uzasadniona i ra-
portowana do Komisji Europejskiej. Jedno 
z uzasadnień derogacji polega na wskaza-
niu dysproporcjonalnych kosztów wdro-
żenia działań, pozwalających na realizację 
celów środowiskowych RDW (tabela 2). 
Ten ekonomiczny argument dotyczy de-
rogacji pozwalających na przedłużenie 
terminu osiągnięcia celów oraz ustalenia 
dla części wód mniej rygorystycznych 
celów RDW. 

Większość krajów korzysta z analizy 
kosztów i korzyści, aby badać dyspropor-
cjonalność kosztów, ponieważ najbardziej 
odpowiada to wymaganiom RDW (tabela 
2). Ponadto podręcznik WATECO, który 
został uzgodniony przez dyrektorów wod-
nych, obejmuje przykład analizy kosztów. 
w Wielkiej Brytanii grupa robocza „Deve-
loping a Methodo-logy for Assessing 
Disproportionate Costs" twierdzi, że ana-
liza kosztów i korzyści powinna być 
głównym narzędziem w procesie podej-
mowania decyzji, z uwagi na to, że 
uwzględnia w jak największym stopniu 
interesy społeczne. 

Analiza kosztów i korzyści stanowi 
procedurę bardzo czasochłonną. z tego 
powodu w większości metod analiza kosz-
tów i korzyści jest prowadzona tylko dla 
tych części wód, dla których koszty dzia-
łań mogą okazać się dysproporcjonalne. 
Wyznaczenie części wód przewidywanych 
do zastosowania derogacji wykonane jest 
jako wstępny krok (rysunek 2). 

W grupie Roboczej Komisji Europe-
jskiej ds. Analiz Ekonomicznych, działa-
jącej pod przewodnictwem Francji, są 
prowadzone prace nad metodyką określa-
nia kosztów środowiskowych przy wyko-
rzystaniu znanych metod wartościowania 
środowiska przyrodniczego takich, jak np. 
metoda wyceny warunkowej (ang. Con-
tingent Valuation Method - CVM). 

Obecnie w Polsce najczęściej stosuje 
się metodę strat uniknionych. W tej meto-
dzie mogą być wykorzystane orientacyjne 
wskaźniki strat spowodowanych zanie-
czyszczeniem zasobów wodnych w prze-
liczeniu na 1 m3 ścieków. 

Orientacyjny wskaźnik jednostkowych 
strat oznacza, że nie wyemitowanie jedne-
go metra sześciennego ścieków przynosi 
średnią dla kraju korzyść wartości 5,90 zł 
(poziom cen 2003 roku) (Cygler i Miła-
szewski 2008). 
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Rys. 2. Ogólny algorytm wyznaczania części wód dla których koszty działań są dysproporcjonalne 
(Courseau 2009) 
 

Należy jednak pamiętać, że w zależno-
ści od źródła danych (określonego badania 
czy autora) dokładne wartości takich 
wskaźników mogą się różnić, jednakże 
pozostają one na zbliżonym poziomie 
i z pewnością dają wyobrażenie o skali 
potencjalnych korzyści. 

Problem kalkulacji kosztów zasobo-
wych jest trudniejszy do ujednoliconej 
prezentacji. Pozostając w duchu definicji 
kosztów zasobowych, alternatywne spo-
soby wykorzystania danych zasobów 
mogą być różne w odniesieniu do po-
szczególnych części wód czy zlewni. 
Podobne działania mogą być optymalne 
w jednym miejscu (a więc nie ma korzyst-
niejszych sposobów wykorzystania zaso-
bów, w związku z czym nie powstają 
koszty zasobowe), natomiast nie będą 
takimi w innym (gdzie inne wykorzystanie 
zasobów może przynieść większe korzy-
ści, a zatem ponoszone są koszty zasobo-
we równe utracie owych korzyści). 
O pewnych uśrednionych wskaźnikach 
kosztów zasobowych można mówić 
w odniesieniu do utrzymania zasobów. 
Zgodnie z nimi, w odniesieniu na przykład 
do zbiorników retencyjnych, koszty zaso-
bowe dla warunków polskich kształtują 
się na poziomie 0,05 zł/m3 magazynowa-
nej wody(Cygler i Miłaszewski 2008) .  

5. Stosowanie zasady zwrotu kosztów 
usług wodnych (Etap IV) 

Zgodnie z art. 9 Ramowej Dyrektywy 
Wodnej państwa członkowskie powinny 
były do roku 2010, w ramach polityki 
gospodarowania wodami, uwzględnić za-
sadę zwrotu kosztów za usługi wodne. 
Nastąpić to powinno było poprzez opraco-
wanie i wdrożenie odpowiedniej polityki 
fiskalnej, zachęcającej użytkowników do 
efektywnego wykorzystania zasobów wod-
nych oraz odpowiedniego udziału użytkow-
ników w kosztach usług wodnych przy 
uwzględnieniu zasady sprawca zanieczysz-
czenia płaci. 

W analizie ekonomicznej, wykonanej 
w ramach projektu Planu gospo-
darowania wodami dla obszaru dorzecza 
Wisły w 2008 roku, ustalono dla trzech 
sektorów, czyli komunalnego, przemysłu 
oraz rolnictwa i leśnictwa, wielkości 
dwóch wskaźników. Są to: 
 finansowa stopa zwrotu kosztów 

usług wodnych, określona jako iloraz 
przychodów oraz kosztów finanso-
wych operatorów tych usług; 

 ekonomiczna stopa zwrotu kosztów 
usług wodnych, określona jako iloraz 
przychodów oraz sumy kosztów fi-
nansowych, kosztów środowisko-
wych i kosztów zasobowych. 
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W sektorze komunalnym stwierdzono 

prawie pełny zwrot kosztów finanso-
wych. Natomiast ekonomiczna stopa 
zwrotu kosztów usług wodnych w tym 
sektorze kształtowała się na poziomie 
około 60 – 67%. z kolei w sektorze prze-
mysłu finansowa stopa zwrotu kosztów 
usług wodnych wynosiła około 100%, 
natomiast ekonomiczna stopa zwrotu 
kosztów usług wodnych wahała się 
w granicach 80 – 97% (Projekt Pa-
nu...2008).  

Najniższe wielkości finansowej stopy 
zwrotu kosztów usług wodnych stwier-
dzono w sektorze rolnictwa i leśnictwa, 
gdzie kształtuje się ona w granicach od 11 
do 41%. Natomiast ekonomiczna stopa 
zwrotu dla tego sektora wynosi około 4% 
(Projekt Planu…2008). Poziom zwrotu 
kosztów usług wodnych, na którym znaj-
duje się obecnie operator usług wodnych 
w określonej gminie, będzie decydować 
o możliwości realizacji zasady zwrotu 
kosztów usług wodnych w wyznaczonym 
przez Ramową Dyrektywę Wodną termi-
nie lub konieczności ustalenia indywidu-
alnego harmonogramu wdrożenia tej za-
sady w gminie. Czynnikiem ograniczają-
cym wysokość cen za usługi wodociągo-
we i kanalizacyjne jest wielkość dochodu 
gospodarstw domowych w gminie. Jest to 
element bardzo zróżnicowany w skali 
kraju. Gminy bogatsze będą w stanie 
szybciej osiągnąć poziom pełnego zwrotu 
kosztów, wynikających ze świadczenia 
usług zbiorowego zaopatrzenia w wodę i 
zbiorowego odprowadzania ścieków. 
W gminach bardzo ubogich, o wysokiej 
stopie bezrobocia, osiągnięcie tego celu 
może być trudne i będzie wymagać 
znacznej pomocy finansowej skierowanej 
do odbiorców komunalnych, zwłaszcza 
w zakresie opłat za oczyszczanie i odpro-
wadzanie ścieków (Rauba 2006).  

 

6. Wnioski  

Na podstawie przeprowadzonych ana-
liz możliwe było sformułowanie następu-
jących wniosków:  
1. Analizy ekonomiczne w planach go-

spodarowania wodami dorzeczy są 
w polskich warunkach opracowywane 
w czterech etapach. 

2. Na podstawie wykonanej analizy efek-
tywności kosztowej, przyjętych pro-
gramów działań, określono derogacje 
czasowe oraz derogacje polegające na 
ustaleniu mniej rygorystycznych celów 
w zakresie jakości wód. 

3. W procesie wdrażania analiz ekono-
micznych w planach gospodarowania 
wodami stosowano zasadę sprawca 
zanieczyszczenia płaci i zasadę zwrotu 
kosztów usług wodnych. 

4. Zasada sprawca zanieczyszczenia płaci 
jest wdrażana poprzez internalizację 
kosztów środowiskowych i zasobo-
wych do systemu ekonomiczno-fina-
nsowego przedsiębiorstwa. Polega ona 
na stosowaniu opłat za pobór wody 
i odprowadzanie ścieków. Stawki opłat 
pozwalają na pokrycie kosztów śro-
dowiskowych tylko w 12% (Graczyk 
in. 2001). Podobna sytuacja występuje 
w przypadku opłat za pobór wody, 
które tylko w części pokrywają koszty 
zasobowe. 

5. W odniesieniu do procesu wdrażania 
zasady zwrotu kosztów usług wodnych 
stwierdzono, że aktualne ceny za wodę 
i ścieki, płacone przez odbiorców 
usług wodnych, pokrywają w pełni 
koszty finansowe operatorów tych 
usług. Natomiast koszty całkowite 
operatorów usług wodnych, uwęglę-
dniające łącznie koszty finansowe, 
środowiskowe i zasobowe, są pokry-
wane tylko częściowo. w sektorze ko-
munalnym ekonomiczna stopa zwrotu 
kształtuje się w granicach 60-67%, 
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w sektorze przemysłu w granicach 80-
97%, a w sektorze rolnictwa i leśnic-
twa na poziomie  11-41%. 

6. Ze względów społecznych konieczne 
jest etapowe dochodzenie do pełnego 
zwrotu kosztów usług wodnych 
w gminach. Pozwoli to na utrzymanie 
udziału opłat za wodę i ścieki w bu-
dżetach gospodarstw domowych na 
poziomie zalecanym przez Unię Euro-
pejską i wynoszącym około 3%.   
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ABSTRACT 
 
The stormwater from urban areas carry the load of mineral and organic pollutants of 
different particle sizes. Stormwater treatment should contain both mechanical (sedimen-
tation and filtration) and biological treatment step. Constructed wetlands provide both 
types of treatment, additionally offering low energy demand and landscape value. The 
objective of the study was analysis of particles granulometry in stormwater inflowing to 
a constructed wetland system on the Swelina stream in Sopot, which inflows to the Gulf 
of Gdańsk in the region of attractive beaches and bathing places. The analyses of particle 
size distribution were carried out with laser granulometer MASTERSIZER 2000, in the 
rain and dry weather periods. The study results will provide better understanding of the 
mechanisms of pollutants removal from stormwater, which would be helpful in the de-
sign process of stormwater treatment wetlands. 
 
Keywords: water protection, stormwater treatment, granulometry of particles, 
constructed wetlands  

 

1. Wprowadzenie 

Narodowa Stratega Ochrony Środowi-
ska, dostosowując się do wymagań dyrek-
tyw unijnych, przewiduje do roku 2020 
zmniejszenie ładunku zanieczyszczeń 
odprowadzanych do wód Bałtyku o 80%. 
Osiągniecie tego celu nie będzie jednak 
możliwe bez ograniczenia ładunku zanie-
czyszczeń wprowadzanych wraz ze ście-
kami opadowymi oczyszczonymi w nie 

 

dostatecznym stopniu. Sposób powstawa-
nia oraz charakter zlewni sprawia, że 
ścieki te niosą ładunek substancji orga-
nicznych  i nieorganicznych o różnym 
stopniu zdyspergowania. Ilość tych zanie-
czyszczeń jest szczególnie duża w pierw-
szej fazie spływu, gdy opady występują po 
długim okresie pogody suchej. Cechą 
charakterystyczną ścieków opadowych 
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jest ich zmienna ilość i skład, zależny 
m.in. od intensywności i częstotliwości 
występowania opadów oraz rodzaju zlew-
ni. Ścieki opadowe spływające z ulic 
i parkingów zawierają węglowodory, oleje 
i smary, związki ołowiu z silników spali-
nowych, sole stosowane do usuwania lodu 
i śniegu z ulic (głównie chlorek sodu 
i wapnia). Ładunek zanieczyszczeń od-
prowadzany z wodami deszczowymi, 
w zależności od wskaźnika zanieczysz-
czenia, może stanowić od kilku do nawet 
kilkudziesięciu procent ładunku występu-
jącego w ściekach komunalnych (Króli-
kowska 2011). Istnieje zatem konieczność 
oczyszczania ścieków opadowych w spo-
sób mechaniczny (w procesach sedymen-
tacji i filtracji) oraz biologiczny.  

Wody opadowe odprowadzane z za-
nieczyszczonych powierzchni szczelnych 
mogą być wprowadzane do wód po-
wierzchniowych, jeżeli spełniają wyma-
gania dotyczące dopuszczalnych stężeń 
zanieczyszczeń, podane w Rozporzą-
dzeniu Ministra Środowiska z 2006 roku 
(Dz.U. nr 137 poz. 984). Podkreśla się 
również konieczność zapewnienia oczysz-
czania ścieków deszczowych w miejscu 
ich powstawania, co może być realizowa-
ne np. w systemach hydrofitowych. Takie 
rozwiązanie dodatkowo pozwala na stwo-
rzenie pewnej pojemności retencyjnej, 
w wyniku czego osiąga się „spłaszczenie” 
i zmniejszenie fali odprowadzanej wody 
opadowej co w konsekwencji wspomaga 
retencję. Obiekty hydrofitowe do oczysz-
czania wód z kanalizacji ogólnospławnej 
stosowane są od lat w Wielkiej Brytanii, 
Niemczech, Belgii, Holandii oraz USA 
i Australii. w Wielkiej Brytanii metoda ta 
znalazła powszechne zastosowanie do 
oczy-szczania spływów z autostrad i dróg 
szybkiego ruchu (Shutes i in.1999, Revitt 
in. 2004). 

