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Przedmowa 

 

Monografia pt. „Nowatorskie rozwiązania w inżynierii środowiska i energetyce – 
perspektywa zrównoważonego rozwoju” stanowi wartościowe źródło wiedzy, dotyczą- 
cej innowacyjnych i proekologicznych rozwiązań z zakresu inżynierii środowiska  
i energetyki. Tematyka rozdziałów jest odpowiedzią na współczesne problemy inży-
nierii i ochrony środowiska oraz odzwierciedleniem wybranych kierunków badań 
realizowanych w ramach działalności badawczej przez naukowców Wydziału Infra- 
struktury i Środowiska Politechniki Częstochowskiej. Przedstawione zagadnienia 
poszerzają istniejący stan wiedzy i stanowią determinantę dla dalszego zgłębiania 
wiedzy dotyczącej poruszanych obszarów badawczych. Tematyka zawartych w mono- 
grafii rozdziałów, zarówno teoretycznych, jak i badawczych, nawiązuje ściśle do  
idei zrównoważonego rozwoju i jest przesłanką do podjęcia rozważań nad sfor- 
mułowaniem nowych idei/koncepcji dotyczących zrównoważonego rozwoju i ich 
upowszechnienia poprzez podniesienie świadomości społeczeństwa w tym zakresie. 
Ponadto na podkreślenie zasługuje aplikacyjny charakter przedstawionych w mono- 
grafii rozwiązań, których potencjalne wdrożenie w gospodarce, ze szczególnym 
uwzględnieniem procesów biotechnologicznych i energetycznych, jest tożsame  
z ideą zrównoważonego rozwoju. Wskazane jest podjęcie i kontynuacja już prowa-
dzonych działań mających na celu szerokie wprowadzenie do gospodarki surowców 
odnawianych oraz dywersyfikację źródeł energii, zwłaszcza z uwzględnieniem  
tzw. zielonej energii. 
 

Iwona Zawieja 
 



 
Rozdział 1 

 

Prognozowanie uzysku energii z instalacji fotowoltaicznej  
na podstawie średnioterminowej prognozy pogody  

w modelu GFS 
 

Jurand BIEŃ 

Politechnika Częstochowska, Wydział Infrastruktury i Środowiska 
jurand.bień@pcz.pl 

Streszczenie: Predykcję ilości energii uzyskanej z instalacji fotowoltaicznej można prze-
prowadzić różnymi metodami. W większości przypadków stosuje się obecnie metody wy-
korzystujące zaawansowane technologie matematyczne i złożone modele działające z wy-
korzystaniem sztucznych sieci neuronowych. Aby taki model mógł być wykorzystany do 
prognozowania, musi uprzednio zostać wytrenowany na znaczącej ilości danych historycz-
nych. Potem opracowany model musi zostać zweryfikowany. Matematyczna złożoność  
takiego postępowania ogranicza chętnych, głównie wśród projektantów instalacji, którzy 
oczekują prostych rozwiązań. W rozdziale przedstawiono metodę prognozowania uzysku 
energii elektrycznej wytwarzanej w instalacji fotowoltaicznej na podstawie średniotermino- 
wej prognozy pogody uzyskanej w modelu GFS (ang. Global Forecast System). Model GFS 
stanowi krótko-/średnioterminowy globalny model numeryczny uruchamiany i nadzoro-
wany przez National Oceanic and Atmospheric Administration (NOAA). Otrzymana pro-
gnoza pogody została potem wykorzystana do prognozowania uzysku energii z wykorzy-
staniem narzędzia pvlib-python, a następnie uzysk zweryfikowano z rzeczywistą ilością 
wyprodukowanej energii. Otrzymane wyniki wykazały, że średnioterminowa prognoza  
pogody realizowana w modelu GFS może stanowić przybliżenie dla rzeczywistego uzysku 
energii elektrycznej z instalacji. 

Słowa kluczowe: instalacja fotowoltaiczna, uzysk energii, prognozowanie, dane pogodowe, 
model GFS 

Wprowadzenie 

Ostatnie lata w Polsce przyniosły dynamiczny rozwój instalacji fotowoltaicznych 
(PV). W niespełna cztery lata zainstalowana moc tego rodzaju instalacji zwiększyła 
się z 4,1 GW aż do 17,1 GW na koniec 2023 r. Rozwój ten to zasługa kombinacji 
wielu czynników, które ułatwiły powszechne przyjęcie się systemów fotowoltaicz-
nych na terenie całego kraju. Szczególnie istotną rolę w promowaniu technologii 
słonecznej odegrały programy rządowe, charakteryzujące się znacznym finansowym 
wsparciem, takie jak: „Mój prąd”, „Czyste powietrze” czy ulga termomodernizacyjna. 
Także transformacja sektora energetycznego Polski, zaznaczająca się zmieniający- 
mi się cenami energii, wskazała systemy fotowoltaiczne jako atrakcyjną, opłacalną  
i świadomą środowiskowo alternatywę. Nie można też zapomnieć o kosztach samej 
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inwestycji. Między grudniem 2009 r. a grudniem 2022 r. koszt modułów fotowoltaicz- 
nych w Europie spadł o 91 %, a spadek średniego kosztu znormalizowanego energii 
elektrycznej (LCOE) z elektrowni fotowoltaicznych w ostatniej dekadzie zmniejszył 
się o 89 % (Biswas, 2023; IREA, 2023; Noel, 2023).  

Większość zainstalowanych systemów fotowoltaicznych w Polsce to przede 
wszystkim mikroinstalacje prosumenckie. Pod koniec grudnia 2023 r. łączna za- 
instalowana moc mikroinstalacji fotowoltaicznych (indywidualne instalacje do 
50 kWp) osiągnęła imponujące 10,7 GW. Dane z Urzędu Regulacji Energetyki 
(ARE) wskazują, że łączna liczba mikroinstalacji fotowoltaicznych prosumenckich 
w Polsce na koniec grudnia 2023 r. to milion trzysta osiemdziesiąt trzy tysiące czte-
rysta siedemdziesiąt sześć sztuk. Warto zauważyć, że w 2021 roku Rada Ministrów 
w Polsce, zatwierdzając dokument „Polityka Energetyczna Polski do 2040 roku 
(PEP2040)” (MCE, 2021), prognozowała wzrost mocy systemów fotowoltaicznych: 
do 5 GW - 7 GW do 2030 roku, a 10 GW - 16 GW do 2040 roku. Założenia te zo-
stały już przekroczone w 2023 roku, a mikroinstalacje fotowoltaiczne, prosumenckie 
odegrały kluczową rolę w osiągnięciu i przekroczeniu zakładanych celów dotyczą-
cych mocy w odnawialnych źródłach. I pomimo dostosowań regulacyjnych, w tym 
zmian w systemie rozliczeń energii dla mikroinstalacji fotowoltaicznych, oczekuje 
się, że liczba tych instalacji będzie nadal rosła (Mularczyk i in., 2022).  

Prognozowanie uzysku energii elektrycznej z instalacji fotowoltaicznych stanowi 
kluczowy element efektywnego zarządzania systemem elektroenergetycznym, mają- 
cym istotne znaczenie dla zapewnienia jego stabilności i efektywności. Jest to za-
równo zasadne, jak i niezbędne działanie, które umożliwia operatorom systemu elek-
troenergetycznego skuteczne planowanie wykorzystania zasobów energetycznych. 
Dzięki prognozowaniu uzysku energii możliwe jest optymalne zintegrowanie źródła 
energii odnawialnej w sieci, co pozwala uniknąć nadmiernego obciążenia oraz  
zapewnić stabilność systemu nawet w przypadku nagłych zmian pogodowych.  
Ponadto, prognozowanie umożliwia także optymalizację zarządzania popytem i po-
dażą energii elektrycznej, co przekłada się na zrównoważone wykorzystanie zaso-
bów oraz minimalizację kosztów. W literaturze można znaleźć sporo danych na ten 
temat. Ostatnie publikacje to w większości przypadki stosowania metodologii opar-
tych na algorytmach uczenia maszynowego, podejściach statystycznych czy hybry-
dowych modelach łączących różne techniki. Algorytmy uczenia maszynowego, ta-
kie jak Regresja Wektorów Wsparcia (SVR – ang. Support Vector Regression), 
metoda K najbliższych sąsiadów (K-NN – ang. K-Nearest Neighbor), Sztuczne Sieci 
Neuronowe (ANN – ang. Artificial Neural Network) oraz Sieci Pamięci Długo- 
terminowej i Krótkoterminowej (LSTM – ang. Long-Short Time Memory) zostały 
wykorzystane do prognozowania mocy wyjściowej PV na podstawie danych histo- 
rycznych czy parametrów meteorologicznych takich jak: nasłonecznienie, temperatura 
i wilgotność (Datta i in., 2023; Ramezanzadeh i in., 2023; Ahsan Tamal i in., 2022; 
Iheanetu, 2022; Rocha i in., 2022; Wang i in., 2017; Chen i in., 2011; Agarwala i in., 
2022). Ponadto, zaproponowano hybrydowe modele, które łączą fizyczne zasady dzia- 
łania systemów PV z metodologiami statystycznymi, aby dalej doskonalić dokładność 
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otrzymywanych prognoz (Gangqiang i in., 2020; Jittratorn i in., 2022; Wu i in., 2014). 
Ponadto, metody statystyczne, takie jak autoregresja zintegrowanej średniej ruchomej 
(ARIMA) i analiza szeregów czasowych, pokazały swoją przydatność w prognozowa- 
niu uzyskiwanej energii z instalacji PV (Xu i in., 2022, Fara i in., 2021). Wszystkie 
te metody charakteryzują się określoną złożonością matematyczną. Natomiast do 
oszacowania potencjalnej produkcji energii elektrycznej przez instalację fotowolta-
iczną należy znać azymut i nachylenie paneli fotowoltaicznych, technologię, w jakiej 
wykonane są panele, moc instalacji, sprawność instalacji oraz parametry meteorolo-
giczne: temperaturę, prędkość wiatru, a przede wszystkim nasłonecznienie wyrażone 
jako globalne napromieniowanie poziome (GHI) i rozproszone napromieniowanie 
poziome (DHI). GHI odnosi się do całkowitego promieniowania słonecznego odbie-
ranego przez poziomą powierzchnię obejmującego bezpośrednie światło słoneczne, 
a także światło rozproszone z atmosfery. Z kolei DHI oznacza konkretnie część  
promieniowania słonecznego odbieranego, która jest rozpraszana przez chmury,  
pył i inne cząstki atmosferyczne. Te dwa wskaźniki wspólnie zapewniają istotny 
wgląd w ilość energii słonecznej dostępnej w danej lokalizacji, tworząc podstawę  
do dokładnej oceny wydajności paneli fotowoltaicznych i potencjalnej produkcji 
energii elektrycznej (Shah, 2019). Pomiary tych wartości mogą być wykonywane  
za pomocą czujników pyranometrycznych. Jednak ograniczeniem takich urządzeń 
jest to, że nie da się ich wszędzie zainstalować. Dlatego w miejscach, gdzie obser-
wacje naziemne są niedostępne, wartości GHI są szacowane za pomocą modeli wy-
korzystujących zdjęcia satelitarne. Jednym z najczęściej wykorzystywanych modeli 
natężenia napromienienia pochodzących z satelitów jest Heliosat (Tournadre, 2020). 
Heliosat łączy model czystego nieba, który ma ogromne znaczenie dla badania pro-
cesów radiacyjnych w atmosferze, z podejściem opartym na indeksie chmur. Należy 
jednak zaznaczyć, że do identyfikacji czystego nieba Antonanzas-Torres i in. (2019) 
wyróżnili i ocenili aż 70 różnych metod, co w rezultacie powoduje, że podjęcie  
decyzji o wyborze odpowiedniego modelu jest dość skomplikowane. Z kolei chmury 
mają silny wpływ na ilość promieniowania słonecznego docierającego do ziemi.  
W dodatku parametryzacja chmur wymaga określenia frakcji chmur na ziemi,  
co wymaga znajomości nakładania się różnych pionowych warstw chmur, a także  
właściwości optycznych chmur takich jak: głębokość optyczna chmury, albedo  
pojedynczego rozpraszania i współczynnik asymetrii (Nielsen, 2014). 

Dzięki rozwojowi technologii satelitarnych pozyskanie tych danych jest prostsze, 
a opracowane modele komputerowe prognozowania pogody, taki jak choćby przy- 
toczony w tytule publikacji model GFS (ang. Global Forecast System), zdecydowanie 
ułatwia pozyskanie niezbędnych danych meteorologicznych, które mają kluczowe 
znaczenie dla oceny ekonomicznej i energetycznej różnych zastosowań energii  
słonecznej. Celem niniejszej publikacji było sprawdzenie adekwatności zastosowa-
nia średnioterminowego, pogodowego modelu prognostycznego GFS dla wybranej 
miejscowości na terenie Polski, a następnie, wykorzystując model czystego nieba  
i indeks chmurowy, wyznaczenie prognozowanych uzysków energii elektrycznej  
z weryfikacją dla rzeczywistej instalacji fotowoltaicznej. 
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1.1. Metodologia badawcza 

Serie badawcze przeprowadzono dwukrotnie jako średnioterminowy, 10-dniowy 
okres prognostyczny. Pierwsza seria badawcza dotyczyła okresu od 5 do 15 kwietnia 
2024 r., druga od 20 do 30 kwietnia 2024 r. Prognoza pogody, niezbędna do wyzna-
czenia parametru nasłonecznienia, została oparta na numerycznym modelu GFS  
i wyznaczona na dzień poprzedzający rozpoczęcie okresu badawczego, czyli w dniach 
4 i 19 kwietnia 2024 r.  

Model GFS to krótko-/średnioterminowy globalny model numeryczny urucha-
miany i nadzorowany przez National Oceanic and Atmospheric Administration 
(NOAA). Obecna wersja modelu działa na siatce o rozdzielczości 13 km, co oznacza 
że obliczenia w modelu wykonywane są w punktach odległych od siebie o około 
13 km (EMC). Model GFS uruchamiany jest cztery razy na dobę. Wynikiem działa-
nia modelu jest szesnastodniowa prognoza pogody, przy czym do 120 godziny  
prognozy model GFS generuje pliki wynikowe co godzinę, a w przedziale 5-16 dni 
wyniki generowane są w rozdzielczości 3-godzinnej. W pionie model dzieli się na 
64 warstwy. Dane modelu GFS w postaci plików binarnych GRIB2 dostępne są  
poprzez THREDDS Data Server (Unidata). Z szeregu generowanych parametrów 
wybiera się te związane z prognozowaną temperaturą, prędkością wiatru oraz pokry-
ciem chmurami określonego obszaru. Do poboru i przetwarzania danych przygoto-
wany został skrypt napisany w języku Python w środowisku Jupyter Notebook.  
Korzystając z metody czystego nieba opartej na równaniach Ineichena i Pereza 
(Reno i in., 2012), określono wartości składowe natężenie promieniowania (GHI, 
DNI, DHI) w godzinowym odstępie jako wartości średnie. Wyznaczone, prognozo-
wane składowe wartości natężenia promieniowania dla obu okresów badawczych 
przedstawiono na rysunku 1.1. 

Na podstawie wartości składowych natężenia promieniowania i po przekształceniu 
ich do płaszczyzny paneli (ang. POA – plane of array) sporządzono prognozy uzysku 
energii elektrycznej dla instalacji fotowoltaicznej. Model instalacji fotowoltaicznej, 
będący odpowiednikiem rzeczywistej instalacji opisanej poniżej, sporządzono z wy-
korzystaniem biblioteki pvlib-python w wersji 0.10.4 (PVLib). Mikroinstalacja foto-
woltaiczna o mocy 9,79 kWp została zamontowana na dwuspadowym dachu o kącie 
pochylenia wynoszącym 35° w budynku mieszkalnym zlokalizowanym w miejsco-
wości Wręczyca Wielka, położonej w południowej części Polski, na wschód od  
Częstochowy. Ze względu na orientację budynku na osi północ-południe instalacja 
podzielona jest na część wschodnią i zachodnią. Po stronie wschodniej instalacja 
posiada moc 5,5 kWp, natomiast po stronie zachodniej zainstalowana moc elektryczna 
wynosi 4,29 kWp. Instalacja oparta jest na panelach fotowoltaicznych wykonanych 
w technologii monokrystalicznej. Produkcją energii z paneli fotowoltaicznych za-
rządza falownik firmy Fronius. Przedstawioną instalację zamodelowano z wykorzy-
staniem modelu Sandia Array Performance Model (SAPM) (King i in., 2004). Model 
obejmuje cztery współczynniki temperatury, wielomianową reprezentację masy  
powietrza, modyfikator kąta padania promieniowania oraz model termiczny ogniwa 
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fotowoltaicznego. Promieniowanie wejściowe dla modelu SAPM stanowi promienio- 
wanie padające i rozproszone. Model, przygotowany z wykorzystaniem biblioteki 
pvlib-python, został zwalidowany na podstawie danych historycznych. 
 

 

 
Rysunek 1.1. Prognozowane składowe natężenia promieniowania słonecznego odpo- 

wiednio dla pierwszego i drugiego okresu badawczego (GHI – ang. Global 
Horizontal Irradiance, DNI – ang. Diffuse Normal Irradiance, DHI –  
ang. Diffuse Horizontal Irradiance) 

1.2. Wyniki badań 

Proces badawczy przeprowadzono dwukrotnie. W badaniach brano pod uwagę 
10-dniowe okresy prognozy, podczas których dla każdego kolejnego dnia szaco-
wano uzysk energii elektrycznej z instalacji fotowoltaicznej. Wyniki badań w postaci 
prognozowanych składowych natężenia promieniowania słonecznego, a także progno- 
zowanego i rzeczywistego uzysku energii elektrycznej z instalacji fotowoltaicznej 
przedstawiono w tabelach 1.1 i 1.2. 

W ramach pierwszego okresu badawczego najwyższy prognozowany uzysk ener-
gii dla modelowanej instalacji fotowoltaicznej wyznaczono dla dnia 14 kwietnia. 
Wyniósł on 40,39 kWh. Średnia wartość prognozowanego uzysku energii w tym 
okresie wyniosła 24,06 kWh, a odchylenie standardowe 7,19 kWh. Z kolei średnia 
wartość rzeczywistego uzysku energii w badanym oknie czasowym wyniosła  
31,33 kWh przy odchyleniu standardowym wynoszącym 12,34 kWh. W większości 
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przypadków pierwszego okresu badawczego uzyskane prognozowane wyniki energii 
z instalacji były zaniżone w stosunku do uzyskanych wartości rzeczywistych.  

Tabela 1.1. Prognozowany i rzeczywisty uzysk energii elektrycznej z instalacji foto-
woltaicznej o mocy 9,79 kWp – Pierwszy okres badawczy 

Data 

Prognozowane dzienne składowe  
natężenia promieniowania słonecznego  

[W/m2] 

Prognozowana 
ilość energii  
elektrycznej 

[kWh] 

Rzeczywista 
ilość energii  
elektrycznej 

[kWh] GHI DNI DHI 

05-04-2024 2027,73 124,323 1953,54 19,85306 26,64 
06-04-2024 2008,88 115,14 1934,7 19,61471 28,84 
07-04-2024 1943,31 79,0902 1891,24 18,66155 40,19 
08-04-2024 1872,77 59,4998 1833,35 18,00568 36,73 
09-04-2024 2694,15 763,228 2265,88 24,67326 41,30 
10-04-2024 2253,46 169,36 2140,18 22,25849 8,80 
11-04-2024 3490,25 1578,05 2650,63 31,86944 38,54 
12-04-2024 3108,81 722,014 2659,42 30,47408 42,62 
13-04-2024 1953,61 65,6563 1908,52 19,64668 39,72 
14-04-2024 4817,7 4125,01 2273,57 40,39289 32,79 
15-04-2024 1926,26 57,712 1885,59 19,26175 8,38 

Średnia kwadratowa błędu (RMSE – ang. root mean squared error) 14,06 

 
Dla otrzymanych wyników przeprowadzono test t-Studenta dla dwóch grup  

niezależnych, stawiając hipotezę zerową, że średnie wyniki obu grup są równe, czyli 
nie występuje różnica pomiędzy prognozowanym a rzeczywistym uzyskiem energii 
z badanej instalacji fotowoltaicznej. Dla przyjętego poziomu istotności α = 0,05  
statystyka testowa obliczona została zgodnie ze wzorem 

𝑡𝑡 =
𝑥𝑥1��� − 𝑥𝑥2���

�𝑠𝑠1
2

𝑛𝑛1
+ 𝑠𝑠22
𝑛𝑛2

 
(1.1) 

gdzie: 
𝑥𝑥1���, 𝑥𝑥2��� – średnie prognozowanego i rzeczywistego uzysku energii elektrycznej, 
𝑠𝑠1, 𝑠𝑠2 – odchylenie standardowe prognozowanego i rzeczywistego uzysku energii 

elektrycznej, 
𝑛𝑛1, 𝑛𝑛2 – liczba obserwacji prognozowanego i rzeczywistego uzysku energii elek-

trycznej. 

Wartość krytyczna odczytana z tablic t-Studenta przy tych parametrach wynosi 
2,262, a wyliczona wartość 𝑡𝑡 = 1,61, co powoduje, że nie ma podstaw do odrzucenia 
hipotezy zerowej. Błąd średniokwadratowy dla powyższego okresu wyniósł 14,06 kWh, 
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co stanowi dość znaczącą różnicę pomiędzy wartością prognozowaną a rzeczywistym 
uzyskiem energii elektrycznej z instalacji. 

W drugim okresie badawczym najwyższy prognozowany uzysk energii elektrycz- 
nej dla badanej instalacji uzyskano w dniu 26 kwietnia. Wyniósł on odpowiednio 
40,08 kWh i odpowiadał uzyskanej wartości z instalacji fotowoltaicznej. Ogólnie 
średnia wartość prognozowanego uzysku energii w tym okresie wyniosła 26,29 kWh, 
a odchylenie standardowe 7 kWh. 

Tabela 1.2. Prognozowany i rzeczywisty uzysk energii elektrycznej z instalacji foto-
woltaicznej o mocy 9,79 kWp – Drugi okres badawczy 

Data 

Prognozowane dzienne składowe  
natężenia promieniowania słonecznego 

[W/m2] 

Prognozowana 
ilość energii 
elektrycznej 

[kWh] 

Rzeczywista 
ilość energii 
elektrycznej 

[kWh] GHI DNI DHI 

20-04-2024 2022,37 63,9181 1976,38 20,6989784 13,68 
21-04-2024 2040,39 65,052 1993,39 20,9835353 15,44 
22-04-2024 2069,44 67,8889 2020,23 20,9782543 17,45 
23-04-2024 3091,03 1016,75 2586,21 33,3611839 45,64 
24-04-2024 2245,2 97,4454 2174,43 22,3038871 17,55 
25-04-2024 2335,86 129,206 2251,89 23,7176126 34,62 
26-04-2024 4591,44 3050,62 2640,73 40,0867619 40,49 
27-04-2024 2159,43 73,0445 2105,66 22,2150455 43,85 
28-04-2024 2529,47 201,752 2405,96 26,1671061 41,31 
29-04-2024 3878,07 1504,46 3070,43 36,574812 48,16 
30-04-2024 2225,8 79,2483 2166,82 22,1352307 50,38 

Średnia kwadratowa błędu (RMSE – ang. root mean squared error) 13,53 

 
Z kolei średnia wartość rzeczywistego uzysku energii w badanym oknie czaso-

wym wyniosła 33,5 kWh przy odchyleniu standardowym wynoszącym 14,47 kWh. 
Podobnie jak w pierwszym okresie badawczym, również w drugim uzyskane progno- 
zowane wyniki energii z instalacji były zaniżone w stosunku do uzyskanych wartości 
rzeczywistych. W szczególności widoczne było to w końcowych dniach kwietnia. 
Dla otrzymanej serii danych przeprowadzony test t-Studenta z wyznaczoną warto-
ścią 𝑡𝑡 = 1,57 potwierdził, że nie ma podstaw do odrzucenia hipotezy zerowej podob-
nie jak dla pierwszego okresu badawczego. Błąd średniokwadratowy dla drugiego 
okresu wyniósł 13,53 kWh, co jest zbliżoną wartością błędu z okresu pierwszego. 

Dla zobrazowania zmian w prognozie pogody na rysunku 2 zestawiono warto- 
ści składowych natężenia promieniowania (GHI, DNI, DHI) dla drugiego okresu  
badawczego, zestawiając go z wartościami uzyskanymi wstecznie. W szczególności 
zauważalna jest zmiana wartości składowych natężenia promieniowania dla końco-
wego okresu kwietnia. W rezultacie wartości między prognozowanym natężeniem 
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promieniowania słonecznego wyznaczonym w dniu 19 kwietnia a tym, które faktycz- 
nie było w okresie od 20 do 30 kwietnia, powodują różnice pomiędzy wartością  
prognozowaną a rzeczywistą w uzyskiwanej energii elektrycznej z instalacji. Z tego 
też powodu średnioterminową prognozę pogody realizowaną w modelu GFS, jako 
potencjalny wykładnik do wyznaczania uzysku energii z instalacji fotowoltaicznej, 
trzeba traktować jako wartość przybliżoną.  
 

 

 
Rysunek 1.2. Prognozowane i uzyskane wstecznie składowe natężenia promieniowa-

nia słonecznego dla drugiego okresu badawczego 

1.3. Podsumowanie 

W rozdziale przedstawiono prognozowanie produkcji energii elektrycznej z insta- 
lacji fotowoltaicznej na podstawie średnioterminowej prognozy pogody, wykorzy-
stując do tego model Global Forecast System (GFS), obsługiwany przez National 
Oceanic and Atmospheric Administration (NOAA). Rzeczywistą instalację fotowol-
taiczną zamodelowano z wykorzystaniem modelu Sandia Array Performance Model 
(SAPM) w oparciu o bibliotekę pvlib-python.  

Dzięki wsparciu programów rządowych w Polsce zainstalowana moc instalacji 
fotowoltaicznych wzrosła z 4,1 GW do 17,1 GW w ciągu zaledwie czterech lat. 
Większość zrealizowanych instalacji to mikroinstalacje prosumenckie, które odegrały 
kluczową rolę w przekraczaniu zakładanych celów mocy w odnawialnych źródłach  
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energii. Stąd jako kluczowy element efektywnego zarządzania systemem elektro-
energetycznym i mającym istotne znaczenie dla zapewnienia jego stabilności i efek- 
tywności należy traktować prognozowanie uzysku energii elektrycznej. W literaturze 
spotyka się szereg różnych metod prognozowania uzysku energii z instalacji foto-
woltaicznych. Wykorzystują one algorytmy uczenia maszynowego, podejścia staty-
styczne czy hybrydowe modele, uwzględniając szereg różnych czynników, takich 
jak: orientacja i pochylenie paneli, technologię ich wykonania, sprawność czy moc 
instalacji. Podstawą w każdym przypadku są jednak parametry meteorologiczne,  
takie jak temperatura, prędkość wiatru, a przede wszystkim natężenie promieniowa-
nia słonecznego. Im zatem dokładniejsza prognoza pogody, tym efekty prognozy 
uzysku energii elektrycznej dokładniejsze.  

Przeprowadzone badania wykazały, że średniookresowa prognoza z modelu GFS 
stanowiąca prognozę pogody na kolejne 10 dni może stanowić jedynie uogólnienia 
dla potencjalnego uzysku energii. Dla lepszego efektu stanowiącego optymalizację 
zarządzania popytem i podażą energii elektrycznej, co przekłada się na zrówno- 
ważone wykorzystanie zasobów oraz minimalizację kosztów, zdecydowanie należy  
prowadzić prognozowanie krótkoterminowe. 

Źródło finanasowania 

Badania naukowe zostały sfinansowane z subwencji statutowej Wydziału Infrastruktury  
i Środowiska Politechniki Częstochowskiej. 
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Forecasting the energy yield of a photovoltaic micro-installation based  
on the middle-term weather forecast from the GFS model 

 

Abstract: The prediction of the amount of energy obtained from a photovoltaic installation 
can be carried out using various methods. In most cases, methods using advanced mathe-
matical technologies and complex models based on the use of artificial neural networks 
(ANN) are currently used. For such a model to be used for forecasting, it must first be 
trained on a significant amount of historical data. Then the developed model must be veri-
fied. However, the mathematical complexity of such a procedure limits the users, mainly 
among plant designers who expect simple solutions. This paper presents a method for  
forecasting the yield of electricity generated in a photovoltaic installation on the basis of  

https://pvlib-python.readthedocs.io/en/stable/
https://archivesic.ccsd.cnrs.fr/OIE/tel-03227271v1
https://archivesic.ccsd.cnrs.fr/OIE/tel-03227271v1
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a weather forecast derived from a Global Forecast System (GFS) model. The GFS model is  
a short/medium-term global numerical model run and supervised by the National Oceanic 
and Atmospheric Administration (NOAA). The resulting weather forecast was then used to 
predict the energy yield using the pvlib-python tool and the yield was then verified with the 
actual amount of energy produced. The results showed that the medium-term weather fore-
cast implemented in the GFS model can provide an approximation for the actual electricity 
yield of the plant. 

Keywords: PV system, energy production, forecasting, weather data, GFS model 
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Streszczenie: W niniejszym rozdziale przeanalizowano możliwości i wyzwania związane 
z modernizacją oczyszczalni ścieków w kontekście usuwania farmaceutyków, których 
obecność w wodzie stanowi rosnące zagrożenie dla ekosystemów i zdrowia publicznego. 
Badania koncentrują się na identyfikacji głównych źródeł farmaceutyków w wodach ście-
kowych oraz skutków ich obecności. Omówiono różne technologie oczyszczania, w tym 
procesy biologiczne, fizykochemiczne oraz zaawansowane technologie. Przedstawiono 
również możliwości modernizacji oczyszczalni ścieków, w tym wdrożenie nowych techno-
logii, optymalizację istniejących procesów oraz integrację systemów monitorowania.  
Wyniki badań potwierdzają, że zaawansowane technologie mogą znacząco zwiększyć  
skuteczność usuwania farmaceutyków, ale jednocześnie wiążą się z wyzwaniami technolo-
gicznymi, finansowymi oraz regulacyjnymi. Podkreślono potrzebę dalszego rozwoju tech-
nologii oczyszczania ścieków oraz konieczność zintegrowanego podejścia, które obejmuje 
wsparcie finansowe, edukację społeczną i międzynarodową współpracę. Modernizacja 
oczyszczalni ścieków jest kluczowa dla ochrony środowiska i zdrowia publicznego, co czyni 
ją priorytetem w dziedzinie inżynierii środowiskowej. 

Słowa kluczowe: farmaceutyki, modernizacja oczyszczalni, oczyszczanie ścieków, procesy 
biologiczne, procesy chemiczne, technologie zaawansowane, zanieczyszczenie wód 

Wprowadzenie 

Wraz z rosnącym zużyciem leków na całym świecie wzrasta również obawa 
związana z ich obecnością w środowisku, w ściekach. Oczyszczalnie ścieków odgry- 
wają kluczową rolę w eliminacji substancji farmaceutycznych z odprowadzanych do 
nich ścieków, jednakże ich zdolność do skutecznego usuwania tego typu zanieczysz-
czeń może być ograniczona. W niniejszym rozdziale omówione zostaną możliwości 
i wyzwania związane z modernizacją oczyszczalni ścieków w kontekście eliminacji 
farmaceutyków oraz produktów ich transformacji.  

2.1. Obecność farmaceutyków w ściekach 

Występowanie środków farmaceutycznych w środowisku jest znaczącym pro- 
blemem, którym dotknięty jest cały świat. Obecność leków oraz produktów ich 
transformacji w ściekach wynika z dwóch głównych czynników (Li, 2014; Oliveira 
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i in., 2015). Po pierwsze jest to konsekwencja podwyższonego stężenia substancji 
farmaceutycznych obecnych w ściekach komunalnych, które dopływają do oczysz-
czalni. Zjawisko to jest ściśle powiązane z masową konsumpcją leków oraz suple-
mentów diety przez populację ludzką. Zarówno w krajach wysoko rozwiniętych,  
jak i szybko rozwijających się, dostępność i wykorzystanie leków farmaceutycznych 
stale rośnie. W związku z tym zwiększa się także dopływ substancji farmaceutycz-
nych do oczyszczalni ścieków. Ponadto wraz ze ściekami do oczyszczalni ścieków 
będą dostarczane nowe substancje farmaceutyczne, gdyż rynek farmaceutyczny 
również stale rośnie (González Peña i in., 2021). W idealnych warunkach, gdy 
oczyszczalnie ścieków działają z 100 % wydajnością usuwania zanieczyszczeń,  
procesy te powinny być zdolne do eliminacji wszystkich substancji farmaceutycz-
nych z odprowadzanych ścieków. 

Niestety, w rzeczywistości istnieje wiele czynników ograniczających skuteczność 
usuwania farmaceutyków z oczyszczonych ścieków. Po pierwsze procesy technolo- 
giczne stosowane w oczyszczalniach ścieków często nie są odpowiednio dostosowane 
do usuwania pozostałości leków. Oczyszczalnie ścieków zostały zaprojektowane 
głównie do usuwania ogólnych rodzajów zanieczyszczeń, takich jak substancje  
organiczne czy związki azotowe, a niekoniecznie do eliminacji farmaceutyków.  
W rezultacie niektóre leki mogą przechodzić przez procesy oczyszczania bez odpo-
wiedniej degradacji lub eliminacji. Po drugie brak zoptymalizowanych metod 
oczyszczania ścieków stanowi dodatkową przeszkodę. Wiele istniejących technolo-
gii oczyszczania może być niewystarczające do skutecznego usuwania niektórych 
substancji farmaceutycznych, szczególnie gdy występują w niskich stężeniach  
(Całus-Makowska i in., 2023). Konieczne są bardziej zaawansowane procesy, takie 
jak ozonowanie, promieniowanie UV-C czy zaawansowane procesy utleniania, które 
nie zawsze są wdrożone ze względu na wysokie koszty inwestycji i utrzymania.  
Dodatkowo brak obowiązkowego trzeciego stopnia oczyszczania ścieków jest istot-
nym problemem. W wielu krajach III stopień oczyszczania ścieków, który obejmuje 
zaawansowane procesy usuwania zanieczyszczeń, nie jest obowiązkowy. Tylko  
w nielicznych miejscach jest on wymagany prawem lub z konieczności wynikającej 
z potrzeby ponownego wykorzystania wody. Brak rozwiązań skupiających się na 
pogłębionym oczyszczaniu może prowadzić do emisji oczyszczonych ścieków za-
wierających substancje farmaceutyczne do środowiska wodnego, co stanowi istotne 
zagrożenie dla ekosystemów wodnych oraz zdrowia publicznego. 

2.2. Mechanizmy wprowadzenia farmaceutyków do środowiska 

Farmaceutyki trafiają do środowiska naturalnego w wyniku wielu różnych pro-
cesów. Główne drogi wprowadzania substancji farmaceutycznych i produktów ich 
transformacji przedstawiono na rysunku 2.1. Źródła farmaceutyków w środowisku 
wodnym można podzielić na dwie główne grupy: emisje punktowe i niepunktowe 
(aus der Beek i in., 2016; Zhou i in., 2018). 
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Rysunek 2.1. Źródła przedostawania się farmaceutyków do środowiska naturalnego 

(Mrowiec, 2015) 

Emisje punktowe obejmują bezpośrednie wyrzucanie niezużytych leków przez 
pacjentów oraz dopływ pozostałości farmaceutycznych z procesów produkcyjnych. 
Te substancje mogą być emitowane w trakcie procesu produkcji farmaceutycznej, 
podczas którego niektóre leki mogą być niewłaściwie usuwane z zakładów produk-
cyjnych, co prowadzi do ich wypuszczania do otaczającego środowiska wodnego. 
Problem stanowią także ścieki szpitalne, które mogą przedostawać się do ścieków 
komunalnych, np. ze względu na nieszczelność sieci kanalizacyjnych czy niewystar-
czające systemy oczyszczania. Do punktowych źródeł emisji farmaceutyków do  
środowiska należy także dodać odprowadzone do zbiorników wodnych oczyszczone 
ścieki, w których znajdują się pozostałości substancji farmaceutycznych, które  
nie zostały zdegradowane lub usunięte w procesie oczyszczania ścieków. Emisje 
niepunktowe wynikają głównie z wydalania metabolitów farmaceutycznych przez 
ludzi i zwierzęta oraz z wypłukiwania substancji farmaceutycznych, w tym produk-
tów weterynaryjnych znajdujących się w naturalnych nawozach, z pól uprawnych 
oraz z hodowli zwierząt. Należy także zaznaczyć, iż metabolity farmaceutyczne 
mogą być wydalane z organizmów ludzi i zwierząt w postaci niezmienionej lub  
w postaci zmodyfikowanej podczas procesów metabolicznych. Te substancje mogą 
następnie przedostać się do środowiska wodnego poprzez nieszczelne systemy  
kanalizacyjne. Ponadto farmaceutyki i produkty ich transformacji znajdują się  
w nieczyszczonych ściekach komunalnych, które są celowo wypuszczane na pola, 
co prowadzi do przedostania się ich zarówno do gleby, jak i wód gruntowych  
(Szopińska i in., 2022). 
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2.3. Skutki obecności farmaceutyków w środowisku wodnym 

Obecność farmaceutyków w środowisku wodnym może mieć szereg negatywnych 
skutków zarówno dla ekosystemów wodnych, jak i zdrowia publicznego. Te skutki 
mogą być szczególnie dotkliwe, nawet przy niskich stężeniach substancji farmaceu-
tycznych. Farmaceutyki mogą zakłócać naturalne procesy życiowe w ekosystemach 
wodnych, prowadząc do zmian w zachowaniu, metabolizmie i rozrodzie organi-
zmów wodnych (Almeida i in., 2021; Baali, Cosio, 2022; Fabbri, 2015). Niektóre 
substancje farmaceutyczne mogą działać jako hormony endokrynne, zakłócając  
procesy hormonalne u organizmów wodnych i prowadząc do zaburzeń rozwoju 
płciowego oraz rozrodu (Watanabe i in., 2023). Ponadto farmaceutyki mogą mieć 
toksyczne działanie na organizmy wodne, prowadząc do zmniejszenia różnorodności 
gatunkowej i obfitości populacji (Bisognin i in., 2020; Lonappan i in., 2016; Russo 
i in., 2023). Farmaceutyki obecne w środowisku wodnym mogą również prowadzić 
do stresu oksydacyjnego u organizmów wodnych. Substancje farmaceutyczne mogą 
generować reaktywne formy tlenu w organizmach, co prowadzi do uszkodzenia  
komórek i tkanek oraz zwiększonej podatności na choroby i inne stresory środowi-
skowe (Nunes i in., 2008). Obecność farmaceutyków w wodzie może stanowić  
również ryzyko dla zdrowia ludzi. Chociaż stężenia tych substancji w wodzie są  
niskie, długotrwała ekspozycja na niewielkie ilości substancji farmaceutycznych 
może prowadzić do negatywnych skutków zdrowotnych. Istnieje ryzyko wystąpie- 
nia efektów kumulacyjnych i toksyczności chronicznej, zwłaszcza jeśli chodzi  
o substancje o działaniu kancerogennym lub mutagennym (Ben i in., 2019; Samal  
i in., 2022). 

Skutki obecności farmaceutyków w środowisku wodnym są poważne oraz wielo- 
aspektowe, obejmujące zarówno zagrożenia dla ekosystemów wodnych, jak i zdrowia 
publicznego. Aby ograniczyć te skutki, konieczne jest podejmowanie wielokierunko- 
wych działań, takich jak poprawa systemów oczyszczania ścieków, monitorowanie 
jakości wody i zwiększenie świadomości publicznej na temat odpowiedzialnego  
korzystania z leków oraz postępowania ze zużytymi lekami. 

2.4. Metody usuwania farmaceutyków w oczyszczalniach ścieków 

2.4.1. Procesy biologiczne 

Procesy biologiczne, takie jak biodegradacja i adsorpcja na osadzie czynnym, 
stanowią kluczowy sposób usuwania farmaceutyków ze ścieków. Mikroorganizmy 
obecne w osadzie czynnym są zdolne do metabolizowania i degradacji niektórych 
substancji farmaceutycznych, prowadząc do ich rozkładu na mniej szkodliwe  
produkty. Proces biodegradacji polega na wykorzystaniu przez mikroorganizmy 
substancji farmaceutycznych jako źródła energii lub substratu do swojego metaboli-
zmu. W rezultacie następuje stopniowy rozkład farmaceutyków na proste związki 
chemiczne, które mogą być mniej toksyczne dla środowiska. Szybkość degradacji 
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farmaceutyków przez mikroorganizmy zależy od wielu czynników, m.in. składu  
gatunkowego mikroorganizmów, stężenia początkowego substancji, czasu zatrzy-
mania czy też właściwości indywidualnych leków. Niektóre substancje wykazują 
znacznie większą podatność na degradację, np. diklofenak bądź ibuprofen posiadają 
okres półtrwania (T1/2) < 7 dni, a naproksen, będący także przedstawicielem nie- 
steroidowych leków przeciwzapalnych, posiada T1/2 wynoszący około 20-30 dni 
(Barra Caracciolo i in., 2015). Ponadto proces adsorpcji na osadzie czynnym polega 
na zatrzymywaniu cząstek farmaceutycznych na powierzchni osadu, co umożliwia 
ich skuteczne usunięcie z wody (Jewell i in., 2016; Taoufik i in., 2021). 

2.4.2. Procesy fizyczne i chemiczne 

Procesy fizyczne i chemiczne, takie jak ozonowanie czy zaawansowane procesy 
utleniania, mogą być skutecznym sposobem usuwania farmaceutyków ze ścieków 
poprzez degradację chemiczną lub przekształcenie ich struktury molekularnej w mniej 
toksyczne związki. Ozonowanie polega na wykorzystaniu ozonu do reakcji utlenia-
nia substancji farmaceutycznych, prowadzącej do rozkładu ich struktury chemicznej 
(Peralta-Hernández, Brillas, 2023; Qiu i in., 2020). Zaawansowane procesy utlenia-
nia wykorzystują bardziej zaawansowane technologie, takie jak promieniowanie 
UV, lub zaawansowane reaktywne związki utleniające do skutecznego usuwania  
farmaceutyków z wody. Do tych procesów należy dodać także proces Fentona  
oraz foto-Fentona, sonifikację oraz fotokatalizę z wykorzystaniem katalizatorów,  
np. tlenku tytanu(IV) (Eniola i in., 2022; Oller i in., 2011; Oturan, Aaron, 2014).  

2.4.3. Zaawansowane technologie oczyszczania 

Zaawansowane technologie, takie jak procesy membranowe (np. odwrócona 
osmoza, ultrafiltracja), adsorpcja oraz zaawansowane formy utleniania wykorzystu-
jące nowoczesne nanomateriały, mogą być skutecznym sposobem usuwania farma-
ceutyków ze ścieków, zwłaszcza jeśli występują w niskich stężeniach. Procesy mem-
branowe wykorzystują specjalnie zaprojektowane membrany do separacji substancji 
farmaceutycznych z wody, co umożliwia ich efektywne usunięcie (Dong, Ge,  
2019). Adsorpcja na aktywnym węglu lub na polimerach polega na zatrzymywaniu 
cząstek farmaceutycznych na powierzchni adsorbentu, co prowadzi do ich usunięcia 
z wody (Naghdi i in., 2019; Ncibi, Sillanpää, 2017; Pavúková i in., 2022; Torrellas  
i in., 2015). 