Zanieczyszczeniem, które stanowi naj-
bardziej poważny problem w odpływach 

z kanalizacji deszczowej są zawiesiny 
(Królikowski i Garbarczyk 2001, Garbar-
czyk 2005, Królikowska 2011). Źródłem 
zawiesin w wodach opadowych są: ściera-
nie drobiny opon samochodowych oraz 
nawierzchni, zmiotki uliczne, pozostałości 
z erozji gruntu oraz pozostałości niepalne 
z paliw i spłukiwane przez opad pyły, 
aerozole z powietrza. Królikowski i in. 
(2005) podają, że z 1 ha nieprzepuszczal-
nej powierzchni spływa rocznie 665 kg 
zawiesiny ogólnej. w ściekach opadowych 
przeważa zawiesina mineralna, która sta-
nowi od 90 do 99% zawiesiny ogólnej 
(Garbarczyk 2005). Udział zawiesiny 
organicznej wzrasta jesienią, w okresie 
opadania liści; jest również wyższy, gdy 
w zlewni zlokalizowane są np. place tar-
gowe czy tereny zielone (Królikowska 
2011).  

Na cząstkach zawiesiny zaadsorbo-
wane są również inne zanieczyszczenia, 
np. związki organiczne, metale ciężkie, 
tłuszcze, oleje mineralne i ortofosforany 
(Helman-Grubba 2008, Zawilski 1997). 
Według Garbarczyka (2005) z zawiesiną 
ogólną skojarzonych jest do 92% substan-
cji organicznych (ChZT i BZT5) i do 80% 
azotu ogólnego oraz do 99% węglowodo-
rów i ołowiu. Zatem usuwanie zawiesin 
w procesach sedymentacji pozwala na 
jednoczesne obniżenie stężeń innych 
wskaźników zanieczyszczeń. Dotychczas 
wykazano, że oczyszczalnie hydrofitowe 
bardzo skutecznie usuwają zawiesiny 
ogólne m.in. w procesie sedymentacji 
(Kadlec i Knight 1996, ObarskaPempko-
wiak i in. 2010). Sedymentacja zawiesin 
jest jednym z podstawowych mechani-
zmów usuwania zanieczyszczeń w oczy-
szczalniach hydrofitowych. Czynniki mo-
gące wpływać na efektywność sedyme-
ntacji zanieczyszczeń w obiektach hydro-
fitowych do oczyszczania ścieków desz-
czowych to warunki przepływu, pocho-
dzenie i postać zanieczyszczeń, czas za-
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trzymania oraz warunki pogodowe (tem-
peratura powietrza, częstotliwość i wyso-
kość opadów) (Li i in. 2007). Ostatnio 
zwrócono uwagę, że bardzo istotnym 
czynnikiem jest też wielkość cząstek za-
wiesin, gdyż różne rodzaje zanieczyszczeń 
są skojarzone z różnymi wielkościami 
tych cząstek. Przykładowo, metale ciężkie 
są na ogół zaadsorbowane na cząstkach 
o średnicach mniejszych od 0,63 μm (San-
salone i in. 1998). Większość zanieczysz-
czeń aadsorbowana jest we frakcjach 
najdrobniejszych, co wynika z większej 
powierzchni właściwej. Według badań 
Garbarczyka (2005) najdrobniejsza frakcja 
zawiesiny (poniżej 10 μm) zawiera 58% 
stężenia ChZT, 52% stężenia BZT5, 56% 
ołowiu i aż 73% azotu ogólnego. Zatem 
skład granulometryczny zawiesin może 
mieć bardzo istotne znaczenie dla efek-
tywności procesów oczyszczania ścieków, 
jak również może być przydatnym narzę-
dziem wspomagającym projektowanie 
systemów oczyszczania ścieków deszczo-
wych. 

Celem badań była ocena wpływu skła-
du granulometrycznego zawiesin dopro-
wadzanych wraz ze ściekami opadowymi 
na efektywność usuwania zanieczyszczeń 
w kolejnych stopniach oczyszczania za-
chodzącego w systemie hydrotechniczno- 
hydrofitowym (zbiornik retencyjny oraz 
złoże hydrofitowe).  

2. Obiekt badań i metodyka  

Obiekt badań zlokalizowany jest na 
Potoku Swelina, na granicy miasta Gdyni 
i Sopotu. Źródła Potoku znajdują się na 
trenie Trójmiejskiego Parku Krajobra-
zowego a ujście bezpośrednio do Zatoki 
Gdańskiej w miejscu popularnych kąpie-
lisk w Sopocie. Całkowita powierzchnia 
zlewni Potoku Swelina wynosi 316 ha 
w tym powierzchnia leśna wynosi: 237 ha, 
terenów zabudowanych: 24,9 ha i otwar-
tych terenów niezabudowanych: 54,7 ha. 

w konsekwencji Potok Swelina o długości 
2,630 km przepływa przez tereny osiedli 
mieszkaniowych i licznych dróg komuni-
kacyjnych m.in. płynie pod Al. Niepodle-
głości (główna arteria łącząca Gdańsk 
i Gdynię, rys. 1). Do Potoku odprowadza-
ne są wody z kanalizacji deszczowej zbie-
rającej spływy z przyległych terenów 
w liczbie 12 wylotów z kanalizacji desz-
czowej. w celu ochrony wód Potoku oraz 
przywrócenia użytkowania kąpieliska 
(zamkniętego ze względu na pozaklaso-
wość wód odprowadzanych do Zatoki 
Gdańskiej) w 1994 roku na Potoku Sweli-
na wykonano zbiornik sedymentacyjno-
retencyjny o pojemności 500 m3 (głęboko-
ści ok. 1 m) oraz wegetacyjny filtr pia-
skowy o pojemności całkowitej 960 m3 
oraz objętości czynnej 812,4 m3 i miąż-
szości warstwy czynnej 1m (czas zatrzy-
mania 2 godziny dla przepływu oblicze-
niowego 30 dm3/s) (rys. 1 ). 

Filtr wegetacyjny obsadzony został 
trzciną pospolitą. Oczyszczana woda jest 
zbierana drenażem rurowym i odprowa-
dzana do studni kontrolnej (punkt poboru 
próbek nr 3), a stamtąd bezpośrednio do 
wód Potoku. Średni roczny przepływ 
w okresie suchym wynosi od 12 do 33 
dm3/s, natomiast podczas intensywnych 
opadów deszczu pierwsza, najbardziej 
zanieczyszczona fala jest kierowana przez 
przelew z kratą i piaskownik i zatrzymy-
wana w zbiorniku retencyjnym a następnie 
oczyszczana w filtrze hydrofitowym (ry-
sunek 1).  

Pobór próbek rozpoczęto w czerwcu 
2011 i do listopada 2011 wykonano cztery 
serie przy pogodzie bezdeszczowej, trzy 
serie podczas pogody deszczowej. 
W listopadzie 2011 roku Zakład Dróg 
i Zieleni Miejskiej w Sopocie, który jest 
eksploatatorem obiektu, rozpoczął prace 
konserwatorskie, co uniemożliwiło pobór 
próbek do połowy grudnia 2011. 
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Rys. 1. Zdjęcie satelitarne obiektu hydrotechniczno-hydrofitowego na Potoku Swelina; 
1, 2, 3 punkty poboru próbek. 
 

Prowadzone prace polegały m.in. na 
usunięciu osadów dennych z części reten-
cyjnej obiektu oraz naprawie urządzeń 
kontrolujących poziom i kierunek prze-
pływu ścieków przez zbiornik. 

Między innymi odtworzono przegrodę 
z bali drewnianych (palisadę), której za-
daniem jest wytłumienie energii doprowa-
dzanej wody i wydłużenie czasu zatrzy-
mania przez wymuszenie odpowiedniej 
drogi przepływu ścieków. Ponowny pobór 
próbek rozpoczęto w marcu 2012 – wyko-
nano dwie serie pomiarowe w warunkach 
pogody bezdeszczowej.  

We wszystkich seriach pomiarowych 
próbki ścieków deszczowych pobierano 
w tych samych punktach, po kolejnych 
stopniach oczyszczania: 1 – na dopływie 
do zbiornika retencyjnego, 2 – po zbiorni-
ku, na przelewie do złoża hydrofitowego, 
3 – po złożu hydrofitowym (studnia kon-
trolna).  

W pobranych próbkach wykonywano 
pomiary stężeń zawiesiny ogólnej oraz 
organicznej oznaczanej jako straty przy 
prażeniu. Zastosowane procedury pomia-
rowe są zgodne z Polskimi Normami 

i zaleceniami podanymi w Rozporządze-
niu Ministra Środowiska z 24 lipca 2006.  

Do pomiaru wielkości cząstek zawie-
sin oraz ich udziału procentowego w jed-
nostce objętości zastosowano granulometr 
laserowy firmy Malven Instruments Ltd 
2000. 

Obecność cząstek zawiesin w próbce 
ścieków powoduje rozproszenie światła 
lasera (dyfrakcję) a kąt załamania światła 
jest odwrotnie proporcjonalny do wielko-
ści cząstek. Urządzenie pozwala na po-
miar cząstek o średnicach zastępczych 
w zakresie od 0,02 do 2000 µm oraz 
przedstawienie wyników pomiarów w po-
staci histogramów bądź krzywych „uziar-
nienia”, pozwalających ocenić skład gra-
nulometryczny zawiesin. 

3.3. Wyniki i ich omówienie 

Wyniki pomiarów podano w postaci 
średnich, które obliczono osobno dla: 
a) serii pomiarowych wykonanych pod-
czas pogody deszczowej, b) serii pomia-
rowych wykonanych podczas pogody 
bezdeszczowej w okresie przed czyszcze-
niem zbiornika, c) serii pomiarowych 
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wykonanych wiosną 2012, po czyszczeniu 
zbiornika. 

W Tabeli 1 podano procentowy udział 
zawiesiny mineralnej i organicznej dla 
poszczególnych punktów pomiarowych 

zlokalizowanych w obiekcie hydrotechni-
czno-hydrofitowym na Potoku Swelina. 

Na rys. 2, 3 i 4 przedstawiono udział ob-
jętościowy wielkości cząstek zawiesin dla 
poszczególnych punktów pomiarowych.

 
Tabela 1. Średni udział procentowy frakcji mineralnej i organicznej w zawiesinie ogólnej dla 
analizowanych punktów pomiarowych 

Próbka 
Punkt 1 Punkt 2 Punkt 3 

zawiesina 
mineralna 

zawiesina 
org. 

zawiesina 
mineralna 

zawiesina 
org. 

zawiesina 
mineralna 

zawiesina 
org. 

pogoda deszczo-
wa 63,6% 36,4% 30,1% 69,9% 37,0% 63,0% 
pogoda bezdesz-
czowa       

 przed czysz-
czeniem zbior-
nika 14,1% 85,9% 11,6% 88,3% 17,4% 82,6% 

 po czyszczeniu 
zbiornika 20,8% 79,2% 18,0% 82,0% 57,8% 42,2% 

 
Rys. 2. Rozkład wielkości cząstek zawiesin dla punktu pomiarowego 1 – dopływ do zbiornika 
retencyjnego. 

 
Rys. 3. Rozkład wielkości cząstek zawiesin dla punktu pomiarowego 2 – dopływ do złoża hydrofi-
towego 
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Rys.  4. Rozkład wielkości cząstek zawiesin dla punktu pomiarowego 3 – studzienka kontrolna po 
złożu hydrofitowym. 
 

W pierwszym punkcie pomiarowym, 
zlokalizowanym po piaskowniku, w do-
pływie do zbiornika retencyjnego, zaob-
serwowano znaczne różnice pomiędzy 
udziałem zawiesiny mineralnej i orga-
nicznej w zależności od tego, czy pomiary 
były dokonywane podczas pogody desz-
czowej czy też suchej. Podczas pogody 
bezdeszczowej udział zawiesiny mineral-
nej był wyraźnie niższy niż w okresie 
deszczowym. z jednej strony jest to wyni-
kiem pracy piaskownika. Ponadto należy 
zauważyć, że w zlewni Potoku Swelina 
dominują tereny leśne oraz obszary zielo-
ne niezabudowane, zaś według Królikow-
skiej (2011) spływy z takich obszarów 
mogą zawierać większą ilość zawiesin 
organicznych. Podczas pogody deszczo-
wej w punkcie 1 obserwowano wyraźny 
wzrost udziału zawiesiny mineralnej 
w porównaniu do okresu bezdeszczowego 
(Tabela 1). Jest to charakterystyczne dla 
spływów deszczowych, które spłukują 
z terenu zlewni cząstki gruntu. Udział 
procentowy zawiesiny mineralnej podczas 
pogody bezdeszczowej wyraźnie ulegał 
obniżeniu po zbiorniku retencyjnym 
(punkt pomiarowy 2), z 63,6 do 30,1% 

(Tabela 1). Nie stwierdzono tak dużych 
różnic w stężeniu zawiesiny mineralnej w 
punktach 1 i 2 dla okresu bezde-
szczowego – zarówno przed jak i po usu-
nięciu nagromadzonych w zbiorniku re-
tencyjnym osadów dennych. Po oczysz-
czeniu zbiornika stężenie zawiesin orga-
nicznych doprowadzanych wraz ze ście-
kami do złoża hydrofitowego uległa obni-
żeniu, co w konsekwencji poprawiło spra-
wność usuwania zawiesin organicznych w 
złożu. w punkcie kontrolnym 3 udział 
zawiesiny organicznej wynosił zaledwie 
42,2% dla okresu pomiarowego po czysz-
czeniu zbiornika w porównaniu do 82,6% 
w okresie przed czyszczeniem zbiornika  

Przeprowadzone badania składu gra-
nulometrycznego wykazały, że Zanie-
czyszczenia doprowadzane wraz ze ście-
kami opadowymi i wodami Potoku do 
zbiornika retencyjnego różniły się znacz-
nie wielkością. Średnice zastępcze zawie-
sin ogólnych w punkcie pomiarowym 
1 zmieniały się w szerokim zakresie od 
0,6 do 1800 μm a więc od cząstek o wiel-
kości charakterystycznej dla koloidów aż 
do zawiesin (rys. 2). Podobnie szerokie 
zakresy średnic zastępczych zanieczysz-
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czeń w ściekach opadowych mierzone 
były przez Bursztę-Adamiak i Łomotow-
skiego (2006) oraz Bursztę-Adamiak i in. 
(2011). Natomiast Tuszyńska i Kołecka 
(2011) podają jeszcze szerszy zakres śred-
nic zastępczych (0,02 do 2400 μm) dla 
ścieków oczyszczonych w konwencjonal-
nej oczyszczalni ścieków i kierowanych 
do doczyszczania w systemach stawów 
hydrofitowych.  