Procesy biologiczne, fizyczne i chemiczne oraz zaawansowane technologie 
oczyszczania stanowią różnorodne i skuteczne metody usuwania farmaceutyków ze 
ścieków. Ich odpowiednie zastosowanie w oczyszczalniach ścieków może znacząco 
przyczynić się do zmniejszenia obecności substancji farmaceutycznych w środowisku 
wodnym oraz ograniczenia ich negatywnego wpływu na zdrowie ludzi i ekosystemy 
wodne. Modernizacja oczyszczalni ścieków staje się niezbędna, aby efektywnie  
usuwać mikrozanieczyszczenia ze ścieków oraz ograniczyć ich emisję do środowiska. 
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Aby zwiększyć efektywność usuwania mikrozanieczyszczeń, należy rozważyć różne 
możliwości modernizacji oraz wziąć pod uwagę wyzwania z tym związane, co przed- 
stawiono na rysunku 2.2. 
 

 
Rysunek 2.2. Możliwości i wyzwania związane z modernizacją oczyszczalni ścieków 

(rysunek własny) 

2.5. Możliwości modernizacji oczyszczalni ścieków  
w kontekście usuwania farmaceutyków 

2.5.1. Wdrożenie zaawansowanych technologii oczyszczania 

Modernizacja oczyszczalni ścieków poprzez wdrażanie zaawansowanych tech-
nologii, takich jak ozonowanie, promieniowanie UV-C czy inne zaawansowane pro-
cesy utleniania, może znacząco zwiększyć skuteczność usuwania farmaceutyków. 
Modernizacja oczyszczalni w zakresie III stopnia oczyszczania, a nawet rozbudowa 
o IV stopień, staje się już koniecznością. Integracja nowoczesnych rozwiązań może 
wiązać się z rozbudową systemu oczyszczalni ścieków, jednakże niektóre z wyżej 
wymienionych rozwiązań stanowią punktowe elementy, co pozwala na nieinwazyjne 
wdrożenie danej technologii. Dodanie do istniejącego już szeregu technologicznego 
nowych rozwiązań pozwala nie tylko na zwiększone usuwanie farmaceutyków, ale 
także innych mikrozanieczyszczeń, takich jak produkty ochrony osobistej, mikro-  
i nanoplastik, a także na dezynfekcję ścieków oczyszczonych (Kosek i in., 2020; 
Skoczko i in., 2020).  

2.5.2. Optymalizacja istniejących procesów oczyszczania 

Poprzez optymalizację istniejących procesów biologicznych i chemicznych,  
na przykład poprzez zwiększenie czasu zatrzymywania osadu lub dostosowanie  
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parametrów pH zarówno dla optymalnego wzrostu mikroorganizmów, jak i procesów 
chemicznych, tj. ozonowanie, można zwiększyć efektywność usuwania farmaceuty-
ków w istniejących oczyszczalniach ścieków: 
– Zwiększenie czasu zatrzymywania osadu (HRT – ang. hydraulic retention time)  

w procesach biologicznych może umożliwić mikroorganizmom dłuższy kontakt 
z zanieczyszczeniami, co zwiększa prawdopodobieństwo ich biodegradacji 
(Chen i in., 2019). 

– Dostosowanie parametrów pH dla optymalnego wzrostu mikroorganizmów w ko- 
morach osadu czynnego może wpływać na zwiększoną aktywność enzymów  
i mikroorganizmów odpowiedzialnych za degradację farmaceutyków. Większość 
mikroorganizmów w osadzie czynnym działa najlepiej w pH bliskim neutralnemu 
(6.5-8.0) (Painter, Loveless, 1983). Zwiększenie efektywności usuwania farma-
ceutyków poprzez optymalizację pH można osiągnąć także w trakcie procesów 
chemicznych takich jak ozonowanie, np. ozonowanie ścieków z dużą zawartością 
cyprofloksacyny najwyższą efektywność osiąga w pH 10 (De Witte i in., 2010), 
natomiast w badaniu nad grupą kilku farmaceutyków lepsze wyniki osiągnięto 
przy zastosowaniu neutralnego pH ścieków (Dogruel i in., 2020). Różnice te 
mogą wynikać z indywidualnych właściwości cząsteczek leków. 

– Zastosowanie specyficznych mikroorganizmów (biostymulacja lub bioaugmenta- 
cja) może również poprawić skuteczność usuwania farmaceutyków. Wprowadzenie 
mikroorganizmów zdolnych do degradacji konkretnych związków chemicznych 
może znacząco zwiększyć efektywność oczyszczania (Muter i in., 2017). 

2.5.3. Integracja systemów monitorowania 

Wdrożenie systemów monitorowania umożliwiających ciągłą ocenę skuteczności 
usuwania farmaceutyków może umożliwić szybką reakcję na zmiany w stężeniach 
substancji farmaceutycznych w ściekach i dostosowanie procesów oczyszczania. 
Ciągłe monitorowanie jakości wody za pomocą zaawansowanych technologii, takich 
jak spektrometria masowa lub chromatografia cieczowa, pozwala na dokładne  
śledzenie stężeń farmaceutyków w czasie rzeczywistym. Systemy automatycznego 
sterowania mogą być zintegrowane z procesami oczyszczania, aby dynamicznie  
dostosowywać parametry operacyjne na podstawie danych monitoringu, na przykład 
zwiększenie dawki ozonu lub dostosowanie pH w odpowiedzi na wzrost stężenia 
farmaceutyków w dopływie. Modelowanie i symulacje komputerowe mogą być  
używane do przewidywania skuteczności różnych strategii oczyszczania i optymali- 
zacji procesów, co pozwala na bardziej efektywne zarządzanie oczyszczalnią ścieków. 
W oczyszczalni ścieków we włoskim Agropoli wdrożono system monitorowania  
w czasie rzeczywistym parametrów energetyczno-środowiskowych, w tym rozpusz- 
czonego tlenu, pH i temperatury ścieków. W rezultacie usprawniono zarządzanie pro- 
cesami oczyszczania poprzez identyfikację korelacji pomiędzy parametrami opera-
cyjnymi a efektywnością oczyszczania (Di Cicco i in., 2021). Zastosowanie modelu 
sztucznej inteligencji (AI) do monitorowania i optymalizacji procesów oczyszczania 
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ścieków umożliwiło badaczom zwiększoną dokładność przewidywań i optymaliza-
cję procesów, co prowadziło do skuteczniejszego usuwania zanieczyszczeń, w tym 
środków farmaceutycznych. Analizowany system pomógł także w określeniu naj-
lepszych ustawień operacyjnych, aby zmaksymalizować skuteczność usuwania 
(Wang i in., 2023). Z perspektywy zanieczyszczenia ścieków farmaceutykami ważne 
jest także aplikowanie rozwiązań pozwalających na ich stały monitoring. Za jedną  
z obiecujących metod uznaje się monitorowanie w czasie rzeczywistym antybioty-
ków w ściekach szpitalnych i farmaceutycznych za pomocą spektroskopii w zakresie 
ultrafioletu (UV-Vis). W przeprowadzonych badaniach metoda ta dała obiecujące 
rezultaty, pozwalając na ciągłe monitorowanie i szybkie dostosowywanie proce- 
sów oczyszczania. System osiągnął znacznie niższą granicę wykrywalności (nawet  
300 razy) przy zwiększonej długości ścieżki optycznej, umożliwiając bardziej czułą 
detekcję farmaceutyków takich jak antybiotyki (Li i in., 2022). Modernizacja oczysz- 
czalni ścieków poprzez wdrażanie zaawansowanych technologii oczyszczania, opty- 
malizację istniejących procesów oraz integrację systemów monitorowania stanowi 
kompleksowe podejście do skuteczniejszego usuwania farmaceutyków z wody  
ściekowej. 

2.6. Wyzwania związane z modernizacją oczyszczalni ścieków  
w kontekście usuwania farmaceutyków 

2.6.1. Koszty inwestycji i utrzymania 

Modernizacja oczyszczalni ścieków w celu poprawy skuteczności usuwania  
farmaceutyków może być związana z wysokimi kosztami inwestycji oraz utrzyma-
nia, szczególnie jeśli wymaga to wdrożenia zaawansowanych technologii oczysz-
czania. Wprowadzenie zaawansowanych technologii, takich jak ozonowanie, UV-C 
czy zaawansowane procesy utleniania, wiąże się z dużymi nakładami finansowymi. 
Koszt zakupu, instalacji i uruchomienia nowoczesnych systemów oczyszczania 
może być bardzo wysoki, co stanowi barierę dla wielu oczyszczalni, zwłaszcza  
tych o ograniczonym budżecie. Poza kosztami początkowymi utrzymanie zaawan-
sowanych technologii oczyszczania może być kosztowne. Regularna konserwacja, 
wymiana części i materiały eksploatacyjne (np. odczynniki chemiczne, lampy UV) 
generują stałe wydatki. Ponadto zaawansowane technologie mogą wymagać wyspe-
cjalizowanego personelu do ich obsługi, co również zwiększa koszty operacyjne. 
Zwiększenie kosztów operacyjnych może sięgać 20 % - 30 %, co stanowi duże  
wyzwanie związane z modernizacją oczyszczalni. 

2.6.2. Trudności technologiczne 

Wprowadzenie nowych technologii oczyszczania farmaceutyków może wiązać 
się z technicznymi wyzwaniami, takimi jak konieczność dostosowania istniejących 
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systemów oczyszczania do nowych procesów lub brak doświadczenia w obsłudze 
nowych technologii. Wiele oczyszczalni ścieków działa wykorzystując technologie, 
które były wdrażane dekady temu. Integracja nowych, zaawansowanych technologii 
z tymi istniejącymi systemami może wymagać znacznych modyfikacji infrastruktu-
ralnych, co jest technicznie trudne i kosztowne. Ponadto nowe technologie oczysz-
czania wymagają specjalistycznej wiedzy i doświadczenia w ich obsłudze i konser-
wacji. Brak wyszkolonego personelu może prowadzić do problemów z efektywnym 
działaniem nowych systemów, a także do zwiększonego ryzyka awarii. Dodatkowo 
zaawansowane procesy oczyszczania często wymagają precyzyjnego monitoro- 
wania i kontroli parametrów operacyjnych, co może być wyzwaniem w praktyce, 
zwłaszcza w mniejszych oczyszczalniach z ograniczonymi zasobami. 

2.6.3. Kwestie regulacyjne i prawne 

Istnieją również kwestie regulacyjne i prawne dotyczące usuwania farmaceutyków 
z wody ściekowej, takie jak normy jakości wody i wymogi dotyczące monitorowa-
nia, które mogą wpływać na decyzje dotyczące modernizacji oczyszczalni ścieków. 
Regulacje dotyczące jakości wody często nie uwzględniają specyficznych wymagań 
dotyczących usuwania farmaceutyków. Brak jednoznacznych standardów może 
utrudniać ocenę skuteczności wprowadzanych technologii i procesów. Rozwiązania 
zaproponowane przez Komisję Europejską stanowią obecnie pierwszy krok w stwo-
rzeniu jednolitego systemu jakości wody w kontekście obecności w niej substancji 
farmaceutycznych. Jednakże należy zaznaczyć, iż prawne wymogi dotyczące moni-
torowania i raportowania stężeń farmaceutyków w ściekach mogą być restrykcyjne 
i kosztowne. Konieczność ciągłego monitorowania i analizy próbek może wymagać 
dodatkowych inwestycji w sprzęt i personel. 

Modernizacja oczyszczalni ścieków w kontekście usuwania farmaceutyków 
wiąże się z wieloma wyzwaniami, w tym wysokimi kosztami inwestycji i utrzyma-
nia, trudnościami technologicznymi oraz kwestiami regulacyjnymi i prawnymi.  
Skuteczne przezwyciężenie tych wyzwań wymaga zintegrowanego podejścia, które 
obejmuje wsparcie finansowe, rozwój technologiczny oraz spójne i klarowne regu-
lacje prawne. Pierwszym dużym krokiem w kierunku spójnych regulacji prawnych, 
dla krajów Unii Europejskiej jest przyjęcie tzw. dyrektywy ściekowej (Oczyszczanie 
ścieków komunalnych. Rezolucja ustawodawcza Parlamentu Europejskiego z dnia 
10 kwietnia 2024 r. w sprawie wniosku dotyczącego dyrektywy Parlamentu Euro-
pejskiego i Rady w sprawie oczyszczania ścieków komunalnych). W tekście ww. 
dokumentu znajdują się zapisy o konieczności monitorowania mikrozanieczyszczeń, 
w tym farmaceutyków i produktów ich transformacji, a także nakłada obowiązek  
na komunalne oczyszczalnie ścieków (powyżej 150 tys. RLM) do inwestycji w celu 
zapewnienia IV stopnia oczyszczania ścieków. W dokumencie podkreślona jest  
konieczność stałego monitoringu farmaceutyków, ich usuwania ze ścieków oraz 
oceny ryzyka związanego z obecnością tych substancji w ściekach oczyszczonych  
i środowisku.  
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Podsumowanie i perspektywy 

Modernizacja oczyszczalni ścieków w celu usuwania farmaceutyków jest kluczo-
wym krokiem w ochronie środowiska wodnego i zdrowia publicznego. Farmaceu-
tyki, które trafiają do wód ściekowych, mogą wywierać szkodliwy wpływ na eko-
systemy wodne i stanowić zagrożenie dla ludzi. Nowoczesne technologie, takie jak 
ozonowanie, zaawansowane procesy utleniania, filtracja membranowa i adsorpcja 
na aktywnym węglu, pokazują wysoką skuteczność w usuwaniu tych zanieczyszczeń. 
Jednakże modernizacja oczyszczalni wiąże się z istotnymi wyzwaniami, takimi jak 
wysokie koszty inwestycji i utrzymania, trudności technologiczne oraz kwestie  
regulacyjne i prawne. Konieczne jest zintegrowane podejście, które obejmuje wspar-
cie finansowe, rozwój wiedzy technicznej i odpowiednie ramy prawne, aby sprostać 
tym wyzwaniom. 

Oczekuje się, że dalszy rozwój technologii oczyszczania będzie zwiększał efek-
tywność i obniżał koszty operacyjne. Wprowadzenie nowych, bardziej efektywnych 
i zrównoważonych metod oczyszczania może znacząco poprawić skuteczność  
usuwania farmaceutyków. Niezbędna jest także edukacja społeczeństwa na temat 
prawidłowego postępowania z farmaceutykami oraz promowanie odpowiedzial- 
nych praktyk, co pozwoli zmniejszyć ilość farmaceutyków trafiających do ścieków.  
Wyjątkowo ważna w tym aspekcie jest także współpraca na poziomie między- 
narodowym, wymiana wiedzy i doświadczeń oraz tworzenie globalnych standardów 
jakości wody i ścieków, które mogą przyczynić się do skuteczniejszego rozwiązywa- 
nia problemu farmaceutyków w środowisku wodnym. Dzięki globalnym standardom 
rządy i organizacje międzynarodowe mogą wspierać modernizację oczyszczalni 
ścieków poprzez dotacje, ulgi podatkowe bądź inne korzystne regulacje prawne. 
Skuteczna polityka publiczna może znacząco przyspieszyć wdrażanie zaawansowa-
nych technologii oczyszczania. Wnioski z przeprowadzonych modernizacji oczysz-
czalni ścieków z uwzględnieniem usuwania mikrozanieczyszczeń takich jak farma-
ceutyki pokazują, że mimo wyzwań, możliwe jest skuteczne usuwanie tych 
substancji ze ścieków, a tym samym minimalizowanie ich transferu do środowiska 
naturalnego. Długoterminowe korzyści dla środowiska i zdrowia publicznego  
uzasadniają inwestycje w nowoczesne technologie oczyszczania, co jest obiecującą 
perspektywą na przyszłość. 

Źródło finansowania 

Badania naukowe zostały sfinansowane z subwencji statutowej Wydziału Infrastruktury  
i Środowiska Politechniki Częstochowskiej. 
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Modernization of wastewater treatment plants in the context of  
pharmaceutical removal: Opportunities and challenges 

 

Abstract: In this chapter, an analysis of the possibilities and challenges related to the  
modernization of wastewater treatment plants in the context of pharmaceutical removal is 
presented. The issue of pharmaceuticals in the aquatic environment is gaining significance 
due to their harmful impact on ecosystems and public health. The research focuses on iden-
tifying the main sources of pharmaceuticals in wastewater and the effects of their presence. 
The chapter discusses various treatment technologies, including biological processes, phys-
icochemical processes, and advanced technologies. Additionally, it outlines the possibilities 
for modernizing wastewater treatment plants, such as implementing new technologies,  
optimizing existing processes, and integrating monitoring systems. The research findings 
indicate that advanced technologies can significantly enhance the effectiveness of pharma-
ceutical removal, but they also involve technological, financial, and regulatory challenges. 
This chapter presents perspectives for further development of wastewater treatment techno- 
logies and the necessity of an integrated approach, which includes financial support, public 
education, and international cooperation. The modernization of wastewater treatment plants 
is crucial for environmental protection and public health, making it a priority in the field of 
environmental engineering.  

Keywords: advanced technologies, biological processes, chemical processes, modernization 
of treatment plants, pharmaceuticals, wastewater treatment, water pollution  
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Streszczenie: W dobie wzrastających problemów związanych z nadmierną produkcją odpa- 
dów i zanieczyszczeniem środowiska na znaczeniu zyskują biologiczne metody przetwa-
rzania odpadów. Kluczową rolę w tych procesach odgrywają enzymy, które przyspieszają 
i umożliwiają degradację różnorodnych związków organicznych. Enzymy, takie jak lipazy, 
celulazy, proteazy czy amylazy, są nieodzownymi katalizatorami w biotechnologicznych 
metodach przetwarzania odpadów, takich jak kompostowanie, fermentacja metanowa czy 
biokonwersja odpadów rolniczych. Przegląd literatury wskazuje, że zastosowanie specy-
ficznych enzymów może znacząco zwiększyć efektywność i szybkość procesów rozkładu, 
co w rezultacie prowadzi do redukcji objętości odpadów oraz produkcji wartościowych 
produktów, takich jak biogaz, kompost czy bioetanol. Ponadto enzymatyczne metody prze-
twarzania odpadów, czyli zielona biotechnologia, charakteryzują się niższym zużyciem 
energii i mniejszym obciążeniem środowiskowym w porównaniu do tradycyjnych metod 
chemicznych czy mechanicznych. W rozdziale omówiono różnorodność enzymów stosowa- 
nych w procesach biologicznego przetwarzania odpadów, mechanizmy ich działania oraz 
najnowsze osiągnięcia w dziedzinie biotechnologii odpadów. Enzymy stanowią obiecujące 
narzędzie w dążeniu do bardziej zrównoważonego zarządzania odpadami, a ich dalsze bada- 
nia i rozwój mogą przynieść znaczące korzyści ekologiczne i ekonomiczne. W przyszłości 
rozwój i zastosowanie enzymów w przetwarzaniu odpadów będą kluczowym elementem 
zrównoważonego rozwoju i ochrony środowiska. 

Słowa kluczowe: enzymy, biologiczne przekształcanie odpadów, fermentacja, GOZ,  
mikroorganizmy  

Wprowadzenie 

Wzrost populacji oraz intensyfikacja działalności przemysłowej prowadzą do  
narastającego problemu związanego z nadmierną produkcją odpadów i ich zarządza-
niem. Tradycyjne metody przetwarzania odpadów, takie jak składowanie i spalanie, 
wiążą się z licznymi wyzwaniami środowiskowymi, w tym emisją gazów cieplarnia- 
nych, zanieczyszczeniem gleby i wód gruntowych oraz utratą cennych zasobów  
surowcowych. W obliczu tych problemów rosnące zainteresowanie budzą metody  
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biologicznego przetwarzania odpadów, w których kluczową rolę odgrywają enzymy. 
Enzymy to biokatalizatory, które przyspieszają reakcje chemiczne, umożliwiając 
efektywny rozkład związków organicznych na prostsze formy. Ich unikalne właści- 
wości sprawiają, że są nieodzownymi elementami w procesach biotechnologicznych, 
takich jak kompostowanie, fermentacja metanowa oraz biokonwersja odpadów  
organicznych.  

Przegląd literatury naukowej wskazuje na różnorodność zastosowań enzymów  
w przetwarzaniu odpadów oraz na ich znaczący wpływ na efektywność tych procesów. 
W kontekście gospodarki o obiegu zamkniętym (GOZ) oraz Europejskiego Zielonego 
Ładu enzymatyczne metody przetwarzania odpadów zyskują na znaczeniu. GOZ 
promuje zasady ponownego wykorzystania surowców, minimalizację odpadów  
i zwiększenie efektywności procesów produkcyjnych. W tym kontekście enzymy 
odgrywają kluczową rolę, umożliwiając recykling i przetwarzanie odpadów na nowe 
produkty, takie jak kompost, biogaz czy bioetanol, co przyczynia się do redukcji 
zużycia zasobów naturalnych i emisji gazów cieplarnianych (Austin i in., 2022).  
Enzymy są także wykorzystywane w procesach oczyszczania ścieków, gdzie przy- 
czyniają się do rozkładu zanieczyszczeń organicznych i poprawy jakości wody. Dzięki 
zastosowaniu enzymów możliwe jest bardziej efektywne usuwanie zanieczyszczeń, 
co jest istotne z punktu widzenia ochrony środowiska i zdrowia publicznego (Infinita 
Biotech, 2023). Jednym z głównych wyzwań związanych z zastosowaniem enzymów 
w przetwarzaniu odpadów jest ich stabilność i aktywność w zmiennych warunkach 
procesowych. Badania nad inżynierią enzymów koncentrują się na modyfikacji 
strukturalnej i funkcjonalnej enzymów w celu poprawy ich stabilności termicznej, 
odporności na inhibitory oraz zdolności do działania w szerokim zakresie pH.  
Przykładem takich działań są prace nad modyfikacją enzymów celulolitycznych, 
które są kluczowe w procesach biokonwersji biomasy roślinnej (Nelson, Cox, 2004). 
Perspektywy rozwoju enzymatycznych metod przetwarzania odpadów są obiecujące. 
Dalsze badania i rozwój technologii enzymatycznych mogą przyczynić się do zwięk- 
szenia efektywności i opłacalności procesów biotechnologicznych, a także do 
zmniejszenia negatywnego wpływu odpadów na środowisko. W miarę jak technolo-
gie te będą się rozwijać można oczekiwać, że enzymy będą odgrywać coraz większą 
rolę w zrównoważonym zarządzaniu odpadami, przyczyniając się do ochrony zasobów 
naturalnych i poprawy jakości życia (Hossain, Uddin, 2021). W tabeli 3.1 zestwiono 
kilka przykładów ezymów zastosowanych w badaniach nad rozkładem zanieczysz-
czeń i procesach fermentacji oraz kompostowania.  

Dalsze badania nad technologiami enzymatycznymi mogą znacząco zwiększyć 
efektywność i opłacalność procesów biotechnologicznych, a także zmniejszyć nega- 
tywny wpływ odpadów na środowisko. Technologie te, rozwijane w kontekście GOZ 
i Zielonego Ładu, mogą przyczynić się do tworzenia bardziej zrównoważonych sys-
temów zarządzania odpadami, przyczyniając się do ochrony zasobów naturalnych  
i poprawy jakości życia (Austin i in., 2022). 
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Tabela 3.1. Przykłady zastosowania enzymów w biotechnologii środowiska 

Enzym Proces Substrat/Cel Efekt Źródło 

Celulaza Fermentacja 
metanowa Celuloza Zwiększona produkcja 

metanu o 30 % 
Mao i in., 

2015 

Proteaza Kompostowanie Białka Przyspieszenie procesu 
kompostowania o 25 % 

Yadvika i in., 
2004 

Lipaza Oczyszczanie 
ścieków Lipidy Zwiększone usuwanie 

tłuszczów i olejów 
Liu i Whitman, 

2008 

Amylaza Produkcja 
bioetanolu Skrobia Zwiększona wydajność 

etanolu o 20 % 
Jain i in.,  

2016 

Lakkaza Degradacja 
zanieczyszczeń Lignina Degradacja ligniny i redukcja 

związków fenolowych 
Martinez i in., 

2005 

Ksylenaza Przemysł 
papierniczy Hemiceluloza 

Poprawa bielenia pulpy 
i zmniejszenie zużycia 

chemikaliów 

Bajpai,  
1999 

Ureaza Oczyszczanie 
ścieków Mocznik Zwiększone usuwanie azotu Liu i in.,  

2019 

Chitynaza Odpady 
rolnicze Chityna Przyspieszona degradacja 

odpadów skorupiaków 
Gooday,  

1990 

Peroksydaza Przemysł 
tekstylny Barwniki Degradacja syntetycznych 

barwników 
Singh i in., 

2010  

Glukozydaza Produkcja 
bioetanolu Glukoza Zwiększona konwersja 

biomasy na etanol 
Li i in., 
2019 

Dehydrogenaza Remediacja 
gleby 

Zanieczyszczenia 
organiczne 

Zwiększona biodegradacja 
zanieczyszczeń 

Kahlon, 
2016 

Nitrylaza Degradacja 
pestycydów Nitryle Rozkład toksycznych 

związków nitrylowych 
Ramezani-Pour 

i in., 2015 

Esteraza Degradacja 
plastiku Poliestry Przyspieszona degradacja 

biodegradowalnych plastików 
Sauvageau, 

2004 

Fosfataza Nawożenie 
gleby 

Fosforany 
organiczne 

Zwiększona dostępność 
fosforu w glebie 

Karaca i in., 
2011 

3.1. Enzymy w fermentacji metanowej prowadzonej  
w oczyszczalniach ścieków 

W bioreaktorach enzymy są wykorzystywane do poprawy efektywności proce-
sów fermentacyjnych. W procesach fermentacji metanowej enzymy takie jak lipazy 
przyspieszają rozkład tłuszczów, co prowadzi do zwiększenia produkcji biogazu. 
Zastosowanie enzymów w bioreaktorach pozwala na lepszą kontrolę warunków  
procesowych, co przekłada się na wyższą wydajność i stabilność procesów prze- 
twarzania odpadów (Infinita Biotech, 2023). 

Enzymy mają również kluczowe znaczenie w oczyszczaniu ścieków, gdzie są 
wykorzystywane do rozkładu zanieczyszczeń organicznych, takich jak tłuszcze, 
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białka i węglowodany. Ich zastosowanie pozwala na efektywniejsze usuwanie zanie- 
czyszczeń i poprawę jakości wody (Infinita Biotech, 2023).  

Enzymy odgrywają kluczową rolę w procesach oczyszczania ścieków, w szcze-
gólności w degradacji złożonych związków organicznych, w tym w fermentacji bez-
tlenowej. Procesy te obejmują etapy takie jak hydroliza, acidogeneza, acetogeneza  
i metanogeneza, a enzymy znacząco zwiększają efektywność tych reakcji. Hydroliza 
jest kluczowym etapem w anaerobowej degradacji materii organicznej. Enzymy  
hydrolityczne, takie jak proteazy, lipazy i celulazy, rozkładają złożone związki orga- 
niczne na prostsze molekuły, które są łatwiej przetwarzane przez mikroorganizmy 
(Li i in., 2019, 125). 

Po hydrolizie prostsze molekuły są przekształcane w kwasy organiczne przez 
bakterie acidogenne i acetogenne. Enzymy bakteryjne zwiększają także efektywność 
degradacji biomasy lignocelulozowej, co przyczynia się do większej produkcji kwa-
sów tłuszczowych i metanu w czasie kofermentacji osadów z odpadami komunal-
nymi. Metanogeneza to końcowy etap fermentacji, gdzie metanogeny przekształcają 
kwasy organiczne w metan. Enzymy mogą być dodawane do systemów oczyszcza-
nia ścieków w celu zwiększenia ich efektywności. Zastosowanie lipazy do przetwa-
rzania odpadów z rzeźni zwiększyło produkcję metanu w procesie fermentacji osa-
dów o 132,5 ml CH4/g VS (Li i in., 2019, 125). Immobilizowane grzyby Aspergillus 
sydowii 8L-9-F02 zastosowano w celu optymalizacji produkcji metanu. Aplikowane 
grzyby stymulowały bakterie Methanosaeta i Methanobacterium w produkcji metanu 
(odnotowano wzrost od 28,2 % do 67,4 %). Ponadto odnotowano także zwiększenie 
zawartości zewnątrzkomórkowych substancji polimerowych, ułatwiających powsta-
wanie bioagregatów (Guo i in., 2021, 15). W eksperymentach przeprowadzonych 
przez Yadvika i in. (2004, 8) dodanie proteaz do osadów ściekowych zwiększyło 
produkcję kwasów tłuszczowych o 20 %, co bezpośrednio przełożyło się na wzrost 
produkcji metanu o 15 %. Enzymy takie jak metylokoenzym M reduktaza (MCR) są 
kluczowe dla procesu metanogenezy w fermentacji metanowej. W badaniach prze-
prowadzonych przez Liu i Whitman (2008, 175) suplementacja MCR w fermentacji 
osadów ściekowych zwiększyła wydajność produkcji metanu o 22 %. Integracja  
systemów opartych na mikroalgach z konwencjonalnymi oczyszczalniami ścieków 
stanowi obiecującą alternatywę dla zarządzania strumieniami odpadów. W przepro-
wadzonych badaniach oceniano alkaliczne i enzymatyczne wstępne przetwarzanie 
kultury mikroalg, głównie złożonej z gatunków Chlorella sp. i Scenedesmus sp.,  
hodowanych w ściekach z przemysłowej oczyszczalni ścieków w winiarni. Wyniki 
testów potencjału metanowego wykazały, że wstępne traktowanie glonów enzymami 
hydrolitycznymi znacząco zwiększyło produkcję metanu z surowej biomasy algowej, 
od 3,6 do 5,3 razy (Avila i in., 2021, 259-263). 

Enzymy stanowią kluczowy element efektywnych procesów oczyszczania ście-
ków, umożliwiając przekształcanie złożonych związków organicznych w prostsze 
molekuły, które mogą być łatwiej usunięte lub przekształcone w biogaz. Zastosowa-
nie odpowiednich enzymów może znacząco zwiększyć efektywność tych procesów 
oraz zwiększyć wytwarzanie zielonej energii.  
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3.2. Enzymy w gospodarce odpadami 

W przemyśle komunalnym i rolniczym enzymy znajdują szerokie zastosowanie 
w przetwarzaniu odpadów organicznych, takich jak resztki żywności, odpady zie-
lone czy obornik. Na przykład enzymy celulolityczne, takie jak celulazy, odgrywają 
kluczową rolę w rozkładzie celulozy, jednego z głównych składników odpadów  
roślinnych. Enzymy proteolityczne, jak proteazy, są wykorzystywane do degradacji 
białek, co jest szczególnie istotne w przetwarzaniu odpadów spożywczych oraz  
odpadów z przemysłu mięsnego (Chapman-Smith, Cronan, 1999). Wiele mikroorga- 
nizmów posiada zdolność degradacji i wykorzystania celulozy oraz hemicelulozy  
jako źródeł węgla i energii, natomiast lignina jest wysoce oporna na degradację.  
W związku z tym na późniejszych etapach pracy bioreaktorów do kompostowania 
odpadów komunalnych większość nierozłożonych odpadów może składać się z frakcji 
bogatych w ligninę. Lignina może być częściowo rozłożona do związków mono- 
merycznych w wyniku hydrolizy, jednak jej rozkład następuje głównie w wyniku 
oksydacyjnego ataku na wiązania C–C. Grzyby białej zgnilizny wykazują wyjątkową 
zdolność rozkładu ligniny poprzez proces utleniania. Szczególną kategorią enzymów 
komercyjnie wytwarzanych przez grzyby białej zgnilizny są peroksydazy, które mogą 
potencjalnie katalizować proces degradacji ligniny (Jayasinghe i in., 2011, 4638). 

W ostatnich latach znaczące postępy poczyniono w dziedzinie enzymatycznego 
przetwarzania odpadów plastikowych, które stanowią jedno z największych wyzwań 
ekologicznych. Odkrycia związane z enzymami zdolnymi do degradacji tworzyw 
sztucznych, takimi jak PETazy, oferują obiecujące rozwiązania dla recyklingu  
i redukcji zanieczyszczeń plastikiem (Austin i in., 2022). Mikroorganizmy, takie jak 
bakterie i grzyby, odgrywają kluczową rolę w naturalnych procesach biodegradacji 
plastiku. Istnieje wiele mikroorganizmów zdolnych do rozkładu różnych rodzajów 
tworzyw sztucznych, co otwiera perspektywy na wykorzystanie ich potencjału  
w walce z plastikowym zanieczyszczeniem. Bakterie, zwłaszcza z rodzaju Pseudo-
monas i Bacillus, oraz grzyby, takie jak Aspergillus i Penicillium, wykazują zdolność 
do produkcji enzymów, które potrafią rozkładać makrocząsteczki plastiku. Enzymy 
lipazy, proteazy czy hydrolazy mogą zainicjować procesy rozkładu zarówno plasti-
ków konwencjonalnych, jak i biodegradowalnych. W ubiegłym roku globalna  
produkcja polimerów zwiększyła się o 4 %, osiągając ponad 390 milionów ton,  
co potwierdza duże i rosnące zapotrzebowanie na tworzywa sztuczne. Badania nad 
biodegradacją plastiku koncentrują się na poszukiwaniu metod, mikroorganizmów  
i warunków środowiskowych, które mogą przyczynić się do efektywnego rozkładu 
plastikowych odpadów, zmniejszając negatywny wpływ na ekosystemy lądowe  
i wodne. Możliwość rozkładu tworzyw sztucznych w warunkach naturalnych pod 
wpływem działania mikroorganizmów otwiera nowe perspektywy rozwiązania  
problemu zanieczyszczenia środowiska odpadami z tworzyw sztucznych. Bio- 
degradacja tworzyw sztucznych jest jednak procesem złożonym, wymagającym 
udziału różnych genów i enzymów rozkładających polimery tworzyw sztucznych  
na prostsze związki. 
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Podstawowymi czynnikami biologicznymi, które stymulują proces biodegradacji, 
są mikroorganizmy. Ich aktywność prowadzi do dekompozycji złożonych związków 
organicznych na prostsze molekuły z użyciem procesu enzymatycznego. W przy-
padku całkowitej biodegradacji rezultatem końcowym są związki nieorganiczne. 
Różne grupy enzymów biorą udział w różnych reakcjach biochemicznych. Na przy-
kład enzymatyczne utlenianie jest efektem działania enzymów reagujących z tlenem, 
odgrywającym kluczową rolę w metabolizmie organizmów tlenowych. Kolejnym 
etapem jest enzymatyczna hydroliza. Obecność mikroorganizmów, zwłaszcza  
grzybów strzępkowych, prowadzi nie tylko do aktywacji enzymów, lecz także  
do wzrostu grzybni i jej penetracji w materiale, co może prowadzić do zjawiska bio-
deterioracji (Szostak-Kotowa, 1997, 63-71). Istnieje kilka klas tworzyw sztucznych, 
które mogą ulegać biodegradacji. Jednym z najczęściej badanych polimerów jest  
polietylen (PE). Geny odpowiedzialne za degradację polietylenu kodują enzymy,  
takie jak dehydrogenaza glikolu polietylenowego i oksydaza glikolu polietylenowego, 
które inicjują proces biodegradacji (Volova i in., 2003, 332). Tworzywa poliestrowe, 
takie jak politereftalan, są również podatne na biodegradację poprzez geny kodujące 
określone enzymy, które mogą rozrywać wiązania między atomami węgla w łańcuchu 
polimeru (Markov i in., 2016, 4). Bakterie i grzyby są także kluczowymi uczestni-
kami procesu biodegradacji tworzyw sztucznych. Niektóre potrafią przystosować się 
do warunków, w których plastik jest głównym źródłem węgla i energii, i wytwarzają 
enzymy potrzebne do jego rozkładu. 

Proces biodegradacji tworzyw sztucznych rozpoczyna się od wytworzenia enzy-
mów, które są w stanie zniszczyć struktury polimerowe tworzywa sztucznego.  
Enzymy te, zwane plastazami, są specyficzne dla niektórych rodzajów tworzyw 
sztucznych i działają na różnych etapach degradacji materiału. Informację gene-
tyczną kodującą plastazy można znaleźć w genach obecnych w mikroorganizmach 
lub przekazywanych pomiędzy różnymi gatunkami (Sharma, Neelam, 2023, 298). 
Temat biodegradacji tworzyw sztucznych staje się z każdym dniem coraz bardziej 
popularny i aktualny. Naukowcy coraz częściej badają geny, które mogą rozkładać 
plastik. Wiadomo, że w procesie biodegradacji tworzyw sztucznych bierze udział 
kilka genów: 
• PETaza (tereftalataza polietylenu): ten gen koduje enzym zdolny do degradacji 

politereftalanu etylenu (PET) stosowanego w produkcji butelek i opakowań.  
Enzym ten odkryto w bakterii Ideonella sakaiensis (Son i in., 2020, 9).  

• MHETaza (tereftalan mono(2-hydroksyetylu)): gen ten koduje enzym działający 
wspólnie z PETazą i zdolny do degradacji tereftalanu mono(2-hydroksyetylu) 
(MHET), produktu pośredniego w degradacji PET. Pierwszy enzym na szlaku 
degradacji PET, PETaza, rozkłada to tworzywo sztuczne na półprodukty MHET 
(kwas mono-(2-hydroksyetylo)tereftalowy) i niewielkie ilości BHET (kwas  
bis-(2-hydroksyetylo)tereftalowy). MHETaza hydrolizuje wiązanie estrowe MHET, 
tworząc kwas tereftalowy i glikol etylenowy. 

• Kutynazy to grupa enzymów zdolnych do degradacji poliestrowych tworzyw 
sztucznych, takich jak polieterofuraran. Gen kodujący kutynazę znaleziono  
w różnych mikroorganizmach (Patil i in., 2000, 475). 
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• Lipazy mogą brać udział w biodegradacji tworzyw sztucznych, zwłaszcza mate-
riałów poliestrowych. Są zdolne do rozrywania wiązań w cząsteczkach tworzyw 
sztucznych (Kaushal i in., 2021, 100083). 

• PhaC (syntaza polihydroksyalkanianowa): geny kodujące syntazę polihydroksy- 
alkanianową biorą udział w produkcji bioplastików, takich jak polihydroksyalka-
niany (PHA). Te biotworzywa mają właściwości biodegradowalne i mogą być 
rozkładane przez mikroorganizmy (Tsuge i in., 2015, 6238). 

• Nylonaza: w niektórych bakteriach występują geny kodujące enzymy zwane  
nylonazami. Enzymy te mogą rozkładać nylon, plastikowy polimer stosowany  
w tekstyliach i innych produktach (Proshad i in., 2018, 2). 

• Ligninazy to grupa enzymów, które mogą brać udział w rozkładaniu biotworzyw 
i biomasy, takiej jak skrobia i celuloza. Enzymy te mogą odegrać kluczową rolę 
w przekształcaniu materiałów organicznych w bardziej zrównoważone produkty 
(Patil i in., 2000, 475). 

Badania wykazały, że niektóre bakterie, takie jak Pseudomonas i Bacillus, są 
zdolne do wytwarzania enzymów rozkładających tworzywa sztuczne, takie jak  
polietylen i polieterofuran. Zdolność do przystosowania się do warunków i wytwo-
rzenia niezbędnych enzymów może zależeć od obecności tworzyw sztucznych  
w środowisku, a także dostępności innych źródeł węgla i energii. 

Grzyby mają również zdolność do biodegradacji plastiku. Na przykład grzyby  
z rodzaju Aspergillus i Penicillium wykazały zdolność do degradacji poliuretanu, 
który jest stosowany w wielu produktach z tworzyw sztucznych (Sharma, Neelam, 
2023, 298). 

Praktyczne zastosowanie enzymów w fermentacji metanowej przynosi wymierne 
korzyści w różnych sektorach. W przemyśle rolno-spożywczym zastosowanie celulazy 
i hemicelulazy do przetwarzania odpadów rolniczych znacząco zwiększyło produkcję 
biogazu, co potwierdzają liczne badania polowe. Enzymy te pozwoliły na bardziej 
efektywne wykorzystanie substratów bogatych w celulozę, co przekłada się na wyższe 
uzyski metanu i lepszą efektywność ekonomiczną procesów fermentacyjnych. 

Podsumowanie 

Włączenie technologii enzymatycznych do oczyszczalni ścieków i zakładów 
przetwarzania odpadów przyczynia się do zmniejszenia ilości odpadów i ich bardziej 
efektywnego wykorzystania. Nowe perspektywy obejmują rozwój specjalizowanych 
enzymów o wyższej aktywności i stabilności w różnych warunkach środowiskowych. 
Ponadto postępy w biotechnologii mogą umożliwić rozwój inżynierii enzymów dosto- 
sowanych do specyficznych typów odpadów. Zintegrowanie enzymów z konwencjo- 
nalnymi technologiami oczyszczania ścieków i przetwarzania odpadów wpisuje się  
w założenia gospodarki o obiegu zamkniętym (GOZ). W ramach GOZ enzymy mogą  
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wspierać zrównoważone zarządzanie zasobami, przekształcając odpady w warto-
ściowe produkty, takie jak biogaz i nawozy. Poprawa efektywności procesów prze-
twarzania odpadów za pomocą enzymów może również przyczynić się do reduk- 
cji emisji gazów cieplarnianych. W przyszłości rozwój i zastosowanie enzymów  
w przetwarzaniu odpadów będą kluczowym elementem zrównoważonego rozwoju  
i ochrony środowiska. 

Źródło finansowania 

Badania naukowe zostały sfinansowane z subwencji statutowej Wydziału Infrastruktury  
i Środowiska Politechniki Częstochowskiej. 

Literatura 

1. Austin, H.P. i in. (2022), Plastic-eating enzyme could eliminate billions of tons of landfill 
waste, Nature. 

2. Avila, R., Carrero, E., Vicent, T., Blánquez, P. (2021), Integration of enzymatic pretreatment 
and sludge co-digestion in biogas production from microalgae, Waste Manage., 124, 254-263. 

3. Bajpai, P. (1999), Application of enzymes in the pulp and paper industry, Biotechnol. Prog., 
15(2), 147-157. 

4. Chapman-Smith, A., Cronan, J.E. (1999), Enzymes in metabolic processes, J. Biol. Chem., 
274(7), 4266-4270. 

5. Gooday, G.W. (1990), The ecology of chitin degradation. W: Advances in Microbial Ecology, 
Springer, Boston, 387-430. 

6. Guo, Q., Qian, J., Zhang, B., Hua, M., Liu, C., Pan, B. (2021), Enhanced production of  
methane in anaerobic water treatment as mediated by the immobilized fungi, Water Res., 190, 
116761. 

7. Hossain, A.B.M., Uddin, M.M. (2021), Study of different types of enzymes for biological, 
agro-food processing and industrial wastewater treatment, American J. Environ. Sci., 17, 4, 
64-70. 

8. Infinita Biotech (2023), Enzymes in sustainable waste water treatment. 
9. Jain, S., Jain, S., Wolf, I.T., Lee, J., Tong, Y.W., (2016), A comprehensive review on operat-

ing parameters and different pretreatment methodologies for anaerobic digestion of municipal 
solid waste, Renew. Sustain. Energy Rev., 52, 142-154. 

10. Jayasinghe, P.A., Hettiaratchi, J.P.A., Mehrotra, A.K., Kumar, S. (2011), Effect of enzyme 
additions on methane production and lignin degradation of landfilled sample of municipal 
solid waste, Bioresourc. Technol., 102(7), 4633-4637. 

11. Kahlon, R.S. (2016), Biodegradation and bioremediation of organic chemical pollutants by 
Pseudomonas. W: Pseudomonas: Molecular and Applied Biology, Springer, Cham., 343-417. 

12. Karaca, A., Cetin, S.C., Turgay, O.C., Kizilkaya, R. (2011), Soil enzymes as indication of soil 
quality, Soil Enzym., 119-148. 

13. Li, Y., Chen, Y., Wu, J. (2019), Enhancement of methane production in anaerobic digestion 
process: A review. Appl. Ener., 240, 120-137. 

14. Liu, C.R., Zhang, F.L., Li, Z.Y. (2019), Immobilization of marine urease and its utilization  
in the treatment of urea wastewater, Biotechnol. Bull., 35(9), 75. 



 Enzymy w procesach biologicznego przetwarzania odpadów 41 

15. Liu, Y., Whitman, W.B. (2008), Metabolic, phylogenetic, and ecological diversity of the 
methanogenic archaea, Annals of the New York Academy of Sciences, 1125(1), 171-189. 

16. Mao i in. (2015), Review on research achievements of biogas from anaerobic digestion,  
Renew. Sustain. En. Rev., 45, 540-555. 

17. Markov, V.A., Saki, T.A., Markov, A.V. (2016), Effect of relaxation processes during defor-
mation on electrical resistivity of polyethylene composites filled with carbon black, J. Polym. 
Res., 23, 1-5. 

18. Martinez i in. (2005), Biodegradation of lignin by white-rot fungi, Inter. Microbiol., 8(3),  
195-204. 

19. Nelson, D.L., Cox, M.M. (2004), Lehninger principles of biochemistry, W.H. Freeman. 
20. Patil, R.S., Ghormade, V., Deshpande, M.V. (2000), Chitinolytic enzymes: An exploration, 

Enzyme Microb. Technol., 26(7), 473-483. 
21. Proshad R., Kormoker, T., Islam, S., Haque, M.A., Rahman, M., Mithu, M.R. (2018), Toxic 

effects of plastic on human health and environment: A consequences of health risk assessment 
in Bangladesh, Inter. J. Health, 6, 1, 1-5, DOI: 10.14419/ijh.v6i1.8655. 

22. Sauvageau, D. (2004), Microbial esterase and the degradation of plasticizers, McGill Univer-
sity Montreal. 

23. Sharma, H., Neelam, D.K. (2023), Understanding challenges associated with plastic and  
bacterial approach toward plastic degradation, J. Basic Microbiol., 63(3-4), 292-307. 

24. Singh Arora, D., Kumar Sharma, R. (2010), Ligninolytic fungal laccases and their biotechno-
logical applications, Appl. Biochem. Biotechnol., 160, 1760-1788. 

25. Son, H.F., Joo, S., Seo, H., Sagong, H.Y., Lee, S.H., Hong, H., Kim, K.J. (2020), Structural 
bioinformatics-based protein engineering of thermo-stable PETase from Ideonella sakaiensis, 
Enzyme Microb. Technol., 141, 109656. 

26. Szostak-Kotowa, J. (1977), Biodegradacja termoplastycznych tworzyw sztucznych stosowa-
nych w opakowalnictwie, Zeszyty Naukowe AE Kraków, 487, 63-71, 63-71. 

27. Tsuge, T., Hyakutake, M., Mizuno, K. (2015), Class IV polyhydroxyalkanoate (PHA) synthases 
and PHA-producing Bacillus, Appl. Microbiol. Biotech., 99, 6231-6240. 

28. Volova, T., Sevastyanov, V., Shishackaya, E.P. (2003), Biorazrushaemye polimery dlya  
mediciny, Novosibirsk, Izdatel’stvo SO RAN, 2003, 330. 

29. Volova, T.G., Sevastyanov, V.I., Shishatskaya, E.I. (2003), Polyoxyalkanoates (POA)-biode- 
gradable polymers for medicine, SB RAS Publishing House, Novosibirsk. 

30. Yadvika, S., Sreekrishnan, T.R., Kohli, S., Rana, V. (2004), Enhancement of biogas produc-
tion from solid substrates using different techniques – A review, Bioresour. Technol., 95(1), 
1-10. 

 

Enzymes in biological waste processing 
 

Abstract: In the era of increasing problems related to excessive waste production and  
environmental pollution, biological methods of waste processing are gaining significance. 
Enzymes play a crucial role in these processes, accelerating and enabling the degradation 
of various organic compounds. Enzymes such as lipases, cellulases, proteases, and amyl-
ases are indispensable catalysts in biotechnological methods of waste processing, including 
composting, methane fermentation, and bioconversion of agricultural waste. Literature  
review indicates that the application of specific enzymes can significantly increase the  
efficiency and speed of decomposition processes, resulting in waste volume reduction  
and the production of valuable products such as biogas, compost, or bioethanol. Moreover,  
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enzymatic waste processing methods, known as green biotechnology, are characterized  
by lower energy consumption and reduced environmental impact compared to traditional 
chemical or mechanical methods. This chapter discusses the diversity of enzymes used  
in biological waste processing, their mechanisms of action, and the latest achievements  
in waste biotechnology. Enzymes represent a promising tool in the pursuit of more sustain-
able waste management, and their further research and development can bring signify- 
cant ecological and economic benefits. In the future, the development and application of  
enzymes in waste processing will be a key element of sustainable development and  
environmental protection. 

Keywords: enzymes, biological waste transformation, fermentation, circular economy,  
microorganisms 
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Streszczenie: W rozdziale omówiono kluczowy aspekt, jakim jest wybór gatunków roślin 
do fitoremediacji, kładąc nacisk na ich adaptacyjne cechy, w kontekście oczyszczania  
zanieczyszczonego środowiska glebowego. W tym celu wykorzystano pomiar aktywności 
peroksydazy gwajakolowej jako wskaźnika adaptacji roślin i reakcji na stres. Doświadcze-
nie przeprowadzono na glebie zdegradowanej, a jako induktor fitoremediacji wykorzystano 
dodatek komunalnych osadów ściekowych, które nie tylko poprawiły skuteczność procesu 
fitoremediacji, ale także stworzyły warunki obniżające stres roślin. Przeprowadzone testy 
in vitro oraz doniczkowe wykazały skuteczność pomiaru aktywności peroksydazy gwaja-
kolowej jako wskaźnika stresu oksydacyjnego spowodowanego zanieczyszczeniami.  
Ponadto analiza adaptacyjnych cech robinii, takich jak przyrost biomasy i zawartość białek, 
potwierdziła różnice w aktywności enzymatycznej między populacjami z różnych środo-
wisk, co może mieć istotne znaczenie dla skuteczności fitoremediacji. Krótkoterminowe 
testy in vitro na ekstraktach glebowych są obiecującą alternatywą dla eksperymentów  
w doniczkach, co może przyspieszyć proces oceny reakcji roślin na stresory środowiskowe. 
Dodatkowo wykorzystanie osadów ściekowych jako substytutu drogich nawozów lub środ-
ków chelatujących podkreśla ich potencjał w rekultywacji gleby i wspieraniu wzrostu roślin 
w procesach fitoremediacji, co stanowi istotny krok w kierunku zrównoważonego zarzą-
dzania zanieczyszczonymi terenami. 

Słowa kluczowe: fitoremediacja, peroksydaza gwajakolowa, osady ściekowe, stres  
oksydacyjny, gleby zdegradowane 

Wprowadzenie 

Znaczny wzrost populacji i aktywność człowieka w minionym stuleciu doprowa-
dziły do szkodliwych zmian w środowisku naturalnym. Zwiększenie ilości zanie-
czyszczeń uwalnianych do środowiska, zarówno biologicznych, jak i chemicznych, 
powoduje ich gromadzenie się w różnych składnikach środowiska naturalnego, takich 
jak woda, gleba i powietrze. Każdy z tych składników środowiskowych wykazuje 
określone progi tolerancji dla danego rodzaju zanieczyszczenia. Przekroczenie tego 
progu może zakłócić strukturę ekosystemu, stwarzając tym samym ryzyko dla dobro- 
stanu i przetrwania zarówno ludzi, jak i zwierząt. W związku z tym podjęto szereg 
inicjatyw mających na celu stworzenie technologii ukierunkowanych na znaczną  
redukcję lub eliminację niekorzystnego wpływu tych zanieczyszczeń na określone 
elementy naturalnego ekosystemu (Kapanen i in., 2013). 
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W ostatnich latach opracowano kilka strategii zaradczych, takich jak modyfikacje 
właściwości fizykochemicznych gleb, filtracja chemiczna, unieruchamianie zanie- 
czyszczeń lub wzmocnienie wymiany jonowej. Jednak techniki te wiążą się ze znacz- 
nymi wydatkami i możliwością wywołania wtórnego zanieczyszczenia. Alterna-
tywna strategia polega na wykorzystaniu czynników biologicznych do rekultywacji 
środowiska. Jedną ze specyficznych technik jest fitoremediacja, która jest techno- 
logią wykorzystującą organizmy roślinne do oczyszczania środowiska. Metoda ta 
wykorzystuje rośliny, których wzrost możliwy jest na zanieczyszczonych glebach, 
oraz wykorzystuje ich wpływ na procesy chemiczne, biologiczne i fizyczne w taki 
sposób, aby unieruchomić ksenobiotyki poprzez zmodyfikowanie ich form lub  
wbudowanie w układ biologiczny. Istnieją różne formy fitoremediacji, takie jak:  
fitodegradacja, ryzodegradacja, ryzofiltracja, fitoekstrakcja i fitostabilizacja. Wybór  
odpowiedniej techniki zależy od rodzaju i stężenia zanieczyszczenia, ponieważ 
każda metoda oferuje odrębne właściwości oczyszczające (Kapanen i in., 2013; 
Oleszczuk, Hollert, 2011). 

W fitoremediacji krytyczną kwestią jest staranny dobór odpowiednich gatunków 
roślin, ponieważ wybór ten odgrywa kluczową rolę w określaniu ogólnej wydajności 
i skuteczności procesu fitoremediacji. Niemniej jednak sam dobór optymalnego  
gatunku roślin nie zawsze gwarantuje pożądany efekt rekultywacji środowiska,  
ponieważ rośliny są podatne na różne stresory abiotyczne i biotyczne. Kiedy te czynniki 
stresowe nasilają się, generuje się nadmiar reaktywnych form tlenu (ang. Reactive 
Oxygen Species – ROS), stwarzając zagrożenie w postaci uszkodzenia komórek  
i śmierci (Gechev i in., 2006). 

Czynniki abiotyczne wpływają na funkcjonowanie mechanizmów obronnych, 
którymi są również enzymy antyoksydacyjne w roślinach, prowadząc do stresu  
oksydacyjnego. Czynniki te obejmują ekspozycję na ekstremalne temperatury, suszę, 
niedobór składników odżywczych i obecność szkodliwych substancji, takich jak  
pestycydy i metale ciężkie (Kyriakopoulos, Doulia, 2006). 

Narażenie na czynniki środowiskowe może wywoływać stres oksydacyjny,  
powodując powstawanie reaktywnych form tlenu, które stanowią zagrożenie dla  
komórek roślinnych. Niemniej jednak rośliny posiadają system regulacyjny, który 
opiera się na enzymach do detoksykacji ROS. Aby zmniejszyć stężenie reaktywnych 
form tlenu, roślina wykorzystuje dwa mechanizmy działania. Jeden obejmuje enzyma- 
tyczną konwersję ROS w wodę, wykorzystując enzymy takie jak katalaza i peroksy- 
dazy klasy III (POD). Wśród nich peroksydaza gwajakolu (GPX – EC 1.11.1.7)  
wyróżnia się znaczącą aktywnością po ekspozycji na gwajakol jako substrat. Ocena 
jego aktywności może być dokonana poprzez śledzenie wytwarzania tetragwajakolu. 
Ta funkcja ułatwia jego ocenę na małą skalę w warunkach laboratoryjnych poprzez 
analizę kolorymetryczną. Biorąc pod uwagę, że GPX ma kluczowe znaczenie w re- 
agowaniu na stres środowiskowy, a jego kwantyfikacja jest prosta, może on służyć 
jako cenny nowy wskaźnik (poprzez pomiar parametrów biochemicznych) do oceny 
reakcji rośliny na stresory środowiskowe. Pojęcie to jest wzmocnione przez istniejącą 
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literaturę wskazującą wrażliwość GPX na zmiany warunków środowiskowych w upra- 
wach, takich jak kawa, ogórek, kukurydza i ryż (Oleszczuk, Hollert, 2011). 

Aby złagodzić stres oksydacyjny doświadczany przez rośliny wykorzystywane  
w procesach fitoremediacji, stosuje się różne dodatki do gleby, takie jak nawozy 
sztuczne, dodatki organiczne lub środki chelatujące. Istotnym substytutem tych,  
zazwyczaj kosztownych, substancji jest komunalny osad ściekowy, produkt uboczny 
o znacznym potencjale rekultywacji (Fijalkowski i in., 2017; 2018; Wang, 1993). 

Wybór metody oceny oddziaływania (poziomu toksyczności) osadów w glebie  
i ich wpływu na skuteczność fitoremediacji ma kluczowe znaczenie dla złagodzenia 
negatywnych skutków degradacji gleby przy jednoczesnym stworzeniu optymal-
nych warunków dla wzrostu roślin. Testy roślinne, koncentrujące się na nasionach  
i wczesnym rozwoju roślin, są powszechnie wykorzystywane do oceny toksyczności. 
Identyfikacja mierzalnych parametrów reakcji roślin na warunki środowiskowe ma 
kluczowe znaczenie dla oceny jej potencjału wzrostu. Typowe parametry obejmują 
szybkość kiełkowania, długość korzeni i wzrost biomasy, zwykle oceniane na pod-
łożach glebowych takich jak papier filtracyjny. Okazuje się jednak, że wpływa on 
np. na adsorpcję metali ciężkich, a tym samym na reakcję rośliny. Testy oparte na 
kiełkowaniu nasion i długości korzeni mogą dać niedokładne wyniki ze względu  
na niską powtarzalność i zmienność. W związku z tym istnieje konieczność wpro-
wadzenia nowych metod analitycznych, które opierają się na bardziej wiarygodnych 
wskaźnikach, takich jak aktywność biochemiczna określonych enzymów roślinnych 
(Kang, Saltveit, 2002; Willey, 2007). 

Niedopasowane, zbyt wysokie stężenie dodatku osadów ściekowych w glebie dla 
danego gatunku rośliny powoduje efekt przeciwny do zamierzonego: wzrost produk-
cji ROS, a w konsekwencji niższy plon złej jakości. W celu uzyskania pożądanego 
efektu nawożenia na wzrost i rozwój roślin konieczne jest przeprowadzenie badań 
osadów ściekowych pod kątem wyznaczenia ich optymalnego stężenia dla danego 
gatunku rośliny, które będzie powodować spadek poziomu stresu oksydacyjnego 
(Fijalkowski i in., 2018). 

Celem przeprowadzonych badań jest ocena skuteczności testów roślinnych, gdzie 
wskaźnikiem stresu oksydacyjnego w wyniku nadmiernej kumulacji ROS jest peroksy- 
daza gwajakolowa (POD), a zmiany jej aktywności są wyznacznikiem aklimatyzacji 
roślin na badanym podłożu, tj. im mniejsza aktywność, tym mniejszy stres. 

4.1. Metodyka badań 

4.1.1. Charakterystyka podłoży 

Wykorzystano cztery podłoża. Pierwsze to gleba zdegradowana pochodząca z terenu 
administrowanego przez Nadleśnictwo Świerklaniec, umiejscowionego wokół huty 
cynku w Miasteczku Śląskim. Na terenach powiatu dominują gleby bielicowe – lekkie 
i średnie bielice, piaski słabo gliniaste oraz gleby żwirowo-piaszczyste. W rejonie 
huty wartości kadmu, cynku i ołowiu przekraczają stężenia tolerowane przez rośliny. 
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Ogromne zanieczyszczenie gleby stanowią zwałowiska odpadów poprzemysłowych. 
Sprawia to, iż gleba na tych terenach charakteryzuje się wysoką zawartością metali 
ciężkich (Fijalkowski, Kwarciak-Kozlowska, 2020). 

Drugie to odżywka agarowa MS (Murashige & Skoog) stanowiąca podstawowe 
podłoże hodowlane wykorzystywane w kulturach in vitro roślin, tkanek roślinnych  
i kulturach zawiesinowych komórek roślinnych. To podłoże stanowiło kontrolę  
bezwzględną. Trzecie podłoże stanowiące kontrolę bezwzględną dla doświadczenia 
wazonowego stanowiła handlowa gleba ogrodnicza (H) jako podłoże modelowe. 
Ostatnim podłożem wykorzystanym w doświadczeniu była mieszanka gleby z osa-
dami ściekowymi. Osady ściekowe pochodziły z oczyszczalni ścieków w wojewódz-
twie śląskim (Równoważna Liczba Mieszkańców RLM wynosi 314 tys.). 

Doświadczenie in vitro prowadzono przez okres 3 i 4 tygodni od momentu wy-
siewu nasion na poszczególnych wodnych ekstraktach z mieszankami glebowymi. 
Doświadczenie wazonowe prowadzono analogicznie na tych samych mieszankach co 
w doświadczeniu in vitro. Okres wegetacji roślin w tym przypadku trwał 2 miesiące. 

4.1.2. Rośliny wykorzystywane w doświadczeniu 

Jako roślinę wskaźnikową wykorzystano robinię akacjową (Robinia pseudoacacia) 
stosowaną powszechnie w procesach rekultywacji gleb, skarp i składowisk odpadów. 
Nasiona tej rośliny pochodziły z dwóch różnych lokalizacji – pierwsza to obszar 
Lasu Aniołowskiego, Częstochowa, Polska (rys. 4.1), a druga to obszar dzielnicy 
Raków, Częstochowa, Polska; drzewa rosnące na tym terenie (rys. 4.2) są wystawio-
ne na oddziaływanie gazowych czynników stresowych spowodowanych wysokim 
natężeniem ruchu drogowego. 
 

 
Rysunek 4.1. Lokalizacja miejsca pobrania nasion – Las Aniołowski (https:// 

www.google.pl/maps) 
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Rysunek 4.2. Lokalizacja miejsca pobrania nasion – dzielnica Raków (https:// 

www.google.pl/maps) 

4.1.3. Założenie testów in vitro  

Metodyka wysiewów w doświadczeniu in vitro obejmowała: 
• skaryfikację nasion, 
• sterylizację nasion, 
• przygotowanie podłoży hodowlanych, 
• sterylizację przygotowanych podłoży, 
• wysiew nasion w kolbach szklanych na przygotowanych podłożach. 

Doświadczenie prowadzono w warunkach kontrolowanych komory fitotronowej. 
Badanie obejmowało po 36 próbek z każdego podłoża, w tym 18 próbek, które  
zawierały nasiona pochodzące z Lasu Aniołowskiego (A), i 18 próbek, które zawie-
rały nasiona pochodzące z dzielnicy Raków (R). W komorze fitotronowej panowała 
zmienna wilgotność 60 % - 100 %, temperatura 21 °C/18 °C (dzień/noc), fotoperiod 
16 h/8 h (dzień/noc). 

4.1.4. Metodyka testów wazonowych 

W doświadczeniu wazonowym wykorzystano glebę zdegradowaną pochodzącą  
z Miasteczka Śląskiego, handlowe podłoże ogrodnicze (H) jako kontrolę bezwzględną 
oraz mieszankę gleby z osadami ściekowymi (O). Przed sporządzeniem podłoży  
materiał glebowy przesiano przez sito o średnicy 2 mm. Następnie przygotowano 
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mieszankę w stosunku 80 % gleby i 20 % osadów ściekowych i umieszczono w wa-
zonach. Ze względu na różne miejsca pochodzenia nasion robinii akacjowej wyko-
nano po 1 próbce z każdego podłoża w 3 powtórzeniach z nasionami pochodzącymi 
z Lasu Aniołowskiego (A) oraz analogicznie z nasionami pochodzącymi z dzielnicy 
Raków (R). Po okresie wegetacji wynoszącym 2 miesiące przeprowadzono analizę 
materiału roślinnego. 

4.1.5. Przygotowanie podłoży do hodowli 

W celu sporządzenia wyciągów glebowych glebę pochodzącą z Miasteczka  
Śląskiego oraz mieszankę gleby z osadami ściekowymi zalano wodą destylowaną  
w stosunku 1:2 (mieszanka : woda) i wstrząsano w ciemności przez 24 godziny.  
Następnie roztwór dwukrotnie przesączono i odwirowano. Jako czynnik zestala- 
jący wykorzystano agar (1,5 g/150 ml), następnie tak powstały roztwór poddano  
sterylizacji w temperaturze 121 °C. W celu organiczenia rozwoju bakterii i grzybów 
na zestalonych wyciągach dodano dwa antybiotyki: Neomycynę i Nystatynę 
(35 mg/l), a następnie rozlano do szklanych naczyń (Kowalik, Reby, 2006; Marecik  
i in., 2006).  

4.1.6. Oznaczane parametry 

Po zakończeniu każdego z doświadczeń oznaczono następujące parametry zgodnie 
z metodyką opisaną w (Fijalkowski, Kwarciak-Kozlowska, 2020): 
• waga biomasy rośliny [g], 
• zawartość białka w biomasie rośliny [mg], 
• aktywność peroksydazy gwajakolowej POD standaryzowanej na zawartość białka 

[U/mg białka]. 

4.2. Analiza wyników w doświadczeniu wazonowym 

Na rysunku 4.3 przedstawiono zestawienie różnic morfologicznych robinii aka-
cjowej pochodzącej z Lasu Aniołowskiego (A) i Rakowa (R) odpowiednio na pod-
łożach: kontroli bezwzględnej (H), glebie z Miasteczka Śląskiego (M) i mieszance 
gleby z osadami ściekowymi (O). 

Robinia najlepiej rozwijała się na podłożu (O) ze wskazaniem na robinie pocho-
dzącą z Lasu Aniołowskiego (A). Świadczą o tym dobrze rozwinięte łodygi oraz 
liście, natomiast w przypadku części korzeniowej roślina nie wytworzyła prawidło-
wego systemu korzeniowego. Poprawnie rozwinięty system korzeniowy (palowy) 
wytworzyła robinia rosnąca na podłożu (H) oraz (M), w tym przypadku próby (HR), 
(HA), (MA) oraz (MR). Weszły one w symbiozę z bakteriami Rhizobium, co jest 
zjawiskiem powszechnym dla roślin motylkowych. 
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Rysunek 4.3. Porównanie rozwoju roślin w doświadczeniu wazonowym (zdjęcie własne) 

Tabela 4.1. Zestawienie wagi biomasy, aktywności peroksydazy oraz zawartości 
białka po 2 miesiącach 

Pochodzenie 
nasion 

Biomasa 
[g] 

Białka 
[mg] 

POD 
[U/mg protein] 

Średnia Odchylenie 
standardowe K/L Średnia Odchylenie 

standardowe Średnia Odchylenie 
standardowe 

OR 2,21 +/– 0,65 
K 1,34 +/– 0,27 451 +/– 230,27 
L 2,70 +/– 0,54 114 +/– 38,22 

OA 3,87 +/– 0,22 
K 1,39 +/– 0,12 699 +/– 178,34 
L 3,06 +/– 1,23 142 +/– 39,91 

HR 0,61 +/– 0,34 
K 0,99 +/– 0,04 345 +/– 110,44 
L 1,72 +/– 0,30 50 +/– 6,76 

HA 0,75 +/– 0,29 
K 1,21 +/– 0,30 362 +/– 97,70 
L 0,75 +/– 0,46 17 +/– 13,83 

MR 0,38 +/– 0,14 
K 3,03 +/– 0,78 194 +/– 104,81 
L 2,35 +/– 1,15 97 +/– 9,00 

MA 0,33 +/– 0,15 
K 1,15 +/– 0,41 611 +/– 193,09 
L 1,84 +/– 0,50 94 +/– 48,67 

 
W tabeli 4.1 przedstawiono całkowity przyrost biomasy roślin po 2 miesiącach 

prowadzenia badania. Największy przyrost zaobserwowano na mieszance gleby  
z osadami ściekowymi (O) w próbce z nasionami pochodzącymi z Lasu Aniołow-
skiego (A). Wysokie wartości odnotowano także dla próbki (OR). Rośliny rosnące 
na mieszance gleby (MR) oraz (MA) charakteryzował słaby przyrost biomasy z nie-
wielką przewagą w stosunku do roślin rosnących na (MA). 
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W przypadku zawartości białek (tab. 4.1) w odniesieniu do kontroli (HR) i (HA) 
zaobserwowano znaczny wzrost zawartości w korzeniu robinii akacjowej pochodzą-
cej z Rakowa (R) i na podłożu pochodzącym z Miasteczka Śląskiego (M). W przy-
padku reszty próbek wyniki zawartości białek są porównywalne. W liścieniu naj-
większą zawartość białek odnotowano dla mieszanki gleby z osadami ściekowymi 
(O) zarówno dla nasion pochodzących z Lasu Aniołowskiego (A), jak i Rakowa (R). 

Wartości aktywności enzymów POD w korzeniach rośliny (tab. 4.1) wskazały na 
najwyższą aktywność w próbce (OA), a nieznacznie niższą zanotowano w próbce (OR). 
Na wszystkich analizowanych podłożach większą aktywność wykazały rośliny z na-
sion pochodzących z Lasu Aniołowskiego (A). W przypadku POD w liścieniach 
również największą aktywność odnotowano w próbce (OA). Dla próbek kontrolnych 
(HR) i (HA) oznaczono najniższą aktywność POD, natomiast próbki (MR) i (MA) 
wykazały porównywalne wyniki jak dla roślin na podłożu (MR). 

4.3. Analiza wyników w doświadczeniu in vitro po okresie 3 tygodni 

W tabeli 4.2 przedstawiono wyniki badanych parametrów otrzymanych w do-
świadczeniu in vitro po okresie 3 tygodni. Zwiększony przyrost biomasy robinii  
zaobserwowano na podłożu kontroli bezwzględnej (H) ze znaczącym wskazaniem  
na próbkę (MSA) zarówno w korzeniach, jak i liścieniach. Na pozostałych podłożach 
wyniki przyrostu biomasy ze względu na pochodzenie nasion roślin w przypadku 
korzeni były porównywalne. W przypadku liścieni przyrost biomasy był nieco zwięk- 
szony w próbkach z roślinami z nasion pochodzących z Rakowa (R). Taką samą 
tendencję zaobserwowano dla zawartości białek zarówno w korzeniach, jak i liście-
niach w przypadku roślin rosnących na podłożach (O) oraz (H). W przypadku pod-
łoża (M) w korzeniowej części rośliny zawartość białek była znacznie większa dla 
próbek (MR) i (MA), natomiast w liścieniu zaobserwowano odwrotną zależność. 

Tabela 4.2. Zestawienie wagi biomasy, aktywności peroksydazy oraz zawartości 
białka po 3 tygodniach 

Pochodzenie 
nasion 

Biomasa 
[g] 

Białka 
[mg] 

POD 
[U/mg protein] 

Średnia Odchylenie 
standardowe Średnia Odchylenie 

standardowe Średnia Odchylenie 
standardowe 

OR 
K 0,68 +/– 0,29 1,51 +/– 0,13 364 +/– 28,41 
L 0,75 +/– 0,11 6,09 +/– 0,50 119 +/– 35,55 

OA 
K 0,73 +/– 0,07 1,27 +/– 0,08 439 +/– 12,99 
L 0,51 +/– 0,08 5,07 +/– 0,07 90 +/– 41,67 

HR 
K 0,76 +/– 0,58 4,99 +/– 1,70 282 +/– 188,27 
L 0,88 +/– 0,45 3,45 +/– 1,55 220 +/– 20,38 

HA 
K 1,74 +/– 0,68 8,41 +/– 0,71 244 +/– 16,72 
L 1,52 +/– 0,32 4,26 +/– 0,63 407 +/– 122,57 

MR 
K 0,45 +/– 0,14 6,88 +/– 1,10 47 +/– 37,94 
L 0,55 +/– 0,29 1,20 +/– 0,68 488 +/– 196,55 

MA 
K 0,35 +/– 0,16 1,80 +/– 1,31 406 +/– 2,62 
L 0,52 +/– 0,08 3,34 +/– 1,75 109 +/– 42,33 
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Pomiary aktywności peroksydazy POD (tab. 4.2) w części korzeniowej na pod-
łożu kontrolnym (H) dla roślin (R) wykazały większą aktywność niż dla roślin (A). 
W przypadku gleby pochodzącej z Miasteczka Śląskiego (M) roślina na podłożu 
(MA) wykazywała bardzo wysoką aktywność peroksydazy w porównaniu do próbki 
(MR). Rośliny na mieszankach podłoża z osadami ściekowymi wykazały wysoką 
aktywność POD z najwyższą wartością dla (OA). 

4.4. Analiza wyników w doświadczeniu in vitro po okresie 4 tygodni 

W tabeli 4.3 przedstawiono wyniki badanych parametrów otrzymanych w doświad- 
czeniu in vitro po okresie 4 tygodni. W tym przypadku dla próby kontrolnej (H) 
odnotowano zarówno w korzeniach, jak i liścieniach największy przyrost biomasy  
z najwyższą wartością w próbce (HR). Dla pozostałych próbek zawartość biomasy 
w korzeniach i liścieniach była podobna, a zarazem niska, porównując do próby kon-
trolnej (H). Zarówno w korzeniach, jak i liścieniach badanych roślin największą  
zawartość białek odnotowano na podłożu (H) z najwyższą wartością dla rośliny (R). 
Wyniki w korzeniowej części zawartości białek na podłożach (O) i (M) są na podob-
nym niskim poziomie. Natomiast w liścieniach zawartość białek znacząco wzrosła 
dla roślin rosnących na podłożach (O) i (M). 

Największą aktywność peroksydazy w korzeniach odnotowano dla roślin rosną-
cych na podłożu (O) z najwyższą wartością dla rośliny (A), czyli pochodzącej z na-
sion zebranych w Lasku Aniołowskim. Natomiast w przypadku liścieni aktywność 
peroksydazy POD jest znacznie mniejsza niż w części korzeniowej. Wysokie stęże-
nia POD utrzymywały się w próbkach z osadami (HA) i (HR). Pozostałe próbki  
wykazują podobną aktywność peroksydazy z jej większą aktywnością w próbkach 
roślin, których nasiona pochodzą z Rakowa (R). 

Tabela 4.3. Zestawienie wagi biomasy, aktywności peroksydazy oraz zawartości 
białka po 4 tygodniach 

Pochodzenie 
nasion 

Biomasa 
[g] 

Białka 
[mg] 

POD 
[U/mg protein] 

Średnia Odchylenie 
standardowe Średnia Odchylenie 

standardowe Średnia Odchylenie 
standardowe 

OR 
K 0,45 +/– 0,08 1,80 +/– 0,18 506 +/– 71,88 
L 0,75 +/– 0,10 5,80 +/– 0,34 146 +/– 12,03 

OA 
K 0,58 +/– 0,28 1,16 +/– 0,11 562 +/– 82,00 
L 0,56 +/– 0,10 5,00 +/– 0,21 109 +/– 14,76 

HR 
K 4,04 – 5,68 – 379 – 
L 3,74 – 9,09 – 208 – 

HA 
K 2,98 +/– 1,65 5,13 +/– 1,17 554 +/– 52,31 
L 2,01 +/– 0,16 8,13 +/– 0,17 249 +/– 24,06 

MR 
K 0,50 +/– 0,15 1,37 +/– 0,16 305 +/– 48,57 
L 0,63 +/– 0,15 4,80 +/– 0,57 124 +/– 52,34 

MA 
K 0,58 +/– 0,16 1,17 +/– 0,03 322 +/– 23,66 
L 0,60 +/– 0,05 4,87 +/– 0,26 101 +/– 49,71 
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Podsumowanie i wnioski 

Analizując wyniki doświadczeń zarówno w warunkach wazonowych, jak i in vitro 
można stwierdzić, że siewki robinii akacjowej wykazują zróżnicowane reakcje na 
stres w zależności od warunków hodowli. W doświadczeniach w wazonach największe 
zmiany w zawartości białka obserwowano w liściach robinii rosnących na glebie  
z dodatkiem osadów ściekowych, niezależnie od pochodzenia nasion. Natomiast  
w przypadku korzeni zawartość białka była bardziej jednorodna, z wyjątkiem próbek 
pochodzących z Rakowa i Miasteczka Śląskiego, gdzie zaobserwowano wysoką  
zawartość białka. 

Aktywność peroksydazy w korzeniach wykazała istotne zróżnicowanie w zależ-
ności od pochodzenia nasion, szczególnie w przypadku doświadczeń wazonowych. 
Siewki hodowane z nasion zbieranych w środowisku o mniejszym narażeniu na 
czynniki stresujące wykazywały większą aktywność peroksydazy. Jednak na glebie 
z osadami ściekowymi tendencja ta ulegała zmianie, z wyjątkiem roślin pochodzą-
cych z Rakowa. 

W doświadczeniach in vitro siewki robinii wykazywały różnice w przyroście bio-
masy w zależności od pochodzenia nasion i rodzaju podłoża, przy czym na podłożu 
(H) nasiona z Lasu Aniołowskiego osiągały największy przyrost. Zawartość białek 
również różniła się w zależności od podłoża, ale nie od pochodzenia nasion. 

Robinia akacjowa wykazała zmienność w reakcjach na stres w zależności od  
pochodzenia nasion oraz rodzaju podłoża. Na glebie z osadami ściekowymi większą 
aktywność peroksydazy wykazywały rośliny z nasion zebranych w dzielnicy Raków. 
Natomiast siewki pochodzące z Lasu Aniołowskiego wykazywały mniejszą aktyw-
ność peroksydazy. Porównując aktywność peroksydazy w częściach nadziemnych  
i korzeniowych, zaobserwowano, że w każdej próbce była ona znacząco mniejsza  
w liściach. 

Niemniej jednak, mimo wysokiej zawartości peroksydazy w roślinach rosnących 
na glebie z osadami ściekowymi, zaobserwowano największy przyrost biomasy.  
Rośliny te charakteryzowały się również lepiej rozwiniętymi organami nadziemnymi. 
W przypadku próbki kontrolnej (H), mimo że podłoże zawierało wszystkie nie-
zbędne składniki, nie odnotowano dużego przyrostu biomasy. Natomiast na podłożu 
(H) i glebie z Miasteczka Śląskiego zaobserwowano prawidłowy rozwój systemu 
korzeniowego i symbiozę z bakteriami Rhizobium. Te wyniki potwierdzają wysoką 
odporność robinii na czynniki stresowe. 

W doświadczeniach in vitro po 3 tygodniach wzrostu największy przyrost bio-
masy wystąpił u roślin rosnących na podłożu (H) z nasion z Lasu Aniołowskiego.  
Z kolei w liściach nieznaczna przewaga przyrostu biomasy zaobserwowana była  
u roślin z nasion z Rakowa na glebie z osadami ściekowymi. W przypadku zawarto-
ści białek obserwowano zróżnicowanie w zależności od podłoża, ale nie od pocho-
dzenia nasion. 

W doświadczeniu in vitro po 4 tygodniach, mimo zakażenia próbek na podłożu 
MS, robinia z nasion z Rakowa dobrze zniosła stres. Wyższą aktywność peroksydazy 
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stwierdzono u roślin z Lasu Aniołowskiego. Wyniki te sugerują, że rośliny z Rakowa 
reagują lepiej na stres w częściach korzeniowych, a aktywność peroksydazy w liściach 
zmniejszyła się we wszystkich próbkach. Niemniej jednak większą aktywność  
peroksydazy obserwowano u roślin z nasion z Rakowa na glebie z osadami ścieko-
wymi i z Miasteczka Śląskiego. 

Analiza zawartości białek w korzeniach robinii akacjowej wykazała różnice  
w zależności od pochodzenia nasion i rodzaju podłoża. Najwyższą zawartość białek 
stwierdzono u roślin z nasion z Lasu Aniołowskiego na podłożu (H) oraz na glebie  
z Miasteczka Śląskiego. W przypadku części nadziemnych zawartość białek znacząco 
wzrosła na glebie z osadami ściekowymi, a większą zawartość wykazały rośliny  
z nasion z Rakowa. Nie zaobserwowano jednak związku między poziomem zawar-
tości białek a pochodzeniem nasion. 

W korzeniach robinii próbki z ekstraktem z osadów i gleby z Miasteczka Ślą-
skiego oraz z nasionami z Lasu Aniołowskiego wykazywały zwiększoną aktywność 
peroksydazy. Natomiast próbki kontrolne na podłożu (H) miały zbliżoną aktywność, 
choć z wyraźniejszą tendencją do większej aktywności u roślin z nasion z Rakowa. 
W liściach aktywność peroksydazy znacząco zmniejszyła się na ekstraktach z osa-
dów oraz próbkach kontrolnych (H) i na ekstrakcie z gleby z Miasteczka Śląskiego 
z nasionami z Lasu Aniołowskiego. 

Podsumowując, robinia akacjowa wykazuje wysoką odporność na czynniki  
stresowe, co zostało potwierdzone zarówno w warunkach hodowli wazonowej,  
jak i in vitro. Jednak reakcje roślin na stres mogą różnić się w zależności od pocho-
dzenia nasion oraz rodzaju podłoża, co należy uwzględnić przy planowaniu upraw 
tej rośliny. 

Sformułowano następujące wnioski: 
 Badanie aktywności peroksydazy potwierdza jej znaczenie jako wskaźnika  

aklimatyzacji roślin w procesach fitoremediacji, zwłaszcza w kontekście reakcji 
na czynniki stresowe. 

 Pomimo występowania czynników stresowych robinia akacjowa wykazuje  
wysoką odporność na ich oddziaływanie, co sugeruje potencjał tej rośliny do 
efektywnego radzenia sobie w zanieczyszczonych środowiskach. 

 Obserwowana dużo wyższa aktywność peroksydazy w części korzeniowej w po-
równaniu do liściennej wskazuje na istotną rolę tej enzymatycznej odpowiedzi 
roślin na czynniki stresowe. 

 Wydłużony czas trwania doświadczeń in vitro (4 tygodnie) doprowadził do wy-
stąpienia zakażeń na niektórych podłożach hodowlanych, co podkreśla koniecz-
ność uwzględnienia odpowiednich warunków kontrolnych i monitorowania  
środowiska hodowlanego. 

 Aktywność peroksydazy w części korzeniowej zarówno w doświadczeniu wazo-
nowym, jak i in vitro na glebie z osadami ściekowymi była wyższa u roślin  
z nasion pochodzących z Lasu Aniołowskiego, co sugeruje ich lepszą adaptację 
do tego typu środowiska. 
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 Podobieństwo trendów wynikających z doświadczeń in vitro do tych z doświad-
czeń wazonowych sugeruje, że testy trwające 3 tygodnie mogą stanowić sku-
teczną i krótszą alternatywę dla doświadczeń wazonowych, co może być istotne 
w kontekście oszczędności czasu i zasobów przy ocenie reakcji roślin na czynniki 
stresowe. 
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Guaiacol peroxidase activity of acacia robinia as an indicator of plant acclimation 
in phytoremediation 

 

Abstract: The chapter discussed the key aspect that is the selection of plant species for 
phytoremediation, emphasizing their adaptive characteristics in the context of cleaning  
up the contaminated soil environment. To this end, measurement of guaiacol peroxidase 
activity was used as an indicator of plant adaptation and stress response. The experiment 
was conducted on degraded soil and the addition of municipal sewage sludge was used as 
an inducer of phytoremediation, which not only improved the efficiency of the phytoreme-
diation process, but also created conditions that reduced plant stress. The in vitro and pot 
tests carried out demonstrated the effectiveness of measuring guaiacol peroxidase activity 
as an indicator of pollution-induced oxidative stress. In addition, analysis of adaptive traits 
of Robinia, such as biomass gain and protein content, confirmed differences in enzymatic 
activity between populations from different environments, which may have important im-
plications for phytoremediation efficiency. Short-term in vitro tests on soil extracts show 
promise as an alternative to pot experiments, which can speed up the process of evaluating 
plant responses to environmental stressors. In addition, the use of sewage sludge as a sub-
stitute for expensive fertilizers or chelating agents underscores its potential to remediate 
soil and promote plant growth in phytoremediation processes, an important step toward 
sustainable management of contaminated sites. 

Keywords: phytoremediation, guaiacol peroxidase, sewage sludge, oxidative stress,  
degraded soils 
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Streszczenie: Zmieniający się klimat oraz intensywny rozwój przemysłowy i gospodarczy  
wymuszają na ustawodawcy podnoszenie wymagań z zakresu ochrony powietrza. Istotne 
jednak staje się nie tylko usuwanie związkow toksycznych, ale także obniżających komfort 
życia. Takimi zanieczyszczeniami są między innymi związki odorotwórcze. Aby proces  
był zarówno skuteczny, jak i niósł efekt ekologiczny najbardziej zasadne wydaje się być 
prowadzenie tych procesow metodami biologicznymi. Biofiltry i bioskrubery zyskują na 
popularności, ponieważ dają doskonałe efekty, są prostymi i stosunkowo tanimi metodami, 
a ponadto wpisują się w technologię o obiegu zamkniętym. W rozdziale przedstawiono  
rodzaje odorantów występujących w zurbanizowanym środowisku, jak również metody  
ich usuwania z wykorzystaniem procesów mikrobiologicznych. 

Słowa kluczowe: bioreaktory, filtracja, skrubery, odory 

Wprowadzenie 

Wzrastająca z każdym rokiem świadomość ludzi w zakresie jakości powietrza 
oraz konieczność wykonywania konkretnych kroków na rzecz ochrony środowiska 
stała się głównym motorem wprowadzania przepisów coraz bardziej szczegóło-
wych, które regulują uwalnianie związków odorowych do atmosfery. Wymuszone 
jest to głównie międzynarodowymi zobowiązaniami każdego kraju. Aby skutecznie 
przestrzegać przepisów prawnych dotyczących ochrony środowiska, należy stale 
udoskonalać technologie przemysłowe w zakresie redukcji lub ograniczenia emisji 
gazów o niskiej masie cząsteczkowej. Wpływa to na rozwój procedur, które będą 
opłacalne ekonomicznie oraz ekologiczne, a jednocześnie skutecznie ograniczające 
zanieczyszczenia. Pojawiła się zatem konieczność rozwoju lub udoskonalenia pro-
cesów usuwania odorów z powietrza (Estrada i in., 2012, 1477-1488; Lahel i in., 
2016, 375-385; Nielsen i in., 2007, 239-249). Zmieniające się regulacje prawne  
w zakresie emisji do atmosfery różnego typu zanieczyszczeń wymuszają zaprojek-
towanie skutecznych technik analitycznych oraz sposobu oceny jakości zapachowej 
powietrza w odniesieniu do odorów oraz lotnych związków organicznych w próbkach 
gazowych. Odczuwanie zapachów nie jest obiektywne. Związane jest z indywidual-
nymi cechami danego człowieka. Biologicznie jest to proces związany z działaniem 
receptorów węchowych, które w formie impulsów układu nerwowego przekazy-
wane są do mózgu, tworząc w ten sposób specyficzne wrażenie węchowe. Każdy 
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człowiek ma inaczej rozwinięty układ nerwowy w zakresie odczuwania bodźców, 
co wiąże się właśnie z brakiem możliwości ujednolicenia poziomu uciążliwości 
(Białaczewski, 2005, 163-168). 

Obecnie do określenia poziomu stężenia odorów w badanej próbce gazowej wy-
korzystuje się metodę sensoryczną. Opisana ona została w polskiej normie PN-EN 
13725:2007. Jest to bezpośrednie tłumaczenie normy europejskiej EN 13725:2003. 
Dzięki takiemu rozwiązaniu można porównać emisje zapachowe w różnych krajach 
Unii Europejskiej (Sówka, 2011, 7-8). Wspomniana norma opiera się na metodzie 
olfaktometrii dynamicznej. Grupę probantów stanowi wyselekcjonowany zespół  
ludzi, który bada jakość zapachową próbki gazowej w odniesieniu do rozcieńczo-
nych próbek wzorców. Określenie progu wyczuwalności ustala się na podstawie 
wskazania wyczuwalności przez 50 % testerów. Zapach ocenia się również na pod-
stawie jego intensywności, czyli stężenia odoranta we wdychanym powietrzu oraz 
za pomocą tzw. jakości hedonicznej, która wskazuje, czy dany zapach wywołuje 
przyjemne czy nieprzyjemne wrażenie węchowe (Sówka, 2011, 8-9). 