Analiza rozkładu wielkości cząstek 
zawiesin dla punktu 2 (rys. 3) pokazuje, że 
podczas pogody deszczowej w zbiorniku 
retencyjnym efektywnie zatrzymywane 
były cząstki o wymiarach mniejszych od 
80 μm. z kolei po filtrze hydrofitowym 
(punkt 3) dla pogody deszczowej brak jest 
cząstek o średnicy powyżej 60 μm; domi-
nują cząstki o średnicach od kilku do ok. 
20 μm. Natomiast podczas pogody bez-
deszczowej w punkcie pomiarowym zlo-
kalizowanym za zbiornikiem (punkt 2) 
obserwowano wyraźnie wyższy udział 
cząstek o średnicach od 50 do 110 μm, niż 
przy przepływie podczas opadów. Mniej-
szy zaś był udział drobnych cząstek. Może 
to świadczyć o tym, że podczas opadów, 
w innych warunkach przepływu następuje 
porywanie i unoszenie cząstek zsedymen-
towanych na dnie zbiornika. Pomiary dla 
pogody deszczowej wykonywano jeszcze 
przed czyszczeniem zbiornika, w warun-
kach znacznego nagromadzenia osadów 
dennych. Zbyt krótki, bo zaledwie dwie 
serie pomiarowe, okres od oczyszczenia 
i ponownego napełnienia zbiornika nie 
pozwala na rzetelną ocenę wpływu wyko-
nanych prac konserwatorskich na efek-
tywność zatrzymywania zanieczyszczeń. 
Jednak należy przypuszczać, że usuniecie 
nagromadzonych osadów w zbiorniku 
retencyjnym przyczyni się do poprawy 
pracy złoża hydrofitowego, które wyka-
zywało oznaki kolmatacji (rys. 4). Wi-
doczne m.in. w dużym procentowym 
udziale zawiesiny organicznej w punkcie 

3 (Tabela 1) oraz szerokim zakresie śred-
nic zastępczych zanieczyszczeń odprowa-
dzanych ze złoża hydrofitowego przy 
pogodzie bezdeszczowej (rys. 4). Poprawa 
pracy złoża hydrofitowego może wpływać 
również na większą bioróżnorodność 
mikroorganizmów bytujących w obiekcie, 
a w konsekwencji ich nadmiar jest usuwa-
ny wraz z odpływem. Zakres wielkości 
cząstek w próbkach po złożu hydrofito-
wym w okresie po oczyszczaniu zbiornika 
zmieniał się od 5 do 400 μm i pokrywał 
się z zakresem wielkości komórek glonów 
np. okrzemek, które są niezwykle cennymi 
organizmami w procesach renaturalizacji 
wód. 

4. Wnioski 

1. Zanieczyszczenia doprowadzane wraz 
ze ściekami opadowymi i wodami Po-
toku charakteryzowały się szerokim 
zakresem średnic zastępczych typo-
wych dla zanieczyszczeń zarówno ko-
loidalnych jak i zawiesin. 

2. Zastosowany system oczyszczania 
złożony ze stawu retencyjnego i złoża 
hydrofitowego jest systemem skute-
cznie usuwającym zawiesiny ogólne. 

3. Zarówno skład jak i wielkość cząstek 
zawiesin w ściekach oczyszczonych 
mogą sugerować, że w odpływie z te-
go obiektu znajdują się mikroorgani-
zmy (glony, okrzemki) nie stanowiące 
zagrożenia dla środowiska. 

4. Należy dbać, aby w zbiorniku reten-
cyjnym nie gromadziły się zbyt duże 
ilości osadów, które mogą ulegać resu-
spensji i utrudniać procesy oczyszcza-
nia w złożu prowadząc do jego kolma-
tacji (co powoduje wzrost udziału pro-
centowego zawiesin o dużych wymia-
rach w oczyszczonych wodach). 

Dalsze pomiary będą koncentrowały się 
na okresach deszczowych. Planuje się 
pomiary w kilkunasto- kilkudziesięcio-
minutowych interwałach czasowych, co 
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pozwoli na stwierdzenie jak zmienia się 
wielkość cząstek i udział procentowy 
zawiesin w odpływach z poszczególnych 
etapów oczyszczania w czasie trwania 
opadu. 

5. Podziękowania 

Badania naukowe zostały wykonane 
w ramach realizacji Projektu „Innowa-
cyjne środki i efektywne metody poprawy 
bezpieczeństwa i trwałości obiektów bu-
dowlanych i infrastruktury transportowej 
w strategii zrównoważonego rozwoju”, 
współfinansowanego przez Unię Europej-
ską z Europejskiego Funduszu Rozwoju 
Regionalnego w ramach Programu Ope-
racyjnego Innowacyjna Gospodarka, 
umowa o dofinansowanie POIG.01.01.02-
10-106/09-03PT 8. „Użytkowanie i ochr-
ona środowiska w strategii zrównoważo-
nego rozwoju”, PT 8.4. „Odprowadzanie 
i utylizacja ścieków opadowych z ciągów 
i placów komunikacyjnych”. 
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ABSTRACT 
 

Nature 2000 is an ecological network of protected areas, submitted by the EU directives. 
The Birds and Habitats Directives provide a coherent ecological network functioning as 
combined areas of ecological corridors with purpose to maintain biodiversity of nature. 
It has been generally accepted that the development of human civilization is essentially 
related to the degradation and deterioration in the functioning of individual nature ele-
ments. However, it turns out that the development can contribute to the creation of en-
tirely new areas, in which it will become possible to restore properly functioning ecosys-
tems. Hydropower is a pro-ecological method of producing eco-friendly electricity, 
which  priority should be the accordance of leaded activities with the applicable envi-
ronmental regulations. Important activity related to the hydroelectric power stations is 
the creation of  water reservoirs, which  provide the adequate maintenance of groundwa-
ter levels and flood mitigation by minimizing the water risings, what in consequence 
reflects in less environmental losses. 
 
Keywords: water, water reservoirs, Nature 2000 

 

1. Wprowadzenie 

Woda to najcenniejsza substancja wy-
stępująca w przyrodzie, jej rola i różno-
rodne możliwości zastosowania czynią ją 
niezastąpioną. Stanowi ona dla człowieka 
podstawę funkcjonowania. Niezbędna jest 
zarówno w życiu codziennym do celów 
gospodarczych, jak i w procesach produk-
cji przemysłowej. Zasoby słodkiej wody 
są ograniczone, a także nierównomiernie 
rozłożone. Polska ze względu na położe-
nie geograficzne jest krajem o małych  

 

zasobach wodnych w stosunku do innych 
krajów europejskich. Opady w naszym 
kraju w okresie wegetacyjnym są mniejsze 
od ewapotranspiracji (Kaca 2012). Dlate-
go człowiek stara się gromadzić wodę 
budując sztuczne zbiorniki. Zapory two-
rzące zbiorniki retencyjne są niezbędną 
częścią globalnej infrastruktury, dzięki 
której człowiek może zapewnić sobie 
życie na Ziemi (Żbikowski i Żelazo 1993; 
Tullos i in. 2009). 
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Podstawową funkcją, którą pełnią za-

pory jest utworzenie zbiorników, umożli-
wiających gromadzenie nadmiaru odpły-
wającej wody i wykorzystywanie ich 
w okresach suszy. Zaopatrzenie w wodę 
ludności, wielu obszarów, a także przemy-
słu ze względu na sezonowe zmiany prze-
pływów nie byłoby możliwe bez budowy 
zapór. Powstające przy zaporach elek-
trownie wodne pozwalają wykorzystywać 
energię mechaniczną wody do produkcji 
energii elektrycznej. Woda bez uszczupla-
nia jej zasobów dla przyszłych pokoleń 
stanowi odnawialne i niezanieczyszczają-
ce środowiska źródło energii (Koutsos in. 
2010). Dodatkowo zapory sprzyjają roz-
wojowi rekreacji i turystyki, w konse-
kwencji prowadzą do stworzenia nowych 
miejsc pracy (Bojarski i in. 2005; Tullos 
in. 2009). 

Budowa zapór i tworzenie zbiorników 
oddziałuje i przekształca środowisko 
(Binder i Dziewiański 1998). Popularnym 
przeświadczeniem jest to, iż powstawanie 
tych budowli koliduje z szeroko pojętą 
ochroną środowiska (Deklaracja 1996; 
Koutsos i in. 2010; Tullos; 2009). 

Sieć Natura 2000 to najmłodsza forma 
ochrony przyrody w Polsce. Powstaje jako 
element Europejskiej Sieci Ekologicznej, 
której nadrzędnym celem jest ochrona 
zagrożonych gatunków i określonych 
typów siedlisk, a także zachowanie bio-
różnorodności na terenie całej Europy 
(Paxião i in. 2009; Koutsos i in. 2010; 
Jantke i in. 2011). Sieć Natura 2000 zaj-
muje już 18% obszaru Unii Europejskiej 
(Jackson 2011). Celem pracy jest pokaza-
nie na przykładzie polskich obszarów sieci 
Natura 2000, że budowa sztucznych 
zbiorników wodnych może stanowić waż-
ny element ochrony środowiska natural-
nego. 

 
 

2. Materiał i metody 

Artykuł ten ma na celu zestawienie 
polskich obszarów Sieci Natura 2000 
utworzonych na sztucznych zbiornikach 
wodnych lub w ich bliskim otoczeniu.  
W artykule poddano analizie 165 takich 
zbiorników znajdujących się na terytorium 
Polski, na obszarze których przy wyko-
rzystaniu bazy danych Generalnej Dyrek-
cji Ochrony Środowiska dokonano spraw-
dzenia występowania dwóch typów obsza-
rów Sieci Natura 2000:  
- specjalnej ochrony ptaków (OSO), 
- specjalnych obszarów ochrony siedlisk 
(SOO).  

3. Rezultaty 

Na rysunku 1 pokazano procentową 
liczbę sztucznych zbiorników wodnych 
w poszczególnych województwach zgod-
nie z obowiązującym w Polsce podziałem 
administracyjnym. 

Z przedstawionego rysunku wynika, iż 
najwięcej zbiorników znajduje się w wo-
jewództwie śląskim. Jest ich 29, co sta-
nowi 17,58% badanych zbiorników 
w Polsce. Kolejne miejsca zajmuje woje-
wództwo wielkopolskie (25 zbiorników) 
oraz województwo dolnośląskie (22 zbio-
rniki). W pozostałych województwach 
ilość zbiorników nie przekracza 10% 
całości. Najmniej, bo tylko dwa zbiorniki 
umiejscowione są w województwie war-
mińsko-mazurskim. Jest to Jezioro Pierz-
chalskie w gminie Płoskinia oraz Zalew 
Ruda w gminie Ilowo-Osada. 

4. Dyskusja 

Obszary specjalnej ochrony ptaków 
oraz obszary specjalnej ochrony siedlisk 
wyznacza się na podstawie innych kryte-
riów, jednak mogą się one w niektórych 
przypadkach pokrywać całkowicie lub 
częściowo, dlatego też w artykule doko-
nano podziału sztucznych zbiorników 
wodnych na obszary OSO i SOO. Na 
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rysunku 2. przedstawiono procentową 
liczbę ustanowionych obszarów specjalnej 
ochrony ptaków na sztucznych zbiorni-
kach wodnych lub w ich pobliżu w po-
szczególnych województwach. 

Analizując występowanie obszarów 
specjalnej ochrony ptaków (OSO) w po-
szczególnych województwach można 
zauważyć, iż dominują one w północnej 
Polsce. w województwie pomorskim na 
pięć sztucznych zbiorników aż trzy znaj-
dują się na liście OSO. Jest to Zbiornik 
Zapora na rzece Brdzie, Zalew Cicha 
Woda w gminie Bytowa oraz Jezioro 
Gostkowskie w gminie Dębnica Kaszub-
ska. W województwie warmińsko-mazu-
rskim na dwa sztuczne zbiorniki jeden 
widnieje na liście OSO – Jezioro Pierz-
chalskie w gminie Płoskinia. w woje-
wództwie opolskim istnieją 3 zbiorniki 
wpisane na listę OSO. Jest to Jezioro 
Nyskie, Jezioro Otmuchowskie, a także 
Jezioro Turawskie. w województwie ku-
jawsko-pomorskim na pięć sztucznych 
zbiorników dwa znajdują się na liście 
OSO. Jest to Jezioro Gródkowskie oraz 
Jezioro Żurskie. w województwie wielko-
polskim 8 na 25 zbiorników widnieje na 
liście OSO. Jest to: Jezioro Wielkie, Jezio-
ro Bąd, Jezioro Mileczki, Jezioro Górne, 
Jezioro Wonieść, Jezioro Dobrzyckie, 
Jezioro Małe oraz Zbiornik Jeziorsko na 
Warcie. w województwie lubelskim istnie-
ją 3 zbiorniki wpisane na listę OSO. Jest 
to Zalew Nielisz, Mosty w gminie Pode-
dwórze oraz Staw Siemień. w pozostałych 
województwach ilość sztucznych zbiorni-
ków, na terenie których utworzono obsza-
ry specjalnej ochrony ptaków, nie prze-
kracza 30%. w województwie podlaskim 
na cztery sztuczne zbiorniki jeden znajdu-
je się na liście OSO. Jest to Jezioro Nadził 
w gminie Gródek. w województwie mało-
polskim istnieją 2 zbiorniki wpisane na 
listę OSO. Jest to Jezioro  

Klimkowskie na rzece Ropa oraz Zbiornik 
Sromowce na Dunajcu. W województwie 
dolnośląskim na 22 sztuczne zbiorniki 
jeden widnieje na liście OSO – Jezioro 
Mietkowskie na rzece Bystrzyca. Istotnym 
faktem jest, iż w województwie śląskim, 
w którym znajduje się największa w Pol-
sce liczba sztucznych zbiorników, tylko 
jeden wpisany jest na listę OSO – Jezioro 
Goczałkowickie na Wiśle. W 6 pozosta-
łych województwach żaden sztuczny 
zbiornik nie kwalifikuje się do utworzenia 
na jego terenie obszaru OSO. 

Na rysunku 3. ukazano procentową 
liczbę ustanowionych specjalnych obsza-
rów ochrony siedlisk na sztucznych zbior-
nikach wodnych lub w ich pobliżu w po-
szczególnych województwach. Biorąc pod 
uwagę występowanie specjalnych obsza-
rów ochrony siedlisk (SOO) na sztucz-
nych zbiornikach wodnych w poszczegól-
nych województwach można stwierdzić, 
podobnie jak w przypadku obszarów spe-
cjalnej ochrony ptaków, iż przeważają one 
w północnej Polsce. W województwie 
zachodnio-pomorskim trzy zbiorniki znaj-
dują się na liście SOO. Jest to Jezioro 
Rosnowskie, Jezioro Hajka oraz Staw 
Niemicki w gminie Malechowo. W woje-
wództwie warmińsko-mazurskim istnieje 
jeden taki zbiornik – Jezioro Pierzchal-
skie, podobnie jak w województwie pod-
laskim (Jezioro Nadził) oraz w wojewódz-
twie pomorskim (Jezioro Biesowickie 
w gminie Kępice). W województwie wie-
lkopolskim cztery sztuczne zbiorniki 
znajdują się na liście SOO. Jest to Jezioro 
Wielkie, Jezioro Bąd, Jezioro Mileczki 
oraz Jezioro Małe. W województwie dol-
nośląskim na 22 sztuczne jest to Jezioro 
Dobromierskie, Jezioro Kaczorowskie, 
Jezioro Lubachowskie, a także Jezioro 
Pilchowickie w województwie małopol-
skim istnieją 2 zbiorniki wpisane na listę 
SOO – Osowiec w gminie Trzebinia oraz 
Zbiornik Sromowce.  
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Rys.1. Procentowa liczba sztucznych zbiorników wodnych w poszczególnych województwach 

 
Rys. 2. Procentowa liczba ustanowionych obszarów specjalnej ochrony ptaków na sztucznych 
zbiornikach wodnych lub w ich pobliżu. 

 

 
Rys. 3. Procentowa liczba ustanowionych specjalnych obszarów ochrony siedlisk na sztucznych 
zbiornikach wodnych lub w ich pobliżu. 
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W  województwie śląskim, podobnie jak 
w przypadku obszarów specjalnej ochrony 
ptaków, tylko jeden zbiornik wpisany jest 
na listę SOO – Jezioro Goczałkowickie. 
W 8 pozostałych województwach na ob-
szarach sztucznych zbiorników wodnych 
nie występują specjalne obszary ochrony 
siedlisk. 

5. Wnioski 

Przedstawione wyniki przeczą poglą-
dom o niekorzystnym oddziaływaniu 
budowy zapór na środowisko przyro-
dnicze. Wiele terenów zapór i zbiorników 
retencyjnych w Polsce objętych jest ob-
szarami specjalnej ochrony ptaków 
(OSO), jak i  obszarami specjalnej ochro-
ny siedlisk (SOO). Dzięki sztucznym 
zbiornikom, powstały tereny trudno do-
stępne dla człowieka, na przykład strefy 
cofkowe zbiorników. Tam gdzie nie ma 
ingerencji człowieka, zwierzęta w natural-
ny sposób znajdują swoją ostoję. 

Budowla hydrotechniczna, choć bez-
sprzecznie stanowiąca ingerencję w śro-
dowisko naturalne, w sposób naturalny 
i nieodłączny niesie rekompensatę przyro-
dzie. Inne rodzaje budowli, na przykład 
budowa autostrady takiej rekompensaty 
nie stwarza. 

Zależność, która występuje pomiędzy 
powstającą zaporą a środowiskiem jest 
niezwykle złożona, analiza skutków 
wpływu obiektu na środowisko i takie 
zaprojektowanie budowli, aby suma 
efektów ujemnych była mniejsza od 
dodatnich. w przypadku budowli hy-
drotechnicznych ten cel jest osiągalny.
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ABSTRACT 
Applied amelioration measures were characterised In the paper. Amelioration classifica-
tion in dependence to way of environment impact was given. Role of water in soil for 
crop production and water amelioration impact on natural environment was discussed. It 
was underlined that in regard on necessities of natural resources balanced management 
amelioration must be based on deeper analyse and should predict development of future 
processes on the reclaimed areas and in their vicinity. 
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1. Wstęp 

Powszechnie melioracje rozumiane są 
jako zabiegi techniczne regulujące obieg 
wody w środowisku przyrodniczym po-
przez drenowanie, osuszanie rowami i na-
wadnianie. 

W wyniku zachodzących w Polsce 
zmian, powodujących przekształcenia 
w gospodarce rolnej, coraz większą uwagę 
zwraca się na pozaprodukcyjną, w tym 
ekologiczną, funkcję terenów wiejskich. 
W tej sytuacji wprowadzane są nowe 
pojęcia i poszerzany jest zakres przedsię-
wzięć realizowanych w ramach melioracji 
[Mioduszewski, Okruszko, Łoś 1990].  

Nowoczesne melioracje, w krajach 
o wysokim poziomie rolnictwa są cało-
ściowymi (kompleksowymi) projektami, 
za pomocą których obszary wiejskie są 
chronione, ulepszane, rozwijane i kształ-
towane. Ujmują one i rozwiązują łącznie 
cele zarówno rolnicze, jak i ochrony przy 

 

rody i krajobrazu. Zmierzają ostatecznie 
do tworzenia podstaw poprawy efektyw-
ności pracy, warunków życia na wsi 
i całościowego rozwoju terenów wiej-
skich.  

W pojęciu melioracji kompleksowych 
mieszczą się również takie działania jak 
ochrona od powodzi, budowa dróg rolni-
czych i stawów rybnych, wykorzystanie 
ścieków w rolnictwie, zagospodarowanie 
zmeliorowanych użytków zielonych, 
ochrona przed erozją, agromelioracje, fito-
melioracje oraz rekultywacja terenów 
zdewastowanych. Melioracje komplekso-
we stwarzają więc szansę integracji przed-
sięwzięć rolniczo-melioracyjnych, inży-
nierii sanitarnej i ochrony środowiska dla 
podnoszenia żyzności i produktywności 
gleb, zachowania istniejących oraz odbu-
dowy zdegradowanych zasobów wodnych 
[Pijanowski 1987, Rajda 2005]. 
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Zabiegi melioracyjne są więc istotnym 

składnikiem szeroko pojętej gospodarki 
wodnej w rolnictwie i obejmują bilans 
wodny na większych obszarach, rozrząd 
wody w zlewniach i na obiektach, regula-
cję uwilgotnienia profilu glebowego, 
a także dostosowanie terenów do wymo-
gów technologicznych współczesnego 
rolnictwa. 

2. Charakterystyka stosowanych zabie-
gów melioracyjnych 

W zależności od sposobu oddziaływa-
nia na środowisko rozróżnia się melioracje 
techniczne, agrotechniczne i fitotechnicz-
ne. 

Melioracje techniczne polegają na bu-
dowie rowów odwadniających, kanałów 
przerzutowych, doprowadzalników, bruzd 
rozdzielczych i polewowych, drenowania 
za pomocą rurek ceramicznych lub z two-
rzyw sztucznych. Do melioracji technicz-
nych należy również regulacja koryt 
mniejszych cieków, wykonywanie obwa-
łowań ochronnych, stacji pomp, budowa 
zbiorników wodnych, stawów rybnych, 
ujęć wody i urządzeń do nawadniania, 
w tym budowli do rozrządu wody na na-
wadnianych terenach (jazów, śluz, zasta-
wek mnichów), a także budowa we-
wnętrznych dróg komunikacyjnych, mo-
stów i przepustów drogowych. 

Melioracje agrotechniczne są to zabie-
gi mające na celu poprawę stosunków 
powietrzno-wodnych i gospodarowania 
wodą w profilach gleb zwięzłych, poprzez 
zmianę właściwości fizycznych i wodnych 
podglebia, zwiększających wykorzystanie 
potencjalnych zdolności retencyjnych 
gleby, a zmniejszających spływy powie-
rzchniowe i zapobiegające erozji gleb. Do 
tych zabiegów należą: głęboka orka, głę-
boszowanie, drenowanie krecie, prze-
bijanie warstw rudawca, nawożenie nawo-
zami organicznymi i wapnowanie gleb 
[Cieśliński 1997].  

Melioracje fitotechniczne polegają na 
zadrzewianiu, zakrzewianiu i zadarnianiu 
gruntów w celu ochrony gleb przed erozją 
i nadmiernym parowaniem lub w celu 
zwiększenia transpiracji w bezodpływo-
wych, nadmiernie uwilgotnionych zagłę-
bieniach terenowych. Melioracje fitotech-
niczne są zabiegami o charakterze rolno-
leśnym, polegającymi na racjonalnym 
rozmieszczeniu pokrywy roślinnej na 
obszarze zlewni, zwłaszcza silnie urzeź-
bionej. Skutkują one ograniczeniem nie-
produktywnych spływów powierzchnio-
wych, zmniejszeniem natężenia erozji 
wodnej oraz zwiększeniem retencji wody 
na terenie zlewni [Cieśliński 1997]. 

Utrzymanie rolnictwa na poziomie nie 
odbiegającym od standardów Unii Euro-
pejskiej wymaga sprawnych systemów 
melioracyjnych, prawidłowo dostosowa-
nych do określonych ekosystemów. We-
dług Ministerstwa Rolnictwa, na około 
15,9 min ha użytków rolnych, potrzeby 
melioracji wynoszą 9,2 mln ha. Dotych-
czas zmeliorowano 6,7 mln ha, w tym 
tylko 0,5 mln ha wyposażone jest w urzą-
dzenia nawadniające. Uregulowania sto-
sunków powietrzno-wodnych wymaga 
więc jeszcze około 2,5 mln ha. Choć sys-
temy odwadniające odgrywają podstawo-
wą rolę w gospodarce wodnej na użytkach 
rolnych, to w warunkach klimatycznych 
Polski powinny być uzupełniane urządze-
niami nawadniającymi. Do programu 
melioracji nawadniających należy włączyć 
również działania zwiększające małą 
retencję, wykorzystując ją jako jeden ze 
sposobów wzbogacania określonych sie-
dlisk w wodę [Nyc i Pokładek 2007, 
2009].   

Oceniając wykonane melioracje, nale-
ży stwierdzić, że dają one pozytywne 
efekty gospodarcze i ekologiczne. Wielo-
letnie doświadczenia wskazują, że w wy-
niku melioracji odwadniających uzyskuje 
się wzrost plonów roślin w przedziale 5-
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15 jednostek zbożowych z hektara w za-
leżności od rodzaju gleb i stopnia nad-
miernego uwilgotnienia. Melioracje na-
wadniające dają możliwość uzyskania 
zwyżki plonu rzędu 10-25 jednostek zbo-
żowych z hektara, zależnie od przebiegu 
niedoborów wodnych i poziomu intensy-
fikacji produkcji [Lipiński 2006, Nyc 
Pokładek 2007].  

3. Znaczenie wody w glebie dla produk-
cji roślinnej 

Znaczenie wody dla wegetacji i plo-
nowania roślin jest powszechnie znane. 
Wiadomo, że do wyprodukowania jedne-
go kilograma suchej masy rośliny muszą 
pobrać z gleby od kilkuset do tysiąca 
litrów wody. z tego wynika, że dostępne 
dla roślin zasoby wody, obok nawożenia 
i agrotechniki, decydują o efektach pro-
dukcji roślinnej w konkretnych warunkach 
glebowo-klimatycznych [Siuta 2007]. 
Istotną rolę odgrywają tu zdolności reten-
cyjne zlewni w tym profilu gleby.  