Pierwsze istotne zapisy w zakresie ochrony atmosfery opublikowano w Unii Euro- 
pejskiej już w latach osiemdziesiątych XX w. Jako zasadniczy problem potrakto-
wane zostały pyły zawieszone oraz związki siarki, nie ujmowały one jednak zanie-
czyszczeń odorowych takich jak LZO, alkohole czy związki azotowe (Jachnik, 2017, 
149-163). W Polsce przepisy prawne wprawdzie klasyfikują substancje złowonne 
jako uciążliwe, jednak nie uznają ich za związki szkodliwe dla zdrowia. Obowiązu-
jące rozporządzenia odnoszą się do zanieczyszczeń emitowanych przez przemysł  
i komunikację oraz dozwolonych wielkości stężeń substancji toksycznych w powietrzu. 

Obiekty gospodarki komunalnej są potencjalnymi źródłami związków odorowych. 
Ich uciążliwość można skutecznie zmniejszyć drogą hermetyzacji urządzeń, a także 
poprzez zastosowanie różnego typu metod dezodoryzacji. Z uwagi na zwiększającą 
się konieczność rozwiązań przyjaznych środowisku coraz popularniejsze stają się 
metody biologicznego oczyszczania, w szczególności biofiltracja czy bioskrubery. 
Są to rozwiązania bardzo proste, opierające się na niskich kosztach inwestycyjnych 
i eksploatacyjnych z jednoczesną możliwością uzyskiwania wysokiej skuteczności 
oczyszczania. Istotny jest tutaj jednak odpowiedni dobór parametrów urządzeń,  
procesu oraz właściwie prowadzona eksploatacja. Prowadzone badania wskazują,  
że biologiczne metody są skuteczne w zakresie oczyszczania gazów odlotowych. 
Uzyskiwane skuteczności zależą od zawartych w gazach substancji i mieszczą się  
w przedziale od 40 % do 100 %. 

5.1. Odory 

Odory są mieszaniną lotnych substancji chemicznych, zarówno organicznych,  
jak i nieorganicznych, nazywaną gazami złowonnymi. Związki te są wyczuwalne 
nawet przy niewielkich stężeniach. Źródłem wspomnianych uciążliwych zapachów 
mogą być procesy zachodzące naturalnie w przyrodzie, takie jak rozkład materii  
organicznej, jak również wynikające z działalności człowieka – oczyszczalnie  
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ścieków, składowiska odpadów, hodowle, zakłady przetwórcze. Emisja związków 
odorowych zwykle wykracza poza teren zakładów. Emisja odorów do atmosfery 
przyczynia się nie tylko do spadku wartości gruntów czy nieruchomości, ale w głów-
nej mierze do pogorszenia się stanu zdrowia fizycznego i psychicznego okolicznej 
ludności. Z powodu negatywnego wpływu na zdrowie oraz uciążliwości zapachowej 
wywoływanej przez odory konieczne staje się wprowadzenie regulacji prawnych, 
mających realny wpływ na zwiększenie bezpieczeństwa oraz ochronę środowiska 
naturalnego (Jachnik, 2017, 149-163). 

Do substancji odorowych zalicza się w głównej mierze związki siarki, takie jak 
zredukowane związki siarki, siarczek dimetylu, merkaptan metylu, siarkowodór, 
azotu – aminy, indol, skatol oraz lotne związki organiczne (Krzyżewska, Kozara, 
2016, 712-720; Szynkowska i in., 2009, 712-720). 

W tabeli 5.1 przedstawiono wybrane związki odorotwórcze wraz z progami  
wyczuwalności. 

Tabela 5.1. Wybrane substancje złowonne i ich progi wyczuwalności węchowej  
(Makles, Galwas-Zakrzewska, 2005, 14) 

Lp. Substancja 
Próg 

wyczuwalności 
[μg/m3] 

Uciążliwość Zapach 

1 Chlor 31,7 potencjalnie uciążliwy ostry, duszący, 
gryzący 

2 Cyjanowodór 2000 potencjalnie uciążliwy migdałowy 
3 Dimetyloamina 94 potencjalnie uciążliwy rybi, amoniakalny 
4 Etanol 160 940 potencjalnie uciążliwy słodkawo eteryczny 
5 Amoniak 28 potencjalnie istotnie uciążliwy drażniący ostry 
6 Ditlenek siarki 25 potencjalnie istotnie uciążliwy ostry, duszący 
7 Fluorowodór 40 potencjalnie istotnie uciążliwy ostry, gryzący 
8 Naftalen 50 potencjalnie istotnie uciążliwy smoły 

9 Chlorofenol 1 potencjalnie wysoko uciążliwy szpitalny, środków 
odkażających 

10 Aldehyd octowy 2 potencjalnie wysoko uciążliwy kwaśnych jabłek 
11 Merkaptan etylowy 0,1 potencjalnie wysoko uciążliwy czosnkowy 
12 Siarkowodór 0,011 potencjalnie wysoko uciążliwy zgniłych jaj 

5.2. Wpływ związków odorowych na środowisko i organizmy żywe 

Złowonne substancje, w tym przede wszystkim organiczne zanieczyszczenia  
powietrza, zawierają siarkę i azot oraz ich metabolity. Jest to główna przyczyna po-
wstawania w troposferze – najniższej warstwie atmosfery ziemskiej znajdującej się 
na wysokości od 10 km do 18 km od powierzchni ziemi – smogu fotochemicznego. 
Ten typ smogu, zwanego też smogiem typu Los Angeles, tworzy się głównie w okresie 
letnim. Wymaga wysokiej temperatury i niskiej wilgotności. Jeśli w powietrzu znajdują 
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się duże stężenia tlenków azotu (NOx), tlenków siarki (SOx), tlenku węgla(II) oraz 
węglowodorów w obecności światła, związki te generują wtórne zanieczyszczenia 
powietrza. Do grupy tej należą ozon oraz toksyczne aerozole organiczne. Chociaż 
ozon naturalnie występuje w warstwie stratosfery, gdzie pełni rolę ochronną dla 
Ziemi przed niebezpiecznym promieniowaniem ultrafioletowym, to jego obecność 
w obszarze troposfery powoduje powstawanie efektu cieplarnianego. Z kolei foto- 
utlenianie lotnych związków organicznych zawierających w swojej budowie chlor 
powoduje redukcję ozonu w warstwie stratosfery. To zjawisko z kolei przyczynia 
się do powiększania dziury ozonowej (Atkinson, 2000, 2063-2101; Cetin i in., 2003, 
103-112). Zatem ma to wpływ globalny na obecne zmiany klimatyczne. Organizmy 
żywe reagują nie tylko na wpływ promieniowania. Zwiększone stężenie lotnych 
związków organicznych w powietrzu skutkuje zaburzeniami homeostazy – stanu 
równowagi środowiska wewnętrznego organizmu, który umożliwia mu optymalne 
funkcjonowanie mimo zmieniających się warunków zewnętrznych. Zaburzenie tej 
równowagi może mieć poważne konsekwencje dla zdrowia, a nawet życia (Curtis  
i in., 2006, 815-830; Rumchev i in., 2004, 746-751). Zanieczyszczenia uwalniane  
do atmosfery mają bezpośredni wpływ na występowanie zwiększonej liczby ataków 
astmy, zapaleń oskrzeli wśród dzieci i dorosłych, spadku ogólnej aktywności życio-
wej oraz wzrastającej liczby przedwczesnych zgonów (Atkinson, 2000, 2063-2101). 
Do grupy najczęściej wymienianych objawów wynikających z nadmiernej ekspozycji 
na działanie lotnych związków organicznych należą: zmiany w układzie oddecho-
wym, krwiotwórczym, nerkach, zmiany wątrobowe oraz podrażnienie błon śluzo-
wych, a także, w niektórych przypadkach, zawału mięśnia sercowego (Cyprowski, 
Krajewski, 2003, 73-80). Jak podaje Europejska Agencja Ochrony Środowiska, na 
terenie Polski prawie 50 000 osób umiera w ciągu roku przedwcześnie. Głównym 
powodem jest narażenie na zanieczyszczenia powietrza. Według raportu Światowej 
Organizacji Zdrowia w przypadku przedwczesnych zgonów bezpośrednią przyczyną 
były m.in.: choroby niedokrwienne serca, udary mózgu, ostra niewydolność odde-
chowa spowodowana przewlekłą obturacyjną chorobą płuc oraz rak płuc. 

W tabeli 5.2 zestawiono poziomy zawartości lotnych związków organicznych  
w atmosferze oraz poziom toksyczności na organizmy żywe. 

Tabela 5.2. Wybrane lotne związki organiczne wraz z ich granicą toksyczności  
(na podstawie Gopinath i in., 2018, 302-330) 

Lp. Rodzaj 
zanieczyszczenia 

Zawartość w atmosferze 
[mg/dzień] Toksyczność 

1 Aceton 2,6 kancerogenny 
2 Benzen 2 kancerogenny 
3 Etanol 2,8 toksyczny 
4 Octan propylu 14,7 szkodliwy 
5 Ksylen 21,7 mutagenny 
6 Metanol 30 kancerogenny 
7 Cykloheksan 38,8 kancerogenny 
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Na podstawie powyższych danych można stwierdzić, że prace nad ulepszeniem 
stosowanych metod oczyszczania gazów odlotowych z lotnych związków organicz-
nych są niezbędne zarówno z punktu widzenia jakości środowiska, jak i profilaktyki 
zdrowotnej.  

5.3. Sposoby eliminacji odorów z powietrza odlotowego 

Eliminacja lotnych związków organicznych oraz odorów, które pochodzą głów-
nie z przemysłowych gazów odlotowych, aby była skuteczna, musi być niestety pro-
cesem złożonym. Dotychczas opracowane technologie usuwania mieszanin lotnych 
związków organicznych z powietrza i ich neutralizacji można podzielić na trzy grupy – 
są to metody: fizyczne, chemiczne i biologiczne (tab. 5.3). Do usuwania zanieczysz- 
czeń z powietrza można zasadniczo zastosować dwie techniki. Zależy to głównie od 
rodzaju zastosowanych procedur. Pierwszą z nich jest transferowanie i koncentracja 
zanieczyszczeń do fazy ciekłej. Tę metodę stosuje się w kondensacji, absorpcji czy 
scrubbingu lub w fazie stałej na drodze adsorpcji. Druga metoda wiąże się z roz- 
kładem cząsteczek na drodze termicznego lub katalitycznego utleniania, a jest nią  
spalanie lub, jako metoda najbardziej ekologiczna, degradacja zanieczyszczeń przez 
mikroorganizmy. Wytwarzają się na tej drodze nieszkodliwe produkty uboczne 
(Smet, van Langenhove, 1998, 273-284; Spigno i in., 2003, 739-746). 

W tabeli 5.3 przedstawiono podział metod stosowanych do oczyszczania gazów. 

Tabela 5.3. Zestawienie metod oczyszczania gazów (opracowanie własne) 

Metody oczyszczania powietrza odlotowego z odorantów 

fizyczne chemiczne biologiczne 

– kondensacja 
– absorpcja 
– adsorpcja 

– spalanie 
– strącanie 
– utlenianie 

– biofiltracja 
– bioskrubery 
– bioreaktory membranowe 
– bioreaktory trójfazowe 

 
Poddawanie obróbce fizycznej lub chemicznej przemysłowych gazów odlotowych 

wymaga użycia znacznych ilości chemikaliów z równoczesnym wytworzeniem od-
padów poprocesowych. Odpady te nadal wymagają utylizacji. W przypadku metod 
biologicznych oczyszczanie gazów odlotowych nie wymaga szczególnie wysokich 
nakładów inwestycyjnych i operacyjnych. Niemniej zapewnione są przy tym wysoka 
skuteczność oczyszczania oraz ochrona środowiska. Zastosowanie metod opartych 
na naturalnej zdolności mikroorganizmów do rozkładu związków tworzących sub-
stancje zapachowe oraz toksycznych zanieczyszczeń przemysłowych i komunalnych 
sprawia, że oczyszczanie odbywa się w dość łagodnych warunkach – zwykle w tem-
peraturze nieznacznie odbiegającej od temperatury otoczenia i w ciśnieniu atmosfe-
rycznym (Attaway i in., 2001, 316-325; Horel, Schiewer, 2016, 106-114; Kasper-
czyk, Urbaniec, 2015, 971-976 ). 



 Ekologiczne metody redukcji odorantów 61 

5.4. Biofiltracja jako ekologiczna metoda oczyszczania  
gazów złowonnych 

W trakcie procesu biofiltracji zachodzą wielostopniowe zmiany fizyczne oraz 
biologiczne. Zostały one schematycznie przedstawione na rysunku 5.1. 

Biofiltracja to proces ciągły, polegający na oczyszczaniu powietrza z zanieczysz-
czeń pochodzących z gazów odlotowych, gdzie eliminacja polutantów odbywa się  
z użyciem biofiltrów, które zbudowane są przede wszystkim z biofilmu utworzonego 
przez mikroorganizmy zasiedlające porowate wypełnienie (złoże). W pierwszym 
etapie procesu dochodzi do adsorpcji cząstek zanieczyszczeń zawartych w doprowa-
dzonym gazie na powierzchni ciekłej biowarstwy, tzw. biofilmu. Biofilm pokrywa 
warstwę użytego złoża. Zanieczyszczenia znajdujące się w fazie ciekłej mają wów-
czas bezpośredni kontakt z biofilmem. Są one tam poddane rozkładowi przez mikro-
organizmy. W wyniku tego procesu dochodzi do wytworzenia wody, dwutlenku  
węgla oraz biomasy, która umożliwia dalszy rozwój kolonii mikroorganizmów. 
Wpływa to na znaczny wzrost efektywności biofiltracji. 
 

 
Rysunek 5.1. Ogólny mechanizm biofiltracji konwencjonalnej (Marycz, 2020) 
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Materiał filtracyjny, na którym w procesie immobilizacji osadzają się bakterie, 
może być zarówno pochodzenia naturalnego (komposty, torf, gleba, słoma, chrust, 
żużel wulkaniczny), jak i sztucznego (polistyren piankowy, kruszywo ceramicz- 
ne, kulki szklane i polistyrenowe). Efektywną filtrację można osiągnąć, stosując  
również mieszaninę z wymienionych materiałów, które dodatkowo uzupełnia się  
surowcami polepszającymi parametry przepływowe złoża, takimi jak: kora, korzeń 
wrzośca, perlit czy troostyt (Karcz, Osóch, 2009, 44-46). Degradacja lotnych związ-
ków organicznych odbywa się wewnątrz komórek mikroorganizmów. W procesie 
związki wielkocząsteczkowe są hydrolizowane z użyciem enzymów wydzielanych 
przez zasiedlone bakterie. Zanieczyszczenia przenikają do wnętrza komórki na dwa 
sposoby. Pierwszy z nich polega na rozpuszczeniu w wodzie związków chemicznych 
poprzez błony półprzepuszczalne na drodze dyfuzji swobodnej lub dyfuzji wspoma-
ganej w procesie osmozy. Druga metoda wykorzystuje przede wszystkim powino- 
wactwo substancji lipofilowych do lipidów lub fosfolipidów budujących błony  
komórkowe. Proces biodegradacji byłby jednak utrudniony bez wykorzystania  
enzymów w roli katalizatorów. Pod ich wpływem zaadsorbowane zanieczyszczenia 
przekształcane są w substancje przyjazne dla środowiska. Proces polega na degra-
dowaniu trujących związków, głównie do dwutlenku węgla i wody. Dodatkowym 
produktem ubocznym jest biomasa, którą można wykorzystać jako nietoksyczny 
kompost. Przeprowadzone badania wskazują, że łatwiej zachodzi biodegradacja 
związków zawierających połączenia tlenowe, w porównaniu do węglowodorów 
pierścieniowych i cyklicznych oraz ich pochodnych, takich jak anilina czy styren. 
Skuteczność oczyszczania gazów mieści się w przedziale od 40 % do 100 % i zależy 
od rodzaju zanieczyszczeń. 
 

 
Rysunek 5.2. Schemat bioreaktora kolumnowego, niezraszanego (https://chem.pg.edu 

.pl/documents/175361/28234441/wyklad_12.pdf) 
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Biofiltracja obecnie wykorzystywana jest w wielu gałęziach przemysłu spożyw-
czego, chemicznego czy paliwowego, np. w zakładach przetwórstwa, w fabrykach,  
lakierniach i odlewniach (Chmiel i in., 2005, 442-445; Kauselya i in., 2015, 1-8; 
Lebrero i in., 2014, 93-100). Szczególne zastosowanie biofiltracja znajduje w zakła-
dach gospodarki komunalnej, takich jak: składowiska odpadów, kompostownie czy 
oczyszczalnie ścieków komunalnych i przemysłowych. Stosowanie biofiltrów pod-
czas obróbki odpadów jest korzystne głównie ze względu na niskie koszty zarówno 
budowy, jak i eksploatacji. Istnieje możliwość wydajnego oczyszczania dużych ilo-
ści powietrza zanieczyszczonego odorantami o niskich stężeniach, a podczas całego 
procesu nie powstają odpady wtórne. Ponadto istnieje możliwość stosowania różnych 
materiałów filtracyjnych, również z odzysku, oraz różnorodnych szczepów mikro-
organizmów. Można także zagospodarować zużyty w procesie technologicznym  
materiał filtracyjny. Biofiltracja ma również swoje ograniczenia. Należą do nich  
np. pogorszenie wydajności podczas oczyszczania powietrza o znacznej koncentra-
cji zanieczyszczeń czy trudności w kontrolowaniu wilgotności i pH procesu. Ponadto 
niektóre zanieczyszczenia technologiczne mogą działać toksycznie na populacje  
mikroorganizmów zasiedlających biofiltr. Biofiltry wymagają także dość długiego 
okresu adaptacji drobnoustrojów do biodegradacji LZO (Dziaczek, Wieczorek, 2013, 
531-532). 

5.5. Bioskrubery – płynne biofiltry 

Bioremediacja zanieczyszczeń z fazy gazowej z użyciem bioskruberów odbywa 
się w bardzo zbliżony sposób do tego z użyciem biofiltra. Tu również proces odbywa 
się przy udziale populacji mikroorganizmów. Biofilm w tym przypadku nanosi się 
na wypełnienie, takie jak: metale, szkło, ceramika czy tworzywa sztuczne. Ponadto  
tożsamą florę bakteryjną rozprasza w całej objętości fazy ciekłej. Zasadniczą różnicą 
pomiędzy bioskruberami a biofiltrami jest separacja procesu absorpcji gazu od bio-
degradacji. Proces absorpcji zwykle przebiega w kolumnach upakowanych złożem 
(takim jak w przypadku biofiltra) lub w wieżach natryskowych. Bioskrubery składa-
jące się z warstwy mikroorganizmów osadzonych na materiale filtracyjnym działają 
podobnie jak biofiltry. Główną różnicą jest większa zdolność do oczyszczania lot-
nych związków organicznych o wyższych stężeniach. W efekcie można zmniejszyć 
wymaganą powierzchnię użytkową instalacji. Bioskrubery lepiej sprawdzają się 
również w procesach eliminacji H2S i NH3 oraz halogenopochodnych alkilowych 
lub arylowych. Niewątpliwie zaletą tej metody jest możliwość usuwania zanieczysz- 
czeń o wyższych stężeniach w porównaniu z klasycznymi biofiltrami oraz relatywnie 
prosta kontrola parametrów procesu, m.in: pH oraz przepływu oczyszczanych gazów. 
Niemniej istnieją również wady bioskruberów. Zaliczyć do nich można duże zużycie 
wody podczas degradacji zanieczyszczeń niepolarnych oraz wyższe koszty inwesty-
cyjne i eksploatacyjne niż w przypadku biofiltra (Pawłowska, Zdeb, 2009, 191-198; 
Warych, 2001, 58-67). 
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Rysunek 5.3. Schemat bioskrubera z kolumną (https://chem.pg.edu.pl/documents/ 

175361/28234441/wyklad_12.pdf) 

5.6. Bioreaktory membranowe 

Bioreaktory te należą do szczególnej grupy urządzeń chemicznych. Aby mogły 
być wykorzystywane do hodowli drobnoustrojów, muszą spełnić szereg wymagań 
technologicznych. Przede wszystkim muszą zapewniać odpowiednie środowisko, 
często sterylne, oddzielone od otoczenia. Ich zadanie polega w głównej mierze na 
namnażaniu biomasy oraz wytwarzaniu metabolitów. Można wyróżnić bioreaktory 
wykorzystywane do hodowli wgłębnej, do hodowli na stałym podłożu oraz z unie-
ruchomionym materiałem biologicznym (Bednarski, Fiedurek, 2007). Aby immobi-
lizować organizmy, zwykle stosuje się metody sorpcyjne, polegające na zamykaniu 
w siatce polimeru, oraz metody agregacji. Wśród typów bioreaktorów najczęściej 
stosowane są reaktory ze złożem nieruchomym bądź ze złożem cyrkulującym.  
Innym typem reaktorów są urządzenia fluidalne typu ciecz-ciało stałe czy trójfazowe 
gaz-ciecz-ciało stałe. Rozwiązania konstrukcyjne reaktorów z unieruchomioną bio-
masą przedstawiono na rysunku 5.4 (Bednarski, Fiedurek, 2007). 

Biofilmy bakteryjne to wielokomórkowe zbiorowiska, w których komórki są roz-
mieszczone obok siebie i otoczone substancją zewnątrzkomórkową nazywaną gliko-
kaliksem. Biofilmy w reaktorze mogą być zamieszkiwane przez jeden rodzaj bakterii 
bądź, co zdarza się częściej, tworzyć mieszaninę różnych społeczności komórek. 
Występują tam filogenetycznie różnorodne społeczności, ale także takie, gdzie jedna 
lub ograniczona liczba komórek będzie dominowała liczebnie i funkcjonalnie. Sam 
proces formowania biofilmu obejmuje zróżnicowane etapy: odwracalne, następnie 
nieodwracalne przyłączenie do powierzchni, wstępne formowanie mikrokolonii, 
dojrzewanie, starzenie oraz różnicowanie się mikrokolonii, a ostatecznie rozpad bio-
filmu i powstawanie komórek rozproszonych (Labatte i in., 2004, 692-698). Biofilm 
określa się pod względem składu mikrobiologicznego, jego ekspansji objętościowej 
lub dostępu substratów. Wynika to zarówno z rodzaju mikroorganizmów w biofilmie, 
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jak i ich przestrzennego umiejscowienia oraz dynamicznej równowagi pomiędzy  
organizmami (González-Brambila i in., 2006, 5268-5281). 
 

 
Rysunek 5.4. Przykładowe rozwiązania konstrukcyjne bioreaktorów z warstwą bio- 

filmu: a) rotacyjny reaktor dyskowy, b) złoże ruchome (proces beztleno- 
wy), c) złoże ruchome (proces tlenowy), d) air – lift, e) złoże nieruchome, 
f) złoże fluidyzacyjne (Bednarski, Fiedurek, 2007) 

Zaletą biofilmu jest umiejętność adaptacji do różnych warunków takich jak  
np. duże siły ścinające. W związku z tym próby usuwania nadmiarowego biofilmu 
poprzez zwiększenie natężenia przepływu wody, zrywanie biofilmu za pomocą  
pęcherzyków gazu, intensywne mieszanie ciągłe czy mieszanie przerywane nastę-
pujące w przerwie procesu realizowanego w warunkach niskich sił ścinających  
bywają nieskuteczne (Pellicer-Nàcher i in., 2013, 465-471). Kontrola grubości  
biofilmu jest bez wątpienia jednym z najtrudniejszych aspektów realizacji zadań  
z jego wykorzystaniem. 

Metoda dostarczania zanieczyszczonych gazów do warstwy biofilmu może wpły-
wać zarówno na skład konsorcjum mikroorganizmów, jak i kinetykę przemian  
biochemicznych. Największym ograniczeniem w dozowaniu gazów w całej objęto-
ści cieczy jest zwykle niska rozpuszczalność wielu z nich w środowisku wodnym. 
Powstaje wówczas układ heterogeniczny ciecz-gaz. Jest on szczególnie niekorzyst- 
ny w przypadku biodegradacji substancji lotnych, które desorbują do gazu. W bio- 
reaktorach membranowych z warstwą biofilmu gaz może być doprowadzony  
przez membranę. 
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Wyszczególniono klasyfikację systemów, w których biofilm jest unieruchamiany 
na membranie z równoczesnym wykorzystaniem membrany do precyzyjnego dozo-
wania substratów. Rozróżniono bioreaktory z warstwą biofilmu napowietrzane 
membranowo (MABR) z transportem powietrza przez membranę – tlen dyfunduje 
wówczas przez membranę do biofilmu, gdzie następuje utlenianie zanieczyszczeń  
doprowadzonych od strony powierzchni biofilmu. Następnie biofiltry membranowe 
– gaz odpadowy przepływa przez membranę, składniki lotne, np. propan czy toluen, 
dyfundują przez membranę do biofilmu, w którym przebiega proces ich biodegrada-
cji. Trzecią grupę stanowią ekstrakcyjne bioreaktory membranowe (EMB) – skład-
niki, jak np. fenol, chloronitrobenzen, dichloroanilina, trichloroetan czy związki azo-
towe zawarte w zanieczyszczonym ciekłym medium, są selektywnie transportowane 
przez membranę litą do biofilmu, gdzie przebiega proces biodegradacji. Pod wzglę- 
dem konstrukcyjnym stosowane są najczęściej membrany kapilarne, zwłaszcza  
zamknięte, z możliwą cyrkulacją (Martin, Nerenberg, 2012, 83-94). 

Dominują membrany hydrofobowe (np. z politetrafluoroetylenu, polietylenu, poli- 
chlorku winylu, polipropylenu, polisulfonu), mikroporowate. Stosuje się również 
membrany lite, np. z polidimetylosiloksanu, lub membrany kompozytowe (Casey  
i in., 1999, 203-215). Z uwagi na szybkość dyfuzji zarówno membrany lite,  
jak i warstwa separująca membran kompozytowych powinny być jak najcieńsze. 

5.7. Populacja mikroorganizmów w biodegradacji 

Wydajność procesu biodegradacji w dużej mierze zależy od dynamiki złoża, 
która bezpośrednio uzależniona jest od aktywności flory bakteryjnej kolonizującej 
materiał wypełnienia. Zasiedlanie złoża mikroorganizmami zdolnymi do remediacji 
zanieczyszczeń gazowych powinno być obfite i zróżnicowane biologicznie. Wytwa-
rzanie biofilmu zwykle odbywa się na zasadzie zaszczepu lub na drodze adaptacji. 
Optymalna grubość biofilmu wynosi od kilku mikrometrów do nawet 1 cm – naj-
częściej obserwuje się warstwy nie grubsze niż 1 mm. Przyrost warstw biofilmu  
powoduje wzrost jego aktywności. Z drugiej strony nadmierny przyrost warstwy 
biofilmu utrudnia dyfuzję substancji odżywczych, co dezaktywuje (inhibituje) aktyw- 
ność biologiczną (Kiepurski, 2001, 87-94; Pasternak, 2011, 121-125). W tabeli 5.4 
przedstawiono przykładowe LZO wraz z mikroorganizmami zdolnymi do ich  
biodegradacji. 

Kolonie mikroorganizmów traktują zanieczyszczenia organiczne jako rodzaj 
swoistego pożywienia, które jest źródłem niezbędnego im do życia węgla – pozostałe 
makro- i mikroelementy bakterie pozyskują ze złoża. Substancje odżywcze mogą 
być dostarczane w postaci stałej lub rozpuszczonej w wodzie, szczególnie w przy-
padku, gdy warstwa filtracyjna jest uboga w składniki mineralne. Do najczęściej 
używanych soli mineralnych należą: KH2PO4, KNO3, (NH4)2SO4, NH4Cl, CaCl2, 
MgSO4, MnSO4 czy FeSO4 (Kasperczyk i in., 2014, 1309-1314). Oprócz pokarmu 
mikroorganizmy do prawidłowego rozwoju potrzebują optymalnych parametrów 
operacyjnych, takich jak: temperatura, pH czy wilgotność złoża. 
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Tabela 5.4. Wybrane gatunki mikroorganizmów zdolnych do degradacji określonych 
zanieczyszczeń (opracowanie własne) 

Typ zanieczyszcenia Rodzaj mikroorganizmów wykorzystywanych 
w biodegradacji LZO i odorów 

Aceton Rhodococcussp., Corynebacterium sp. 
Amoniak Pseudomonas, Arthrobacter, Nitrosomonas 
Benzen Pseudomonas putida, Phanerochaete chrysosporium 

Dichlorometan Hyphomicrobium sp. 
Etanol Candida guilliermondii, Saccharomyces cerevisiae 
Fenol Pseudomonas putida 

Siarkowodór Chlorobium limicola, Thiobacillus sp. 

 
Właściwy dobór optymalnych warunków życia flory bakteryjnej wpływa bez- 

pośrednio na jej efektywność w procesie usuwania zanieczyszczeń (Mudliar i in., 
2010, 1039-1054). Ze względu na preferencje temperaturowe wyróżnić można trzy 
typy mikroorganizmów: kriofilowe, termofilowe i mezofilowe. W rzeczywistości 
większość procesów przetwarzania gazów odlotowych odbywa się w zakresie mezo-
filowym (15 °C - 40 °C), lecz temperatura gazów odlotowych jest często wyższa,  
zatem bioreaktory działają sprawnie również w warunkach termofilowych (> 45 °C) 
lub kriofilowych (< 15 °C) (Easter i in., 2005, 93-104). Dla bakterii mezofilowych 
wyższa temperatura oznacza szybszy wzrost (optimum w temperaturze ok. 37 °C),  
a w zakresie 20 °C - 40 °C ich aktywność biologiczna podwaja się przy każdorazo-
wym wzroście temperatury o 10 °C (Mudliar i in., 2010, 1039-1054). Optymalny 
wzrost mikroorganizmów obserwowany jest w zakresie pH od 5 do 9, natomiast ich 
największa aktywność przypada na pH pomiędzy 7 a 8. Stabilność kwasowości śro-
dowiska zapewnia wysoką wydajność procesu usuwania zanieczyszczeń – fluktuacje 
większe niż ApH = 2-3 jednostki są szkodliwe dla drobnoustrojów (Mudliar i in., 
2010, 1039-1054). Dodatkowo bakterie aerobowe potrzebują tlenu do przeprowa-
dzania przekształceń metabolicznych, dlatego jego zawartość w strumieniu gazu  
powinna wynosić między 5 % a 15 %. Zauważyć należy, że optymalna wilgotność 
złoża powinna zawierać się w zakresie od 40 % do 60 %, gdyż dla zanieczyszczeń, 
które są dobrze rozpuszczalne w wodzie, wilgotność złoża jest istotnym parametrem 
procesu biodegradacji. Podkreślić należy, iż usuwanie zanieczyszczeń słabo roz-
puszczalnych w wodzie odbywa się w zewnętrznych warstwach biofilmu pokrywa-
jącego materiał wypełnienia ze względu na utrudniony proces dyfuzji. Wydłuża to 
czas bezpośredniego kontaktu zanieczyszczonego gazu ze złożem, co pozwala na 
efektywną eliminację substancji hydrofobowych. Spadek szybkości biodegradacji 
może być wynikiem niedoboru wody. Jednocześnie jej nadmiar może hamować  
dyfuzję tlenu oraz hydrofobowych składników w głąb biofiltra, co prowadzić może 
do powstawania obszarów beztlenowych, które spowalniają biodegradację. Miej-
scowe przesuszanie złoża wynika z egzotermicznego charakteru procesu utleniania 
biologicznego, co bezpośrednio powoduje nierównomierne rozprowadzanie gazu  
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w złożu. W celu zapewnienia stałej wilgotności w komorze biofiltracyjnej stosuje 
się dysze natryskowe (Easter i in., 2005, 93-104; Singh, Ward, 2005,113). 

Liczba mikroorganizmów zasiedlających określoną jednostkę powierzchni jest 
ograniczona, a efektywność warstwy biologicznej zależy od grubości biofilmu. Prze-
kroczenie określonych wartości grubości powoduje, że część biofilmu przylegają-
cego bezpośrednio do podłoża staje się nieaktywna, głównie z powodu ograniczeń 
w transporcie biomasy i związanym z tym brakiem dostępu do wody i substancji 
odżywczych. W takiej sytuacji mikroorganizmy pierwotne stanowią niewielki procent 
całej populacji, a główną rolę w procesie biodegradacji zaczynają odgrywać mikro-
organizmy wtórne. Wymieranie mikroorganizmów i powstawanie nowych szczepów 
związane jest nie tylko z utrudnionym dostępem do związków organicznych, które 
stanowią materiał budulcowy i źródło energii, oraz związków mineralnych, ale 
wiąże się także z procesami drapieżnictwa, które regulują skład populacji i liczeb-
ność bakterii w złożu. 

Podsumowanie i wnioski 

Zapachowa jakość powietrza atmosferycznego jest obecnie prawnie chroniona  
w kilkunastu krajach na świecie. Doświadczenia wykazały, że w skuteczny sposób 
można zapobiegać ponadnormatywnym stężeniom odorów w środowisku. Wprowa-
dzone regulacje były wielokrotnie modyfikowane na podstawie długookresowych 
obserwacji skutków ich wprowadzenia oraz wyników prowadzonych projektów  
badawczych. 

Dotychczas opublikowane prace pokazały, że niektóre substancje zapachowe 
(przede wszystkim te o właściwościach drażniących) mogą powodować dolegliwości 
chorobowe wśród osób narażonych na ich oddziaływanie. Dochodzi do stymulacji 
nerwu trójdzielnego, czego wynikiem jest podrażnienie błon śluzowych nosa (katar), 
gardła (ból lub drapanie w gardle), oczu (łzawienie) oraz inicjacja reakcji obron- 
nych organizmu ze strony dróg oddechowych człowieka (kaszel, duszności, płytkie  
oddechy). 

Tymczasem objawy psychosomatyczne, takie jak: bezsenność, ataki paniki,  
światłowstręt czy spadek sprawności psychofizycznej, są w dużej mierze uwarunko-
wane cechami osobowości danej osoby, stresem wynikającym np. z narażenia na 
nieprzyjemne zapachy oraz ogólnymi problemami dnia codziennego. 

Analiza badań przeprowadzonych w laboratoriach oraz na terenie obiektów tech-
nologicznych wykorzystujących tę technologię wskazuje, że zastosowanie procesu 
biofiltracji jako metody eliminującej odoranty wiąże się z licznymi korzyściami. 
Poza tym jest to metoda stosunkowo nieskomplikowana technologicznie i nie wymaga 
ponadnormatywnych nakładów finansowych w fazie eksploatacji. 

Niemniej należy pamiętać, że kluczowe jest tutaj zachowanie reżimu technolo- 
gicznego, czyli kontrola takich parametrów procesu jak temperatura panująca  
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wewnątrz złoża, optymalny poziom wilgotności oraz optymalny strumień objętości 
odorantów przepływający przez złoże biofiltracyjne. 

Podsumowując powyższe rozważania, biofiltracja doskonale wpisuje się w proces 
zrównoważonego rozwoju w zakresie inżynierii środowiska w obszarze neutralizacji 
zapachów złowonnych. Jednocześnie jest to metoda praktycznie bezodpadowa –  
zużyte złoże filtracyjne pochodzenia organicznego można wykorzystać ponownie 
np. jako nawóz do zastosowań w rolnictwie – co ma niebagatelny wpływ na ochronę 
środowiska. 

Źródło finansowania 

Badania naukowe zostały sfinansowane z subwencji statutowej Wydziału Infrastruktury  
i Środowiska Politechniki Częstochowskiej. 
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Ecological methods of odor reduction 
 

Abstract: The changing climate, constantly increasing industrial development, and devel-
oping economy force the legislator to raise air protection requirements. However, it is  
important not only to remove toxic compounds, but also those that reduce the quality of life. 
Such pollutants include, among others, odor-producing compounds. For the process to be 
both effective and have an ecological effect, it seems most reasonable to conduct these 
processes using biological methods. Biofilters and bioscrubbers are gaining popularity  
because they provide excellent results, are simple and relatively cheap methods, and are 
part of closed-circuit technologies. 

Keywords: bioreactors, filtration, scrubbers, odors 
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Streszczenie: Analityka molekularna mikroorganizmów w ściekach komunalnych jest  
kluczowym elementem badań nad zanieczyszczeniami środowiska i zdrowiem publicznym. 
W rozdziale omówiono zaawansowane metody molekularne, takie jak PCR, sekwencjono-
wanie DNA i metagenomikę, stosowane do identyfikacji i analizy mikroorganizmów  
w ściekach. Techniki PCR umożliwiają szybkie wykrywanie patogenów poprzez amplifi-
kację DNA. Sekwencjonowanie DNA identyfikuje szerokie spektrum mikroorganizmów, 
w tym te trudne do hodowli. Metody metagenomiczne analizują cały genom mikrobiolo-
giczny, dostarczając danych o strukturze i funkcji mikrobiomu ścieków, co pozwala na 
identyfikację genów oporności na antybiotyki. W rozdziale podkreślono znaczenie monito- 
rowania mikroorganizmów w kontekście oceny skuteczności procesów oczyszczania ście-
ków. Techniki molekularne pozwalają na śledzenie zmian w składzie mikrobiologicznym 
ścieków podczas różnych etapów oczyszczania, co prowadzi do optymalizacji tych proce-
sów. Wnioski wskazują na konieczność integracji technik molekularnych z tradycyjnymi 
metodami mikrobiologicznymi, aby uzyskać pełny obraz stanu mikrobiologicznego ścieków. 
To podejście umożliwia lepsze zarządzanie jakością wody i zapobieganie zagrożeniom dla 
zdrowia publicznego i środowiska. Zaawansowane metody molekularne przyczyniają się 
do poprawy oczyszczania ścieków i ochrony zdrowia publicznego przez wczesne wykrywa-
nie patogenów i szkodliwych mikroorganizmów. 

Słowa kluczowe: analityka molekularna, ścieki komunalne, PCR, sekwencjonowanie 
DNA, metagenomika, patogeny, geny oporności na antybiotyk 

Wprowadzenie 

Współczesne wyzwania związane z ochroną środowiska oraz zdrowia publicznego 
wymagają zaawansowanych metod badawczych do identyfikacji i monitorowania 
zanieczyszczeń. Wśród licznych zagrożeń mikroorganizmy obecne w ściekach komu- 
nalnych stanowią istotny problem, zarówno dla ekosystemów wodnych, jak i dla 
zdrowia ludzkiego. Patogeny ludzkie, powodujące poważne infekcje, a nawet  
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śmierć, stanowią jedno z głównych zagrożeń dla globalnego zdrowia publicznego. 
Do patogenów tych zalicza się bakterie (np. enterokrwotoczne E. coli (EHEC),  
Campylobacter spp., Salmonella spp.), wirusy (np. wirusy grypy, wirusy zapalenia 
wątroby, rotawirusy, wirusy Norwalk), pierwotniaki (np. Giardia lamblia, Crypto-
sporidium parvum) oraz pasożyty (np. glisty, Ancylostoma). Obecnie istnieje około 
538 gatunków bakterii patogennych zakażających ludzi. Liczba ta jest znacznie wyż-
sza niż liczba innych patogenów, takich jak wirusy (około 208 typów), pierwotniaki 
pasożytnicze (około 57 gatunków) oraz niektóre grzyby i robaki (Ramirez-Castillo  
i in., 2015, 307-334). 

Tradycyjne metody mikrobiologiczne często okazują się niewystarczające w kon-
tekście dynamicznie zmieniających się warunków środowiskowych oraz złożono- 
ści mikrobiologicznej ścieków. W związku z tym analityka molekularna, która  
obejmuje techniki takie jak PCR, sekwencjonowanie DNA oraz metagenomika,  
staje się kluczowym narzędziem w badaniach nad mikroorganizmami w ściekach  
komunalnych. 

Analityka molekularna pozwala na precyzyjne i szybkie wykrywanie oraz iden-
tyfikację różnych mikroorganizmów, w tym patogenów, które mogą być trudne lub 
czasochłonne do hodowli w warunkach laboratoryjnych. Najbardziej podstawowa 
technika molekularna, jaką jest PCR (reakcja łańcuchowa polimerazy), umożliwia 
amplifikację specyficznych fragmentów DNA, co pozwala na wykrywanie nawet nie- 
wielkich ilości mikroorganizmów. Jest to szczególnie ważne w przypadku patoge-
nów, które mogą wywoływać poważne choroby zakaźne. Sekwencjonowanie DNA 
z kolei dostarcza obszernych danych na temat różnorodności mikrobiologicznej  
w ściekach, co jest niezbędne do pełnego zrozumienia struktury i funkcjonowania 
mikrobiomu ścieków. Metody metagenomiczne, które analizują cały genom mikro-
biologiczny bez konieczności hodowli, oferują szczególnie cenne informacje o funk-
cjach i potencjalnych zagrożeniach ze strony mikroorganizmów obecnych w ście-
kach. Dzięki metagenomice możliwe jest identyfikowanie genów oporności na 
antybiotyki, które mogą przenosić się na patogeny i stwarzać poważne zagrożenie 
dla zdrowia publicznego. Ponadto metody te umożliwiają monitorowanie zmian  
w składzie mikrobiologicznym ścieków podczas różnych etapów oczyszczania,  
co jest kluczowe dla optymalizacji tych procesów i zapewnienia wysokiej jakości 
oczyszczonej wody. Wczesne wykrywanie i identyfikacja mikroorganizmów pozwa-
lają na szybką reakcję i wprowadzenie odpowiednich środków zaradczych, co jest 
ważnym elementem zapobiegania rozprzestrzenianiu się chorób oraz w epidemiolo-
gii. Dzięki zaawansowanym metodom molekularnym możliwe jest nie tylko lepsze  
zrozumienie struktury i funkcjonowania mikrobiomu ścieków, ale także opraco- 
wanie nowych strategii i technologii oczyszczania, które będą bardziej efektywne  
w usuwaniu szkodliwych mikroorganizmów. Celem pracy jest omówienie przeglądu 
zaawansowanych metod molekularnych stosowanych w analityce mikroorganizmów 
w ściekach komunalnych oraz omówienie praktycznych zastosowań tych metod  
w monitorowaniu i zarządzaniu zanieczyszczeniami. 
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6.1. Ścieki komunalne jako rezerwuar mikroorganizmów 

Jednym z największych problemów współczesnych czasów jest rosnąca oporność 
bakterii na antybiotyki. Jest to dość problematyczne w leczeniu chorób na tle bakteryj- 
nym u ludzi i zwierząt. Antybiotyki, które kiedyś działały skutecznie, dziś już nie są 
wystarczające. Od wielu lat problem narasta i jest wielkim zagrożeniem dla zdrowia 
publicznego. Komórki bakteryjne również ewoluowały i zaczęły wytwarzać mecha-
nizmy obronne przed działaniem antybiotyku (Jastrząb i in., 2011, 12). Szerzenie się 
antybiotykooporności jest ściśle związane z obecnością genów oporności na rucho-
mych elementach genetycznych u bakterii, m.in. plazmidach. Te małe cząsteczki 
DNA są zdolne do przekazywania z jednej komórki do drugiej genów oporności  
na drodze horyzontalnego transferu genów. Wykorzystywane do tego procesy to  
koniugacja, transformacja i transdukcja. Aby dana komórka mogła zatrzymać nową 
informację genetyczną oraz aby ekspresja tego genu się powiodła, ważna jest obec-
ność presji sekcyjnej w środowisku życia danej bakterii (Jastrząb i in., 2011, 12). 

Tylko w obecności danego antybiotyku nastąpi presja. Bakteria za wszelką cenę 
będzie chciała przeżyć i zacznie syntetyzować odpowiednie białko. Produkcja okreś- 
lonych białek związanych z mechanizmem oporności wymaga wielkich nakładów 
energetycznych od komórki bakteryjnej (Jastrząb i in., 2011, 12). 