Zapas wody magazynowany w glebie 
jest bardzo duży, np. mady lub lessy w 1-
metrowej warstwie utrzymują 350 – 450 
mm wody, tj 3,5 – 4,5 tys. m3/ha. Rów-
nież stopień dostępności wody dla roślin 
jest znaczny. Gleby strukturalne wchłania-
ją 85% wody z opadów, która w okresie 
wegetacji może być zużyta przez rośliny, 
podczas gdy niestrukturalne zaledwie 15% 
[Lipiński 2006].  

Procesy wodne w zlewniach z glebami 
o małych zdolnościach infiltracyjnych 
i przez to niewykorzystanej ich potencjal-
nej retencyjności, na skutek dużych, gwał-
townych spływów powierzchniowych, 
przyczyniają się do erozji, prowadząc do 
tworzenia żłobin, jarów i wąwozów.  
W takich warunkach również przepływy 
w rzekach są nieregularne, na przemian 
występują stany niskie i powodziowe.  

Obecnie zalecanym rozwiązaniem jest 
kompleksowe porządkowanie gospodarki 

wodnej w zlewni, poczynając od źródlisk 
poprzez odtwarzanie pokrywy leśnej, 
odbudowę naturalnej i budowę sztucznej 
małej retencji. Problem ten należy rozu-
mieć jako gromadzenie wody w całej 
zlewni, uwzględniające retencję zbiorni-
kową, gruntową i glebową. Generalnie 
należy dążyć do wykorzystania wszyst-
kich możliwości retencjonowania wody 
[Pływaczyk 1995, Tomiałojść (red.) 
1993].   

Zarówno nadmiar jak i niedobór wody 
w glebie nie sprzyja dobremu rozwojowi 
roślin i wpływa niekorzystnie na plono-
wanie.  

Na obszarze o stałym wysokim po-
ziomie wód gruntowych wielkość plonów 
uzależniona jest od umiejętnego regulo-
wania stosunków powietrzno-wodnych 
w glebie przy pomocy systemów odwad-
niająco-nawadniających, umożliwiających 
dwustronną regulację wilgoci, tj. odpro-
wadzenie nadmiaru wody, a w okresach 
posusznych uzupełnianie wilgoci. Przy 
głęboko zalegających wodach gruntowych 
nadmierne uwilgotnienie w okresach wio-
sennych i jesiennych występuje na gle-
bach słabo przepuszczalnych. Spowodo-
wane jest to ograniczoną infiltracją tych 
gleb. Celem systemów melioracyjnych 
jest więc zmniejszenie uwilgotnienia gleb 
w tych okresach. 

W Polsce gleby o właściwym uwilgot-
nieniu, nie wymagające melioracji, bądź 
o uregulowanych (w wyniku melioracji) 
stosunkach powietrzno-wodnych, zajmują 
około 44% powierzchni, gleby nadmiernie 
wilgotne – 20%; okresowo za suche – 
25% i trwale za suche – 11%. Dane te 
świadczą o celowości rozwoju melioracji 
odwadniająco-nawadniających. 

4. Wpływ urządzeń wodno-
melioracyjnych na gospodarowanie 
wodą w środowisku 

Prawidłowo prowadzone zabiegi melio- 
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racyjne obok rozwiązań technicznych 
powinny uwzględniać racjonalne gospoda-
rowanie wodą w zlewni. Powszechność 
i coroczna powtarzalność zabiegów rolni-
czych w toku normalnej produkcji ma 
olbrzymi wpływ na obieg wody, własno-
ści gleby i jej żyzność. Skuteczność za-
biegów rolniczych i leśnych będzie jednak 
tylko wtedy pełna, gdy wprowadzane będą 
jako zespół w połączeniu z zabiegami 
technicznymi. Chodzi o to, aby obiektu 
meliorowanego nie rozpatrywać bez po-
wiązania z otaczającą przyrodniczą i go-
spodarczą całością. Ze względu na ko-
nieczność zrównoważonego gospodaro-
wania zasobami przyrody, melioracje 
muszą być oparte na głębokiej analizie 
przyczyn niedomagań terenu i nastawione 
na ich usunięcie, a ponadto powinny 
przewidywać rozwój przyszłych procesów 
na obszarach zmeliorowanych i w ich 
sąsiedztwie.  

Drenowanie, najczęściej stosowany 
system odwadniający, na gruntach ornych 
zmniejsza nadmierne uwilgotnienie gleby, 
przez co ogranicza parowanie wody z po-
wierzchni terenu, a tym samym przyczy-
nia się do szybszego ogrzania gleby 
i przyspieszenia terminu rozpoczęcia 
wegetacji roślin. Drenownie nie powoduje 
zwiększenia deficytu letniego. Poziom 
wód gruntowych na terenach równinnych 
ulega obniżeniu, ale nie więcej niż do 
głębokości założenia drenów odwadniają-
cych. Oznacza to, że drenowanie gruntów 
ornych nie powoduje szkodliwych dla 
środowiska zmian położenia wód grunto-
wych [Miodu-szewski, Okruszko, Łoś 
1990]. Natomiast wśród mało zorientowa-
nych panuje pogląd, że gleba zdrenowana 
traci część wody opadowej, przez co tego 
rodzaju zabieg degraduje środowisko. 
Gdyby ten pogląd był prawdziwy, to na 
zdrenowanej glebie nie uzyskiwano by od 
1,5 do 2 razy większych plonów roślin niż 
na takiej samej glebie nie drenowanej, co 

wynika ze znacznie większego retencjo-
nowania oraz lepszej ekologicznej efek-
tywności wykorzystania wody opadowej 
w glebie drenowanej. Błędne przeświad-
czenie opiera się na pozornie racjonalnej 
przesłance, ponieważ system drenarski 
faktycznie odprowadza pewną ilość wody 
[Siuta 2007]. Jednak zgodnie z krzywą 
retencyjności gleby dreny przejmują 
z profilu tylko wodę wolną (grawitacyj-
ną), a więc wodę, która nie jest wiązana 
przez glebę. Ma to miejsce przy stanie 
uwilgotnienia przekraczającym polową 
pojemność wodną gleby (pF<2), a więc 
stanie namiaru wody i niewystarczającej, 
do prawidłowego rozwoju roślin, ilości 
powietrza [Ostromęcki 1964]. z chwilą, 
gdy z gleby odcieknie woda wolna od-
pływ z sieci drenarskiej ustaje, a w profilu 
pozostaje woda dostępna dla roślin, wyko-
rzystywana na ewapotranspirację, której 
wyczerpanie, do stanu pojemności okresu 
suszy, może nastąpić przy braku opadów 
atmosferycznych, a nie z powodu dreno-
wania. Potwierdzeniem tego jest tylko 
okresowe występowanie odcieku wody 
z sieci drenarskiej, po ustaniu którego 
rośliny nie usychają. w warunkach Polski 
odpływy drenarskie stanowią tylko 4-18% 
opadów atmosferycznych. Zaprzecza to 
więc twierdzeniu lansowanemu w pew-
nych kręgach, że drenowanie przyczynia 
się do przesuszenia gleby.   

Inaczej jest w dolinach rzecznych na 
użytkach zielonych, gdzie systemy melio-
racyjne w postaci sieci rowów odwadnia-
jących i regulacji rzek powodują stałe 
obniżenie zwierciadła wód gruntowych. 
Nowy (obniżony) poziom wody dostoso-
wany do potrzeb roślin uprawnych, jest 
nieodpowiedni dla poprzedniego porostu 
roślinności naturalnej [Mioduszewski, 
Okruszko, Łoś 1990]. Dlatego w takich 
warunkach decyzja o realizacji inwestycji 
melioracyjnej powinna być poprzedzona 
decyzją o zmianie użytkowania terenu.  
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Podobnie, jak drenowanie, rowy me-

lioracyjne na terenach dolinowych nie 
obniżają poziomu wód gruntowych poni-
żej swojej głębokości, która w zależności 
od rodzaju gleby i użytku waha się od 0,8 
do 1,0 m.  

Natomiast stosowanie nawodnień pod-
siąkowych w dolinach rzecznych na użyt-
kach zielonych nie tylko zwiększa plony 
ale jest też ważnym elementem „małej 
retencji”, zwiększającym zasoby wodne 
w przestrzeni rolniczej [Jurczuk 2004, 
2005]. Zatem nawodnienia są tam w pełni 
uzasadnione i powinny być również trak-
towane jako czynnik proekologiczny [Jur-
czuk 2007, Nyc i Pokładek 2003].  

Systemy melioracyjne nie pogarszają 
bezpowrotnie warunków siedliskowych 
dolin rzecznych. Przykładem mogą być 
melioracje trwałych użytków zielonych 
w dolinie rzeki Por, gdzie po efektywnym, 
z punktu widzenia produkcyjnego i eko-
nomicznego, wykorzystaniu potencjału 
produkcyjnego gleb w okresie sprawnego 
działania urządzeń wodnych i zaniechaniu 
ich odnawiania, obiekt niemalże wrócił do 
stanu pierwotnego, jak przed melioracją 
[Prokopowicz, Jankowska-Huflejt, Burs 
2007]. 

Prawidłowo wykonane zabiegi melio-
racyjne uzupełnione właściwą agrotechni-
ką zmieniają właściwości fizyko-wodne 
profilu glebowego, w konsekwencji po-
wodują zmiany w bilansie wodnym strefy 
nienasyconej oraz w zasilaniu strefy nasy-
conej, poprzez wzrost retencji w okresie 
wegetacyjnym nawet do 30 mm. 

Pod wpływem melioracji ma miejsce 
powolna, lecz istotna zmiana struktury 
gleby. w glebach mineralnych zwiększa 
się porowatość, która powoduje, że gleba 
staje się bardziej przepuszczalna. Na sku-
tek drenowania oraz zabiegów przeciwe-
rozyjnych i coraz powszechniej stosowa-
nych na świecie agromelioracji zwiększa 
się infiltracja gleb, a znacznie zmniejsza 

spływ powierzchniowy. Woda z letnich 
opadów atmosferycznych może być 
w większych ilościach gromadzona w po-
rach gleby, a następnie wykorzystywana 
przez rośliny [Lipiński 2006]. Drenowanie 
gleby zwięzłej zwiększa jej retencję głów-
nie poprzez oddolne odpowietrzenie grun-
tu. Pod ciśnieniem przesiąkającej wody 
powietrze glebowe jest wypychane do 
drenów i wydostaje się na zewnątrz do 
atmosfery. W glebie nie drenowanej wy-
pierane powietrze napotyka na opór prze-
siąkającej wody, przez co tworzy się po-
wietrzna poduszka, utrudniająca infiltrację 
wody w głąb profilu [Siuta 2007].  

Jednym z najważniejszych elementów 
środowiska przyrodniczego są doliny 
rzeczne, które charakteryzują się bardzo 
bogatą florą i fauną, a zwłaszcza awifau-
ną. 

W dolinach rzek, gdzie występują gle-
by mineralne lub mady użytkowane jako 
grunty orne lub intensywne użytki zielone 
regulacja stosunków wodnych (odwodnie-
nie w okresach nadmiernego uwilgotnie-
nia) nie powoduje istotnych zmian 
w szacie roślinnej i świecie zwierzęcym. 
Rowy i kanały szczególnie, gdy wypeł-
nione są stale wodą mogą stanowić ko-
rzystne siedliska dla bytowania niektórych 
gatunków roślin i zwierząt. 

5. Podsumowanie  

W naszym kraju na znacznej części 
użytków rolnych ciągle jeszcze nadmiary 
czy niedobory wody są głównymi czynni-
kami ograniczającymi dalszy wzrost plo-
nów. Na terenach o nie uregulowanych 
stosunkach powietrzno-wodnych w glebie 
stosowanie nowoczesnych technologii 
w rolnictwie jest często nieopłacalne lub 
niemożliwe. Przeprowadzenie melioracji 
na tych glebach warunkuje więc dalszy 
intensywny rozwój rolnictwa. 

Regulacja stosunków powietrzno-
wodnych w glebie dla potrzeb produkcji 
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roślinnej jest doceniana na całym świecie. 
Wśród specjalistów (rolników, melioran-
tów) występuje zgodna opinia, że prawi-
dłowo zastosowane środki techniczne 
polepszają strukturę gleby. Usuwając 
niekorzystny nadmiar wody, oraz (lub) 
uzupełniając jej braki powoduje się istotny 
wzrost plonów, oraz ułatwia (umożliwia) 
wykonanie prac agrotechnicznych.  

Dotychczas na zabiegi melioracyjne 
patrzono zbyt wąsko uwzględniając głów-
nie poprawę warunków produkcyjnych 
przez regulację czynnika wodnego. Brak 
było bardziej kompleksowego spojrzenia 
na całokształt problematyki zagospodaro-
wania przestrzeni produkcyjnej rolnictwa, 
w której czynnik wodny stanowi jeden 
z elementów. Potrzeby rolnictwa oraz 
konieczność jego integracji ze środowi-
skiem przyrodniczym powodują zmiany 
w kierunku kompleksowego ujmowania 
problematyki związanej z całokształtem 
zagospodarowania rolniczej przestrzeni 
produkcyjnej w tym także w zakresie 
melioracji.  

Zmiana stosunków wodnych korzystna 
dla rolnictwa może wywierać niekiedy 
ujemny wpływ na środowisko przyrodni-
cze szczególnie wówczas gdy meliorowa-
ne tereny są cenne z punktu widzenia 
ekologicznego. Na bagiennych obszarach 
o wyjątkowo cennej szacie roślinnej i bo-
gatym świecie zwierzęcym nie jest moż-
liwe pogodzenie interesów przyrody z po-
trzebami intensywnego rolnictwa. Jedyną 
możliwością zachowania naturalnego 
stanu na tych obszarach jest wyłączenie 
ich z intensywnej produkcji roślinnej lub 
całkowite zaniechanie rolniczego użytko-
wania. 