Największym skupiskiem różnych komórek bakteryjnych, gdzie występuje  
możliwość rozprzestrzeniania się antybiotykooporności, są oczyszczalnie ścieków. 
Spowodowane jest to obecnością w ściekach patogenów zarówno ludzi, jak i zwierząt 
oraz obecnością antybiotyków. Do źródeł tych czynników zalicza się ścieki komu-
nalne, przemysłowe, szpitalne, pochodzące z firm farmaceutycznych czy rzeźni  
(Popowska, 2017, 9). Przez obecność ścieków z różnych źródeł pochodzenia w re-
aktorach biologicznych zagęszczenie bakterii różnego pochodzenia jest bardzo duże. 
Warunki, jakie panują w reaktorze, są bardzo korzystne do rozmnażania się bakterii, 
gdzie dochodzi do wymiany informacji genetycznej między różnymi szczepami.  
W oczyszczalni ścieków oprócz różnych patogenów można stwierdzić obecność 
wszelakich antybiotyków, wobec czego konieczna presja środowiskowa jest zapew-
niona. Przyczynia się to do przenoszenia za pomocą plazmidów genów kodujących 
antybiotykooporność. Dlatego spotykane są również szczepy bakterii wieloopornych. 
Dany szczep posiada oporność na kilka antybiotyków (Jałowiecki i in., 2016, 19; 
Popowska, 2017, 9). 

Bakterie oporne, jak również antybiotyki, wraz z oczyszczonymi ściekami trafia- 
ją do rzeki lub gleby, a stamtąd rozprzestrzeniają się dalej w środowisku, co jest  
realnym zagrożeniem dla zdrowia publicznego (Popowska, 2017, 9; Przeniosło- 
-Siwczyńska i in., 2015, 47). Antybiotyki, które od ponad 70 lat stanowiły główną broń 
w walce z zakażeniami, powoli zmniejszają skuteczność z powodu coraz większej opor- 
ności mikroorganizmów. Szczególne niebezpieczne zjawisko dotyczy gram-ujemnych 
pałeczek jelitowych i występuje w wyniku pojawienia się i rozprzestrzeniania szczepów 
wytwarzających karbapenemazy, czyli enzymy niszczące karbapenemy uznawane 
za leki ,,ostatniej szansy” (Szewczyk i in., 2020, 14). Oczyszczalnie ścieków są jednym 
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ze środowisk szczególnego rozprzestrzeniania się oporności na antybiotyki. Wiele 
badań naukowych potwierdza, że oczyszczalnie są jednym z ważniejszych rezerwu-
arów szerzenia się oporności. Wynika to z obfitości ścieków w różne gatunki mikro-
organizmów, w tym patogeny, które posiadają geny antybiotykooporności, zawiera- 
jące substancje antybakteryjne oraz bogate w substancje odżywcze (Sudlitz, 2020, 11). 

6.2. Techniki molekularne oparte na reakcji PCR 

Metody molekularne zyskują coraz większą popularność. Polegają one na wykry-
waniu genów kodujących oporność na antybiotyki. Metody te oparte są na izolacji 
DNA chromosomalnego lub/i plazmidowego (Krawczyk, Kur, 2008, 21). Przegląd, 
klasyfikację i przykłady zastosowania zawarto w tabeli 6.1 (Zhang i in., 2021, 3551). 

Tabela 6.1. Zestawienie technik molekularnych stosowanych w detekcji mikro- 
organizmów ze ścieków (Zhang i in., 2021, 3551) 

Technika molekularna Bakteria/geny 

Techniki oparte  
o reakcję (PCR) 

Multiplex-PCR (mPCR) Enteropathogens 
Single qPCR Salmonella 

Multiplex 
qPCR 

Taqman sonda invA gen z Salmonella spp.; 
SYBR green mcr-1 gen 

Microfluidic 
quantitative PCR 

Geny antybiotykooporności 
i oporności na metale ciężkie 

Droplet digital PCR (ddPCR) – 
system do ilościowej analizy 
PCR techniką emulsyjną 

VBNC E. coli O157:H7/rfbE 

DNA Mikromacierze Salmonella enterica, Shigella flexneri, 
E. coli O157:H7, Listeria monocytogenes 

LAMP V. parahaemolyticus 
FISH Salmonella 

Sekwencjonowanie 

Pirosekwencjonowanie różne szczepy bakterii 
Technologia Illumina 

16S rRNA geny 
Technologia Oxford Nanopore  
Sekwencjonowanie 
całego genomu (WGS) geny oporności 

 
Do najważniejszych metod molekularnych opartych na analizie DNA należy reak- 

cja PCR (reakcja łańcuchowa polimerazy). Metoda ta jest wykorzystywana w przy- 
padku, gdy znany jest mechanizm determinujący antybiotykooporność. Technika PCR 
oparta jest na prowadzeniu łańcuchowej reakcji polimerazy DNA, która pozwala  
powielić dowolny fragment DNA o specyficznej sekwencji do ogromnej liczby kopii. 
Aby reakcja zaszła, należy znać przynajmniej częściowo sekwencję nukleotydową  
obu końców, dysponować odpowiednią polimerazą, zestawem odczynników oraz  
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termocyklerem (urządzeniem do powielania materiału). Pierwszym krokiem w tej 
metodzie jest izolacja DNA z czystej kultury bakteryjnej. Następnie przygotowanie 
próbek z mieszaniną reakcyjną potrzebną do zajścia reakcji PCR wraz ze specyficz-
nymi starterami, którymi w tym przypadku są sekwencje odpowiadające za kodo- 
wanie genów antybiotykooporności. Podczas trwania reakcji w termocyklerze, gdy 
dany starter połączy się z komplementarną nicią, wytworzy się produkt, który będzie 
widoczny podczas elektroforezy. Otrzymanie takiego produktu świadczyć będzie  
o obecności genu oporności u badanej bakterii (Krawczyk, Kur, 2008, 21). Dzięki 
zastosowaniu techniki PCR oraz selektywnych starterów można wykryć geny anty-
biotykooporności u bakterii (tab. 6.2) (Abrar i in., 2019, 28). 

Tabela 6.2. Sekwencje starterów reakcji PCR do wykrywania genów antybiotyko- 
odporności ze ścieków (Abrar i in., 2019, 28) 

Nazwa 
genu 

Nazwa 
startera Sekwencja Tm  

[°C] 

Wielkość 
produktu 

(kpz) 

blaCTXM-1 
CTXM1-F GACGATGTCACTGGCTGAGC 55,9 

500 
CTXM1-R AGCCGCCGACGCTAATACA 53,2 

blaCTXM-3 
CTXM825F CGCTTTGCCATGTGCAGCACC 58,3 

300 
CTXM852R GCTCAGTACGATCGAGCC 52,6 

blaSHV 
SHV-F AGGATTGACTGCCTTTTTG 46,8 

392 
SHV-R ATTTGCTGATTTCGCTCG 45,8 

blaTEM 
TEM-C ATCAGCAATAAACCAGC 42,2 

516 
TEM-H CCCCGAAGAACGTTTTC 47,1 

blaOXA 
OXA-F ATATCTCTACTGTTGCATCTCC 51,1 

619 
OXA-R AAACCCTTCAAACCATCC 45,8 

tet (M) 
TET(M)-F GTGGACAAAGGTACAACGAG 51,8 

406 
TET(M)-R CGGTAAAGTTCGTCACACAC 51,8 

tet (O) 
TET(O)-F AACTTAGGCATTCTGGCTCAC 52,4 

515 
TET(O)-R TCCCACTGTTCCATATCGTCA 52,4 

tet (S) 
TET(S)-F CATAGACAAGCCGTTGACC 51,1 

667 
TET(S)-R ATGTTTTTGGAACGCCAGAG 49,7 

tet (A) 
TET(A)-F GTGAAACCCAACATACCCC 51,1 

888 
TET(A)-R GAAGGCAAGCAGGATGTAG 51,1 

tet (B) 
TET(B)-F CCTTATCATGCCAGTCTTGC 51,8 

774 
TET(B)-R ACTGCCGTTTTTTCGCC 47,1 

 
Reakcję PCR można przeprowadzić w stosunku do jednego wybranego genu  

targetowego, ale także dla wielu genów – jest to wtedy muliplex PCR. Metoda multi- 
pleksowej reakcji PCR (mPCR) jest bardziej efektywna pod względem szybkości 
detekcji niż tradycyjny, pojedynczy PCR, ponieważ pozwala na jednoczesne wykry-
wanie wielu celów genowych, co daje oszczędność czasu i materiałów. Opracowany 
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został test mPCR, który umożliwia jednoczesne wykrywanie różnych patogenów 
ludzkich w jednej probówce, osiągając czułość detekcji w zakresie od 10 CFU/100 ml 
do 102 CFU/100 ml w wodzie morskiej. W celu odróżnienia patogennych szczepów 
E. coli od komensalnych w próbkach klinicznych i wodnych opracowano już komer-
cyjny test mPCR do identyfikacji 11 genów wirulencji w E. coli (Omar, Barnard, 
2014, 2669). W porównaniu do pojedynczej PCR mPCR oferuje dodatkowo różnico- 
wanie blisko spokrewnionych bakterii patogennych. 

Konwencjonalna technika PCR wymaga przeprowadzenia rozdziału elektro- 
foretycznego w celu zidentyfikowania produktów reakcji PCR. Real-time PCR, czyli 
ilościowy PCR (qPCR), umożliwia monitorowanie procesu PCR w czasie rzeczywi-
stym podczas amplifikacji docelowej sekwencji DNA, mierząc sygnały fluorescen-
cyjne. Reakcja PCR w czasie rzeczywistym polega na wykorzystaniu znaczników 
fluorescencyjnych i zastosowaniu urządzeń optycznych do obserwacji reakcji ampli- 
fikacji bezpośrednio w trakcie jej trwania (Zhang i in., 2021, 3551). Najczęściej  
używanym barwnikiem fluorescencyjnym jest SYBR Green I. Jest on fluorochro-
mem, który emituje światło tylko i wyłącznie, gdy zwiąże się z dwuniciowym DNA. 
Po związaniu startera i utworzeniu się dwuniciowej struktury pojawia się fluorescen-
cja. Sygnał fluorescencji wzmacnia się wraz z wydłużaniem się fragmentów PCR. 
Intensywność fluorescencji odzwierciedla ilość matrycowego DNA, co pozwala na 
obliczenie stężenia docelowych sekwencji z krzywej standardowej. Real-time PCR 
jest szeroko stosowana do wykrywania i ilościowej analizy sekwencji DNA, oferując 
wyższą specyficzność i czułość niż konwencjonalna PCR. Interpretacja uzyskanego 
poziomu fluorescencji pozwala na identyfikację np. genów kodujących oporność lub 
analizy ilościowe (Krawczyk, Kur, 2008, 21). Metoda qPCR jest stosowana do wy-
krywania i monitorowania obecności oraz stężeń patogenów w źródłach wody pitnej, 
zakładach uzdatniania wody i oczyszczalniach ścieków, a także na plażach rekrea-
cyjnych. Użycie qPCR w analizie wody umożliwia szybkie oszacowanie ryzyka  
mikrobiologicznego, co może prowadzić do natychmiastowego podjęcia działań  
naprawczych. Jednakże wykrywanie i ilościowe oznaczanie bakterii wodnych  
o niskiej liczebności za pomocą qPCR wymaga spełnienia wysokich standardów, 
takich jak wysoka dokładność, niska granica wykrywalności i kwantyfikacji oraz 
zdolność do rozróżniania martwych i żywych komórek. Badania wskazują, że  
wykrywanie żywych komórek można osiągnąć poprzez detekcję mRNA, gdyż  
występuje ono wyłącznie w żywych organizmach. Należy jednak zauważyć, że nie 
wszystkie mRNA są obecne we wszystkich fazach życia organizmu, dlatego wybór 
odpowiedniego mRNA jest kluczowy dla detekcji żywych organizmów. Ponadto  
testy RT-qPCR (reverse transcriptase qPCR) oparte na rRNA wykazały lepszą  
korelację z aktywnymi populacjami bakterii w próbkach wody powierzchniowej  
niż testy oparte na rDNA (Tiwari i in., 2015, 121-131). Technika RT-PCR była także 
stosowana w detekcji wirusa SARS-CoV. Dotychczas nieliczne badania analizowały 
obecność RNA SARS-CoV w zanieczyszczonych wodach powierzchniowych. Jedno 
z takich badań przeprowadzono w czerwcu 2020 roku w Quito, Ekwador, podczas 
lokalnego szczytu epidemii COVID-19. RNA wirusa wykryto w trzech punktach 



78 Rozdział 6 

miejskiej rzeki, do której trafiają ścieki od około 3 milionów mieszkańców. Często-
tliwość wykrywania RNA i ilość ładunku wirusowego korelowały z liczbą zgłoszo-
nych przypadków w każdym obszarze. Podobne wyniki uzyskano w Brazylii, gdzie 
RNA wirusa znaleziono w 44,4 % próbek z 14 punktów poboru, co odzwierciedlało 
lokalną krzywą epidemiologiczną COVID-19 (Aguiar-Oliveira i in., 2020, 9251). 

Znacznie czulszą alternatywą dla klasycznej reakcji qPCR jest reakcja ddPCR, 
czyli PCR emulsyjny. Droplet digital PCR (ddPCR) stanowi biotechnologiczne ulep-
szenie tradycyjnej PCR, umożliwiając bezpośrednią amplifikację i kwantyfikację 
DNA, cDNA lub RNA. Droplet digital PCR (ddPCR) jest jedną z technik, która  
zyskuje na znaczeniu jako potężne narzędzie analityczne do absolutnej kwantyfikacji. 
W odróżnieniu od qPCR, ddPCR dzieli reakcję na tysiące indywidualnych reakcji 
przed amplifikacją, a dane zbiera na końcowym etapie reakcji. Dzięki temu ddPCR 
oferuje bezpośrednie i niezależne oznaczenie ilościowe docelowego DNA bez krzy-
wych standardowych oraz większą precyzję i powtarzalność wyników, szczególnie 
w obecności inhibitorów PCR. Ponadto ddPCR lepiej wykrywa niskie stężenia genów 
w próbkach środowiskowych i może ograniczyć wpływ inhibitorów qPCR, choć 
jego zastosowanie w złożonych próbkach wymaga dalszej optymalizacji. Ostatnie 
badania wykazały, że ddPCR charakteryzuje się wyższą czułością, osiągając granicę 
wykrywalności 10 ng/μl - 5 ng/μl dla DNA genomowego i 10 CFU/ml - 1 CFU/ml dla 
hodowli bakterii Shigella, w porównaniu do PCR i qPCR (Yang i in., 2020, 101531). 

Testem przesiewowym opartym na właściwościach DNA jest metoda PCR-SSCP 
(ang. Single Stand Conformation Polymorphisms). Jest to metoda polegająca na tym, 
że na niedenaturującym żelu poliakrylamidowym analizuje się szybkość migracji 
jednoniciowych cząstek DNA. Nawet niewielka zmiana w nukleotydzie fragmentu 
DNA może odbić się na konformacji cząsteczki, co skutkuje zmianą szybkości jej 
migracji w żelu. Badany fragment DNA powielany jest w reakcji PCR, a następnie 
rozdzielany na żelu poliakrylamidowym wobec wzorcowego DNA typu dzikiego. 
Jest to metoda, która służy do wykrywania mutacji odpowiedzialnych za oporność 
mikroorganizmów na leki. Jest to dość tania i szybka metoda. Zmiana ruchliwości 
jest wskaźnikiem występowania substytucji nukleotydowej (Jałowiecki i in., 2016, 
19; Krawczyk, Kur, 2008, 21). 

Kolejną techniką służącą do wykrywania oporności wśród bakterii jest PCR-RFLP 
(ang. Restriction Fragment Length Polymorphisms). Amplifikowany fragment DNA 
zostaje trawiony przez enzymy restrykcyjne. Jeśli w badanym fragmencie doszło do 
mutacji punktowej, w obrazie elektroforetycznym można będzie wyróżnić szczepy 
oporne (Krawczyk, Kur, 2008, 21). Ograniczenie metody RFLP polega na tym,  
że nie wszystkie występujące mutacje powodują zmianę miejsca cięcia enzymu  
restrykcyjnego, przez co nie mogą być wykryte przy zastosowaniu tej techniki.  
Istnieje jednak możliwość ominięcia tego problemu poprzez zastosowanie ukierun-
kowanej mutagenezy z użyciem PCR (Lewandowska-Ronnegern, 2018). 

Następnym wariantem łańcuchowej reakcji polimerazy jest tzw. wewnętrzny 
PCR (nPCR, ang. nested PCR), który polega na wykorzystaniu dwóch par starterów 
w dwóch etapach reakcji. Pozwala to wyeliminować powielanie niespecyficznych 
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sekwencji. W pierwszym etapie reakcji stosuje się 15-20 cykli, dzięki czemu uzyskuje 
się więcej matrycy zawierającej konkretną sekwencję wykorzystywaną w drugim 
etapie reakcji nPCR. Przeprowadzenie dwóch etapów reakcji zdecydowanie redu-
kuje niepożądane tło, które powstaje w jednoetapowym amplifikowaniu matrycy 
(Lewandowska-Ronnegern, 2018). 

Pomimo szerokiego zastosowania metod molekularnych w diagnostyce mikro-
biologicznej oraz epidemiologii, mają one swoje wady, do których zalicza się ryzyko 
fałszywie dodatnich wyników. Ważnym zagrożeniem jest również wykrycie mikro-
organizmów pochodzących z kontaminacji próbki. Zastosowanie technik opartych 
tylko na amplifikacji materiału genetycznego nie pozwala na określenie zakresu 
wrażliwości na antybiotyki, co pozwoliłoby na skuteczną eradykcję zidentyfikowa-
nego szczepu (Szewczyk i in., 2020). 

Konkurencyjną techniką dla metod molekularnych są wysokoprzepustowe  
techniki chemotaksonomiczne, np. MALDI-TOF MS, polegające na wykorzystaniu 
spektroskopii mas. Technika polega na analizowaniu profili białkowych drobno- 
ustrojów, które są ich molekularnym odbiciem genotypu. Otrzymane profile porów- 
nuje się z bazą profili szczepów referencyjnych róznych gatunków bakterii i grzybów 
(Szewczyk i in., 2020). 

6.3. Techniki sekwencjonowania w analityce molekularnej 

Sekwencjonowanie to proces ustalania kolejności nukleotydów w określonym 
fragmencie DNA, obejmujący różne metody pozwalające na identyfikację kolejno-
ści zasad: adeniny, guaniny, cytozyny i tyminy (lub uracylu w przypadku RNA). 
Technologię sekwencjonowania DNA po raz pierwszy w 1977 roku opracował  
Frederick Sanger, bazując na metodzie terminacji łańcucha, znanej jako sekwencjo-
nowanie Sangera. Początkowo technologia ta była stosowana do sekwencjonowania 
małych genomów, takich jak wirusy i organelle, natomiast pełne sekwencjonowanie 
genomu bakterii było nieosiągalne z powodu ograniczeń ekonomicznych i technicz-
nych. Dopiero dzięki wprowadzeniu metody „shotgun” przez Sangera i jego współ- 
pracowników możliwe stało się sekwencjonowanie całych genomów bakterii. Metoda 
ta stała się złotym standardem wykorzystywanym przez lata do sekwencjonowania 
wielu bakterii (Zhang i in., 2021, 3551). 

Sekwencjonowanie nowej generacji (NGS), zwane także sekwencjonowaniem 
wysokoprzepustowym, odnosi się do nowoczesnych technologii sekwencjonowania. 
Te technologie umożliwiają szybsze i bardziej ekonomiczne sekwencjonowanie 
DNA i RNA niż tradycyjne metody Sangera, rewolucjonizując tym samym badania 
genomiki i biologii molekularnej. 

NGS przewyższa tradycyjne sekwencjonowanie Sangera w kilku kluczowych 
aspektach: (i) wymaga znacznie mniejszej ilości DNA, mogąc uzyskać sekwencję  
z pojedynczej nici; (ii) jest szybsze, łącząc w niektórych wersjach NGS dwa odrębne  
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etapy sekwencjonowania Sangera, tj. reakcję chemiczną i detekcję sygnału; (iii) jest 
bardziej opłacalne dzięki krótszemu czasowi, mniejszej pracochłonności i niższemu 
zużyciu odczynników; (iv) powtarzające się krótkie odczyty w NGS prowadzą do 
bardziej dokładnej i niezawodnej sekwencji, pomimo mniejszej precyzji pojedyn-
czych odczytów. Te zalety sprawiają, że NGS ma ogromny potencjał w badaniach 
środowiskowych, umożliwiając generowanie dużej liczby odczytów o wysokim  
pokryciu genomu przy znacznie obniżonych kosztach. Należy jednak zauważyć,  
że NGS wymaga amplifikacji cząsteczek DNA, co może wprowadzać losowe błędy 
podczas syntezy. Amplifikowane nici DNA mogą się stopniowo rozbiegać, co obniża 
jakość sygnału wraz z wydłużaniem odczytu, dlatego długie cząsteczki DNA muszą 
być dzielone na mniejsze fragmenty, aby zachować jakość odczytu, co stanowi 
istotne ograniczenie drugiej generacji sekwencjonowania (Zhang i in., 2021, 3551). 

Technika sekwencjonowania Sangera oraz sekwencjonowania nowej generacji 
(NGS) zostały wykorzystane do identyfikacji wirusów w ściekach miejskich.  
Sekwencjonowanie Sangera, polegające na analizie pojedynczych fragmentów DNA, 
pozwoliło na identyfikację czterech gatunków adenowirusów: A, B, C i F w 59 prób-
kach ścieków z 141 badanych. Metodą Sangera wykryto dominujący wirus w 41 
próbkach. Niemniej, ze względu na ograniczenia tej metody, niektóre próbki zawie-
rały mieszane sygnały, sugerujące obecność wielu gatunków i typów wirusów, co 
utrudniało ich jednoznaczną identyfikację. Z kolei NGS umożliwiło bardziej szcze-
gółową analizę, wykrywając dodatkowe kilkanaście typów adenowirusów, których 
nie udało się zidentyfikować metodą Sangera. Technika NGS, dzięki możliwości 
jednoczesnej analizy tysięcy fragmentów DNA, okazała się bardziej skuteczna  
w wykrywaniu mniej powszechnych typów wirusów, co dostarczyło pełniejszego 
obrazu różnorodności genetycznej adenowirusów w próbkach ścieków. W badaniu 
monitorowano ścieki z 22 oczyszczalni ścieków zlokalizowanych w 10 regionach 
Włoch, co pozwoliło na lepsze zrozumienie rozprzestrzeniania się różnych gatun-
ków i typów adenowirusów w populacji ludzkiej. Wyniki te wskazują na potencjalne 
zagrożenie dla zdrowia publicznego wynikające z obecności różnorodnych typów 
wirusów w wodach powierzchniowych, do których mogą trafiać nieodpowiednio 
oczyszczone ścieki (Iaconelli i in., 2017, 243). 

Technologie sekwencjonowania trzeciej generacji (TGS), takie jak Pacific Bio- 
sciences i Oxford Nanopore, oferują odczyty długości przekraczającej 10 kb, co prze- 
wyższa możliwości sekwencjonowania Sangera i technologii krótkich odczytów. 
„Długie odczyty” pozwalają rozwiązać problemy związane z krótkimi odczytami, 
takie jak powtórzenia w genomie i wykrywanie wariantów strukturalnych. Proces 
sekwencjonowania trzeciej generacji wymaga minimalnej liczby etapów przygoto-
wania bibliotek i umożliwia bezpośrednie sekwencjonowanie niefragmentowanego 
DNA w czasie rzeczywistym, przy czym kluczowe jest uzyskanie DNA o wysokiej 
masie cząsteczkowej (Hu i in., 2021, 808). Początkowo wadą technologii trzeciej 
generacji była niższa dokładność odczytów w porównaniu do metod drugiej gene- 
racji, jednakże z czasem uległa ona poprawie dzięki zaawansowaniom w analizie  
oprogramowania (Winand i in., 2020, 298). 
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W badaniach oceniano skuteczność technologii sekwencjonowania drugiej gene- 
racji (Illumina) oraz trzeciej generacji (Oxford Nanopore Technologies, ONT)  
w identyfikacji bakterii w złożonych próbkach środowiskowych za pomocą analizy 
genu 16S rRNA. Technologia trzeciej generacji (ONT) umożliwiła sekwencjono- 
wanie całego genu 16S rRNA, oferując większą dokładność klasyfikacji na poziomie 
rodziny i rodzaju. Analizy przeprowadzono za pomocą platformy ONT, która po-
zwala na sekwencjonowanie długich odcinków DNA w czasie rzeczywistym, choć 
charakteryzuje się wyższymi wskaźnikami błędów odczytu. Obie technologie umożli- 
wiają szybką identyfikację bakterii bez konieczności hodowli pośredniej. Technologia 
Illumina zapewnia wysoką precyzję sekwencjonowania krótkich odcinków DNA,  
co jest korzystne dla identyfikacji na poziomie gatunku (Winand i in., 2020, 298). 
Technologia ONT, pomimo wyższych błędów odczytu, pozwala na pełniejsze pokry- 
cie genomu, co jest korzystne dla identyfikacji na poziomie rodziny i rodzaju. 

Potencjał obu technologii w badaniach środowiskowych jest przyszłościowy  
i prawdopodobnie będzie stanowił kluczowe narzędzie diagnostyki mikrobiologicz-
nej, z zastrzeżeniem, że wybór odpowiedniej technologii powinien zależeć od specy-
ficznych celów badania oraz wymaganej dokładności identyfikacji. 

Rozwój technik sekwencjonowania dał również początek genomice środowisko-
wej. Z naturalnych siedlisk izolowane są wszystkie znajdujące sie w nich komórki 
bakterii, z których przygotowywane są preparaty DNA. Uzyskana w ten sposób pula 
DNA mikroorganizmów z danego siedliska zostaje poddana sekwencjonowaniu meto- 
dą losowej fragmentacji. W ten sposób szacuje się różnorodność gatunkową siedli-
ska. Analiza DNA bakterii odfiltrowanych z ok. 1500 l wody z Morza Sargassowego, 
przeprowadzona przez zespół Craiga Ventera, pozwoliła na odczytanie ponad  
miliarda par zasad, w których odkryto ponad milion nieznanych dotychczas genów 
należących do około 1800 różnych gatunków bakterii (Węgleński i in., 2006). 

Podsumowanie 

Obecnie, aby sprostać wymaganiom dotyczącym niezawodnej analizy patogen-
nych bakterii i wirusów, takim jak wysoka specyficzność, wysoka czułość, dobra 
powtarzalność, automatyzacja, czas analizy oraz opłacalność, stopniowo na czoło 
zaczęły wysuwać się metody molekularne, zastępując tradycyjne metody hodowli. 
W ostatnich dekadach opracowano różne szybkie, czułe i specyficzne metody mole-
kularne. Techniki molekularne pozwalają na śledzenie zmian w składzie mikro- 
biologicznym ścieków podczas różnych etapów oczyszczania, co prowadzi do opty-
malizacji tych procesów. Monitorowanie wirusów w oczyszczonych ściekach jest 
kluczowe w epidemiologii. Ścieki mogą zawierać wirusy, takie jak adenowirusy, 
wydalane w dużych ilościach przez zakażone osoby, co stanowi wskaźnik infekcji 
w populacji. Adenowirusy są stabilne w środowisku wodnym, co zwiększa ryzyko 
zakażeń wtórnych przez zanieczyszczone wody powierzchniowe. Techniki sekwen-
cjonowania umożliwiają dokładne identyfikowanie wirusów, wspierając systemy 
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wczesnego ostrzegania i pozwalając na skuteczniejsze działania prewencyjne oraz 
interwencyjne w zdrowiu publicznym. Pomimo coraz szerszego stosowania metod 
molekularnych zdarza się, że nie mogą one zastąpić klasycznych technik identyfi- 
kacji. Są one jednak ich ważnym uzupełnieniem i poszerzeniem. Wskazuje to na 
konieczność integracji technik molekularnych z tradycyjnymi metodami mikrobiolo- 
gicznymi, aby uzyskać pełny obraz stanu mikrobiologicznego ścieków. To podejście 
umożliwia lepsze zarządzanie jakością wody i zapobieganie zagrożeniom dla zdrowia 
publicznego i środowiska. 

Źródło finansowania 

Badania naukowe sfinansowano z dotacji statutowej Politechniki Częstochowskiej (Wydział 
Infrastruktury i Środowiska) oraz dotacji na koło naukowe GeneInUse. 
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Molecular analysis of microorganisms in municipal wastewater 
 

Abstract: Molecular analysis of microorganisms in municipal wastewater is a crucial  
element in environmental pollution and public health research. This chapter discusses  
advanced molecular methods such as PCR, DNA sequencing, and metagenomics, used for 
identifying and analyzing microorganisms in wastewater. PCR techniques allow rapid  
detection of pathogens through DNA amplification. DNA sequencing identifies a wide range 
of microorganisms, including those difficult to culture. Metagenomic methods analyze the 
entire microbial genome, providing data on the structure and function of the wastewater 
microbiome, which enables the identification of antibiotic resistance genes. The chapter 
highlights the importance of monitoring microorganisms in the context of evaluating  
the effectiveness of wastewater treatment processes. Molecular techniques allow tracking 
changes in the microbiological composition of wastewater during different stages of treat-
ment, leading to the optimization of these processes. The conclusions indicate the necessity 
of integrating molecular techniques with traditional microbiological methods to obtain  
a comprehensive view of the microbiological state of wastewater. This approach facilitates 
better water quality management and prevention of public health and environmental hazards. 
Advanced molecular methods contribute to improving wastewater treatment and public 
health protection through the early detection of pathogens and harmful microorganisms. 

Keywords: molecular analysis, municipal wastewater, PCR, DNA sequencing, metagenomics, 
pathogens, antibiotic resistance genes 
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Wykorzystanie sorbentów w systemach wychwytu CO2  
oraz w neutralizacji substancji ropopochodnych  

podczas usuwania skutków miejscowych zagrożeń 
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Streszczenie: Rozwój nowych technologii w inżynierii środowiska jest kluczowy w obli- 
czu narastających zagrożeń ekologicznych. Zastosowanie sorpcji jako ważnego procesu  
w redukcji emisji dwutlenku węgla (CO2) oraz neutralizacji substancji ropopochodnych ma 
za zadanie ochronę środowiska naturalnego. Gazy cieplarniane, takie jak CO2 , przyczyniają 
się do globalnego ocieplenia. Wzrost emisji CO2 częściowo wynika z poindustrialnego  
wylesiania obszarów pod zabudowę miejską oraz z rosnącej konsumpcji paliw kopalnych. 
Rozlewy substancji ropopochodnych z kolei mają negatywne skutki dla lokalnych ekosys-
temów. Magazynowane niewłaściwie substancje ropopochodne na składowiskach odpadów 
mogą przedostawać się do gleby, co zwiększa zagrożenie dla środowiska. Sorbenty nie tylko 
pomagają chronić środowisko naturalne poprzez neutralizację substancji ropopochodnych, 
ale również stanowią skuteczne narzędzie w walce ze zmianami klimatycznymi przez  
redukcję emisji CO2 . Holistyczne podejście, wykorzystujące sorbenty jako materiały poro-
wate o wszechstronnym zastosowaniu, ma potencjał przyniesienia istotnych korzyści dla 
środowiska. 

Słowa kluczowe: sorbenty, dwutlenek węgla, gazy cieplarniane, substancje ropopochodne, 
ochrona środowiska, skażenie 

Wprowadzenie 

W obliczu wzrastających problemów związanych z zanieczyszczeniem środowi-
ska konieczne staje się poszukiwanie skutecznych metod oczyszczania oraz ochrony 
naszego naturalnego otoczenia. W tym kontekście sorbenty i zjawisko sorpcji od-
grywają kluczową rolę w inżynierii środowiska. Sorbenty, stanowiące różnorodną 
grupę substancji i materiałów, posiadają zdolność do absorbowania oraz zatrzymy-
wania różnorodnych substancji ciekłych, gazów oraz par substancji stałych i cie-
kłych. Ich unikalne właściwości fizyczne sprawiają, że mogą być wykorzystywane 
w wielu obszarach, od usuwania zanieczyszczeń z wód i gleby po oczyszczanie  
powietrza z gazów szkodliwych dla zdrowia. 

Rola dwutlenku węgla w przyrodzie jest ogromna, niestety jego nadmierna  
emisja prowadzi do wzrostu średniej temperatury powietrza na Ziemi, co wiąże się 
z nieodwracalnymi skutkami w postaci zakwaszenia oceanów, wymierania gatunków 
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biologicznych oraz pogorszenia warunków pogodowych. Wzrost emisji CO2 wynika 
z poindustrialnego wylesiania ogromnych obszarów w celach urbanizacyjnych  
i rolniczych oraz z rosnącej konsumpcji paliw kopalnych. Do tej pory opracowano 
szereg skutecznych metod separacji CO2 oraz jego bezpośredniego wychwytywania 
z powietrza w specjalnie do tego zaprojektowanych systemach, które opierają się  
na wykorzystaniu absorbentów i adsorbentów. Możliwość stosowania sorbentów 
może przyczynić się do znacznej redukcji emisji CO2. 

Drugim ważnym zagrożeniem wynikającym z postępu cywilizacyjnego, techno- 
logicznego i motoryzacyjnego są zdarzenia w ruchu drogowym. Powodują one  
konieczność neutralizacji substancji szkodliwych przez jednostki ratownictwa  
technicznego, chemicznego i ekologicznego. Jednostki tego rodzaju w swoich  
działaniach wykorzystują sorbenty porowate, które są skuteczne w usuwaniu rozle-
wisk substancji ropopochodnych, które są najczęściej odpowiedzialne za skażenia  
w ekosystemie.  

7.1. Sorbenty i zjawisko sorpcji w inżynierii środowiska 

Sorpcja jest zjawiskiem fizyczno-chemicznym, w wyniku którego jedna substan-
cja, nazywana sorbatem, wchodzi w interakcję z drugą substancją, nazywaną sorben-
tem. Jeśli interakcja między substancjami zachodzi jedynie na powierzchni sorbentu, 
mówi się o adsorpcji, natomiast interakcja polegająca na włączeniu i rozprzestrze-
nieniu się sorbatu w całej objętości sorbentu nazywana jest absorpcją. Pojęcie sorpcji 
stosuje się w przypadku gdy adsorpcja oraz absorpcja zachodzą równocześnie  
lub jeżeli nie można jednoznacznie określić, które zjawisko ma miejsce. Adsorpcja 
i absorpcja należą do podstawowych mechanizmów sorpcji, dwa pozostałe mecha-
nizmy to chemisorpcja oraz wymiana jonowa. Chemisorpcja jest procesem integracji 
substancji chemicznej z powierzchnią porowatego materiału w wyniku reakcji  
chemicznej z utworzeniem wiązań jonowych, kowalencyjnych lub koordynacyj-
nych, a tym samym z utworzeniem nowego związku i może towarzyszyć zarówno 
absorpcji, jak i adsorpcji. Wymiana jonowa jest procesem polegającym na wymianie 
anionów lub kationów związanych z wymieniaczem jonowym (jonitem) na jony 
znajdujące się w roztworze. Wymiana jonowa jest odwracalna i stechiometryczna. 
Jeśli wymiana jonowa ma miejsce na adsorbującej powierzchni, wówczas taką  
adsorpcję nazywa się jonowymienną (Dzieniszewska, Kyzioł-Komosińska, 2018, 
41, 35).  

Do określania charakterystyki zjawiska sorpcji w warunkach równowagi stosuje 
się izotermy sorpcji. Z izoterm można odczytać zależności ilości substancji zasorbo-
wanej przypadającej na jednostkę masy sorbentu od stężenia tej substancji w roz-
tworze w stałej temperaturze (Rajczyk i in., 2010, 173). 

Do głównych właściwości sorbentów należą (Sodiq i in., 2023, 4): 
– zaawansowana selektywność i duża pojemność, 
– odpowiednie właściwości transportowe i kinetyczne, 
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– stabilność termiczna i chemiczna, 
– odpowiednie właściwości mechaniczne, 
– łatwość wchłaniania, 
– drożność i odporność na zabrudzenia, 
– łatwość regeneracji, 
– niski koszt pozyskania lub produkcji. 

W zależności od zjawiska, jakie wykazują sorbenty, można je podzielić na te  
wykazujące zjawisko absorpcji i te wykazujące zjawisko adsorpcji. W inżynierii  
środowiska absorpcja jest najczęściej stosowana do usuwania zanieczyszczeń gazo-
wych z powietrza. Przykładem jest separacja CO2 z powietrza. Natomiast adsorpcja 
jest efektywna w oczyszczaniu zarówno gazów, jak i cieczy. Na przykład węgiel 
aktywny jest powszechnie używany do adsorpcji zanieczyszczeń organicznych i nie- 
organicznych z wody pitnej, a także do oczyszczania ścieków przemysłowych.  
Z kolei zeolity, które są naturalnymi minerałami o dużej powierzchni wewnętrznej, 
są wykorzystywane do adsorpcji jonów metali ciężkich i innych zanieczyszczeń.  
Na rysunku 7.1 przestawiono tylko kilka przykładów sorbentów reprezentujących 
oba zjawiska, które szczegółowo zostaną omówione w dalszej części rozdziału. 
 

 
Rysunek 7.1. Metody separacji CO2 z powietrza (opracowanie własne na podstawie 

Kotowicz, Janusz, 2007) 

Roztwory wodne takich substancji jak aminy, amoniak i kwaśny węglan potasu 
to przykłady substancji stosowanych w procesach absorpcji chemicznej. Absorpcja 
chemiczna ma miejsce, jeśli towarzyszy jej odwracalna reakcja między cząsteczkami 
fazy gazowej i fazy ciekłej. Regeneracja fazy ciekłej jest związana z koniecznością 
doprowadzenia ciepła w celu odwrócenia reakcji i zerwania utworzonych w procesie 
absorpcji wiązań (Mazurkiewicz i in., 2005, 528). W czasie procesu absorpcji docho- 
dzi do wymiany masy między fazą gazową a fazą ciekłą. Tempo, jakie towarzyszy  
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wymianie masy, zależy od rozpuszczalności gazu absorpcyjnie czynnego w fazie  
ciekłej. Rozpuszczalność gazów wymaga zastosowania odpowiedniej aparatury, 
która ma zapewniać największą powierzchnię wymiany masy. Na tej podstawie  
wyróżnia się: aparaty typu bełkotkowego dla gazów słabo rozpuszczalnych, gdzie 
pęcherzyk gazu przepływa przez warstwę cieczy i w sposób ciągły odnawia błonkę 
cieczy; aparaty typu natryskowego (skrubery) dla gazów dobrze rozpuszczalnych, 
gdzie spadające w dół krople cieczy stykają się z nowymi porcjami gazu, a na  
powierzchni każdej kropli dochodzi do ciągłego odnawiania się błonki gazowej;  
wypełnione kolumny absorpcyjne dla gazów średnio rozpuszczalnych (takich jak 
CO2), gdzie element wypełnienia umożliwia rozwinięcie powierzchni wymiany masy 
pomiędzy fazą gazową a ciekłą (Andrzejewski i in., 2012, 137). 

Drugim mechanizmem absorpcji jest absorpcja fizyczna, która przebiega zgod- 
nie z prawem Henry’ego, a faza ciekła regenerowana jest poprzez manipulowanie 
ciśnieniem i/lub temperaturą. Tego rodzaju absorpcja realizowana jest w ramach 
opatentowanych technologii i pozwala zmniejszyć zapotrzebowanie na energię  
w stosunku do absorpcji chemicznej (Mazurkiewicz i in., 2005, 529). 

Sorbenty wykorzystujące zjawisko adsorpcji, które stosowane są do separacji CO2 
z powietrza, można sklasyfikować biorąc pod uwagę ich stan skupienia. Wyróżnia 
się na tej podstawie adsorbenty ciekłe oraz adsorbenty stałe (Sodiq i in., 2023, 3).  
W czasie adsorpcji dochodzi do zmiany stężenia substancji na powierzchniach  
graniczących ze sobą faz. W układzie faz ciało stałe-ciecz dochodzi do zagęszcze-
nia substancji odkładającej się na powierzchni lub wypełniającej objętość mikro- 
porów ciała stałego w efekcie działania sił przyciągających. Wszelkiego rodzaju  
defekty, drobne fazy krystaliczne czy granice faz są miejscami, gdzie rozpoczyna się 
proces adsorpcji.  
 

 
Rysunek 7.2. Porównanie procesu adsorpcji fizycznej i chemicznej (opracowanie  

własne na podstawie Berger, Bhown, 2011, 563) 

Adsorpcję, podobnie jak absorpcję, można podzielić na fizyczną i chemiczną. 
Adsorpcja fizyczna (fizysorpcja) wywołana jest takimi oddziaływaniami jak siły  
van der Waalsa czy wiązania wodorowe, które przyciągają cząsteczki adsorbatu  
do powierzchni adsorbentu. Adsorpcja chemiczna (chemisorpcja) jest wywołana 
przez siły dążące do utworzenia wiązań chemicznych, tj. wiązania jonowe, kowalen-
cyjne lub koordynacyjne, i wiąże się z powstawaniem nowych związków chemicz- 
nych na granicy ciało stałe-ciecz (Dzieniszewska, Kyzioł-Komosińska, 2018, 41-42).  
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Na rysunku 7.2 pokazano przebieg obu omówionych procesów. Podstawową różnicą 
dla obu zjawisk jest siła wiązania – dzięki specyficznym miejscom wiążącym chemi- 
sorpcja o wiele silniej adsorbuje gazy. 

W przypadku separacji CO2 za pomocą sorbentów stałych, takich jak zeolity,  
węgiel aktywny, korund, żel glinowy lub krzemionkowy, węglowe lub zeolitowe sita 
molekularne, struktury metaloorganiczne, tlenki i wodorotlenki metali czy struktury 
hybrydowe, wykorzystywana jest adsorpcja fizyczna (Kotowicz, Janusz, 2007, 10; 
Srokosz i in., 2016, 149). Ciągłemu procesowi adsorpcji, który przebiega w kilku 
kolumnach adsorpcyjnych, towarzyszy odzyskiwanie CO2 w procesie regeneracji 
adsorbentu. W zależności od sposobu regenerowania adsorbentu można wyróżnić 
kilka rodzajów adsorpcji: zmiennociśnieniową (PSA), zmiennotemperaturową (TSA), 
zmiennoelektryczną (ESA), zmiennociśnieniową i zmiennotemperaturową (PTSA), 
zmiennociśnieniową z zastosowaniem próżni w etapie regeneracji złoża (VPSA), 
zmiennociśnieniową z zastosowaniem próżni z podwójnym płukaniem złoża skład-
nikiem lekkim lub ciężkim (DR-VPSA), szybką adsorpcją zmiennociśnieniową 
(RPSA), ultraszybką adsorpcją zmiennociśnieniową (URPSA) (Kotowicz, Janusz, 
2007, 10; Srokosz i in., 2016, 150). 
 

 
Rysunek 7.3. Schemat działania separacji membranowej w oparciu o membranę  

separującą i mikroporowatą membranę absorbującą CO2 (opracowanie 
własne na podstawie Mazurkiewicz i in., 2005, 531)  

Warto nadmienić, że do separacji CO2 stosuje się również membrany oraz  
metody kriogeniczne. Separacja membranowa wykorzystuje różnice w szybkości 
przenikania cząsteczek gazu przez membranę. Membrany absorpcyjne są mikropo-
rowate i wypełnione absorbującą cieczą (np. monoetyloaminą), której zadaniem jest 
selektywne usuwanie określonych składników z przepływającego strumienia gazu. 
W praktyce realizowane są układy wielostopniowe membran. Dwa główne rodzaje 
membran stosowane do wychytywania CO2 to membrany separujące gaz oraz mem-
brany absorbujące gaz. Na rysunku 7.3 przedstawiono schemat działania separacji 
membranowej z wykorzystaniem dwóch wspomnianych typów membran. Ostatnią 
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z metod separacji CO2 jest metoda kriogeniczna polegająca na schładzaniu uprzednio 
sprzężonego gazu. Metoda umożliwia pozyskanie CO2 w postaci ciekłej (Mazurkie-
wicz i in., 2005, 530-532). 

Biorąc pod uwagę dwa podstawowe procesy sorpcji, sorbenty mogą być: substan-
cjami absorbującymi, które zatrzymują szkodliwe ciecze wewnątrz, substancjami 
adsorbującymi, które zatrzymują ciecze na swojej powierzchni, lub materiałami  
wykazującymi obie te cechy jednocześnie. Przeważnie obserwuje się mieszany  
mechanizm działania sorbentów, co znacznie zwiększa ich zdolność pochłaniania 
zanieczyszczeń (Szułczyńska i in., 2016, 23). 

Liczną grupę materiałów posiadających zdolność sorpcyjną stanowią materiały 
porowate. Całkowita objętość porów i kapilar w warstwie materiału stanowi  
tzw. przestrzeń porowatą, podczas gdy reszta materiału składa się z nieporowatego 
szkieletu.  
 

 
Rysunek 7.4. Schemat nasycania cieczą sorbentów o ziarnach nieporowatych oraz 

zawierających mikropory (opracowanie własne na podstawie Sobolewski, 
2016, 6) 

W przestrzeni porowatej można wyróżnić pory zamknięte, do których nie ma  
dostępu z zewnątrz, przez co nie uczestniczą one w procesie nasycania materiału 
cieczą, lecz mogą mieć istotne znaczenie dla właściwości pływalności sorbentu. 
Spośród porów otwartych szczególne znaczenie mają pory przelotowe, które charak-
teryzują się łatwym dostępem do przestrzeni porowatej, co sprzyja efektywnemu 
procesowi sorpcji (rys. 7.4). Mikropory decydują o wchłanianiu i zatrzymywaniu 
cieczy, natomiast makropory pełnią rolę kanałów transportowych dostarczających 
ciecz do wnętrza struktury porowatej. Obserwacje mikroskopowe wykazują, że ziarna 
sorbentu charakteryzują się obłymi krawędziami oraz gładkimi powierzchniami.  

Sorbenty można podzielić w zależności od miejsca, gdzie są stosowane, oraz  
w zależności od pochodzenia. Sorbenty stosowane na powierzchni wód to sorbenty 
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pływające, natomiast sorbenty przeznaczone do stosowania na powierzchniach  
stałych to sorbenty niepływające. Ze względu na pochodzenie można wyróżnić trzy 
główne rodzaje sorbentów: organiczne, nieorganiczne i chemiczne (Szułczyńska  
i in., 2014, 116). 

Sorbenty naturalne pochodzenia organicznego, takie jak trociny, siano, słoma czy 
drewno, są łatwo dostępne i wykazują wysoką chłonność, a dodatkowo utrzymują 
się na powierzchni wody. Sorbenty naturalne poddaje się obróbce w celu nadania im 
dodatkowej hydrofobowości, jak w przypadku torfu, który wyróżnia się spośród gleb 
chłonnością. Pomimo korzyści wynikających z ich naturalnego pochodzenia mają one 
ograniczone zastosowanie ze względu na brak skuteczności w usuwaniu agresyw-
nych substancji chemicznych, np. amoniaku. Z kolei sorbenty syntetyczne pocho-
dzenia organicznego, jak pianki polietylenowe, polieterowe czy włókna nylonowe  
i polipropylenowe, to tworzywa sztuczne, które stosunkowo łatwo się produkuje, 
wykorzystując do tego polimeryzację, polikondensacje lub poliaddycję. Sorbenty 
syntetyczne cechują się wysoką chłonnością oraz możliwością odzyskania substancji 
pochłoniętych poprzez wirowanie lub wyciskanie. 

Sorbenty nieorganiczne, takie jak piasek, popioły czy ziemia okrzemkowa,  
stanowią szeroką grupę materiałów budowanych ze skał i minerałów. Zwykle pod-
dawane są one dodatkowej obróbce, aby uzyskać odpowiednią formę, np. granulki, 
lub, tak jak w przypadku perlitu ekspandowanego, modyfikacjom powierzchni w celu 
zwiększenia porowatości. Charakteryzują się dobrymi właściwościami sorpcyjnymi 
i często stosowane są do usuwania zanieczyszczeń na gruncie. Sorbenty, które  
powstały w wyniku reakcji chemicznych, to sorbenty chemiczne, które odznaczają 
się największą uniwersalnością względem substancji, które wchłaniają. Omówiony  
podział sorbentów przedstawiono na rysunku 7.5. 

Należy zaznaczyć, że zarówno sorbenty organiczne, jak i nieorganiczne mogą 
być używane w różnych formach, w zależności od potrzeb, np. granulowanej, spie-
nionej, pylistej lub włóknistej, co pozwala na elastyczne dostosowanie ich do kon-
kretnych zastosowań.  
 

 
Rysunek 7.5. Podział sorbentów ze względu na pochodzenie (opracowanie własne  

na podstawie Szułczyńska i in., 2014, 116) 
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Podobną klasyfikację sorbentów wprowadził Rajczyk (2010, 173). Według niego 
sorbenty można podzielić na mineralne, organiczne modyfikowane oraz polimerowe 
syntetyczne. Sorbenty mineralne w tym systemie klasyfikacji mogą występować 
jako nieprzetworzone lub kalcynowane. Sorbenty organiczne modyfikowane odpo-
wiadają sorbentom syntetycznym pochodzenia organicznego. Z kolei sorbenty poli-
merowe syntetyczne odpowiadają sorbentom chemicznym. Wyróżnia się tutaj sor-
benty polimerowe typu „unisafe” oraz zmielone pianki poliuretanowe. Sorbenty typu 
„unisafe” to materiały, które wymagają aktywacji wodą, co wydłuża czas ich działa- 
nia i wyklucza ich stosowanie w akcjach ratunkowych, natomiast twarde i zmielone 
pianki PU to sorbenty hydrofobowe o wysokiej chłonności do usuwania cieczy  
niemieszających się z wodą. 
 

 
Rysunek 7.6. Wybrane zastosowania sorbentów na przykładzie węgla aktywnego 

(opracowanie własne na podstawie Rajczyk i in. 2010, 174) 

Parametry, które charakteryzują sorbenty stosowane do zbierania rozlewów, to 
chłonność, granulacja, obojętność chemiczna, pływalność oraz gęstość nasypowa. 
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Spośród nich decydującym parametrem dotyczącym doboru sorbentu do zastosowa-
nia na powierzchni stałej lub na powierzchni wód jest chłonność sorbentu (Rakow-
ska, Radwan, 2010, 56-57). Chłonność sorbentu jest stosunkiem masy wchłoniętej 
substancji do masy sorbentu, który go wchłonął, i jest uważana za miarę jego przy-
datności. Sorbenty posiadają chłonność od 30 % do 350 % masy własnej (Rajczyk  
i in., 2010, 173). Sorbenty o największej chłonności stosowane w niewielkiej ilości 
zbierają bardzo duże ilości rozlewu, nawet kilkunastokrotnie większe od ich masy. 

Zdolności sorpcyjne zależą głównie od stopnia rozdrobnienia i porowatości sor-
bentu, składu fazowego, powinowactwa chemicznego do pochłanianych substancji, 
oddziaływań polarnych oraz warunków, w jakich przebiega proces sorpcji. Rozdrob-
nienie i porowatość związane są ściśle z powierzchnią aktywną sorbentu. Sorbenty 
sypkie wykorzystują do pochłaniania powierzchnię aktywną ziaren. Ziarna mogą 
różnić się składem fazowym i chemicznym oraz mieć rozmaity kształt i porowatość. 
Stosując sorpcyjne materiały sypkie w działaniach ratowniczych należy kierować się 
wyborem materiałów o grubszym ziarnie, ponieważ zbyt drobne i lekkie ziarno może 
wywołać zapylenie i utrudnić prowadzenie działań ratowniczych (Rajczyk i in., 
2010, 174). 

Sorbenty znajdują zastosowanie w różnorodnych procesach ochrony środowiska, 
przyczyniając się do poprawy jakości wody, powietrza i gleby oraz zmniejszenia 
negatywnego wpływu działalności człowieka na środowisko naturalne. Zastosowa-
nia sorbentów na przykładzie węgla aktywnego przedstawiono na rysunku 7.6. 

Główne wymagania, jakie powinien spełniać sorbent, to dostępność, wysoka  
skuteczność oraz niski koszt pozyskania lub produkcji. Duże zainteresowanie wzbu-
dzają materiały naturalne i odpadowe, które w prosty sposób można pozyskać i nie 
wymagają zbyt skomplikowanego przygotowania (Dzieniszewska, Kyzioł-Komo-
sińska, 2018, 9). 

7.2. Metody wychwytywania CO2 

Do głównych metod wychwytywania CO2 z powietrza należą: 
1. Wychwytywanie dwutlenku węgla przez rośliny na poziomie od 50 % do 94 % 

emisji własnej (Campbell, 2019, 2). 
2. Separacja CO2 po procesie spalania (ang. post-combustion capture) wykorzystu-

jącą omówione wcześniej metody absorpcyjne, adsorpcyjne, membranowe oraz 
kriogeniczne. Technologie separacji CO2 umożliwiają usuwanie CO2 ze strumie-
nia spalin z wykorzystaniem odrębnej instalacji, najczęściej istniejącej niezależ-
nie od bloku energetycznego (Srokosz i in., 2016), a ich stosowanie jest skuteczne 
w przypadku większości praktyk przemysłowych z wyjątkiem sektora transportu 
– odpowiedzialnego za 50 % globalnej emisji gazów cieplarnianych (Seipp i in., 
2017, 1042). 

3. Metody w ramach podejścia CDR (ang. carbon dioxide removal) mają za zadanie 
usunąć od 100 Gt CO2 do 1000 Gt CO2 do 2100 roku. Podejście CDR wykorzystuje 
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bezpośrednie wychwytywania CO2 z powietrza (ang. direct air capture – DAC) 
i jest wdrażane w połączeniu z innymi działaniami, tj. składowaniem CO2 ,  
sekwestracją CO2 w glebie, składowaniem CO2 z wytwarzaniem biomasy czy 
mineralizacją CO2. Metody CDR pozwalają zredukować emisję z sektorów, które 
najtrudniej zdekarbonizować, takich jak rolnictwo i transport, oraz umożliwiają 
usunięcie z powietrza istniejącego nadmiaru CO2 . Jednocześnie z rozwojem  
metod bezpośredniego wychwytywania CO2 z powietrza rozwijane i poszuki-
wane są sposoby na jego przechowywanie, utylizację oraz wtórne wykorzystanie 
(UNEP, 2017, 60-61). 

 

 
Rysunek 7.7. Schemat bezpośredniego wychwytywania CO2 w systemie DAC opartym 

o niskotemperaturowy sorbent stały (opracowanie własne na podstawie 
Beuttler i in., 2019, 3) 

Zainteresowanie układami DAC i technologiami emisji ujemnej zdecydowanie 
zwiększyło się w krajach, które zobowiązały się do ograniczenia emisji CO2 do  
zerowego poziomu netto (Nemet i in., 2018, 6). 

Kluczowym elementem każdego systemu DAC (rys. 7.7) jest sorbent, od którego 
zależy jak wydajny będzie proces wychwytu oraz ile cykli pracy wykona cały system. 
Idealny system DAC zawierający sorbent powinien spełniać dwa kluczowe warunki 
(Sodiq i in., 2023, 4), po pierwsze proces wychwytywania CO2 nie może wymagać 
zmian ciśnienia oraz temperatury otoczenia, w jakich znajduje się system, a po drugie 
energia wykorzystywana do wychwytywania CO2 nie może pochodzić ze źródeł, 
które emitują CO2 . 

7.2.1. Charakterystyka sorbentów wychwytujących CO2 

Niezależnie czy zastosowany sorbent będzie miał postać ciekłą, czy stałą,  
wymagane jest początkowe nadanie sorbentowi charakteru zasadowego, czyli jego 
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kondycjonowanie, tak aby w kontakcie z kwaśnym odczynem CO2 mogła zachodzić 
sorpcja. Po procesie sorpcji zachodzi desorpcja wychwyconego CO2 z sorbentu,  
nazywana regeneracją. Regeneracja ma przygotować sorbent do kolejnego cyklu 
wychwytywania CO2 . W zastosowaniach DAC wykorzystuje się sorbenty ciekłe oraz 
stałe (Sodiq i in., 2023, 4). 

7.2.2. Sorbenty ciekłe 

Do najważniejszych sorbentów ciekłych należą: roztwór monoetanoloaminy 
(MEA), pirolizydyny, ciecze jonowe, wodne roztwory wodorotlenków lub soli  
aminokwasów oraz guanidyna.  

Absorpcja na bazie roztworów amin zastosowana została po raz pierwszy ponad 
90 lat temu do usuwania H2S i CO2 z gazu ziemnego. Proces odpowiednio przysto-
sowano i do lat 70 tak pozyskany CO2 był wykorzystywany do uwęglania solanek, 
produkcji suchego lodu oraz nasycania napojów. W latach 70. po raz pierwszy wy-
korzystano 30 % roztwór wodny monoetanoloaminy (MEA) do intensyfikacji pro-
cesu wydobycia ropy naftowej w amerykańskich przedsiębiorstwach OW Chemicals 
i Union Carbide Company (Krótki i in., 2012, 2). Obecnie MEA jest najskuteczniej-
szym sorbentem stosowanym komercyjnie do bezpośredniego wychwytywania CO2 
głównie ze względu na niską masę cząsteczkową roztworu, która skutkuje dużą  
pojemnością roztworu przy wysokim stężeniu masowym. Dodatkowo MEA ma dużą 
szybkość reakcji z CO2 oraz silny charakter zasadowy, a także niską cenę (Sharifian 
i in., 2020, 16). Pomimo licznych zalet kwestia stosowania wodnego roztworu MEA 
jest nadal dyskusyjna, ponieważ wykazuje on wysokie ciepło absorpcji, co w prak-
tyce oznacza konieczność dostarczania energii dla procesu rozrywania kompleksu 
MEA-CO2. Poza tym wodne roztwory MEA posiadają mniejszą szybkość wchłania-
nia oraz mogą ulegać degradacji w kontakcie z tlenem (Barzagli i in., 2020, 14013), 
co skutkuje korozyjnością stali węglowych i generuje dodatkowe koszty w postaci 
zakupu inhibitorów korozji (Krótki i in., 2012, 3). Do grupy wodnych roztworów amin 
zalicza się również: dietanoloaminę (DEA), trietanoloaminę (TEA) oraz metylo- 
dietanoloaminę (MDEA). 

Ciecze jonowe są definiowane jako związki chemiczne o budowie jonowej, które 
charakteryzują się temperaturą topnienia poniżej 100 °C i znalazły zastosowanie 
jako sorbenty ciekłe. Ciecze jonowe charakteryzują się obniżoną prężnością pary, 
dużą stabilnością chemiczną i termiczną, minimalną korozyjnością, niepalnością, 
szerokim zakresem występowania w stanie ciekłym oraz zdolnością rozpuszczania 
licznych substancji. W zależności od anionu, jaki posiadają ciecze jonowe, ich  
charakter może zmieniać się od kwasowego do zasadowego, a właściwości od  
hydrofobowych po hydrofilowe (Rotkegel i in., 2013). Do głównych zalet cieczy 
jonowych zalicza się ich niską energię regeneracji oraz nieznaczną lotność, która  
w połączeniu z niepalnością sprawia, że są bezpieczne dla środowiska. Poważnym 
problemem cieczy jonowych jest konieczność prowadzenia procesu absorpcji CO2 
w warunkach podwyższonego lub wysokiego ciśnienia przez długi czas (Ziobrowski 
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i in., 2017). Jednym ze sposobów zwiększenia efektywności absorpcji CO2 za- 
proponowanym przez Chena (2013, 124) jest możliwość funkcjonalizowania cieczy  
jonowych aminami. Aminy umożliwiają fizyczne i chemiczne interakcje z CO2, 
przez co znacznie poprawiają zdolność cieczy jonowych do absorpcji przy niewiel-
kim ciśnieniu. Niestety proces funkcjonalizowania cieczy jonowych jest kosztowny 
i trudny do skalowania. W późniejszych pracach Chen (2017, 5777) wraz z zespo- 
łem badawczym opracowali polimer na bazie pirenu i cieczy jonowej służący do  
wychwytywania CO2 z selektywnością 98,8 %, dodatkowo w tym samym badaniu 
wskazali na możliwość fotoredukcji CO2 do tlenku węgla w świetle widzialnym. 
Ciecze jonowe na bazie pirolidyny z anionem bromowodorkowym mogą być  
używane do bezpośredniego wychwytywania CO2 z wilgotnego powietrza atmosfe-
rycznego (Lombardo i in., 2020, 1). Obecność wilgoci nie wpływa na efektywność 
pracy sorbentu, ponieważ ciecze jonowe mogą tworzyć wraz z cząsteczkami wody 
kompleksy typu gość-gospodarz (Zanatta i in., 2018, 1). 

Keith (2018, 1573, 1577) zaproponował system DAC, w którym w funkcji sorben- 
tu zastosował roztwór wodorotlenku potasu. Regeneracja tego rodzaju sorbentu prze- 
biega w pętli wapniowej i wymaga temperatury przekraczającej 900 °C. Ze względu 
na wysokie potrzeby energetyczne procesu regeneracji sorbentów na bazie roztworu 
wodorotlenku potasu nie są one powszechnie wykorzystywane.  

Innym przykładem ciekłych sorbentów są wodne roztwory soli aminokwasów. 
Custelcean (2019, 1) jako pierwszy bezpośrednio wychwycił CO2 z powietrza,  
wykorzystując do tego wodne roztwory sarkozynianu potasu i glycynianu potasu. 
Regeneracja soli przebiega w temperaturze pokojowej podczas reakcji substratu  
bogatego w CO2 z mBBIG (meta-benzeno-bis(iminoguanidyna)). W efekcie uzyskana 
zostaje skrystalizowana sól węglanowa mBBIG. Węglany po podgrzaniu do tempe-
ratury około 60 °C - 120 °C uwalniają wychwycony CO2. Niska temperatura regene- 
racji osiągnięta dzięki krystalizacji pozwala uniknąć podgrzewania sorbentów i zwią- 
zanego z tym zmniejszenia ich masy na skutek utleniania i degeneracji termicznej. 
Badania wykazały, że system sarkozyna-mBBIG/glicyna-mBBIG zachowuje cykliczną 
wydajność, a jego największą zaletą, według Custelceana (2019, 24), jest niska  
temperatura regeneracji, możliwa do odzyskania z niewykorzystanych zasobów  
ciepła odpadowego. 

Podobnie niską temperaturę regeneracji posiada guanidyna, która wychwytuje 
CO2 z otaczającego sorbent powietrza i wiąże go w krystaliczną sól węglanową  
za pomocą wiązań guanidynowo-wodorowych. Słabe wiązania wodorowe utrzymują 
razem węglany, a niska rozpuszczalność umożliwia ich łatwe oddzielenie od siebie 
poprzez filtrację. Do regeneracji sorbentu wystarcza temperatura 80 °C - 120 °C  
(Seipp i in., 2017, 1042). 

Ostatnim przykładem eksperymentalnych sorbentów są pirolizydyny wykorzy-
stywane do bezpośredniego wychwytywania CO2 z powietrza. Wyniki badań pro-
wadzonych przez Hanuscha (2019, 4) wykazały, że sorbenty na bazie pirolizydyny 
charakteryzują się szybkim i molowo równym wychwytem CO2 oraz stabilnością 
podczas wielokrotnych cykli wychwytywania i uwalniania CO2 . 
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7.2.3. Sorbenty stałe 

Wang wraz z zespołem badawczym (2014, 3478-3501) ustalili ogólną klasyfika-
cję sorbentów stałych opartą na trzech zakresach temperatur, w jakich mogą one 
pracować. Adsorbenty mogą pracować w temperaturze niskiej (< 200 °C) – sorbenty 
niskotemperaturowe, w temperaturze pośredniej (200 °C - 400 °C) – sorbenty średnio- 
temperaturowe oraz w temperaturze wysokiej (> 400 °C) – sorbenty wysokotempe-
raturowe. W grupie sorbentów niskotemperaturowych znajdują się: adsorbenty na 
bazie stałych amin (na nośnikach, tj. krzemionka, węgiel w postaci węgla aktywnego, 
nanorurki, grafit, grafen, polimery, glina); adsorbenty na bazie węgla, zeolitu, MOF, 
węglanów metali alkaicznych lub immobilizowane sorbenty na bazie cieczy jono-
wych. W grupie sorbentów średniotemperaturowych można wyróżnić warstwowe 
sorbenty na bazie LDH. Natomiast do sorbentów wysokotemperaturowych zalicza 
się sorbenty na bazie CaO oraz na bazie ceramiki. 

Stosowanie adsorbentów stałych zawierających aminy organiczne jest bardziej 
opłacalne niż stosowanie wodnych roztworów amin, ponieważ CO2 odzyskiwany 
jest przy mniejszych ciśnieniach, a regeneracja wymaga mniej energii. Zastosowanie 
adsorbentu stałego pozwala uniknąć problemów występowania korozji, zanieczysz-
czeń urządzenia czy lotności lub pienienia się rozpuszczalników (DOE/NETL, 2015, 
46). Nośniki stałe dla amin organicznych powinny charakteryzować się dobrym  
powinowactwem do cząsteczek amin, dużą powierzchnią właściwą, odpowiednią 
porowatością, wytrzymałością mechaniczną i stabilnością hydrotermiczną. W funkcji 
nośnika dobrze sprawdzają się: mezoporowata krzemionka, węgiel, wybrane poli-
mery oraz żywice. Mechanizm wychwytywania CO2 jest taki sam jak dla wodnych 
roztworów amin – unoszący się CO2 wraz z parą wodną wchodzi w reakcje z ami-
nowymi grupami funkcyjnymi, zostaje chemicznie związany i umieszczony na po-
wierzchni sorbentu. Aminy pierwszorzędowe tworzą stabilne kompleksy z CO2 ,  
ale są trudne do regeneracji, natomiast aminy trzeciorzędowe nie są tak skuteczne  
w wychwytywaniu CO2 , ale bardzo łatwo się je regeneruje. Aminy drugorzędowe 
mają pośrednie właściwości (Wang i in., 2011, 47-48). Aktualne badania koncen-
trują się na rozwijaniu (DOE/NETL, 2015, 47-48): 
– sorbentów z polistyrenu z benzyloaminą, które adsorbują przy 40 °C, a regenerują 

się przy120 °C; 
– sorbentów sfunkcjonalizowanych aminami, np. w postaci granulowanego aero-

żelu o bardzo dużej powierzchni właściwej; 
– sorbentów na bazie krzemionki w postaci mezokomórkowej pianki krzemionko-

wej, mezoporowatej krzemionki heksagonalnej i żelu krzemionkowego. 

Adsorbenty na bazie węgla mają bardzo dużą powierzchnię, wysoką podatność 
na modyfikację struktury porów oraz funkcjonalizację powierzchni, łatwość regene-
racji i niewielki koszt. Wadą absorbentów na bazie węgla jest niska selektywność 
oraz wrażliwość na temperaturę. Wydajność sorpcji CO2 zależy od temperatury  
i potrafi zmniejszyć się drastycznie w temperaturze przekraczającej 50 °C, co spra-
wia, że adsorbenty na bazie węgla nie mogą być stosowane do oczyszczania spalin  
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z elektrowni. Najnowsze badania w zakresie adsorbentów na bazie węgla dotyczą 
modyfikowania grupami funkcyjnymi mezoporowatego węgla w celu obniżenia 
energii niezbędnej do procesu regeneracji. Tego rodzaju modyfikacja umożliwia 
zwiększenie siły adsorpcji bez tworzenia wiązań kowalencyjnych między CO2  
a powierzchnią sorbentu (Wang i in., 2014, 3481-3482). 

Zeolity to mikroporowate glinokrzemiany o strukturze krystalicznej zbudowane 
z tetraedrów SiO4 oraz AlO4 połączonych narożami za pomocą wspólnych atomów 
tlenu w różne kombinacje regularnych układów przestrzennych. Znanych jest ponad 
100 typów zeolitów, wszystkie z nich można otrzymać syntetycznie, a 40 z nich 
występuje naturalnie w przyrodzie (Małolepszy, Grabowska, 2013, 185). Zeolity  
zawierają w swojej strukturze wolne przestrzenie o wymiarach molekularnych,  
do których mogą przenikać jony i cząsteczki. Właściwości jonowymienne, katali-
tyczne i adsorpcyjne zeolitów zależą od wielkości, gęstości i rozmieszczenia jonów 
w ich porowatej strukturze. Jednorodna wielkość porów (3 Å - 10 Å) pozwala zeoli-
tom oddzielać cząsteczki na zasadzie sita molekularnego, prowadzić separację  
gazów oraz selektywną ich adsorpcję. Mechanizm adsorpcji CO2 na zeolitach obej-
muje adsorpcję fizyczną z wykorzystaniem interakcji jon-dipol z liniową orientacją 
CO2 . Do głównych problemów adsorbentów na bazie zeolitów należą spadek wydaj- 
ności wraz ze wzrostem temperatury powyżej 120 °C oraz niska selektywność  
w wilgotnym powietrzu. Najnowsze badania nad zeolitami obejmują: wprowadzanie 
zmian do ich składu oraz struktury, wymianę wybranych kationów, metody impre-
gnacji, współkondensacji oraz szczepienia grupami aminowymi i tworzenie materia- 
łów hybrydowych, tj. kompozyt SBA3/włókno bawełniane (Wang i in., 2014,  
3483-3485). Obecnie do wychwytywania CO2 w systemach DAC najczęściej stoso- 
wane są zeolity grupy X (13X) lub zeolity grupy Y (Kumar i in., 2015, 14372).  
Badania prowadzone przez Mukherjee’go (2019, 1) nad zeolitem SIFSIX-18-Ni-beta, 
do którego struktury wprowadzono modyfikacje w postaci hydrofobowych grup  
metylowych i anionów nieorganicznych przy utrzymaniu mikroporowatości, wyka-
zały znaczną poprawę kinetyki i wzrost selektywności materiału.  

Struktury metaloorganiczne (MOFs) należą do materiałów hybrydowych, w któ-
rych jony metali lub całe klastry zawierające jony metali są połączone mostkami 
organicznych ligandów (Bieniek i in., 2012, 428). Trójwymiarowe struktury MOF są 
zdefiniowane krystalograficznie, a wiele z nich posiada dużo większą powierzchnię 
właściwą niż tradycyjne adsorbenty, tj. węgiel aktywny czy nawet zeolity. Poprzez 
właściwy dobór jonów metali oraz łączników organicznych można kontrolować struk- 
turę i właściwości MOFs. MOFs są wykorzystywane do magazynowania wodoru, 
metanu, katalizy i wychwytywania CO2 . MOFs można też modyfikować po ich utwo- 
rzeniu w procesie modyfikacji postsyntetycznej PSM, która pozwala na modyfikowa- 
nie struktury jednocześnie różnymi odczynnikami w kontrolowany sposób. Do po-
zostałych zalet struktur metaloorganicznych należą duża powierzchnia aktywna oraz 
stabilna porowatość o regulowanej wielkości i funkcjonalności porów (Liu i in., 2011, 
2308-2310). Największym wyzwaniem w rozwoju MOFs jest obniżenie kosztu  
syntezy i poprawa stabilności w obecności pary wodnej (DOE/NETL, 2015, 54). 
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Ostatnią grupą absorbentów niskotemperaturowych są węglany metali alkalicz-
nych takie jak K2CO3 lub Na2CO3. Posiadają one wysoką zdolność sorpcyjną i nie-
wielkie koszty produkcji. Wychwytywanie CO2 przez te związki odbywa się w tem-
peraturze od 50 °C do 100 °C, a regeneracja przebiega w zakresie temperatur od 
100 °C do 200 °C. Poważną wadą węglanów metali alkaicznych jest ich degradacja 
w czasie kolejnych operacji adsorpcji i regeneracji oraz konieczność wcześniej- 
szego oczyszczenia spalin z HCl oraz SO2 ze względu na ich wysoką reaktywność  
względem sorbentu (Wang i in., 2011, 47). 

Hydrotalkity (ang. layered double hydroxides – LDH) należą do adsorbentów 
średniotemperaturowych. Zbudowane są z warstw, pomiędzy którymi znajdują się 
aniony oraz woda kompensująca ładunek. Charakteryzują się dużą powierzchnią 
międzywarstwową oraz wysoką stabilnością temperaturową od 200 °C do 400 °C 
(Wang i in., 2014, 3495). 

Ostatnią omawianą grupą są adsorbenty wysokotemperaturowe, tj. sorbenty na 
bazie wapnia i sorbenty na bazie ceramiki. Sorbenty na bazie wapnia charakteryzuje 
wysoka reaktywność względem CO2 , wysoka wydajność oraz niski koszt produkcji 
do bezpośredniego wychwytywania CO2 w reaktorze ze złożem stałym. Reakcje  
pomiędzy CaO a CO2 są odwracalne i przebiegają w temperaturze od 600 °C do 
700 °C dla karbonatyzacji, natomiast temperatura regeneracji to 850 °C do 950 °C. 
CO2 jest uwalniany szybko i całkowicie, a proces regeneracji wytwarza czysty stru-
mień CO2. Sorbenty na bazie CaO stosowane są do wychwytywania CO2 w wysokiej 
temperaturze przed spalaniem (DOE/NETL, 2015, 58). Sorbenty te składają się albo 
z glinianu mieszanego, czyli glinianu wapnia (10 %) oraz naturalnego wapnienia 
(90 %), albo też z samego naturalnego wapienia (100 %). Najlepsze działanie systemu 
DAC wykorzystującego sorbenty na bazie wapnia zostało uzyskane przy nawilżeniu 
sorbentów i wlotowej wilgotności powietrza wynoszącej 55 %. System pracujący na 
sucho lub połowicznie nawilżony uzyskał zdecydowanie gorszą wydajność (Samari 
i in., 2020, 25). Bardzo obiecujące wyniki uzyskują sorbenty na bazie CaO domiesz-
kowane tlenkiem cyrkonu, itru lub magnezu. 

Drugim rodzajem sorbentów wysokotemperaturowych są wspomniane powyżej 
sorbenty na bazie ceramiki, do ich wytworzenia stosuje się ceramikę cyrkonową lub 
krzemianową (np. Li2ZrO3, Li4SiO4). Ceramiki tego rodzaju doskonale adsorbują 
CO2 , zachowują niezmienną objętość podczas cyklu adsorpcji i desorpcji, a ich  
temperatura regeneracji nie przekracza 750 °C i jest znacznie niższa od temperatury 
właściwej dla sorbentów na bazie CaO (Wang i in., 2014, 3504). 

7.3. Sorbenty wykorzystywane do neutralizowania  
substancji ropopochodnych podczas usuwania skutków  
miejscowych zagrożeń 

Ratownictwo chemiczno-ekologiczne związane jest z zagrożeniami, jakie stwarza 
poziom rozwoju gospodarczego. Rozwój technologii powoduje wzrost zagrożeń  
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wynikających przede wszystkim z zawodności urządzeń i aparatów. Istotny jest  
również czynnik ludzki. Niewłaściwe magazynowanie i transport materiałów  
niebezpiecznych lub składowanie w nieodpowiedni sposób odpadów materiałów 
niebezpiecznych powoduje, że do ekosystemu przedostaje się duża ilość substancji 
chemicznych. Problemem dzisiejszych czasów są również pożary składowisk odpa-
dów materiałów niebezpiecznych, podczas których woda wykorzystywana do gasze-
nia wymieszana z mieszaniną związków chemicznych, może przedostawać się do 
gleby i wód. Często zasięg oddziaływania takich rozlewisk stanowi istotne utrudnie-
nie skutecznej interwencji. 

Większość sorbentów stosowanych w działaniach ratowniczych można określić 
jako materiały porowate, których charakterystyka zapewnia wchłanianie rozlanej 
cieczy i utrzymywanie jej w strukturze materiału. Sorbent nasycony cieczą można 
łatwo zebrać i przekazać do utylizacji. Najczęściej stosowane są do zbierania rozla-
nych cieczy w przypadku wycieków paliw i olejów silnikowych, ale także szeregu 
innych ciekłych substancji, których nie można unieszkodliwić bezpośrednio na miej-
scu akcji. Sorbenty dzieli się na organiczne sorbenty pochodzenia naturalnego, są 
nimi trociny, słoma, siano, torf i materiały mielone pochodzenia roślinnego, oraz nie- 
organiczne sorbenty syntetyczne w postaci pianek poliuretanowych, poliestrowych, 
mocznikowo-formaldehydowych, tkanin i mat z włókien nylonowych, poliestro- 
wych, polipropylenowych, poliestrowych oraz wiórki i ścinki z różnych tworzyw 
sztucznych. Pod względem miejsca stosowania sorbenty dzieli się na sorbenty sto-
sowane na powierzchniach stałych oraz sorbenty stosowane na powierzchniach wód. 
Usuwanie ciekłych i stałych zanieczyszczeń chemicznych realizowane jest poprzez 
stosowanie materiałów zmieniających swoją strukturę fizyczną i chemiczną, na 
przykład ulegając pęcznieniu i żelowaniu pod wpływem wody. Zastosowanie do  
specjalnych działań znajdują także sorbenty zawierające dodatki reagujące powoli  
z wchłoniętymi kwaśnymi lub zasadowymi roztworami i powodujące ich neutraliza-
cję chemiczną. 

W przypadku substancji występujących w środowisku w niskich stężeniach oraz 
mało szkodliwych najczęściej po znacznym rozcieńczeniu pozostawia się je w śro-
dowisku lub kieruje do kanalizacji. Ocenę szkodliwości substancji oraz realizację 
rozcieńczenia podejmuje kierujący działaniem ratowniczym podczas usuwania skut-
ków miejscowych zagrożeń. 

Szybkość nasycania cieczą porów o mniejszych wymiarach jest mniejsza, więc 
materiał porowaty wykorzystywany w roli sorbentu do celów ratowniczych powi-
nien zawierać mikropory. Pożądane są tu również pory o większych rozmiarach  
w celu zapewnienia możliwie dużej szybkości nasycania. 

Wycieki substancji niebezpiecznych do środowiska to najczęściej substancje  
ropopochodne, takie jak olej napędowy, oleje mineralne, oleje syntetyczne, smary, 
płyny hamulcowe i oleje hydrauliczne, które uwalniają się do środowiska w wyniku 
zderzeń, kolizji lub też w wyniku awarii. Najbardziej krytyczne są wypadki z udzia-
łem pojazdów transportujących substancje ropopochodne, które mają duży zasięg ze 
względu na przewożone ilości. Główne przyczyny zanieczyszczenia wód substancjami 
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ropopochodnymi to bezpośredni wyciek mediów ze środków transportu, zbiorników 
i opakowań, rurociągów znajdujących się nad i pod lustrem wód powierzchniowych, 
awarie na platformach wiertniczych na morzach i oceanach oraz zanieczyszczenia  
w wyniku powodzi: „Wycieki produktów ropopochodnych bardzo często mają  
charakter ciągły, co czyni je szczególnie niebezpiecznymi ze względu na długo- 
trwałość i systematyczność. Substancje ropopochodne rozlane na glebie porowatej 
szybko są wchłaniane pod wpływem sił grawitacji i sił oddziaływania na granicy faz 
gleba-substancja ropopochodna. Spływają w kierunku zwierciadła wód gruntowych, 
po czym tworzą na ich powierzchni tzw. film wodny” (Tic, Pijarowski, 2015, 301). 

Do częstych przypadków zanieczyszczenia środowiska dochodzi w czasie trans-
portu, przetwarzania oraz użytkowania substancji ropopochodnych i ich odpadów.  
W wyniku zdarzeń awaryjnych do środowiska przedostają się takie substancje ropo- 
pochodne, jak olej napędowy, oleje mineralne, oleje syntetyczne, smary, płyny  
hamulcowe lub oleje hydrauliczne. Do powszechnie stosowanych w ratownictwie 
chemicznym sorbentów zalicza się sorbenty pochodzenia organicznego, w tym mech 
torfowy. W badaniach własnych wykazano, że mech torfowy jest odpowiednim  
materiałem do usuwania substancji ropopochodnych. Charakteryzuje się dużą zdol-
nością adsorpcji oleju napędowego (Tic, Pijarowski, 2015, 306). 

Jego główną wadą jest wysoka cena, która jest kilkukrotnie wyższa od ceny  
popularnych sorbentów mineralnych. Do grupy syntetycznych sorbentów organicz-
nych można zaliczyć twarde materiały o dużej chłonności. Są one odpowiednie do 
usuwania cieczy ropopochodnych, kwasów i zasad. Ich minusem jest jednak zdol-
ność do oddawania zaadsorbowanej cieczy pod wpływem nacisku. Podczas usuwa-
nia zanieczyszczeń na otwartej przestrzeni często występuje problem z rozsypy- 
waniem się ze względu na ich niską gęstość. Zużyte adsorbenty można ponownie 
wykorzystać. Sorbenty mineralne z grupy krzemianów, takie jak diatomity i ziemie 
okrzemkowe, są powszechnie stosowane do usuwania rozlewisk ropopochodnych  
na gruncie. 

Zastosowanie sorbentów ma kluczowe znaczenie dla ekologii. Usuwanie sub-
stancji niebezpiecznych jest skomplikowanym procesem, który wymaga zaawanso- 
wanej wiedzy specjalistów. Według ekspertów głównym parametrem sorbentów  
stosowanych zarówno na powierzchniach lądowych, jak i wodnych jest ich zdolność 
do absorpcji. Niższa chłonność sorbentów w porównaniu z innymi może wynikać  
z różnic w ich strukturze mikroskopowej, a możliwe, że jest to związane z właści-
wościami powierzchniowymi sorbentu. Dlatego te aspekty wymagają dogłębnych 
badań, włączając w to analizę powierzchni właściwej i struktury porów (Riegert i in., 
2014, 119). 

Istnieją także metody usuwania oleju, jak wypalanie lub zatapianie. Metody te 
tylko pozornie usuwają zanieczyszczenia olejowe ze środowiska. Produkty nie- 
całkowitego spalania olejów przenoszone są z wiatrem na duże odległości, powodu-
jąc wtórne skażenie wód i upraw rolnych. Dodatkowo pozostałości niewypalonego 
oleju posiadają większą lepkość od produktu początkowego, są biologicznie nie- 
rozkładalne oraz ulegają zatapianiu. Zatapianie oleju odbywa się przez obciążanie 
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oleju np. piaskiem. W wyniku zatapiania oleju zanieczyszczenia osiadają w warstwie 
dennej, stwarzając zagrożenie dla flory i fauny na dnie wód, powodując zachwianie 
równowagi biologicznej środowiska wodnego. Po pewnym czasie zatopiony olej 
wypływa na powierzchnię, osiągając stan początkowy, wymagający ponownego 
usunięcia zanieczyszczenia. 

Do eliminacji resztek zanieczyszczeń ropopochodnych używa się dyspergowa- 
nia oleju za pomocą preparatów zawierających związki powierzchniowo czynne.  
Dodatek surfaktantów do środków czyszczących powierzchnie zaolejone zwiększa 
ruchliwość zanieczyszczeń, co poprawia efektywność ich usuwania. Jednakże  
podczas likwidacji rozlewów olejowych może dojść do wprowadzenia do środowi-
ska substancji, które mogą powodować dodatkowe zagrożenia ekologiczne. Takimi  
substancjami są właśnie związki powierzchniowo czynne obecne w preparatach 
czyszczących. Przy ich stosowaniu ważne jest, aby upewnić się, że użyte surfaktanty 
nie są szkodliwe dla środowiska i organizmów żywych oraz wspomagają proces  
biodegradacji. 

Badanie właściwości poeksploatacyjnych sorbentów wykorzystywanych do uniesz- 
kodliwiania substancji ropopochodnych przeprowadzone przez Gajka (2019, 7) wy-
kazało, że czyste sorbenty mineralne są sorbentami niepalnymi i niewybuchowymi. 
Palność sorbentów zanieczyszczonych substancjami ropopochodnymi zależy od pal- 
ności substancji ropopochodnej, która została przez sorbent wchłonięta. W porównaniu 
z mineralnymi i naturalnymi, syntetyczne sorbenty są bardziej podatne na palność, 
co w przypadku pożaru może prowadzić do powstania bardziej niebezpiecznych  
substancji chemicznych (Gajek i in., 2019, 7). 

Podsumowanie 

W rozdziałach zebrano najważniejsze informacje dotyczące zjawiska sorpcji oraz 
sorbentów wykorzystywanych w celu minimalizowania zagrożeń ekologicznych,  
takich jak nadmierna emisja CO2 oraz skażenia substancjami ropopochodnymi.  
Rozróżnienie między absorpcją a adsorpcją pozwala na optymalne zastosowanie 
tych procesów w zależności od rodzaju zanieczyszczeń i mediów, które wymagają 
oczyszczenia. Właściwości sorbentów sprawiają, że możliwe jest skuteczne usuwanie 
zanieczyszczeń z wody, powietrza oraz gazów przemysłowych, co przyczynia się do 
ochrony środowiska i poprawy jakości życia. Wychwytywanie CO2 z powietrza ma 
duży potencjał i jest możliwe dzięki gruntownym badaniom sorbentów działających 
dwukierunkowo. Wśród sorbentów wychwytujących CO2 można wyróżnić sorbenty 
płynne oraz stałe. Do najbardziej obiecujących zalicza się sorbenty stałe typu MOF 
oraz zeolity. W działaniach ratowniczych straży pożarnej do pochłaniania odpadów 
ropopochodnych stosowane są sorbenty w postaci porowatych materiałów pocho-
dzenia naturalnego, najczęściej jednak są to materiały syntetyczne na bazie odpadów  
z pianek poliuretanowych. Istotnym nurtem jest stosowanie sorbentów porowatych 
nasyconych substancjami neutralizującymi pochłaniane substancje. Szczególnie  
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w przypadku awarii lub wycieków substancji ropopochodnych szybka reakcja jest 
kluczowa, dlatego stosowane sorbenty muszą cechować się wysoką efektywnością 
adsorpcyjną oraz zdolnością do szybkiego wiązania zanieczyszczeń. Dotychczas  
poznane sorbenty są niezastąpione w usuwaniu zanieczyszczeń, aczkolwiek ze 
względu na trudności z ich utylizacją i związane z tym koszty muszą być wciąż  
udoskonalane i rozwijane. 
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Utilization of sorbents in CO2 capture systems and neutralization of  
petrochemical substances during mitigation of local hazards 

 

Abstract: The development of new technologies in environmental engineering is crucial in 
the face of growing ecological threats. The application of sorption as an important process 
in reducing carbon dioxide (CO2) emissions and neutralizing petrochemical substances 
aims to protect the natural environment. Greenhouse gases such as CO2 contribute to global 
warming. The increase in CO2 emissions partially results from post-industrial deforestation 
of areas for urban development and from the rising consumption of fossil fuels. Petrochem-
ical spills, on the other hand, have adverse effects on local ecosystems. Improperly stored 
petrochemical substances in landfills can seep into the soil, increasing environmental risks. 
Sorbents not only help to protect the natural environment by neutralizing petrochemical 
substances but also serve as effective tools in combating climate change by reducing CO2 
emissions. A holistic approach to utilizing sorbents as versatile porous materials has the 
potential to bring significant benefits to the environment. 
Keywords: sorbents, carbon dioxide, greenhouse gases, petrochemical substances, environ- 
mental protection, contamination 
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Streszczenie: Oczyszczalnie odgrywają kluczową rolę w każdej aglomeracji, zapewniając 
bezpieczny ośrodek odbioru i oczyszczania ścieków. System filtracji oparty na etapowym 
przepływie umożliwia skuteczną separację zanieczyszczeń oraz neutralizację toksyn, czego 
efektem jest woda zdatna do spływu i bezpieczna dla organizmów wodnych. Produktem 
ubocznym pracy oczyszczalni komunalnych są osady ściekowe, które poddane odpowied-
niemu przetworzeniu stają się cennym źródłem pierwiastków biogennych, takich jak fosfor 
czy azot, przy jednocześnie niskim poziomie patogenów oraz metali ciężkich. Istnieje wiele 
sposobów zagospodarowania osadów, takich jak wykorzystanie ich w rolnictwie, kompo-
stowaniu, rekultywacji gleb czy też ich spalanie, a wszystkie one są ściśle normowane  
prawem. W związku z wejściem w życie Europejskiego Zielonego Ładu, który zakłada  
radykalne obniżenie stosowania nawozów i pestycydów, a także zrównoważone wykorzy-
stywanie surowców naturalnych, przyrodnicze stosowanie osadów ściekowych może być 
alternatywą dla nawozów nieorganicznych. Uwagę badaczy przykuwa natomiast fakt za-
wartości w osadach ściekowych drobin tworzyw sztucznych, czyli mikroplastiku, których 
los w środowisku wciąż nie jest do końca znany. W rozdziale podsumowano najważniejsze 
informacje dotyczące skali wytwarzania osadów ściekowych, kierunków ich zagospodaro-
wania, a także zawartości mikroplastiku na podstawie analiz niezależnych jednostek. Pod-
kreślono ponadto, że pomimo niewielkich stężeń oraz rozmiarów cząsteczkowych tworzyw 
sztucznych sumaryczna ich ilość staje się znacząca, a biorąc pod uwagę niemal zerową 
biodegradowalność, stężenie na obszarach wykorzystujących osady ściekowe będzie rosła. 
Dodatkowo autorzy opisali średnią wydajność wybranych oczyszczalni ścieków w różnych 
krajach na podstawie aktualnych publikacji. 