Obserwowana w Polsce krytyka od-
działywania melioracji na środowisko 
przyrodnicze, na podstawie pojedynczych 
błędów, które przecież występują w każ-
dej gałęzi gospodarki, próbuje przypisać 
je całej działalności inwestycyjnej w za-

kresie systemów melioracyjnych. Dlatego 
niedopuszczalne jest pozwolenie na upra-
wianie propagandy antymelioracyjnej lub 
ferowanie negatywnych opinii, nie popar-
tych żadnymi obiektywnymi argumentami 
[Lipiński 2006]. Istotne jest więc dosto-
sowanie systemów melioracyjnych do 
warunków produkcji rolniczej i potrzeb 
środowiska przyrodniczego, podniesienie 
jakości wykonania i niezawodności dzia-
łania budowli i urządzeń jak również 
zapewnienie prawidłowej konserwacji 
i eksploatacji [Marcilonek 1994, Marcilo-
nek i Nyc 1995]. 

Obecna jeszcze żywa pamięć przy-
krych doświadczeń ostatnich wielkich 
powodzi (1997 r., 2001 r., 2010 r.), czy 
susz (1992 r., 2000 r., 2002-2006 r.) powi-
nna mobilizować do intensywniejszych 
działań w zakresie rozwoju gospodarki 
wodnej i melioracji w Polsce. 
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ABSTRACT 
Modern life is characterized by an increased time spent indoors, both in the work envi-
ronment and at home. Industrial development led to a large abundance of chemicals to 
accommodate this lifestyle, such as flame retardants, plasticizers, surfactants, biocides, 
sealants. Most of them are detected abundantly in the indoor environments, especially in 
dust, which become a repository for them. Perfluorinated compounds (PFCs) are very 
ubiquitous chemicals in indoors, because of their variety of industrial and consumer 
applications. In recent years they have raised special public concerns because of their 
long-term persistence, bioaccumulation in food chain and toxic properties. The aim of 
this review was to compile in detail the current data available to sources and levels of 
perfluorinated compounds in the indoor environments. 
 
Keywords: indoor air, indoor dust, indoor air, perfluorinated compounds, PFOS, 
PFOA, FTOH  

 

1. Wprowadzenie 

Współczesny styl życia wymusza na 
człowieku konieczność spędzania do 90% 
swojego dziennego czasu w środowisku 
wewnętrznym, którym są pomieszczenia 
mieszkalne, miejsce pracy, nauki, środki 
komunikacji, centra handlowe oraz inne 
szerokopojęte obiekty użyteczności pu-
blicznej.  

W celu zapewnienia bezpieczeństwa 
użytkowników pomieszczeń, wiele mate-
riałów i produktów zawiera syntetyczne 
związki chemiczne - dodatki zmniejszają-
ce palność, plastyfikatory, środki zmniej-
szające napięcie powierzchniowe, biocydy 
itp. w trakcie życia produktu substancje  

 

chemiczne uwalniają się do powietrza 
wewnętrznego, a rezerwuarem dla związ-
ków średnio- i trudnolotnych staje się 
kurz. Pomimo, że większość z tych sub-
stancji stanowi drugorzędne składniki 
powietrza wewnętrznego, ich obecność 
nie pozostaje bez wpływu na zdrowie, 
komfort i wydajność pracy osób przeby-
wających w pomieszczeniach. Wyniki 
badań prowadzonych w krajach uprzemy-
słowionych bezsprzecznie wskazują, że 
powietrze wewnętrzne zawiera substancje 
o działaniu mutagennym, rakotwórczym 
i zaburzającym homeostazę układu hor-
monalnego a ich źródła mają charakter 



332 

 
typowo endogenny. Biorąc pod uwagę 
długotrwałą ekspozycję użytkowników 
pomieszczeń, istnieje stała potrzeba ozna-
czania składu powietrza wewnętrznego 
i kontrola stężeń występujących w nim 
związków chemicznych.  

Obecnie, do najczęściej analizowanych 
grup substancji chemicznych w środowi-
sku wewnętrznym obok ftalanów, bromo-
organicznych antypirenów i lotnych 
związków organicznych należą związki 
perfluorowane (Weschler 2008).   

2. Otrzymywanie, właściwości i zasto-
sowanie  

Związki perfluorowane to wspólne 
określenie dla wielu grup substancji che-
micznych charakteryzujących się pełnym 
podstawieniem atomami fluoru atomów 
wodoru w hydrofobowym prostym łańcu-
chu węglowym otoczonym hydrofilowymi 
,,główkami” (Fromme 2009).  

Są to syntetyczne analogi niektórych 
węglowodorów alifatycznych, kwasów 
tłuszczowych zbudowanych z 4 do 12 wę-
glowego łańcucha oraz od 4 do 12 węglo-
wego łańcucha alkoholi fluorotelomero-
wych (Falandysz 2006).  

Początek produkcji związków perflu-
orowanych datuje się na lata 50te XX 
wieku. Otrzymuje się je dwiema metoda-
mi: elektrochemiczną fluoryzacją Simsona 
i telomeryzacją (Lehmler 2005) .  

Ponieważ do związków perfluoro-
wanych, zalicza się substancje posiadające 
w swej strukturze różne grupy funkcyjne 
m.in. hydroksylową, karbonylową, sulfo-
nową, sulfanilową, stąd też ich właściwo-
ści fizykochemiczne są różnorodne. Co to 
je łączy to wysoka stabilność termiczna, 
właściwości substancji powierzchniowo 
czynnych, wyjątkowo silne wiązanie flu-
or-węgiel i odporność na degradacją che-
miczną, w tym działanie kwasów i zasad 
oraz procesy utleniania i redukcji. 

Spośród właściwości toksyno-
logicznych należy podkreślić ich wyjąt-
kową trwałość w środowisku, zdolność do 
bioakumulacji i biomagnifikacji w organi-
zmach żywych oraz wysoką toksyczność. 
Wspomniane właściwości w pełni poza-
walają na zakwalifikowanie związków 
perfluorowanych do trwałych zanieczysz-
czeń organicznych według kryteriów 
Konwencji Sztokholmskiej. Pomimo pod-
jętych działań zmierzających do ograni-
czenia lub zaprzestania produkcji części 
z PFCs, są one szeroko rozpowszechnione 
we wszystkich komponentach środowiska 
naturalnego. Zostały wykryte w powie-
trzu, wodzie, glebie, roślinach, zwierzę-
tach, osadach dennych i ściekowych. Nie 
są od nich wolne obszary Arktyki i głębia 
oceanów. 

Największe zainteresowanie z punktu 
widzenia środowiskowego budzą kwas 
perfluorooktanowy (PFOA), sulfonian pe-
rfluorooktanu (PFOS), ich sole oraz alko-
hole fluorotelomerowe (FTOH). PFOA 
i PFOS są mocnymi kwasami o wartości 
wykładnika stałej kwasowości pKa mniej-
szym jak 2-3. Stąd w środowisku wystę-
pują głównie pod postacią soli - sulfonia-
nów lub soli karboksylowych i oznaczane 
są jako odpowiednie aniony. Natomiast 
alkohole fluorotelomerowe to związki lo-
tne.  

Ze względu na właściwości fizyko-
chemiczne związki perfluorowane znala-
zły szerokie zastosowanie głównie jako 
substancje powierzchniowo czynne.  
Powierzchnie użytkowe wzbogacone 
w związki perfluorowane stają się bardziej 
hydro- i lipidofobowe, czyli trudniej ule-
gają zabrudzeniu i łatwiej jest je czyścić.  
Dodaje się je do materiałów papierowych 
(jednorazowego użytku naczynia, kubki, 
papier opakowaniowy, pojemniki, karto-
ny), tekstyliów, dywanów, wykładzin, 
tapicerki, naturalnych i syntetycznych 
skór i wyrobów skóropodobnych oraz 
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odzieży ochronnej. Dodaje się je również 
do środków gaśniczych, farb, past i po-
włok galwanizerskich. Wykorzystywane 
są w produkcji półprzewodników, płynów 
hydraulicznych, jako substancje czysz-
czące, polerujące, odplamiacze, płyny 
czyszczące w stomatologii, dodatki do 
pielęgnacji ciała (szampony), pestycydów, 
katalizatorów chemicznych, smarów, wo-
sków, klei, nawozów sztucznych (Falan-
dysz 2006; Fromme 2009). 

Jak już wspomniano związki perflu-
orowane to zbiorcze określenie na wielu 
grup substancji chemicznych. Najczęściej 
oznaczanymi w próbkach środowisko-
wych związkami perfluoro-wanymi są: 
PFOA - kwas perfluorooktanowy 
PFBA - kwas perfluoromasłowy 
PFHxA - kwas perfluoroheksanowy 
PFNA - kwas perfluorononanowy 
PFDA - kwas perfluorodekanowy 
PFBS - sulfonian perfluorobutanu 
PFHxS - sulfonian perfluoroheksanu 
PFOS - sulfonian perfluorooktanu 
PFOSA - sulfonamid perfluorooktanu 
FOSAA - octan perfluorookatnosulfo-
namidu 
FOSEs - perfluorooktanosulfonamido-
etanole  
N-MeFOSE- 
N-metylo-
perfluorookatnosulfonamidoetanol 
N-EtFOSE -  
octan N-metylo-perfluorookatnosulfon-
amidoetanolu 
FTOH - alkohole fluorotelomerowe  
4:2 FTOH - 1H, 1H, 2H, 2H -perfluoro-1-
heksanol 
6:2 FTOH - 1H, 1H, 2H, 2H -perfluoro-1-
oktanol 
8:2 FTOH - 1H, 1H, 2H, 2H -perfluoro-1-
dekanol 
10:2 FTOH - 1H, 1H, 2H, 2H -perfluoro-
1-dodekanol. 
 
 

3. Metody pobierania próbek  
i analityka 

Identyfikacja i oznaczanie stężenia 
PFCs w próbkach środowiskowych wy-
maga zwykle wieloetapowego postępo-
wania obejmującego pobieranie, wzbogać-
canie analitów, oczyszczanie i oznaczanie 
końcowe. Szczególnie proces przygodo-
wywania i doczyszczania próbek kurzu 
jest wieloetapowy, ponieważ kurz jest 
trudną matrycą do analizy ze względu na 
dużą zawartość materii organicznej - od 
20 do 40% całkowitego węgla organi-
cznego. PFCs zaliczane są do zanieczysz-
czeń śladowych powietrza wewnętrznego, 
stąd zazwyczaj występują w stężeniach 
rzędu ng/g (w kurzu). Natomiast w powie-
trzu typowe stężenia PFCs w pomieszcze-
niach nieprzemysłowych osiągają wartość 
rzędu pg/m3 lub ng/g. Dlatego też 
w trakcie pobierania i przygotowania 
próbek do analizy należy zwrócić szcze-
gólną uwagę na potencjalne zanieczysz-
czenie próbek lub zmianę ich składu 
w trakcie analiz. Pobieranie próbek po-
wietrza i kurzu w celu oznaczenia PFCs 
nie jest znormalizowane. Najczęściej 
próbki powietrza z pomieszczeń pobiera 
się przy użyciu metod aktywnych i pa-
sywnych. Pompy zasysają określoną obję-
tość powietrza i przetłaczają przez układ 
filtrów i adsorbentów, na których zatrzy-
mywane są PFCs, zarówno te w fazie 
gazowej jak i zawieszonej na cząstkach 
pyłu.  

W przypadku próbek kurzu procedura 
jest bardziej zróżnicowana. Zazwyczaj do 
zebrania kurzu używa się odkurzacza. 
Jedni badacze oznaczają PFCs w próbkach 
kurzu zebranego z całego pomieszczenia, 
inni oddzielnie odkurzają dywany, podło-
gę i szafki, gdyż kurz z tych powierzchni 
ma inny skład i masę. Próbki kurzu 
z worków odkurzaczy są przesiewane do 
uzyskania frakcji - zazwyczaj jest to 
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500µm. Przed przesianiem z próbek usu-
wa się ręcznie większe fragmenty, np. 
tkaniny, sierść zwierząt, fragmenty roślin, 
szkło, gruz itp. Do oznaczeń końcowych 
PFCs w próbkach powietrza wewnętrzne-
go i ku-rzu wykorzystuje się technikę 
chromatografii gazowej z detektorem 
wychwytu elektronów (ECD) lub chroma-
tografię gazową sprzężoną z spektrometrią 
mas (GC/MS). Coraz częściej stosuje się 
również chromatografię cieczową (LC) 
w sprzężeniu ze spektrometrią mas. 

4. Źródła i poziomy związków  
perfluorowanych w powietrzu  
wewnętrznym 

Za obecność związków perfluoro-
wanych w środowisku wewnętrznym 
odpowiada proces parowania z materia-
łów, które PFCs zawierają. Emisja do 
powietrza wewnętrznego będzie odbywać 
się tak długo jak długo dane przedmioty 
lub materiały będą użytkowane. 

W związku z różną lotnością poszcze-
gólnych grup związków perfluorowanych 
oznacza się je: 
- w fazie gazowej - FTOHs, FOSEs, FO-

SAs 
- w fazie pyłu zawieszonego - FTOH, 

FOSEs, FOSAs, PFOS, PFOA 
- w pyle wysedymentowanym na po-

wierzchniach - czyli kurzu - PFOA, 
PFOSA, PFBA, PFNA, PFCA, PFAS, 
PFHxS, PFHxA. 

Obecnie dostępne dane literaturowe na 
temat występowania i stężeń związków 
perfluorowanych w powietrzu wewnę-
trznym są dość nieliczne. Wpływają na to 
m.in. trudności analityczne i wysoki koszt 
odczynników. Jednak ze względu na udo-
wodnione niekorzystne oddziaływanie 
PFCs na organizmy żywe, coraz więcej 
badaczy podejmują się oznaczania wybra-
ny związków perfluorowanych w celu 
określenia wielkości narażenia i oceny 
ryzyka zdrowotnego. 