Słowa kluczowe: mikroplastik, tworzywa sztuczne, oczyszczalnia ścieków, źródło mikro-
plastiku 

Wprowadzenie 

Obecność tworzyw sztucznych w środowisku naturalnym stała się przedmiotem 
badań wielu jednostek naukowych, opisujących ich strukturę, migrację oraz wpływ 
na organizmy. Skala problemu oraz rosnące zainteresowanie tematem sprawiły,  
że występowanie tych tworzyw w ekosystemie uznawane jest za kwestię globalną 
(Zhang i in., 2019, 23-34). Początkowo zdecydowana większość analiz skupiała się 
na środowisku morskim, gdzie odnajdywano cząsteczki plastiku na różnej głębokości, 
a także w strefach przybrzeżnych oraz osadach, jednak z czasem badania te objęły 
zarówno wody śródlądowe, jak i glebę (Dris, 2018, 539-550). Wkrótce zaczęto  



106 Rozdział 8 

klasyfikować drobiny tworzyw, nadając nazwę mikroplastiku przy wielkości poniżej 
5 mm, grupując je przy tym względem pochodzenia, kształtu, koloru oraz składu 
chemicznego. Obecna wiedza na temat mikroplastiku pozwala na szczegółową ana-
lizę w zakresie badań cząsteczkowych, oddziaływań środowiskowych oraz metod 
separacji czy też degradacji. Znacząco wzrosła również świadomość dotycząca losu 
tworzyw sztucznych, wydajności procesów recyklingowych, norm prawnych oraz 
technologii zagospodarowania. Dzięki temu możliwe jest określenie aktualnego stanu 
wiedzy na temat produkcji globalnej oraz przybliżonej ilości tworzyw na składowi-
skach i w środowisku naturalnym. 

8.1. Skala występowania mikroplastiku 

Według badań ponad 80 % wszystkich tworzyw sztucznych w oceanach pochodzi 
z lądu, a w Europie szacuje się, że z ponad 64 mln ton tworzyw wprowadzonych na 
rynek w roku 2016 zaledwie 13 % poddano recyklingowi. Dla przykładu w Niem-
czech w 2011 recyklingowi poddano około 60 %, co stawia ten kraj na pierwszym 
miejscu (Zmak, 2017, 138-142). Badacze wskazują ponadto na fakt, że fragmentacja 
tworzyw zachodząca pod wpływem promieni UV, tarcia czy też środków chemicz-
nych prowadzi do uwolnienia drobin mikroplastiku znacznie mniejszych niż 5 mm, 
przez co zwiększa się ich mobilność w glebie oraz powietrzu. Niezwykle istotnym 
nośnikiem dla tworzyw są szeroko rozumiane wody, w ujęciu akwenów, rzek,  
a także zjawisk atmosferycznych. Szacuje się, że każdego roku do mórz i oceanów 
trafia od 1,14 mln do 2,41 mln ton plastiku przenoszonego właśnie przez rzeki. Woda 
w czasie deszczu w największej mierze spłukuje zanieczyszczenia z elewacji czy też 
dróg i przenosi wraz z kanalizacją do oczyszczalni ścieków czy na pola uprawne 
(Corradini i in., 2016, 411-420). Do najczęściej występujących mikroplastików  
w aglomeracji zaliczane są włókna z ubrań, mikrogranule z kosmetyków, kawałki 
gumy bieżnika samochodowego oraz tak zwany pył miejski, natomiast na terenach 
zielonych dodatkowo opisywana jest folia służąca do ściółkowania oraz fragmenty 
materiałów rolniczych (Verschoor i in., 2016, 17-28). Jak wskazują badania, wystę-
powanie mikroplastiku w glebie czy wodzie pozostaje w ścisłej korelacji z bliskością 
miast oraz przemysłu tekstylnego. Istnieją również analizy opisujące starty przed-
produkcyjne cząsteczek uwalnianych do środowiska przeprowadzone w Szwecji na 
podstawie współczynnika Sund’a (Sundt, Schulze, 2015), których poziom wynosi 
0,04 %. Norwescy badacze na tej podstawie określili roczną emisję granulatu na  
298 ton. Do sumy tej można dodać współczynnik Lassena, który opisał straty przy 
szeroko pojętej obsłudze granulatu (w tym transporcie) na poziomie od 0,0005 % do 
0,01 %, co daje roczny wynik na poziomie 12-235 ton. Oba współczynniki zastoso-
wano dla duńskiego przemysły tekstylnego, przy czym autorzy wskazują, że nie ma 
możliwości rzeczywistego pomiaru strat produkcyjnych (Corbanie, 2006, 475-485). 
W przypadku włókien ubrań badania mają charakter poglądowy, gdyż ich ilość  
uzależniona jest od sposobu prania, użytego detergentu, temperatury oraz rodzaju 
pozostałej zawartości prania. Według autorów można założyć, uśredniając dane,  
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że wykonana z poliestru koszula traci podczas każdego prania 0,4 % swojej wagi. 
Idąc dalej, jeden gram jest w stanie uwolnić od kilkudziesięciu do kilkuset włó- 
kien, 6 kg tekstyliów podczas jednego prania uwalnia około 800 000 fragmentów 
(Magnusson, 2016, 11). 

8.2. Mikroplastik w procesie oczyszczania ścieków 

Oczyszczalnie ścieków stanowią nieodłączny element wydajnego systemu kana- 
lizacji miasta, a ich przepływowość oraz skuteczność filtracji znacznie wzrosły  
w ciągu ostatnich dziesięcioleci. Głównym powodem są zmieniające się przepisy 
prawne względem jakości wody oraz skuteczności procesu oczyszczania. Nie zawsze 
jednak oczyszczalnie dostosowane są do odzysku mikroplastiku, który trafia tam 
wraz ze ściekami. Tym samym uważa się, że obecnie są one punktowym źródłem 
mikroplastiku w systemie wody słodkiej oraz gleby. Każdego roku w samej tylko 
Europie ścieki z oczyszczalni poprzez systemy rzeczne (lub bezpośrednio) uwalniają 
do mórz i oceanów około 520 000 ton tworzyw sztucznych (Horton, 2017, 127-141), 
nie uwzględniając masy cząsteczek poniżej 5 µm, które według autorów są niereje-
strowane. Analiza włókien nylonowych, poliesterowych oraz mikrogranulatów 
obecnych w osadach morskich dowiodła, że są one powiązane ze ściekami (Browne, 
2011, 5026-5031). Inni badacze wskazali ponadto na rolę oczyszczalni ścieków jako 
dystrybutora mikrogranul pochodzących z produktów higieny osobistej, opisując ich 
nieregularny kształt oraz szacując ilość na 8 bilionów cząstek każdego dnia uwalnia-
nych do środowiska wodnego (Leslie i in., 2017, 155-157). 

Dla precyzyjnego oszacowania skuteczności oczyszczalni ścieków niezbędne  
są procedury określenia ilościowego w ściekach dopływających i wypływających  
z oczyszczalni metodami o wysokim wskaźniku powtarzalności, co już na tym etapie 
wydaje się trudne, biorąc pod uwagę niskie stężenie niektórych frakcji tworzyw 
(Carr i in., 2016, 174-186). Tym samym część autorów wskazuje na konieczność 
ujednolicenia metod badawczych, nawet jeśli obarczone są pewnym błędem staty-
stycznym, dla porównywalnie podobnych wyników uzyskanych przez niezależne 
jednostki. Obecnie badania wykazują, że stężenie mikroplastiku za oczyszczalnią 
może być wyższe niż przed nią, jak w przypadku rzeki Ottawy (Kanada Północna, 
główny dopływ Rzeki Świętego Wawrzyńca), gdzie w górnym biegu wynosiło  
0,71 szt/m3, a w dolnym za oczyszczalnią 1,99 szt/m3 (Vermaire, 2017, 301-314). 
Autorzy wskazują przy tym, że przeprojektowanie oczyszczalni tak, aby zwiększyła 
się wydajność filtracji makro- i mikroplastiku jest procesem długotrwałym, nie- 
zwykle kosztownym, a często niemożliwym do zrealizowania (Talvitie, 2017,  
164-172). W pracy tej przedstawiono schemat oczyszczania najczęściej występujący 
w Europie, a także często w Stanach Zjednoczonych oraz Azji Wschodniej. 

Pomimo miejsca występowania, zdolności filtracyjnych czy też samej wielkości, 
można przyjąć, że oczyszczalnie mają podobne konstrukcje oraz zachodzące tam pro- 
cesy napowietrzania, flokulacji i sedymentacji (Burns, 2018, 2776-2796). Sita o roz-
miarze oczka 6 mm (lub większe) stanowiące pierwszy etap filtracji mechanicznej 
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według badaczy zdolne są do wychwycenia 65 % mikroplastiku, również mniejszych 
niż średnica oczka, które gromadzą się w warstwie tłuszczu, np. polietylen niskiej 
gęstości (Murphy, 2016, 5800-5808). Kolejne etapy oczyszczania wykorzystują  
mikroorganizmy bakteryjne w zbiornikach z napowietrzaniem oraz oddzielenie  
osadów ściekowych (filtrację kolumnową z wykorzystaniem węgla aktywnego lub 
piasku uznaje się za etap trzeciego stopnia oczyszczania ścieków). Podział na oczysz- 
czalnie dysponujące dwustopniowym oraz trzystopniowym systemem jest po- 
wszechny, a jego skuteczność względem tworzyw sztucznych wynosi odpowiednio 
90 % - 99 % oraz 96 % - 99,9 % (Carr, 2016, 174-182). Według wielu badaczy udział 
całkowity włókien wynosi od 70 % (Vermaire, 2017, 301-314) do 80 % (Mason i in., 
2016, 1045-1054). Względem wody pitnej analizy ilościowe wykazały obecność 
0,0009 do 0,009 cząsteczek na litr przy oczyszczaniu dwustopniowym i 0,0002 
cząstki na litr przy trzystopniowym (Carr, 2016, 174-182). Ilość mikroplastiku  
w ściekach doprowadzanych do oczyszczalni jest niezwykle zróżnicowana względem 
dni tygodnia oraz pory roku (Primpke, 2017, 402-412), a autorzy wskazują na po-
bieranie próbek przez dłuższy okres lub określanie średniej względem tego okresu. 
W tabeli 8.1 przedstawiono średnią skuteczność oczyszczalni ścieków z zebranych 
publikacji naukowych. 

Tabela 8.1. Przykłady skuteczności oczyszczalni ścieków pod względem usuwania  
mikroplastiku 

Kraj Typ 
oczyszczania 

Dolna granica 
wielkości  

cząstek [µm] 

Stężenie 
mikroplastiku 

[cząsteczki na litr] 

Ogólna wydajność 
oczyszczania 

[%] 

Odniesienie 
do literatury 

Polska I, II, III – 0,028-0,96 cz/l 95 % - 99 % Wiśniowska i in., 
2018, 316-323 

Niemcy II, III 20 µm 0,1-10,1 cz/l 97 % Mintenig i in., 2017 

Francja I, II, III 100 µm 14-50 cz/l 83 % - 95 % Dries i in., 2015, 
539-550 

Holandia I, II, III 0,7 µm 9-91 cz/l 72 % Leslie i in., 2017, 
133-142 

Wielka Brytania III 29 µm 1-3 cz/l 96 % Blair i in., 2019 

Słowenia I 19 µm 0,021 cz/l 87 % Kalcíková i in., 2017, 
25-31 

Dania – 20 µm 54 cz/l 98,3 % Simon i in., 2018, 1-9 
Hiszpania I – 0,25 cz/l 90,3 % Bayo i in., 2019 

Włochy I, II, III 42 µm 0,4 cz/l 84 % Magni i in., 2019, 
602-610 

Finlandia I i II 250 µm 1,05 cz/l 99 % Lares i in., 2018, 
236-246 

USA I, II 20 µm 5,9 cz/l 93,8 % Sutton i in., 2016, 
230-235 

Turcja I, II – 7,02 cz/l 73 % Gündogdu i in., 
2018, 626-632 

Kanada I, II 64 µm 0,5 cz/l 98,3 % Gies i in., 2018, 
553-561 

Chiny I, II 28 µm 0,20 cz/l 97,8 % Long i in., 2019, 
255-265 

Australia I, II, III 25 µm 0,28 cz/l 92 % - 99 % Ziarahromi i in., 
2017, 93-99 
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8.3. Mikroplastik w osadach ściekowych 

Osady ściekowe są nieodłącznym elementem funkcjonowania oczyszczalni i defi- 
niowane jako organiczno-mineralna stała frakcja powstająca zwykle w komorach 
osadu czynnego czy fermentacyjnych oraz pozostałych instalacjach służących oczysz- 
czaniu ścieków komunalnych, a ich skład oraz właściwości zależne są od rodzaju 
ścieków oraz metod ich oczyszczania. W ogólny skład osadów ściekowych wchodzą 
osady wstępne wydzielane w wyniku sedymentacji zawiesin w osadnikach wstęp-
nych oraz te powstające w osadnikach wtórnych poprzez procesy biologiczne – 
osady wtórne. Dalsze ich zagospodarowanie wymaga zastosowania kilkuetapowego 
procesu, dzięki któremu nabiorą one pożądanych właściwości fizykochemicznych 
przy jednoczesnej redukcji zawartości metali ciężkich, zanieczyszczeń organicznych 
(pestycydy, dioksyny, furany) oraz organizmów patogennych, w tym wirusów, grzy-
bów, bakterii, pierwotniaków oraz jaj pasożytów. Przykładowy ciąg technologiczny 
przetwarzania osadów w oczyszczalni ścieków prowadzącej proces fermentacji  
metanowej na terenie Polski przebiega kolejno procesami zagęszczenia, stabilizacji, 
odwadniania oraz suszenia i postępuje etapami: 
a) osad wstępny kierowany jest do studni zbiorczej osadu surowego; 
b) osad wtórny kierowany do przepompowni, gdzie tak zwany osad nadmierny tło-

czony jest do stacji zagęszczenia, a osad recyrkulowany do bloku biologicznego; 
c) osad nadmierny podlega procesowi zagęszczenia mechanicznego, wspomaganego 

przez koagulację polielektrolityczną; 
d) powstały osad pompowany jest do studni zbiorczej, skąd trafia do komór fermen-

tacyjnych; 
e) w zamkniętych komorach fermentacyjnych przy temp. 35 °C - 37 °C zachodzi 

proces stabilizacji, czyli biologicznej redukcji substancji organicznych do związ- 
ków prostych (fermentacji metanowej), trwającej 26-30 dni; proces ten pozwa- 
la na odzysk metanu jako biopaliwa, dodatkowo powstają wodór, siarkowodór  
i azot;  

f) uzyskany osad trafia do zbiornika osadu przefermentowanego, a następnie na 
prasę w celu odwodnienia właściwego; w procesie tym stosowane są również 
koagulanty; 

g) odwodniony osad trafia do suszarni, w której masa jest napowietrzana oraz  
przewracana, co zapewnia skuteczne i szybsze suszenie (https://pwik.olkusz.pl/ 
Aktualnosci/Biezace_informacje/Ustabilizowane_komunalne_osady_sciekowe_ 
o_kodzie_odpadu_190805_odpa). 

W Polsce normy wykorzystania osadów ściekowych reguluje art. 3, ust. 1 pkt. 28 
ustawy o odpadach określający możliwość ich wykorzystania w szeroko rozumianym 
rolnictwie, do upraw roślin przeznaczonych na produkcje pasz i kompostu, do roślin 
nieprzeznaczonych do spożycia, rekultywacji gruntów czy też wykorzystania na po- 
trzeby zagospodarowania przestrzennego terenu wynikającego z decyzji o warunkach 
zabudowy (https://www.gov.pl/web/wios-rzeszow/wymagania-dotyczace-stosowania 
-komunalnych-osadow-sciekowych-w-rolnictwie2). 
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Wytyczne dotyczące jakości samych osadów wskazują na konieczność stoso- 
wania obróbki mechanicznej, biologicznej oraz termicznej, a także maksymalne  
obniżenie ich uciążliwego zapachu podczas stosowania w pobliżu siedlisk ludzkich. 
Rozporządzenie ministra środowiska oraz rozporządzenie ministra środowiska i kli-
matu wskazują dodatkowo szczegółowe wytyczne względem pozostałych warun-
ków wykorzystania osadów w rolnictwie, takich jak ich ilości, częstotliwości, a także 
dopuszczalne zawartości metali ciężkich (chromu, rtęci, niklu, kadmu czy ołowiu). 
Artykuł 96 ust. 12 ustawy o odpadach określa całkowity zakaz stosowania odpadów 
bez względu na ich skład na obszarach rezerwatów oraz parków narodowych, na tere- 
nach zmarzniętych lub pokrytych śniegiem, gruntach rolnych o nachyleniu co naj-
mniej 10 %, na gruntach sadowniczych oraz uprawy warzyw, a także na pastwiskach, 
łąkach i terenach w pobliżu ujęć wody (https://www.gov.pl/web/wymagania-dotyczace 
-stosowania-komunalnych-osadow-sciekowych-w-rolnictwie2). 

W ostatnich latach wzrosło zainteresowanie wykorzystaniem osadów ściekowych 
oraz ich ogólnym losem w gospodarce (rys. 8.1). Z pewnością jest to związane z ich 
rosnącą roczną produkcja, ale też z możliwościami zastosowania w wielu gałęziach 
gospodarki. Dla wielu badaczy najlepszym kierunkiem ich zagospodarowania jest 
rolnictwo ze względu na obecność w osadach wielu cennych pierwiastków, dla  
przykładu, osad wykorzystywany rolniczo po kompostowaniu według analizy Smol  
i Szołdrowskiej (2022) zwierał między innymi fosfor ogólny na poziomie 2,10 % s.m., 
wapń 1,78 % s.m., azot amonowy 0,85 % s.m. oraz magnez 0,44 % s.m. przy zerowej 
ilości jaj pasożytów (sz./kg) oraz negatywnych testach na bakterie z rodzaju Salmo-
nella. Niestety osady ściekowe o takich parametrach to rzadkość. Na korzyść wyko-
rzystywania osadów w rolnictwie wpływają też regulacje prawne, w tym Europejski 
Zielony Ład, który zakłada obniżenie wykorzystywania pestycydów oraz nawozów 
sztucznych o 50 % do roku 2030 celem odpowiedzialnego zarządzania zasobami  
nieodnawialnymi oraz dbaniem o lepszej jakości ekologiczną żywność (Komunikat 
Komisji do Parlamentu Europejskiego, Rady Europejskiej, Rady, Komitetu Ekono-
miczno-Społecznego i Komitetu Regionów, Europejski Zielony Ład, Com Nr 640, 
2019). W odpowiedzi na restrykcje autorzy wskazują na poszerzenie możliwości 
wykorzystania osadów ściekowych rekompensowane ich odpowiednim przygoto-
waniem (przetworzeniem) na przykład w procesach fermentacji beztlenowej czy  
wermikompostowaniu. 

Badania wykazały, że spora część mikroplastiku trafiająca do oczyszczalni  
ścieków zostaje zatrzymana w osadzie ściekowym. Rozmiar opisywanych cząstek 
uzależniony jest od zdolności aparatury pomiarowej i mieści się w przedziale  
0,5 µm do kilku mm, a stężenie od 16 (Magnusson, Norén, 2014, 22-25) do ponad 
56 000 cząstek na kg–1 (Li, 2018, 77-82), jednak nie udało się zidentyfikować mikro- 
plastików poniżej 0,4 µm, które zostały wykryte w późniejszych analizach osadów 
ściekowych (Lusher, 2018, 111-112). Ta sama publikacja potwierdza wcześniejsze 
doniesienia o najczęściej występujących mikroplastikach w osadach ściekowych  
i podaje udział włókien na poziomie 70 % (tab. 8.2). 
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Rysunek 8.1. Kierunki zagospodarowania osadów ściekowych w latach 2017-2021  

w tonach (Smol, Szołdrowska 2022, 1-3) 

Tabela 8.2. Zawartość mikroplastiku w osadach ściekowych na podstawie dostępnych 
publikacji 

Kraj Rozmiar mikroplastiku  
[µm-mm] 

Stężenie mikroplastiku  
[w cząstkach na kg–1] Odniesienie do literatury 

Holandia 0,7 µm - 5 mm 370-950 Leslie i in., 2017, 133-142 
Szwecja 300 µm - 5 mm 16,7-10 Magnusson, Norén, 2014 
Niemcy < 5 mm 1000-24 000 Mintening i in., 2014 

Norwegia 54 µm - 5 mm 6077 Lusher i in., 2018 
Irlandia 250 µm - 4 mm 4196-15 385 Mahon i in., 2017, 810-818 

Wielka Brytania < 1,62 mm 2000 Murphy i in., 2016, 5800-5808 
Włochy 0,5 µm - 1 mm 113 000 Magni i in., 2019, 602-610 

USA < 5 mm 5000 Carr i in., 2016, 174-182 
Chiny 37 µm - 5 mm 1565-56 386 Li i in., 2018, 75-85 

Kanada < 64 µm 4400 Gies i in., 2018, 553-561 

 
Badania wykazały, że nawożenie gleby osadami ściekowymi prowadzi do jej  

zanieczyszczenia mikroplastikiem, a w konsekwencji do stopniowej akumulacji  
cząstek tworzyw (Iqbal i in., 2023, 55-57). Autorzy porównują proces ten do ściół-
kowania, podczas którego drobiny folii uwalniane są do ziemi rolnej (Huang i in., 
2020, 9). Ogółem mikroplastiki w glebie mogą stanowić zagrożenie dla roślin i zwie-
rząt wpływając na strukturę gleby, dostępność pierwiastków czy też stopień parowa-
nia wody. Dodatkowo tworzywa ograniczają liczebność mikroorganizmów glebo-
wych, które z kolei regulują obieg makro- i mikroelementów zwanych składnikami  
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odżywczymi (Liu i in., 2023, 23-24). Nadmierna utrata wody związana z obecnością 
polimerów prowadzi do wysychania i pękania gleby oraz zmiany w obiegu tlenu  
i fizjologii bakterii tlenowych i beztlenowych (Lozano, 2023, 988-996). Niewielkie 
cząstki są też połykane przez organizmy glebowe, takie jak dżdżownice, powodując 
zaburzenia wzrostu czy też możliwości reprodukcji (Wan i in., 2019, 576-582).  
Badania prowadzone na nicieniach (Caenorhabditis elegans) wykazały skrócenie 
długości ciała, obniżenie ekspresji genów oraz uszkodzenia neuronów cholinergicz-
nych (Lei i in., 2018, 2009-2020). Dla niektórych skąposzczetów obecność tworzyw  
w niskim stężeniu jest obojętna bądź pozytywna, jednak w przypadku Enchytraeus 
crypticus wyższa dawka wywołuje zmiany w mikroflorze jelitowej i ma działanie 
silnie hamujące wzrost osobniczy, podobnie jak u skoczogonków Folsomia candida, 
u których inhibicja wzrostu wyniosła od 16 %, a reprodukcja 30 % (Zhu, 2018,  
408-415). 

Obecność mikroplastiku może wywoływać stres oksydacyjny u roślin, którego 
efektem jest zaburzenie kiełkowania poprzez zatykanie porów w torebce nasiennej, 
zmniejszające zdolność pobierania wody i ogólny proces wchłaniania (Bosker i in., 
2019). W przypadku koniczyny białej (Trifolium repens L.) czy niecierpka balsa-
mina (Impatiens balsamina L.) opisano również obniżenie wskaźnika kiełkowania 
oraz szybkości kiełkowania (Guo i in., 2022, 88). Mechaniczne uszkodzenia korzeni, 
ograniczenia ich wzrostu oraz stres oksydacyjny wywołany mikroplastikiem opisano 
w przypadku pszenicy (Triticum L.), bobu (Vicia faba L.) czy też cebuli (Allium  
cepa L.) (Jiang i in., 2019, 831-838). Transport mikroplastiku przez ksylem oraz 
akumulacja w tkankach i blaszkach listnych często prowadzi do hamowania foto- 
syntezy, poprzez redukcję karotenoidów oraz chlorofilu a i b od 8 % do 12 %  
w przypadku badań prowadzonych na sałacie (Lactuca sativa L.), ogórku (Cucumis 
sativus L.) czy kapuście (Brassica oleracea L.) (Ahammed i in., 2012, 132-139; Liu, 
2021, 99-102). Dodatkowo negatywne zmiany u różnych gatunków dotyczą homeo-
stazy jonowej (Khan i in., 2020, 74-75), ekspresji genów (Xu i in., 2020, 223-245), 
gospodarki hormonalnej (Huang i in., 2022, 5886-5902) oraz biomasy (Kumar i in., 
2022, 121-124). 

Podsumowanie 

Regulacje prawne mające na celu zrównoważone zarządzanie zasobami mineral-
nymi skłaniają do szerszego wykorzystywania osadów ściekowych w rolnictwie 
oraz sektorach powiązanych. Bogate w pierwiastki biogenne osady o odpowiednio 
niskiej zawartości metali ciężkich oraz patogenów stanowią odpowiednie rozwiąza-
nie, jednak skala ich zagospodarowania zachęca do ich analizy również pod wzglę-
dem obecności mikroplastiku. Na chwilę obecną nie istnieją regulacje europejskie 
określające dozwoloną ilość cząsteczek tworzyw w jednostce masy, pozwalające na 
wykorzystanie osadu w wyżej wymienionych sektorach. Los mikroplastiku w glebie,  
a w szczególności dynamika przemieszczania pionowego i poziomego wciąż nie są 



 Oczyszczalnie ścieków jako źródło mikroplastiku w środowisku 113 

do końca poznane, a zdecydowana większość przeprowadzanych badań odbywa się 
w warunkach laboratoryjnych, gdzie nie mają znaczenia zjawiska pogodowe, hydro-
logia, ukształtowanie terenu czy warstwowość podłoża. Każdego roku zwiększa się 
liczba publikacji dotyczących wpływu różnych mikroplastików na strukturę gleby, 
stopień nawodnienia, przepływ minerałów i ich dostępność dla roślin, a także 
wpływu na zwierzęta. Część z tych publikacji opisuje negatywne, czasem toksyczne, 
skutki działania tworzyw, również ze względu na udokumentowaną absorpcję  
np. metali ciężkich na ich powierzchni. W tym przypadku odnalezienie równowagi 
pomiędzy stosowaniem osadów ściekowych oraz utrzymaniem gleb relatywnie  
wolnych od zanieczyszczeń mikroplastikiem okazuje się niezwykle trudne. Na  
korzyść osadów ściekowych przemawiają jednak surowe normy określające ich 
przetwarzanie oraz zawartość związków mineralnych, przez co bezpieczeństwo  
ich wykorzystania jest wysokie. Dodatkowo ekonomiczne kwestie składowania  
osadów przy tak wysokiej skali ich powstawania narzucają w pewien sposób rygor 
odpowiedniej utylizacji bądź zagospodarowania. 

Źródło finansowania 

Badania naukowe zostały sfinansowane z subwencji statutowej Wydziału Infrastruktury  
i Środowiska Politechniki Częstochowskiej. 
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Wastewater treatment plants as a source of microplastics in the environment 
 

Abstract: Wastewater treatment plants (WWTPs) play a crucial role in every urban area, 
providing a safe facility for the reception and treatment of sewage. The multi-stage filtration 
system enables effective separation of contaminants and neutralization of toxins, resulting 
in water that is suitable for discharge and safe for aquatic organisms. A byproduct of  
municipal WWTP operations is sewage sludge, which, when properly processed, becomes 
a valuable source of biogenic elements such as phosphorus and nitrogen, while maintaining 
low levels of pathogens and heavy metals. There are various methods for managing sludge, 
including its use in agriculture, composting, soil reclamation, or incineration, all of which 
are strictly regulated by law. With the implementation of the European Green Deal,  
which aims to drastically reduce the use of fertilizers and pesticides and promote the sus-
tainable use of natural resources, the agricultural application of sewage sludge may serve 
as an alternative to inorganic fertilizers. However, researchers are increasingly focused  
on the presence of microplastic particles in sewage sludge, whose fate in the environment 
remains largely unknown. This chapter summarizes the key information regarding the pro-
duction scale of sewage sludge, its management directions, and the microplastic content 
based on analyses by independent entities. The chapter emphasizes that despite the small 
concentrations and particle sizes of plastics, their cumulative amount becomes significant, 
and considering their nearly zero biodegradability, the concentration in areas utilizing  
sewage sludge is expected to rise. Additionally, the authors have described the average  
efficiency of selected WWTPs in various countries based on current publications.  

Keywords: microplastics, plastics, wastewater treatment plant, source of microplastics 
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Streszczenie: Rynek farmaceutyczny jest obecnie jedną z najszybciej rozwijających się 
gałęzi przemysłu na świecie. Farmaceutyki to biologicznie aktywna grupa stabilnych związ- 
ków o negatywnym wpływie na różne ekosystemy. Ich obecność notuje się w ściekach do-
pływających i wypływających z komunalnych oczyszczalni ścieków, wodach powierzch-
niowych (rzeki, morza, oceany), wodach podziemnych oraz wodzie pitnej. Skuteczność 
usuwania farmaceutyków ze środowiska zależy od ich właściwości chemicznych i fizycz-
nych (m.in. współczynnik podziału oktanol/woda czy polarności). Proces Fentona, jako 
jedna z metod zaawansowanego utleniania, wydaje się obiecującą technologią stosowaną 
do oczyszczania ścieków farmaceutycznych ze względu na dużą skuteczność rozkładu 
związków refrakcyjnych. Jednak w przypadku tradycyjnie prowadzonej reakcji Fentona  
nadal istnieje kilka niedogodności, z powodu których podejmuje się szereg działań mają-
cych na celu ich zminimalizowanie. Do takich działań zalicza się m.in. kojarzenie procesu 
Fentona z ultradźwiękami, procesem elektrochemicznym czy stosowanie alternatywnych 
źródeł żelaza (np. piryt) czy tlenu (SPC).  

Słowa kluczowe: Elektro-Fenton, farmaceutyki, piryt, Sono-Fenton, SPC, ultradźwięki,  
zaawansowane metody utleniania  

Wprowadzenie 

W ostatnich latach, wraz z szybkim rozwojem przemysłu oraz wzrostem poziomu 
życia, w ściekach komunalnych, wodach podziemnych oraz powierzchniowych,  
jak również w wodzie pitnej, odnotowuje się znaczne ilości mikrozanieczyszczeń 
zwanych „emerging contaminants” (EC). Do zanieczyszczeń tych należą m.in. pesty- 
cydy, nanocząsteczki, mikroplastik, farmaceutyki oraz produkty higieny osobistej. 
Te nowe zanieczyszczenia mają złożone struktury oraz wykazują dużą stabilność 
chemiczną, co utrudnia ich biodegradację (Kwarciak-Kozłowska, 2019, 151; Pan  
i in., 2023, 13925; Rosińska, 2022, 35). Wśród tej specyficznej grupy zanieczyszczeń 
to właśnie farmaceutyki budzą coraz większe obawy w społeczeństwie. Pomimo  
że ich stężenia w środowisku naturalnym są niskie, mogą one powodować długo- 
terminowy toksyczny wpływ na organizmy lądowe oraz wodne (Kumar i in., 2019, 
649). Środowisko naturalne jest niezwykle ważne dla zdrowia ludzkiego, co znajduje 
odzwierciedlenie w podejściu One Health, które stanowi podstawę Celów Zrówno-
ważonego Rozwoju ONZ – Czysta Woda i Warunki Sanitarne (cel 6), Życie pod 
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Wodą (cel 14) oraz Życie na Lądzie (cel 15) (Moermond, Rooy, 2022, 5074).  
Podczas produkcji farmaceutyków zużywane są duże ilości czystej wody, co  
dodatkowo powoduje powstawanie równie dużych ilości trudnych do oczyszczenia  
ścieków. Badania wykazały, że przy produkcji jednej tony antybiotyków powstaje 
od 500 m3 do 6500 m3 ścieków, w których poziom zanieczyszczeń organicznych jest 
znacznie wyższy niż w ściekach komunalnych (Wang i in., 2023, 138775). Amery-
kańska agencja EPA szacuje, że średnia dzienna produkcja ścieków przez zakład 
farmaceutyczny wynosi 1,0068 × 109 l (Adishkumar i in., 2012, 86; Changotra i in., 
2019, 176). Ze względu na wytwarzanie dużej ilości ścieków o złożonym i niebez-
piecznym składzie niektóre kraje, jak np. Indie, zaliczyły branżę farmaceutyczną  
do „czerwonej kategorii” ze względu na niebezpiecznie wysoką, gdyż powyżej  
60, wielkość wskaźnika PI „Pollution Index” (https://mpcb.gov.in/consentmgt/ 
revised-industry-categorization). Unia Europejska również planuje zaostrzenie prze-
pisów dotyczących usuwania farmaceutyków ze ścieków komunalnych oraz syste-
mów wodnych. Na przykład rząd Holandii nie wyklucza, że za usuwanie pozostało-
ści farmaceutyków ze ścieków będą płacić firmy farmaceutyczne (Moermond, Rooy, 
2022, 5078). Problem oczyszczania ścieków z zakładu farmaceutycznego czy usu-
wania farmaceutyków i ich metabolitów z wód lub ścieków komunalnych związany 
jest z tym, że klasyczne układy, oparte na procesach mechanicznych i biologicznych, 
stosowane na komunalnych oczyszczalniach nie są w stanie całkowicie rozłożyć  
i zmineralizować tych opornych związków organicznych. Dlatego też ostatnio  
naukowcy podejmują próby modyfikacji konwencjonalnych, skutecznych procesów 
utleniania, jak reakcja Fentona, do degradacji toksycznych i nierozkładalnych  
substancji organicznych, jakim są farmaceutyki (Kwarciak-Kozłowska, 2019, 151; 
Rosińska, 2022, 100). 

9.1. Rynek farmaceutyczny w Polsce i na świecie 

Rynek farmaceutyczny jest jednym z najszybciej rozwijających się sektorów pro-
dukcyjnych, zarówno w Polsce, jak i na świecie. W 2022 roku został on wyceniony 
na kwotę 1,48 biliona dolarów (Obłakowska, Bartoszewski, 2022, 4). Oznacza to 
wzrost o 349 mld dolarów (30 %) względem roku 2015 (IQVIA, 2016). Co ciekawe, 
branża ta jest odporna na niekorzystne zmiany związane z globalnym kryzysem  
finansowym czy zakłóceniami spowodowanymi pandemią COVID-19 (Mrowiec, 
2015, 25). Stale są opracowywane, zatwierdzane i wprowadzane na rynek nowe leki, 
co napędza jego rozwój. Do tej pory ponad 3000 rodzajów farmaceutyków zostało 
wykorzystanych w leczeniu i podnoszeniu poziomu jakości życia, zarówno u ludzi, 
jak i zwierząt (Dong i in., 2019, 539; Rosińska, 2022, 46). Globalny rynek farma-
ceutyczny ma charakter oligopolistyczny. Wśród 16 największych światowych pro-
ducentów odpowiedzialnych za 80 % wartości tego rynku są Chiny (27,8 %), USA 
(17,4 %) oraz Japonia (6,4 %). W Europie największymi producentami farmaceutyków  
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są Szwajcaria, Francja, Niemcy, Włochy, Wielka Brytania, Hiszpania oraz Belgia 
(Mrowiec, 2015, 25). Polska należy do krajów o niskim poziomie produkcji (0,24 % 
światowego rynku) (Mrowiec, 2015, 25; Obłakowska, Bartoszewski, 2022, 11).  
Szacuje się, że roczny światowy przyrost produkcji farmaceutyków wynosi ok.  
4 % - 7 % (Mrowiec, 2015, 25). Na tak dynamiczny rozwój tej branży wpływ ma 
zwiększająca się ilość chorób przewlekłych i cywilizacyjnych, także wśród mło-
dzieży i dzieci, jak również wzrost liczby ludności w wieku starszym w społeczeń-
stwie (Kowalczuk i in., 2017, 9; Makowska, Nowakowski, 2020, 213). Jednakże  
łatwy dostęp do leków bez recepty oraz wzrost standardu życia w konsekwencji  
prowadzi do obserwowanego w ostatnich latach na świecie rozwoju lekoholizmu. 
Ogólnodostępne statystyki pokazują, że przeciętny Polak dokonuje zakupu 30,9 opa-
kowań leków w ciągu roku. Większe zużycie obserwuje się jedynie we Francji  
(44,9 opakowań). Jest to niepokojąca tendencja, zważywszy na fakt, iż mieszkańcy 
Japonii zużywają̨ jedynie 7 opakowań́ z lekami rocznie (Wontorska, Wąsowski, 
2018, 37). Szacuje się, że roczne spożywanie leków bez recepty (np. opartych na 
paracetamolu czy ibuprofenie) w Polsce wynosi 58 ton, a w Wielkiej Brytanii nawet 
162 tony (Kwarciak-Kozłowska, 2019, 151; Wydro i in., 2016, 287). Oprócz nad- 
używania leków bez recepty na świecie obserwowane jest niebezpieczne zjawisko 
związane ze zwiększającym się spożyciem antybiotyków. Wiadomo, że stosowanie 
przez lata w nadmiarze antybiotyków wywołuje w ekosystemie skutki odwrotne do 
zamierzonych, tzn. do wzmacniania niektórych szczepów bakterii. W konsekwencji 
prowadzi to do zjawiska lekooporności wśród drobnoustrojów komensalicznych 
oraz patogennych, które są odpowiedzialne za infekcje u ludzi oraz zwierząt (Nowa-
kiewicz i in., 2021, 575). Oporność bakterii wynika z presji selekcyjnej (siły ze- 
wnętrznej, która zmniejsza sukces reprodukcyjny niektórych osobników w populacji) 
nałożonej przez stosowanie antybiotyków. Intensywność tego naturalnego zjawiska 
zależy od wielkości spożywania antybiotyków przez populację (Laxminarayan, 
Heymann, 2012, 1; Van Boeckel i in., 2014, 1). 

Stwierdzono również, że farmaceutyki, jak również produkty ich rozkładu  
przyczyniają się do powstawania poważnych mutacji genetycznych zarówno u ludzi, 
jak i u zwierząt. Maja one zdolność do kumulacji w tkankach oraz zaburzają  
funkcjonowanie układu hormonalnego. Ich toksyczny efekt zależy zarówno od ich 
stężenia, jak i właściwości fizykochemicznych i biologicznych (Dudziak, 2015, 211; 
Kudlek i in., 2015; Kwarciak-Kozłowska, 2019, 153). 

Pojawiające się na świecie coraz to nowe patogeny oporne na antybiotyki oraz 
widoczna utrata ich skuteczności w walce z powszechnymi patogenami doprowa-
dziły nie tylko do przejścia na droższe antybiotyki w krajach o wysokim dochodzie, 
ale także do wzrostu zachorowalności i umieralności w krajach o niskim i średnim 
dochodzie. Powszechne, często bez wskazań medycznych, stosowanie antybiotyków 
przyspiesza ich uwalnianie do środowiska. Temat lekooporności drobnoustrojów 
stał się obecnie globalnym zagrożeniem zdrowia publicznego, dlatego też w jego 
zwalczanie zaangażowała się Światowa Organizacja Zdrowia (WHO) (Nowakie-
wicz i in., 2021, 577). W 2021 roku WHO oświadczyło, że w europejskim regionie  
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odnotowano aż 500 tys. zgonów związanych z opornością mikroorganizmów na anty- 
biotyki. Co ważne, aż 110 tys. z nich stanowiły infekcje, na które nie było dostęp-
nego skutecznego antybiotyku.  

Jak pokazują raporty z lat 2000-2015, spożycie antybiotyków wyrażone w okre-
ślonych dawkach dziennych (DD) wzrosło o 65 % (21,1-34,8 mld DD), a wskaźnik 
konsumpcji antybiotyków wzrósł o 39 % (11,3-15,7 DD na 1000 mieszkańców 
dziennie). Wzrost konsumpcji antybiotyków w krajach rozwiniętych wyniósł 65 %, 
a w krajach biedniejszych oraz rozwijających się nawet 114 % (Klein i in., 2018, 
E3463). Na wzrost konsumpcji antybiotyków wpływ miał również okres izolacji 
związany z pandemią COVID-19. Jak pokazują najnowsze raporty, w tym okresie, 
np. w Atenach, odnotowano znaczny wzrost spożycia różnych leków przeciwwiru-
sowych (170 %) oraz antybiotyków (61 %). Najliczniejsza grupa wśród nich była 
hydroksychlorochina (387 %), azytromycyna (36,3 %) oraz acetaminofen (198 %) 
(Galani i in., 2012, 149014; Wang i in., 2023, 138775). Problemem jest także wzrost 
stosowania antybiotyków u zwierząt hodowlanych. W samych Chinach w 2013 roku 
wykorzystano w hodowli zwierząt oraz w leczeniu weterynaryjnym aż 84 240 ton anty- 
biotyków. W Stanach Zjednoczonych oraz Wielkiej Brytanii produkcja i konsump-
cja tego rodzaju antybiotyków w tamtym czasie wynosiła odpowiednio 11 400 ton  
i 9330 ton (Zhang i in., 2019, 1363; Zhou i in., 2020, 2). 

9.2. Podział farmaceutyków 

Farmaceutyki stanowią zróżnicowaną grupę bioaktywnych substancji chemicz- 
nych stosowaną w medycynie, lecznictwie weterynaryjnym, jak również w gospodar- 
stwach hodowlanych (Ellis, 2006, 185). Reprezentują one różnorodną grupę ślado-
wych zanieczyszczeń EC, stale uwalnianych do środowiska, niemonitorowanych  
w sposób systematyczny, ale mogących wywoływać w nim negatywne skutki  
(Ávila, García, 2015, 198; Sosnowska i in., 2010, 395; Yang i in., 2017, 304).  
Farmaceutyki różnią się między sobą zawartością grup funkcyjnych (m.in. hydro- 
ksylowej, karboksylowej, ketonowej czy aminowej). Ich masy cząsteczkowe wahają 
się zazwyczaj od 200 Da do 1000 Da. Większość z nich to związki polarne  
(Kümmerer, 2009, 2354). Farmaceutyki dzieli się zazwyczaj na dwie kategorie:  
(1) pod względem ich docelowego przeznaczenia oraz (2) ogólnej charakterystyki 
budowy cząsteczki leku. 