Tabela 1. Poziomy lotnych związków perfluorowanych (PFC) w powietrzu wewnętrznym; warto-
ści  

oznaczany 
PFC 
średnie 
[pg/m3] 

dom biuro literatura kraj 

4:2 FTOH 21-114 165 Huber i in., 2011 Norwegia 
 114  Barber i in., 2007 Norwegia 
6:2 FTOH 42-2990 212-266  Huber i in., 2011 Norwegia 
 2990 177 Barber i in., 2007 Norwegia 
8:2 FTOH 3434-10005 637-3151 Huber i in., 2011 Norwegia 
 2070  Shoeib i in., 2005  Kanada 
- 3424  Barber i in., 2007 Norwegia 
 4839  Kim i in., 2012 Korea 
10:2 FTOH 3405-3559 1279-1970 Huber i in., 2011 Norwegia 
 890  Shoeib i in., 2005 Kanada 
- 3559  Barber i in., 2007 Norwegia 
 2010  Kim i in., 2012 Korea 
N-
MeFOSA 

27-6608 0-40 Huber i in., 2011 Norwegia 

- 29  Shoeib i in., 2005 Kanada 
- 6018  Barber i in., 2007 Norwegia 
N-EtFOSA 156-5755 29-560 Huber i in., 2011 Norwegia 
- 744  Shoeib i in., 2005 Kanada 
 5755  Barber i in., 2007 Norwegia 
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4.1. Poziomy PFCs w powietrzu  
wewnętrznym 

Dostępne dane literaturowe dotyczące 
stężeń wybranych PFCs w powietrzu 
wewnętrznym zestawiono w Tabeli 1. Do-
minują w nim związki o dużej lotności. 
Natomiast w pyle zawieszonym występują 
głównie związki perfluorowane półlotne 
i w niższych stężeniach PFCs trudnolotne. 

W najwyższych stężeniach w powie-
trzu wewnętrznym oznacza się FTOH, np. 
w ilości 30-570 razy większej niż w po-
wietrzu atmosferycznym i FOSA - 170-
380, odpowiednio (Shoeib 2005). W przy-
padku PFCA i PFAS ich stężenia nie-
znacznie przekraczają stężenia w po-
wietrzu atmosferycznym. Powszechne są 
także PFHxA i PFOA (Fromme 2009). 
Obecność wspomnianych substancji  po-
zostaje w ścisłym związku z wypo-
sażeniem pomieszczeń i materiałami, 
z których PFCs są uwalniane do powie-
trza.  

4.2. Poziomy PFCs w kurzu 

Kurz to niejednorodna mieszanina bę-
dąca zbiorem cząstek ciał stałych  
o zróżnicowanych kształtach i rozmiarach 
(0,001 - 10 mm), 

 

które mogą być zawieszone w powietrzu 
w postaci aerozolu, lub osadzać się na 
różnych powierzchniach pomieszczenia 
i znajdujących się w nim urządzeń oraz 
przedmiotów w postaci pyłu wysedymen-
towanego. Analiza jakościowa próbek 
kurzu może dostarczyć wielu cennych 
informacji na temat jakości powietrza 
wewnętrznego, gdyż kurz stanowi swoisty 
rodzaj dozymetru pasywnego. Szczególnie 
ważne jest to w analizie związków średnio 
- i trudnolotnych, dla których kurz jest 
zapadliskiem.  

Wartości stężeń PFCs w kurzu z po-
mieszczeń zamieszczono w Tabeli 2. 
Trudno jednak na ich podstawie wskazać 
jakąś prawidłowość. w pracy Liu (2011) 
ocenia poziomy wybranych PFCs w kurzu 
domowym w zależności od ilości użyt-
kowników pomieszczeń, materiału z któ-
rego wykonano budynek, częstotliwości 
sprzątania oraz użycia środków owado-
bójczych w pomieszczeniach. Pozytywny 
wynik korelacji uzyskała dla nowych 
budynków wykonanych z betonowych 
elementów oraz im częściej sprzątano 
mieszkanie tym stężenia oznaczanych 
PFCs były większe. 

 
 

Tabela 2. Poziomy jonowych związków perfluorowanych (PFC) w kurzu domowym i biurowym 
oznaczany 
PFC 
[ng/g]  

kurz domowy kurz  
biurowy   

literatura kraj 

PFOS 0,5 2,2 D’Hollander i in., 2010 Belgia 
 1,1-12,0 - Jogsten i i n., 2012 Hiszpania 
 9,1 147,7 Huber i in., 2011 Norwegia 
 39,0-85,0 110,0 Bjorklund i in., Szwecja 
 38-444 - Kuwabo i in., 2008 Kanada 
 201-761 - Strynar i in., 2008 USA 
 8,7-1100  Knobeloch i in USA 
 71,0  Shoeib i in., 2011 USA 
 25-200,0  Moriwaki i in., 2003 Japonia 
 479,6  Kato i in., 2009 W. Brytania 
 4,9   Zhang i in. Chiny 
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PFOA 0,7 2,9 D’Hollander i in., Belgia 
 1,5-36,0  Jogsten i i n., 2012 Hiszpania 
 6,5-420,0  Knobeloch i in., 2012 USA 
 142,0  Strynar i in., 2008 USA 
 20,0  Kuwabo i in., 2008 USA 
 165,0  Moriwaki i in., 2003 Japonia 
 96,5  Kato i in., 2009 W. Brytania 
 54,0  Bjorklund i in., 2009 Szwecja 
 205,0  Zhang i in., 2010 Chiny 
 42,0-53,0  Liu i in., 2011 Japonia 
PFNA 0,1 0,4 D’Hollander i in., Belgia 
 0,4-37,0  Jogsten i i n., 2012 Hiszpania 
 7,0  10,6 Huber i in., 2011 Norwegia 
 8,0   Strynar i in., 2008 USA 
 1,3-280,0  Knobeloch i in., 2012 USA 
 26,0  Shoeib i in., 2011 USA 
 23,0  Haug i in., 2011 Szwecja 
 783,0-4213,0  Liu i in., 2011  
PFBS 0,0 0,2 D’Hollander i in., 2010 Belgia 
  0,0-1,9 Jogsten i i n., 2010 Hiszpania 
 1,1 3,8 Huber i in., 2011 Norwegia 
 9,1   Strynar i in., 2008 USA 
 0,0-31,0  Knobeloch i in., 2012 USA 
     
PFBA 0,2 0,7 D’Hollander i in., 2010 Belgia 
 7,2-25,0  Jogsten i i n., 2012 Hiszpania 
 12,5 4,2  Huber i in., 2011 Norwegia 
 0,0-64,0  Knobeloch i in., 2012 USA 
     
PFHxS 0,1 0,2 D’Hollander i in., 2010 Belgia 
 0,17-5,3  Jogsten i i n., 2012 Hiszpania 
 1,4  27,8 Huber i in., 2011 Norwegia 
 23,1  Kuwabo i in., 2008 Kanada 
 45,5  Strynar i in., 2008 USA 
 2,1-1000,0  Knobeloch i in., 2012 USA 
PFHxA 0,3 1,3 D’Hollander i in., 2010 Belgia 
 0,53-2,9  Jogsten i i n., 2012 Hiszpania 
 10,1  Huber i in., 2011 Norwegia 
 0,0-180,0  Knobeloch i in., 2012 USA 
 1,2-817,0  Liu i in., 2011 Japonia 
     
PFDA 0,2 0,9 D’Hollander i in., 2010 Belgia 
 <0,29-6,7  Jogsten i i n., 2012 Hiszpania 
 0,0-60,0  Knobeloch i in., 2012 USA 
 17,1-29,2  Liu i in., 2011 Japonia 
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5. Wnioski 

Długoletnie wykorzystywanie związ-
ków perfluorowanych sprawiło, że są one 
szeroko rozpowszechnioną w środowisku 
naturalnym grupą ksenobiotyków, od 
których nie jest wolne również środowi-
sko wewnętrzne. Podjęte działania sku-
tecznie przekonały niektórych producen-
tów do dobrowolnego zaprzestania pro-
dukcji wybranych PFCs po roku 2000. 
Jednak nie wpłynęło to znacząco na obni-
żenie ich stężeń w pomieszczeniach. 
Nadal nie opracowano skutecznej metody 
remediacji PFC ze środowiska wewnę-
trznego, a doniesienia literaturowe wska-
zują na możliwość transformacji w obrę-
bie grup PFCs pod wpływem czynników 
fizycznych i chemicznych. Produkty tych 
przemian charakteryzują się znaczną tok-
sycznością i wieloma negatywnymi od-
działywaniami na organizmy żywe.  
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ABSTRACT 
The renewable energy technologies are developed as a tool for reduction of the climate 
change as well as the dependence on fossil fuels. These technologies are generally con-
sidered as environmentally friendly, nevertheless the impacts of production, installation, 
operation and final disposal of devices needed for energy conversion cannot be neglected 
in the total environmental balance indicators. Considering the above mentioned, the use 
of Life Cycle Assessment method seems to be reasonable in the case of renewable ener-
gy technologies. 
In this paper, the LCA method was applied to assess resource use and other environmen-
tal burdens related to entire life cycle steps of solar hot water system for multifamily 
house. Based on Global Warming Potential method as impact assessment tool, the car-
bon dioxide payback time was calculated. 
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1. Wprowadzenie 

Wykorzystywanie odnawialnych róź-
deł energii (OZE) stanowi alternatywę dla 
tradycyjnej energetyki opartej głównie na 
spalaniu węgla.  Stanowi także istotny 
krok ku realizacji koncepcji zrówno-
ważonego rozwoju, przyczynia się bo-
wiem jednocześnie do zmniejszenia tempa 
zużywania zasobów paliw kopalnych, jak 
i do obniżenia poziomu emisji zanieczysz-
czeń do środowiska pochodzących z sek-
tora energetycznego (Pawłowski, 2011). 
Jednym z przykładów wykorzystania OZE 
jest konwersja cieplna energii słonecznej 
w systemach przygotowania ciepłej wody  
użytkowej (c.w.u.). w czasie eksploatacji 
takiego systemu potrzebne są niewielkie  

 

ilości energii ze źródeł konwencjonalnych 
(około 1% w stosunku do potrzeb c.w.u.), 
niezbędne do zasilenia pomp i stero-
wników. Jeżeli jednak uwzględnimy 
w granicach systemu zużycie materiałów 
i energii na produkcję, montaż, serwiso-
wanie i zagospodarowanie końcowe ele-
mentów składowych, pojawia się nowy 
zakres wpływów środowiskowych, który 
należy uwzględnić w całościowej ocenie.  

W pracy wykorzystano metodę oceny 
cyklu życia LCA. Według Europejskiej 
Agencji Środowiskowej EEA, „LCA jest 
procesem oceny efektów, jaki dany wyrób 
wywiera na środowisko podczas całego 
życia, poprzez wzrost efektywnego zuży-
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cia zasobów i zmniejszenie obciążeń śro-
dowiska. Ocena wpływu na środowisko 
może być prowadzona zarówno dla wyro-
bu jak i dla jego funkcji. LCA jest trakto-
wana jako analiza od kołyski do grobu. 
Podstawowymi elementami LCA są: 
(1) zidentyfikowanie i ocena ilościowa 

obciążeń wprowadzanych do środowi-
ska (…), 

(2) ocena potencjalnych wpływów tych 
obciążeń, oraz  

(3) oszacowanie dostępnych opcji dla 
zmniejszenia tych obciążeń wprowa-
dzanych do środowiska” (Kowalski in. 
2007). 
Ocena Cyklu Życia (LCA) opiera się 

na kalkulacji zużycia surowców i energii, 
a także emisji do środowiska Zanie-
czyszczeń i odpadów związanych z cało-
ścią cyklu życia danego produktu (Kowal-
ski i in. 2007). Cykl życia obejmować 
powinien fazy przed-produkcyjną (wydo-
bycie surowców) i produkcyjną, operacyj-
ną i końcowego zagospodarowania. Oceny 
LCA dla nowych technologii mogą przy-
czynić się do wspierania procesów decy-
zyjnych w zakresie ich implementacji na 
danym rynku. Należy tutaj podkreślić, że 
ze względu na występujące różnice w wa-
runkach lokalnych (na przykład dane 
klimatyczne, dostępność materiałów), 
istnieje konieczność uwzględnienia w ana-
lizie tych parametrów.  

Schemat techniczny metodologii LCA 
ustanowiony został poprzez ISO jako 
złożony z czterech faz: 
1. Definicja Celu i Zakresu 
2. Analiza Zbioru Danych 
3. Ocena Wpływu 
4. Interpretacja 

Celem stosowania techniki LCA jest 
ocena potencjalnych zagrożeń dla środo-
wiska poprzez identyfikację i określenie 
ilości zużytych materiałów i energii oraz 
wprowadzonych do środowiska odpadów. 
W związku z powyższym, technika LCA 

może być stosowana w zarządzaniu proce-
sami produkcyjnymi. Co więcej, z uwagi 
na fakt, iż technika ta służy do oceny 
pełnego cyklu życia produktu, LCA może 
być przydatna w opiniowaniu możliwości 
minimalizacji negatywnego wpływu wy-
robów na środowisko. Jako technika za-
rządzania środowiskowego, ocena cyklu 
życia znajduje zastosowanie w marketingu 
dotyczącym przykładowo deklaracji śro-
dowiskowych wyrobów oraz w wyborze 
istotnych wskaźników oceny wpływu pro-
duktu na środowisko (Zbiciński i in. 
2006). 

W literaturze naukowej ostatniej deka-
dy pojawiły się opracowania dotyczące 
analiz cyklu życia OZE, w tym dotyczące 
ocen słonecznych systemów energetycz-
nych, które zostały podsumowane poniżej. 

Ardente (Ardente i in. 2005) zastoso-
wał LCA do oceny fazy produkcji sło-
necznego kolektora termicznego o po-
wierzchni 2,13 m2. Ustalił, że zużycie 
energii pierwotnej w trakcie budowy ko-
lektora wynosi 11,5 GJ, a emisja gazów 
cieplarnianych 721 kgCO2eq. Energia 
zużyta bezpośrednio podczas produkcji 
kolektora w zakładzie wytwórczym to 
jedynie 5% całkowitego nakładu, 6% 
zużyto na transport. Pozostała część ener-
gii zużywana jest na wydobycie surowców 
niezbędnych do wytworzenia pół-
produktów. Z analizy wynika, że bezpo-
średnie zużycie energii jest mniej istotne, 
niż pośrednie. 

Battisi i Corrado (Battisi, Corrado 
2005) poddali analizie kolektor słoneczny 
z funkcją magazynowania c.w.u. za po-
mocą zwiększonej pojemności wymienni-
ka ciepła. Zużycie energii pierwotnej na 
produkcję, dystrybucję i zagospodarowa-
nie końcowe systemu oszacowane zostało 
jako 3,1 GJ, a emisja gazów cieplarnia-
nych jako 219,4 kgCO2eq. Wskazane ob-
ciążenia związane są głównie (97,8%) 
z fazą produkcji. W analizie pominięto 
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nakłady na użytkowanie kolektora z uwagi 
na jego specyfikę (brak czynnika pośred-
niczącego eliminuje konieczność stoso-
wania pomp). 

W pracach Kalogirou (Kalogirou 
2004, Kalogirou 2009) znaleźć można 
informacje dotyczące ocen kolektorów 
płaskich.  Dla pierwszego z nich zużycie 
energii pierwotnej wyniosło 2,7 GJ (sys-
tem zintegrowany ze zbiornikiem). Dla 
systemu tradycyjnego autor obliczył zuży-
cie energii pierwotnej jako 3,5 GJ. 

Z przeprowadzonych dotychczas ana-
liz wynika, że systemy słoneczne charak-
teryzują się niską emisyjnością gazów 
cieplarnianych w porównaniu ze źródłami 
konwencjonalnymi. Wyniki analiz porów-
nawczych wskazują, że czas zwrotu emisji 
związanych z fazą produkcji jest krótszy, 
niż długość cyklu życia systemu. Analizy 
prowadzone były dla śródziemnomorskich 
warunków klimatycznych (Włochy, Cy-
pr), zatem przy korzystnych wartościach 
nasłonecznienia. Celem niniejszego opra-
cowania jest przeprowadzenie oceny cy-
klu życia systemu pracującego w warun-
kach klimatycznych Lubelszczyzny.   

2. Materiały i metody 

Ocena cyklu życia systemu zaopatrze-
nia w ciepłą wodę użytkową budynku 
wielorodzinnego obejmuje cztery fazy 
określone w normach ISO 14040:2009. 

Definicja celu i zakresu: 

Celem analizy było oszacowanie skut-
ków środowiskowych zastosowania sys-
temu podgrzewu ciepłej wody użytkowej. 
Instalacja zasilana jest z dwóch źródeł: 
kolektory słoneczne (20 sztuk kolektorów 
płaskich o powierzchni 2,13m2) i kocioł 
gazowy jako podstawowe źródło ciepła. 
Kocioł na gaz ziemny z palnikiem atmos-
ferycznym uzupełnia 48% zapotrzebowa-
nia na energię do podgrzewu wody, 52% 
stanowi energia uzyskana z kolektorów 
słonecznych. 

Zakres analizy obejmował budowę 
systemu słonecznego (kolektory słoneczne 
płaskie, przewody i oprzyrządowanie, po-
mpa i układ sterowania, czynnik pośredni-
czący – glikol etylenowy, zasobnik, na-
kłady energetyczne na transport, budowę), 
fazę użytkową oraz zagospodarowanie ko-
ńcowe. Jednostką funkcjonalną jest 1 kWh 
energii wytworzona podczas pracy syste-
mu w warunkach klimatycznych Lublina. 

Analiza zbioru danych: 

Dane wykorzystane do analizy obej-
mują zużycie materiałów i surowców oraz 
energii w wymienionych fazach cyklu 
życia; wykorzystano dane bazy Ecoinvent 
oraz dane producentów urządzeń i lokal-
nych firm branżowych.  

Ocena wpływu 

Do oceny wpływu cyklu życia wyko-
rzystano metodę Global Warming Poten-
tial, pozwalającą na wyznaczenie emisji 
gazów cieplarnianych wyrażonej w jedno-
stce wagowej CO2eq (Cel i in. 2010). 
Ekwiwalent ditlenku węgla jest przelicz-
nikiem dla gazów o równoważnym do 
CO2 potencjale tworzenia efektu cieplar-
nianego (przykładowo 1 kg metanu odpo-
wiada 25 kg ditlenku węgla). 

Jako metodę uzupełniającą zastosowa-
no technikę EkoIndicator’99, która po-
zwala na uproszczenie kategorii obciążeń 
środowiskowych do pojedynczego wskaź-
nika wyrażonego w punktach. Uzyskanie 
tego wyniku umożliwia dowolne porów-
nywanie produktów lub procesów bez 
względu na różnice materiałowe bądź 
ilościowe. 

 Interpretacja 

Wyniki końcowe przeprowadzonych 
analiz przeliczono dla jednostki funkcjo-
nalnej, którą jest 1 kWh wyprodukowanej 
energii cieplnej. W celu zapewnienia 
właściwej interpretacji wynik końcowy 
porównano z systemami wykorzystujący-
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mi paliwa tradycyjne (węgiel kamienny, 
węgiel brunatny, koks, gaz ziemny, olej 
opałowy lekki, drewno). 

3. Wyniki i ich dyskusja 

Dane charakteryzujące emisję związ-
ków wpływających na efekt cieplarniany 
obliczone według metody GWP100 ze-
stawiono w tabeli 1. 
 
Tabela 1. Wyniki oceny GWP cyklu życia 
analizowanego systemu 

Opis  Faza w cyklu Emisja 
CO2eq, 
kg 

Produk-
cja sys-
temu 

Produkcja 3163,3 

Transport  
i montaż 

Budowa 5,1 

Produk-
cja ener-
gii 

Użytkowanie, czas 
cyklu życia 20 lat 

92755,
8 

Demon-
taż 

Zagospodarowanie 
końcowe 

6,1 

 
Dane charakteryzujące wpływ na po-

szczególne elementy środowiska natural-
nego według metody EcoIndica-tor’99 
w podziale na wyodrębnione fazy cyklu 
życia przedstawiono w tabeli 2.  

 
Tabela 2. Wartości Ekowskaźników dla faz 
cyklu życia analizowanego systemu  

Opis  Faza w cyklu Pt 
Produkcja 
systemu 

Produkcja 522,6 

Transport  
i montaż 

Budowa 0,4 

Produkcja 
energii 

Użytkowanie, czas 
cyklu życia 20 lat 

4816,4 

Demontaż Zagospodarowanie 
końcowe 

0,6 

 
Zestawienie wyników oceny GWP dla 

wykorzystania na cele przygotowania 
ciepłej wody użytkowej tradycyjnej insta-
lacji zasilanej różnymi rodzajami paliw 

przedstawiono w tabeli 3. Dane dotyczą 
użytkowania instalacji w trakcie jednego 
roku, bez uwzględnienia pozostałych faz 
cyklu życia. 
 
Tabela 3. Wyniki ocen GWP dla użytkowania 
różnych źródeł energii  

Paliwo  Emisja CO2eq, 
kg 

Gaz ziemny 10839,9 
Olej opałowy 12538,0 
Węgiel kamienny 19620,2 
Węgiel brunatny 25492,6 
Koks 21970,5 
Drewno 374,7 
Kolektory słoneczne  
z kotłem gazowym 

4651,3 

 
Zestawienie wyników oceny metodą 

EcoIndicator’99 dla wykorzystania na cele 
przygotowania ciepłej wody użytkowej 
tradycyjnej instalacji zasilanej różnymi 
rodzajami paliw przedstawiono w tabeli 4. 
Założenia do obliczeń przyjęto analogicz-
nie jak dla metody GWP. 

 
Tabela 4. Wartości Ekowskaźników dla użyt-
kowania różnych źródeł energii  

Paliwo  Pt 
Gaz ziemny 564,0 
Olej opałowy 609,0 
Węgiel kamienny 1056,8 
Węgiel brunatny 918,3 
Koks 1105,1 
Drewno 426,4 
Kolektory słoneczne  
z kotłem gazowym 

241,4 

 

4. Dyskusja 

Z przeprowadzonej analizy wynika, że 
użytkowanie systemu jest najbardziej 
znaczącą fazą cyklu życia. Około 90% 
wartości Ekowskaźnika związane jest z tą 
fazą cyklu życia, głównie ze względu na 
zużycie paliwa gazowego przez podsta-
wowe źródło ciepła. Faza produkcji po-
siada udział 3% we wskaźniku całkowi-
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tym emisji gazów cieplarnianych CO2eq 
oraz niecałe 10% w wartości Ekowskaźni-
ka. Niewielką wagę mają wskaźniki obli-
czone dla faz budowy i zagospodarowania 
końcowego.  

Z uwagi na polski klimat, same kolekto-
ry słoneczne nie są w stanie zapewnić 
ciągłej dostawy ciepłej wody. Konieczne 
jest zainstalowanie dodatkowego źródła 
ciepła. Oceniany system słoneczny współ-
pracuje z kotłem gazowym, dlatego 
w ocenie uwzględniono uśrednioną emi-
syjność całoroczną. Wskaźnik emisji di-
tlenku węgla na jednostkę wyprodukowa-
nej energii cieplnej wyniósł w przypadku 
takiej konfiguracji systemu 0,201 kgCO2/-
kWh. 

Na podstawie bazy danych Ecoinvent 
scharakteryzowane zostały procesy pro-
dukcji ciepła z kotłów tradycyjnych opa-
lanych paliwami stałymi, gazowym i ole-
jowym. Przy zadanej  wielkości produkcji 
ciepłej wody użytkowej oszacowano 
wielkość rocznej emisji gazów cieplarnia-
nych. Wartości z tabeli 3. Pozwalają na 
wskazanie rozwiązań korzystnych z per-
spektywy ograniczania ilości emisji tych 
gazów do atmosfery. Rozwiązania te obe-
jmują kotły opalane drewnem oraz anali-
zowany system z kolektorami słoneczny-
mi i kotłem na gaz ziemny. Drewno trak-
towane jest jako mniej szkodliwe z uwagi 
na niższe emisje tlenków azotu oraz di-
tlenku siarki. Bilans węglowy biomasy 
uznaje się za bliski zeru z uwagi na po-
chłanianie CO2 w procesie wzrostu rośliny 
(Piemental 2012).  

Uzyskane wyniki w postaci Ekowska-
źników przedstawionych w tabeli 4. Po-
zwalają stwierdzić, że kolektory słoneczne 
we współpracy z kotłem na gaz ziemny 
stanowią rozwiązanie korzystne w poró-
wnaniu z pozostałymi analizowanymi 
źródłami. Wpływ fazy użytkowania na 
zdrowie ludzkie, jakość ekosystemu oraz 

zużycie zasobów mineralnych jest rela-
tywnie niski.  

Badania przeprowadzone nad procesem 
spalania drewna wskazują na emisję po-
nad 100 różnych związków chemicznych, 
z których część jest toksyczna lub ma 
działanie kancerogenne (Łucki i in. 2011). 
Dlatego w zestawieniu drewno zajmuje 
drugą pozycję, z wartością Ekowskaźnika 
nieznacznie niższą od gazu ziemnego. 

5. Wnioski 

Zastosowanie ocen cyklu życia dla sy-
stemów energetycznych w różnych konfi-
guracjach technologicznych pozwala na 
wybór najbardziej korzystnych dla środo-
wiska naturalnego rozwiązań. 

Uzyskane wyniki jednoznacznie wska-
zują na możliwość ograniczenia negatyw-
nych skutków produkcji ciepłej wody 
użytkowej poprzez zastosowanie kolekto-
rów słonecznych. w analizowanym przy-
padku źródłem podstawowym był nisko-
emisyjny kocioł gazowy. Niemniej jednak 
roczne zmniejszenie ilości emitowanych 
gazów cieplarnianych jest na tyle wyraź-
ne, że w każdym z alternatywnych przy-
padków czas zwrotu nakładów na produk-
cję systemu nie przekracza 1 roku. Wyją-
tek stanowi tutaj drewno, traktowane jako 
niskoemisyjne dla gazów cieplarnianych – 
zastąpienie kotła na drewno systemem  
z kolektorami i kotłem gazowym nie 
przyniesie zmniejszenia emisji CO2, jedy-
nie może poprawić komfort użytkowania 
instalacji poprzez jej bezobsługowość. 

W przypadku obciążenia elementów 
środowiska wyrażonego Ekowskaźnikiem 
czas zwrotu rozumiany jako okres po-
trzebny do amortyzacji nakładów na pro-
dukcję i budowę systemu słonecznego 
waha się od kilku miesięcy dla źródeł 
wysokoemisyjnych (węgle, koks) do oko-
ło 3 lat dla drewna. 

Przeprowadzona analiza wskazuje, że 
wykorzystywanie kolektorów słonecznych 
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do produkcji wody ciepłej jest rozwią-
zaniem korzystnym z punktu widzenia 
koncepcji rozwoju zrównoważonego. 
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