Najpowszechniej stosowanymi substancjami farmakologicznie czynnymi są  
(Boroń, Pawlas, 2015, 360; Kolpin i in., 2002, 1202; Kwarciak-Kozłowska, 2019, 
153; Ojemaye, Petrik, 2018, 3; Rosińska, 2022, 47): 
• antybiotyki stosowane u ludzi i zwierząt – amoksycylina, ampicylina, cefaklor, 

cefaleksyna, ciprofloksacyna, doksycyklina, difloksacyna, erytromycyna, enoksa- 
cyna, sulfametoksazol, sulfapirydyna, tetracyklina, trimetoprim;  

• niesteroidowe leki przeciwzapalne – acetaminofen, aspiryna, diklofenak, fenazon, 
ibuprofen, ketoprofen, naproksen, paracetamol, nimesulid;  
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• leki przeciwdepresyjne – amitryptylina, diazepam, doksepina, fluksetyna, mepro- 
bamat, oksazepam, salbutamol, tiorydazyna; 

• regulatory lipidów – bendroflumetiazyd, benzafibrat, fenofibrat, furosemid, gem-
fibrozyl, klofibrat, kwas chlorfibrynowy, symwastatyna; 

• leki przeciwdrgawkowe – karbamazepina, prymidon, dilantin, fenobarbital, caba- 
pentyna; 

• beta-blokery – acebutolol, atenolol, atorwastatyna, betaksolol, metoprolol, nadolol, 
pindolol, propranolol, sotalol, simwastatyna, valsartan; 

• estrogeny i hormony – 17 α-etynyloestradiol, dietylostilbestrol, estradiol, estron, 
etynyloestradiol, octan dietylostilbestrolu; 

• leki przeciwnowotworowe – cyklofosfamid, ifosfamid; 
• leki przeciwwrzodowe i przeciwhistaminowe – cymetydyna, famotydyna. 

Należy jednak pamiętać, że klasyfikacja farmaceutyków według dominującej  
w nich substancji czynnej nie oznacza, że będą one charakteryzować się takimi  
samymi właściwościami. Nawet niewielkie zmiany w strukturze chemicznej farma-
ceutyków mogą mieć znaczący wpływ na ich rozpuszczalność, polaryzację oraz  
na inne właściwości. Zmiany te mogą powodować m.in. osłabienie lub utratę  
aktywności farmakologicznej czy wzrost toksyczności, co jest istotne również  
z uwagi na ich rozkład w środowisku naturalnym (Kümmerer, 2009, 2355; Ortiz  
de García, 2017, 430).  

9.3. Źródła farmaceutyków w środowisku naturalnym  
i ich usuwanie w komunalnych oczyszczalniach ścieków 

Farmaceutyki w organizmach żywych ulegają niewielkim transformacjom  
i w formie niezmienionej wydalane są z moczem i/lub kałem. Ich obecność identy- 
fikuje się w ściekach komunalnych, ściekach szpitalnych, osadach ściekowych,  
osadach dennych, glebie oraz w środowisku wodnym (wodach powierzchniowych  
i podziemnych stanowiących źródło wody pitnej) (Cizmas i in., 2015, 382; Czerwiń-
ski i in., 2015, 31; Verlicchi i in., 2012, 124; Yang i in., 2017, 305). Na rysunku 9.1 
przedstawiono źródła przedostawania się farmaceutyków do środowiska naturalnego. 

Szacuje się, że w największych ilościach z całej gamy farmaceutyków w środo- 
wisku naturalnym występują antybiotyki (48 %), hormony (37 %), leki przeciw- 
zapalne (13 %) oraz β-blokery (11 %). Znaczący udział stanowią także leki przeciw-
bólowe (10 %) oraz przeciwdepresyjne (8 %) (Kwarciak-Kozłowska, 2019, 153; 
Mrowiec, 2015, 25). Na pozostałości antybiotyków w środowisku wpływa także ich 
charakter, klimat i czynniki środowiskowe. Li i Zhang (2013, 2971) odkryli, że za-
wartość antybiotyków w wodach gruntowych wahała się od ng/l do µg/l, a w osadach 
i glebie od µg/kg do mg/kg (Jiang i in., 2022, 113464; Li, Zhang, 2013, 2971).  
W tabeli 9.1 przedstawiono stężenia wybranych farmaceutyków w środowisku  
wodnym. 
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Rysunek 9.1. Źródła i drogi farmaceutyków w środowisku naturalnym (Ellis i in., 

2006; Heberer, 2002; Kwarciak-Kozlowska 2019; Yang i in., 2017) 

Tabela 9.1. Stężenia wybranych farmaceutyków w środowisku wodnym (Avila, Garcia, 
2014; Carballa i in., 2007; Dai i in., 2014; Jiang i in., 2022; Kwarciak-Kozłow-
ska, 2019; Li, Zhang, 2013; Nakada i in., 2006) 

Farmaceutyk 

Występowanie i stężenia (µg/dm3) 

Surowe ścieki 
komunalne 

Ścieki 
oczyszczone 

Wody 
powierzchniowe Woda pitna 

Acetaminophen 165-1380 3-20 10-16 < 0,300 

Karbamazepina 0,9-6,5 – 0,001-1,1 < 0,260 

Diklofenak 0,46-4,41 0,12-3,00 0,001-0,5 < 0,0025 

Ibuprofen 0,28-6,1 0,11-0,125 0,0045-0,15 < 0,003 

Keptofen 1340-250 20-40 0,05-6 – 

Naproksen 0,9-320 0,5-2,5 11-25 – 

Kwas salicylowy 0,9-1,50 0,35-0,55 0,007-0,25 – 

β-bloker 0,5-2,5 – 0,005-0,15 – 

 
Konwencjonalne oczyszczalnie ścieków stosowane w wielu krajach europejskich 

bazujące na procesach mechanicznych i biologicznych zaprojektowane były z myślą 
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o usuwaniu z nich biodegradowalnych związków węgla, azotu i fosforu, a nie mikro- 
zanieczyszczeń (Flores, Mijaylova, 2016, 244; Verlicchi i in., 2012, 124). Jak poka-
zują raporty, eliminacja farmaceutyków w oczyszczalniach ścieków jest często nie-
kompletna, a skuteczność usunięcia waha się od 3 % do 99 % (w zależności od ich 
polarności) (Heberer, 2002, 10; Velazquez i in., 2017, 244). Pomimo że stężenie 
farmaceutyków w ściekach dopływających do oczyszczalni jest stosunkowo niskie, 
związki te obecne, jako pojedyncze cząsteczki lub jako kompleksy, mogą wywie- 
rać toksyczny lub hamujący wpływ na bakterie osadu czynnego (Thomaidi i in., 
2015, 742). 

Mechanizmy usuwania farmaceutyków w komunalnych oczyszczalniach ścieków 
nie zostały w pełni poznane, jednakże zaobserwowano, że ich skuteczność zależy 
m.in. od temperatury, pH, warunków tlenowych, wieku osadu, aktywności mikro- 
organizmów, czasu zatrzymania ścieków, a nawet konfiguracji reaktorów (Kwar-
ciak-Kozłowska, 2019, 157). Trafiające do oczyszczalni farmaceutyki mogą zostać 
utlenione do dwutlenku węgla i wody na drodze biodegradacji (np. ibuprofen, para-
cetamol), ulec adsorpcji na kłaczkach osadu czynnego (głównie związki liofilowe  
i trudno biodegradowalne, np. diklofenak czy triklosan), bądź też w postaci niezmie- 
nionej lub w formie metabolitów trafić ponownie do środowiska naturalnego. 
Stwierdzono, że najbardziej trwałymi antybiotykami są: trimetoprim, sulfonamidy, 
makrolidy, tetracyklina oraz fluorochinolony (Kwarciak-Kozłowska, 2019, 157; 
Miège i in., 2009, 1723). Zaobserwowano również, że w przypadku niektórych  
farmaceutyków wyższe ich stężenia odnotowuje się w ściekach oczyszczonych niż 
ściekach surowych. Zjawisko to można tłumaczyć zachodzącymi procesami desorpcji 
i/lub dekoniugacji (Kasprzyk-Hordern i in., 2009, 364; Zorita i in., 2009, 2762). 

9.4. Proces Fentona i jego modyfikacje  
w usuwaniu farmaceutyków 

Jak zostało wspomniane, podczas konwencjonalnego oczyszczania ścieków,  
jakie ma miejsce na terenie komunalnych oczyszczalni, nie ma możliwości całkowi-
tego usunięcia ze strumienia ścieków farmaceutyków, ich metabolitów czy innych 
specyficznych substancji zawartych w Ramowej Dyrektywie Wodnej (2000). Dlatego 
poszukuje się metod/układów, które pozwolą na efektywne doczyszczenie ścieków 
pod kątem tego rodzaju mikrozanieczyszczeń. 

Wśród efektywnych metod usuwania związków refrakcyjnych wymienić należy 
sorpcję na węglach aktywnych czy zeolitach, filtrację (m.in. w filtrach pośpiesznych  
i powolnych), koagulację, techniki membranowe oraz zaawansowane metody utle-
niania, tzw. AOP (ang. Advanced Oxidation Processes) (Bokare, Choi, 2014, 3; 
Kwarciak-Kozłowska, 2019, 158; Snyder i in., 2007, 452; Zhang i in., 2019, 111). 
Zaawansowane metody utleniania pozwalają na rozkład toksycznych i trudno bio- 
degradowalnych zanieczyszczeń dzięki rodnikom hydroksylowym do CO2 i H2O  
z powstawaniem produktów pośrednich, tj. alkohole, aldehydy, kwasy karboksylowe 
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(Kwarciak-Kozłowska, 2019, 158; Wydro i in., 2016, 293). Rodniki hydroksylowe 
(•OH) skutecznie niszczą związki organiczne, ponieważ są reaktywnymi elektro- 
filmami, które szybko i nieselektywnie reagują ze związkami organicznymi boga-
tymi w elektrony (Nidheesh, Gandhimathi, 2012, 2; Stasinakis, 2008, 376). Wśród 
licznych metod AOP proces Fentona jest najstarszym i najpopularniejszym roz- 
wiązaniem ze względu na szeroki zakres zastosowań, prostą obsługę czy dużą  
degradację i mineralizację zanieczyszczeń (Kwarciak-Kozłowska, 2019, 158). 

Główne etapy procesu Fentona to (1) utlenianie, (2) neutralizacja, (3) flokulacja 
oraz (4) sedymentacja. Proces Fentona najskuteczniej przebiega w środowisku  
kwaśnym (pH w okolicach 3,0). Związane jest to m.in. z faktem, że w środowisku 
kwaśnym potencjał rodników •OH wynosi 2,8 V, co stanowi najwyższą wartość́ 
wśród wszystkich utleniaczy. Jak pokazują badania, wzrost wartości pH powoduje 
zmniejszanie się potencjału rodników hydroksylowych nawet do poziomu 1,5 V 
(Janda, Marcinkowski, 2019, 47). Substancje organiczne w procesie Fentona  
usuwane są w dwóch etapach: (1) utleniania i (2) koagulacji. Utlenianie substancji 
organicznych zachodzi pod wpływem rodników hydroksylowych, a zjawisko koagu- 
lacji przypisuje się tworzeniu hydroksykompleksów żelaza. Mechanizm degradacji 
zanieczyszczeń organicznych (RH) w reakcji Fentona oparty jest na poniższych  
reakcjach (Jiang i in., 2022, 113464; Li, Zhang, 2013, 2971): 

 Fe2+ + H2O2 → Fe3+ + OH– + HO• (1) 

 RH + HO• → R• + H2O (2) 

 R• + Fe3+ → R+ + Fe2+ (3) 

 Fe2+ + HO• → Fe3+ + OH– (4) 

Jednak w przypadku konwencjonalnych systemów opartych na technologii  
Fentona nadal istnieje kilka wyzwań, jak magazynowanie, przetłaczanie wysoko  
stężonego H2O2 , konieczność szybkiego wykorzystania katalizatorów czy utylizacja 
wytworzonego osadu żelazowego. Powoduje to, że stale podejmowane są działania 
mające na celu opracowanie nowych technologii, które zaradziłyby tym problemom. 
Modyfikacji klasycznie prowadzonego procesu Fentona dokonuje się m.in. poprzez 
dodatkowe jego wspomaganie promieniowaniem UV, metodami elektrochemicz-
nymi czy ultradźwiękami (Barbusiński, 2013, 10; Jain i in., 2018, 948; Jiang i in., 
2022, 113464; Li, Zhang, 2013, 2971). Poszukuje się także alternatywnych form  
źródła tlenu lub katalizatorów do reakcji Fentona. Dlatego też sposoby modyfikacji 
procesu Fentona można podzielić na dwie grupy reakcji: (1) homogeniczne i (2)  
heterogeniczne (rys. 9.2). 
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Rysunek 9.2. Fenton i jego modyfikacje (Jain i in., 2018) 

9.4.1. Sono-Fenton 

Ultradźwięki uznawane są za „zieloną” technologię AOP do usuwania związków 
refrakcyjnych bez generowania wtórnych zanieczyszczeń. Technologia ta jest  
również bezpieczna i prosta w obsłudze, jednakże, aby uzyskać satysfakcjonujące 
efekty, wymaga długiego czasu reakcji i zużywa znaczne ilości energii. Połączenie 
procesu sonifikacji z procesem Fentona wydaje się być obiecującą propozycją  
pozwalającą na przezwyciężenie tzw. technicznych wąskich gardeł samodzielnie 
prowadzonych procesów. Wykorzystując w procesie Fentona ultradźwięki obser-
wuje się wytworzenie dodatkowych wysokoreaktywnych rodników, jak również 
przyśpieszenie konwersji jonów żelaza trzeciego stopnia (Fe3+) do jonów żelaza  
drugiego stopnia (Fe2+). Wiąże się to ze zwiększeniem wydajności oraz szybkości 
reakcji Fentona (Al-Musawi i in., 2019, 1187; Özdemir i in., 2011, 61). 

W układach kojarzących reakcje Fentona i ultradźwięki wykorzystuje się zjawisko 
kawitacji akustycznej. Metoda ta wywołuje liczne zjawiska mechaniczne, termiczne 
oraz chemiczne w środowisku wodnym. Dochodzi do powstawania mikropęcherzy-
ków, których implozja generuje tzw. hot spoty o przejściowym charakterze (tempe-
ratura 4000 K - 5000 K, ciśnienie ~1000 atm) (Ma, 2012, 272; Yaghmaeian i in., 
2022, 2). Tak ekstremalne warunki prowadzą do rozszczepienia cząsteczek wody na 
rodniki •OH i •H. Rodniki te mogą reagować z substancjami zanieczyszczającymi 
znajdującymi się w pęcherzyku lub na granicy faz pęcherzyk-ciecz. Duże, nielotne  
i bardzo hydrofilowe cząsteczki nie mogą przedostać się do pęcherzyków kawita- 
cyjnych ani zbliżyć się do strefy międzyfazowej, w związku z czym reagują powoli 
z kilkoma rodnikami. W przypadku Sono-Fentona możliwe jest stosowanie reaktorów 
ultradźwiękowych o niskiej (20 kHz - 150 kHz) i średniowysokiej (200 kHz - 2000 kHz) 
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częstotliwości. W reaktorach o niskich częstotliwościach ultradźwięków stwierdza 
się mniejszą ilość generowanych rodników hydroksylowych, a w konsekwencji  
niewielką akumulację H2O2 (Serna-Galvis i in., 2023, 2). 

Jak pokazują wyniki licznych badań, zastosowanie Sono-Fentona może być  
skuteczną metodą usuwania farmaceutyków ze ścieków. W badaniach Labrada i in. 
(2018) wykazano, że cyprofloksacyna (CIP), która jest antybiotykiem trudno bio- 
degradowalnym, ulega całkowitemu rozkładowi już w ciągu 15 minut prowadzenia 
procesu (warunki prowadzenia procesu: stosunek H2O2/Fe2+ = 6, częstotliwość ultra- 
dźwięków = 580 Hz). Zaobserwowano również, że lepsze efekty (stopień i szybkość 
usunięcia CIP) osiągano przy najniższej badanej częstotliwości roboczej (580 kHz), 
ale wyższej mocy ultradźwiękowej. Również zespół Ghaucha i in. (2011) wykazał 
wysoką skuteczność utleniania farmaceutyków (karbamazepiny) z wykorzystaniem 
ultradźwięków o niskiej częstotliwości. W ciągu godzinnej reakcji Sono-Fentona 
karbamazepina została całkowicie utleniona (Ghauch i in., 2011, 18). Zeng z zespołem 
(2015) oceniali różnice w skuteczności oczyszczania ścieków amantadynowych  
w samodzielnie prowadzonym procesie Fentona i Sono-Fentonie oraz przenalizowali 
zmiany, jakie nastąpiły bezpośrednio po nadźwiękawianiu ścieków. Etap nadźwię-
kawiania ścieków wykonano za pomocą generatora ultradźwiękowego JY92-2D 
(25 kHz). Gęstość energii ultradźwięków wynosiła 5 W/cm3, a kalorymetryczne roz-
praszanie mocy dla procesu ultradźwiękowego i Sono-Fentona wynosiło 215 kcal. 
Proces Fentona prowadzono przy pH 3, a ilość siarczanu żelaza i nadtlenku wodoru 
ustalono odpowiednio na poziomie 0,1 mol/dm3 i 2 mol/dm3. W surowych ściekach 
amantadynowych wykryto 18 substancji organicznych, w których głównymi były 
amantadyna i 1,3-amantadyna. Po procesie Fentona w ściekach wykryto 14 substan-
cji organicznych. Nie wykryto 1,3-amantadyny, za to wykryto nową substancję –
amantadynę alkoholową. Stwierdzono, że amantadyna alkoholowa była głównym 
produktem utlenienia amantadyny i 1,3-amantadyny przez •OH. W próbkach, które 
poddano tylko nadźwiękawianiu, wykryto 22 substancje organiczne. W roztworze 
reakcyjnym znajdowały się 3 główne substancje organiczne (alkoholowa amanta-
dyna, amantadyna i 1,3-amantadyny) oraz pojawił się nowy produkt z pierścieniem 
benzenowym – ester 1-2-etyloheksylowy. W porównaniu z samodzielnie prowadzo-
nym procesem Fentona zdolność utleniania ultradźwiękami była niższa. Jednakże  
w układzie łączącym te dwa procesy (Sono-Fentonie) wykryto tylko sześć substancji 
organicznych. Głównym produktem była amantadyna alkoholowa, a 1,3-amanta-
dyna została całkowicie utleniona. Stwierdzono również, że wydajność kawitacyjna 
w przypadku procesu Sono-Fentona była 3,8 razy wyższa niż w samodzielnym  
procesie sonifikacji, co pokazuje, że jest to bardziej energooszczędne rozwiązanie 
(Zeng i in., 2015, 4979-4987). 

9.4.2. Elektro-Fenton (E-Fenton) 

Procesy elektrochemiczne są jednymi z najnowszych rozwiązań wśród metod AOP, 
które z powodzeniem wykorzystywane są w uzdatnianiu wody (Marlina, Purwanto, 
2019, 1). Proces E-Fentona prowadzony może być w czterech konfiguracjach:  
(1) nadtlenek wodoru jest stosowany zewnętrznie, natomiast jako źródło jonów żela- 
zawych stosowana jest anoda protektorowa z żelaza, (2) jon żelazawy i nadtlenek 
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wodoru są wytwarzane elektrycznie z użyciem odpowiednio anody protektorowej  
i katody przepuszczającej tlen, (3) jony żelaza są stosowane zewnętrznie, a nadtlenek 
wodoru jest wytwarzany przez katodę przepuszczającą tlen oraz (4) odczynnik Fen-
tona wykorzystuje się do wytworzenia rodnika hydroksylowego w ogniwie elektro-
litycznym, a jon żelazawy jest regenerowany poprzez redukcję jonu żelazowego  
na katodzie (Jiang, Zhang, 2007, 1119; Nidheesh, Gandhimathi, 2012, 2; Ting i in., 
2009, 1484). W porównaniu z konwencjonalnym procesem Fentona proces E-Fenton 
ma tę zaletę, że pozwala na lepszą kontrolę procesu oraz eliminuje problem maga-
zynowania i transportu. W procesie wykorzystywana jest energia elektryczna (czyste 
źródło energii), dzięki czemu w całym procesie nie powstają wtórne zanieczyszcze-
nia. Ponieważ w procesie E-Fentona nie wykorzystuje się żadnych szkodliwych  
odczynników, jest to przyjazna środowisku metoda oczyszczania wody i ścieków. 
Jej wydajność zależy od stężenia roztworu, zakresu stosowanej temperatury i pH,  
a także od wielkości i rodzaju anody oraz przyłożonego napięcia (Pandis i in., 2022, 
6). Przy wyższym pH wydajność procesu E-Fentona gwałtownie maleje, zwłaszcza 
przy pH > 5. Dzieje się tak dlatego, że H2O2 jest nietrwały w roztworze zasadowym 
i ulega szybko rozkładowi na tlen i wodę ze stałą szybkością wynoszącą 2,3 × 10–2  
i 7,4 × 10–2 min–1 odpowiednio przy pH 7,0 i 10,5. Wzrost pH podczas procesu  
E-Fentona prowadzi do elektrokoagulacji, podczas której zanieczyszczenia są usu-
wane poprzez przyciąganie elektrostatyczne i/lub kompleksowanie reakcji w wyniku 
konwersji Fe2+ i Fe+3 do struktur typu Fe(OH)n . Jak pokazują liczne badania, usunię-
cie farmaceutyków w procesie E-Fentona wynosi ponad 80 % (tab. 9.2). 

Tabela 9.2. Stężenia wybranych farmaceutyków w środowisku wodnym (Jiang i in., 
2022; Jiang, Zhang, 2007; Nidheesh, Gandhimathi, 2012; Ting i in., 2009) 

Farmaceutyk Warunki prowadzenia procesu Wydajność procesu 

sulfametazyna 

pH 3,0; prąd = 300 mA 
Fe2+ = 0,2 mM; Na2SO4 = 0,05 M 95 % 

pH 3,0; prąd = 500 mA 
Fe2+ = 0,5 mM; Na2SO4 = 0,05 M 100 % 

pH 3,0; prąd = 200 mA 
Fe2+ = 0,1 mM; Na2SO4 = 0,05 M 99 % 

pH 3,0; gęstość prądu = 20,83 mA/cm2 
Fe2+ = 0,2 mM; Na2SO4 = 0,05M 98,5 % 

cyprofloksacyn 

pH 3,0; gęstość prądu = 18 mA/cm2 
Fe2+/Fe3+ = 1,5 mM/dm3; Na2SO4 = 0,05 M 88 % 

pH 3,0-9,0; prąd = 200 mA 
Fe2+ = 0,2 mM; Na2SO4 = 0,05 M 88 % 

tetracyklina 

pH 7,0; prąd = 200 mA 
płytka Fe (5 cm x 6 cm x 0,2 cm) 

Na2SO4 = 0,05M 
83 % 

pH = 3,0, prąd = 300 mA 
Fe2+ = 0,1mM; Na2SO4 = 0,05M 100 % 

trimetoprim pH = 3,0; prąd = 200 mA 
Fe2+ = 0,2 mM; Na2SO4 = 0,05M 100 % 

tartrazyna pH = 3,0; prąd = 200 mA, układ ciągły, 
anoda = Ti/IrO2, katoda = gaz elektrodowy dyfuzyjny 80 % 

ibuprofen prąd = 50 mA, anoda = Pt, katoda = 3D grafit, czas = 50 min 
Fe3+ = 0,2 mM; H2O2 = 0,2 mM 100 % 
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9.4.3. SPC-Fenton 

Ze względu na problemy eksploatacyjne, jakie mogą wystąpić podczas oczysz-
czania ścieków z wykorzystaniem 30 % roztworu H2O2 , tj. magazynowanie, trans-
port czy dozowanie przez operatora oczyszczalni, ciekawą alternatywą wydaje się 
nadwęglan sodu (Na2CO3·1,5H2O2) (Barbusiński, 2008, 33; Kwarciak-Kozłowska, 
Fijałkowski, 2021, 2). Nadwęglan sodu (SPC) – addukt H2O2 i węglanu sodu 
(Na2CO3) – jest nietrującym, bezwonnym i wolnym od zanieczyszczeń utleniaczem 
(Pan i in., 2023, 2). SPC zwany jest suchym nadtlenkiem wodoru, dlatego też ma te 
same zalety co ciekły nadtlenek wodoru. Jednakże z powodu swojej stałej postaci 
jest łatwiejszy w eksploatacji, stabilniejszy i tańszy. Porównując koszty obu utlenia-
czy, tona ciekłego H2O2 stanowi trzykrotność kosztu SPC. Do kosztów eksploata-
cyjnych trzeba doliczyć również koszt przechowywania i transportu ciekłego H2O2 . 
Dodatkowo stały SPC może być stosowany w szerokim zakresie pH (Kwarciak- 
-Kozłowska, Fijałkowski, 2021, 2; Tan i in., 2019, 101; Wang i in., 2019, 336).  
Produkty rozkładu SPC (tj. dwutlenek węgla, woda i węglan sodu) są nietoksyczne 
dla mikroorganizmów, dzięki czemu jest on bardziej przyjazny dla środowiska  
w porównaniu z ciekłym nadtlenkiem wodoru (Kwarciak-Kozłowska, Fijałkowski, 
2021, 2). Zaobserwowano hamowanie wzrostu komórek i zwiększenie apoptozy 
Escherichia coli po aplikacji płynnego H2O2 . SPC powoduje mniej zakłóceń w cyklu 
cytrynowym w porównaniu do H2O2 i nie wykazuje toksycznego wpływu na Danio 
rerio (Liu i in., 2021, 111371). Na dzień dzisiejszy nie ma dużej ilości badań nad 
wykorzystaniem tego systemu do degradacji farmaceutyków. Wang i in. (2019) 
przebadali, jak zmienia się stopień degradacji sulfanilamidu za pomocą 1,0 mM, 
2,0 mM i 3 mM SPC w obecności jonów żelaza Fe2+ i Fe3+. Lepsze efekty uzyskano, 
gdy proces prowadzono z udziałem jonów żelaza Fe2+ przy SPC 1 mM i 2 mM – 
wtedy efektywność degradacji wynosiła odpowiednio 80 % i 92 %. W przypadku 
jonów żelaza Fe3+ 40 % degradację sulfanilamidu stwierdzono dla SPC 1,0 mM.  
Dla SPC 2 mM i 3 mM stopień utlenienia był zbliżony i wynosił 78 % (Wang i in., 
2019, 336). Pimentel i in. (2021) podjęli się oceny skuteczności degradacji tetra- 
cykliny w procesie SPC-Fenton. Stwierdzono m.in., że wyższe stężenia SPC mogą 
przyspieszyć kinetykę degradacji tetracykliny. Nadmierne stężenie katalizatora  
żelazowego powodowało efekt wymiatania wytworzonych rodników hydroksylo- 
wych. Jako najkorzystniejsze warunki utleniania tetracykliny ustalono pH 4,0, 
0,75 mM SPC i 0,5 mM Fe2+. Pozwoliło to na 100 % redukcję tetracykliny w 45 min 
(k = 9,3·10−2 min−1) i ponad 40 % redukcję ogólnego węgla. Ich wyniki wykazały, 
że rodnik hydroksylowy jest głównym utleniaczem zaangażowanym w mechanizm 
degradacji tetracykliny. Zastosowany SPC, jako źródło H2O2 , pozwala na lepszą 
kontrolę pozostałego stężenia H2O2 ze względu na powolne jego rozpuszczanie. 
Otrzymane wyniki pokazują, że utlenianie z wykorzystaniem SPC jest obiecującą 
alternatywą, która umożliwi bezpieczniejsze prowadzenie procesu Fentona (Pimentel 
i in., 2021, 5). 



 Proces Fentona i jego modyfikacje w oczyszczaniu ścieków zawierających farmaceutyki 129 

9.4.4. Piryt-Fenton 

Pomimo dużej zdolności utleniania klasyczna homogeniczna reakcja Fentona  
ma pewne wady, takie jak szybkie wytrącanie Fe(OH)3 , które generuje znaczne ilości 
osadu i powoduje przedwczesne zakończenie reakcji. Dlatego zawsze wymagane 
jest niskie pH. Ostatnio heterogeniczne źródła żelaza, takie jak żelazo zerowarto-
ściowe (ZVI) i minerały zawierające Fe (magnetyt, piryt, ferrihydryt, hematyt czy 
getyt), pełniące rolę katalizatorów powierzchniowych do wytworzenia rodników  
hydroksylowych podczas reakcji Fentona, cieszą się coraz większym powodzeniem 
(Gong i in., 2023, 2). Materiały mineralne na bazie żelaza są zwykle uważane za 
lepsze heterogeniczne katalizatory Fentona ze względu na ich niskie koszty, wysoką 
aktywność katalityczną, niską toksyczność oraz łatwość w unieszkodliwianiu (Zhai 
i in., 2023, 2). Piryt (FeS2) jest jednym z najpowszechniej występujących minerałów 
siarczkowych na Ziemi. Wykazuje wysoką aktywność katalityczną ze względu na 
wysoką zawartość żelaza, powierzchnię właściwą i porowatość (Diao i in., 2017, 375; 
Liu i in., 2020, 1; Rahimi i in., 2021, 2). Bae z zespołem w 2013 roku porównali 
efektywność oksydacyjnej degradacji diklofenaktu w klasycznie prowadzonym pro-
cesie Fentona do Piryt-Fentona. Całkowity rozkład (100 %) diklofenaku zaobserwo-
wano w pirytowym systemie w ciągu 120 s. W klasycznym systemie Fenton w ciągu 
180 s usunięto jedynie 65 % diklofenaku. Szybkość degradacji diklofenaku wzrastała 
wraz ze wzrostem stężeń pirytu i H2O2 . Jako główne półprodukty wykryto 2,6-di- 
chlorofenol, 2-chloroanilinę i 2-chlorofenol, które uległy szybkiemu rozkładowi  
w ciągu 120 sekund. Diklofenak został ostatecznie zmineralizowany do HCl i CO2 . 
Ciągłe rozpuszczanie Fe(II) z powierzchni pirytu wydaje się być kluczowym czynni- 
kiem pozwalającym na całkowite utlenianie zanieczyszczeń. Przyjmuje się, że proces 
Fentona na bazie pirytu wykazuje zwiększoną wydajność ze względu na samoregu-
lację Fe2+ w roztworze. Piryt z powodzeniem został też wykorzystany do utleniania 
karbamazepiny. Proces prowadzono w szerokim zakresie pH (3,0-11). Efektywność 
degradacji tego farmaceutyku osiągnęła wielkość 88 % w ciągu 90 minut (0,2 g/l 
pirytu, 10 mM H2O2 i 2,5 mg/l stężenie karbamazepiny). HO•, O2

•–,e– były głównymi 
rodnikami biorącymi udział w procesie jej degradacji (Zhai i in., 2023, 10).  

Podsumowanie 

Farmaceutyki to substancje zanieczyszczające, które są toksyczne nawet w ilo-
ściach śladowych, a ze względu na swoje właściwości mogą przyczyniać się do bio-
akumulacji i być sporym problemem dla ekosystemu. Wymaga to podjęcia działań 
mających na celu ich usunięcie skutecznymi i niedrogimi metodami. W niniejszym 
rozdziale zaprezentowano wyzwania, jakie niesie ze sobą szybki rozwój rynku farma- 
ceutycznego oraz losy farmaceutyków na terenie komunalnych oczyszczalni ście-
ków. Omówiono podstawy teoretyczne oraz możliwości wykorzystania modyfikacji 
procesu Fentona w degradacji farmaceutyków. Rozdział ten rzuca światło na możli-
wości poprawienia wydajności znanego i prostego w eksploatacji procesu Fentona 
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poprzez zminimalizowanie jego wad eksploatacyjnych. W rozdziale zaprezento-
wano zalety z łączenia procesu Fentona z polem ultradźwiękowym (Sono-Fenton), 
metodami elektrochemicznymi (Elektro-Fenton) czy wykorzystując alternatywne 
źródła H2O2 (w tym wypadku SPC) oraz żelaza (piryt). 

Źródło finanasowania 

Badania naukowe zostały sfinansowane z subwencji statutowej Wydziału Infrastruktury  
i Środowiska Politechniki Częstochowskiej. 
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Fenton’s process and its modifications in the treatment of  
wastewater containing pharmaceuticals 

 

Abstract: The pharmaceutical market is currently one of the fastest growing industries  
in the world. Pharmaceuticals are a biologically active group of stable compounds with  
a negative impact on various ecosystems. Their presence is recorded in sewage flowing  
into and out of municipal sewage treatment plants, surface waters (rivers, seas, oceans), 
groundwater and drinking water. The effectiveness of removing pharmaceuticals from the 
environment depends on their chemical and physical properties (e.g. octanol/water partition 
coefficient or polarity). The Fenton process as one of the advanced oxidation methods 
seems to be a promising technology for the treatment of pharmaceutical wastewater due to 
the high efficiency of the decomposition of refractive compounds. However, in the case of 
the traditionally carried out Fenton reaction, there are still several disadvantages due to 
which a number of actions are taken to minimize them. Such activities include, among  
others: associating the Fenton process with ultrasound, an electrochemical process or the 
use of alternative sources of iron (e.g. pyrite) or oxygen (SPC). 

Keywords: Electro-Fenton, pharmaceuticals, pyrite, Sono-Fenton, SPC, ultrasonics, advanced 
oxidation methods 
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Streszczenie: Transformacja energetyczna jest główną przyczyną wzrastającej liczby  
samochodów elektrycznych i hybrydowych oraz zwiększonego popytu na magazynowanie 
energii odnawialnej. Rozwój elektromobilności i magazynów energii powoduje koniecz-
ność dokonywania recyklingu baterii litowo-jonowych. W rozdziale omówiono metody, 
zalety, wyzwania oraz korzyści ekologiczne i ekonomiczne recyklingu baterii litowo-jono-
wych w kontekście zrównoważonego zarządzania zasobami i rosnącego zapotrzebowania 
na magazynowanie energii. Zużyte baterie litowo-jonowe stają się odpadem, a ich odzysk 
i recykling pozostaje istotnym zagadnieniem dla ekogospodarki. 

Słowa kluczowe: akumulatory litowo-jonowe, samochody elektryczne, samochody hybry-
dowe, odzysk metali, recykling 

Wprowadzenie 

Współczesny świat, w którym dominują technologie magazynowania energii 
oparte na bateriach litowo-jonowych, stawia przed nami wyzwanie efektywnego  
i zrównoważonego gospodarowania ograniczonymi zasobami naturalnymi. Rosnące 
zapotrzebowanie na baterie litowo-jonowe w transporcie, energetyce odnawialnej 
czy elektronice konsumenckiej powoduje, że skuteczny recykling staje się niezbędny 
dla ochrony środowiska i zrównoważonego wykorzystania zasobów surowców. 

Pojazdy wycofane z eksploatacji stają się odpadem zawierającym szkodliwe  
substancje, stanowiące zagrożenie dla środowiska. Z tego względu uwarunkowa- 
nia prawne Unii Europejskiej narzucają producentom samochodów podejmowanie 
działań proekologicznych, mających na celu zmniejszenie emisji szkodliwych pro-
duktów spalania paliw, propagowanie stosowania alternatywnych źródeł energii do 
napędzania aut czy też uproszczenie utylizacji stosowanych materiałów. Recykling 
i odzysk są w tej materii wręcz niezbędne. 

W porównaniu do starszych typów baterii, takich jak niklowo-kadmowe  
czy niklowo-metalowo-wodorkowe, baterie litowo-jonowe oferują wyższą gęstość  
energetyczną oraz dłuższą żywotność. Główne elementy konstrukcyjne baterii  



136 Rozdział 10 

litowo-jonowych to elektroda dodatnia (katoda), elektroda ujemna (anoda) oraz  
elektrolit. Katoda zazwyczaj wykonana jest z tlenków metali litowo-kobaltowych, 
litowo-manganowych lub litowo-żelazowo-fosforanowych, natomiast anoda naj- 
częściej wykonana jest z grafitu. Elektrolit, będący cieczą organiczną zawierającą 
sole litowe, umożliwia przepływ jonów litowych między elektrodami podczas cykli 
ładowania i rozładowania. Proces ładowania baterii litowo-jonowych polega na 
przemieszczaniu się jonów litowych z katody do anody poprzez elektrolit, co jest 
możliwe dzięki wprowadzeniu zewnętrznego źródła prądu. W trakcie rozładowania 
jony litowe przemieszczają się w przeciwnym kierunku, z anody do katody, generując 
prąd elektryczny zasilający urządzenie (rys. 10.1).  
 

 
Rysunek 10.1. Schemat reakcji chemicznej akumulatora litowo-jonowego (opraco-

wanie własne na podstawie Bankole, 2013) 

Jedną z kluczowych zalet baterii litowo-jonowych jest ich wysoka gęstość ener-
getyczna, która powoduje, że duża ilość energii magazynowana jest w relatywnie 
małych i lekkich obudowach. Ponadto baterie litowo-jonowe charakteryzują się  
niskim wskaźnikiem samorozładowania, co pozwala na dłuższe przechowywanie 
energii bez znacznej utraty jej poziomu. Technologia baterii litowo-jonowych  
nie jest jednak pozbawiona wad. Jednym z głównych problemów jest degradacja 
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materiałów elektrody w wyniku wielokrotnych cykli ładowania i rozładowania,  
co prowadzi do stopniowej utraty pojemności. 

Elektrolity organiczne w nich umieszczone są łatwopalne, co stwarza ryzyko poża- 
ru lub wybuchu w przypadku uszkodzenia baterii. Innowacje w materiałach katodo-
wych i anodowych, jak również w elektrolitach, odgrywają kluczową rolę w dalszym 
rozwoju baterii litowo-jonowych. Przykładem mogą być katody oparte na tlenkach 
metali wielowartościowych, które są w stanie pomieścić więcej jonów litowych. 
Anody krzemowe oferują znacznie większą pojemność niż tradycyjne anody grafitowe. 

Akumulator, w zależności od swojej pojemności, składa się z kilku ogniw. Każde 
ogniwo litowo-jonowe zawiera elektrodę dodatnią i ujemną, czyli anodę i katodę, 
między którymi znajduje się elektrolit przewodzący jony. Elektrolit ten umożliwia 
transport jonów litu między elektrodami podczas ładowania i rozładowywania. Naj-
popularniejsze akumulatory litowo-jonowe wykorzystują ciekły elektrolit. Kluczo-
wym elementem jest także separator, który zapobiega bezpośredniemu kontaktowi 
między anodą i katodą, chroniąc przed zwarciem. 

Konstrukcja akumulatorów litowo-jonowych i użyte materiały mogą się różnić  
w zależności od systemu. W akumulatorze litowo-polimerowym elektrolit jest  
zamknięty w molekularnej sieci folii polimerowej, co eliminuje potrzebę stosowania 
oddzielnego separatora. Takie akumulatory mogą dostarczać tylko niewielką ilość 
prądu podczas rozładowywania. Folia polimerowa pozwala na uzyskanie płaskiej 
konstrukcji, dzięki czemu są wykorzystywane głównie w telefonach komórkowych 
i laptopach. W cienkowarstwowych ogniwach litowych elektrolit zastępuje gaz prze- 
wodzący jony, co pozwala na zastosowanie metalicznego litu i uzyskanie bardzo 
wysokiej gęstości energii.  

10.1. Metody recyklingu baterii litowo-jonowych 

Recykling akumulatorów litowo-jonowych obejmuje różnorodne techniki, z któ-
rych każda ma swoje unikalne podejście do odzyskiwania cennych surowców i mini- 
malizacji wpływu na środowisko. Procesy te można podzielić na kilka głównych 
kategorii, takich jak: hydrometalurgia, pirometalurgia, elektrochemia, ultradźwiękowe 
mycie i ługowanie kwasowe, biometalurgia oraz wykorzystanie rozpuszczalników 
organicznych.  

Mechaniczny proces recyklingu polega głównie na separacji poszczególnych 
komponentów. Obejmuje on mechaniczne rozdrabnianie zużytych baterii w celu  
oddzielenia poszczególnych komponentów, takich jak anoda, katoda i elektrolit.  
Po tej operacji następuje ich precyzyjne sortowanie. Odzyskiwanie materiałów  
polega głównie na wyodrębnieniu cennych surowców, takich jak lit, kobalt, nikiel  
i mangan, które mogą być ponownie wykorzystane w produkcji nowych baterii. 

Hydrometalurgia jest jedną z najczęściej stosowanych metod recyklingu akumu-
latorów litowo-jonowych. Polega na użyciu roztworów wodnych do rozpuszcza- 
nia metali zawartych w akumulatorach. Proces rozpoczyna się od rozpuszczania  
aktywnych materiałów katodowych, jak tlenek kobaltu czy litu, przy użyciu kwasów, 
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np. kwasu azotowego lub kwasu solnego. W wyniku tego procesu metale, takie jak 
kobalt, nikiel, mangan i lit, zostają rozpuszczone. Następnie, poprzez strącanie  
chemiczne, metale te są wytrącane z roztworu. Na przykład kobalt można wytrącić 
jako kobalt oksalat, a lit jako węglan litowy. Ten etap pozwala na oddzielenie  
i odzyskanie cennych metali w formie czystych związków chemicznych (Bankole, 
2013, 19). Zaletą tej metody są niskie nakłady energetyczne oraz powstawanie  
nieznacznej ilości odpadów wtórnych.  

Kolejna popularna metoda recyklingu to pirometalurgia. Wykorzystuje wysokie 
temperatury do topienia i rafinacji metali. Zużyte akumulatory są topione w specjal-
nych piecach, co pozwala na oddzielenie metali ciężkich od reszty materiałów. Efek-
tywność procesu pozwala na odzysk metali takich jak kobalt i nikiel. W trakcie tego 
procesu inne materiały są spalane lub przekształcane w żużel, który może być dalej 
przetwarzany lub bezpiecznie składowany. Pirometalurgiczny proces recyklingu, 
czyli konwersja termiczna, polega na poddaniu komponentów baterii kontrolowanej 
termicznej konwersji w wysokich temperaturach. W wyniku tego procesu uzyskuje się 
węgiel i inne produkty, z których można odzyskać metale (Hanisch i in., 2015, 7). 

Elektrochemia jest techniką, która wykorzystuje prąd elektryczny do odzyskiwa-
nia metali z roztworów. W tym procesie rozpuszczone metale są osadzane na elek-
trodach poprzez elektrolizę. Na przykład kobalt może być skutecznie odzyskiwany 
z katod akumulatorów poprzez elektrolizę, co czyni tę metodę efektywną, zwłaszcza 
na skalę przemysłową. 

Ultradźwiękowe mycie w połączeniu z ługowaniem kwasowym to metoda, która 
łączy mechaniczne oczyszczanie z chemicznym rozpuszczaniem metali. Proces roz-
poczyna się od mycia zużytych akumulatorów za pomocą ultradźwięków. Usuwane 
są zanieczyszczenia i poprawiony zostaje kontakt między kwasem a materiałem  
katodowym. Następnie, po myciu, metale są rozpuszczane w kwasach. Ta technika 
jest bardziej ekologiczna niż tradycyjne metody, zmniejsza zużycie energii oraz  
ilość odpadów, jednocześnie zwiększając efektywność odzyskiwania metali.  

Proces ultradźwiękowego ługowania cechuje się zwiększoną wydajnością. Kon-
trolowane zastosowanie kawitacji ultradźwiękowej zwiększa rozpad komponentów 
baterii, zwiększając stopień odzysku metali. Jest to proces przyjazny dla środowiska, 
ponieważ zmniejsza zależność od wysokich temperatur i agresywnych substancji 
chemicznych, obniżając emisję zanieczyszczeń. W porównaniu z metodą hydrometa- 
lurgiczną, a zwłaszcza pirometalurgiczną, recykling ultradźwiękowy jest znacznie  
bardziej energooszczędny. Ogromną zaletą ługowania ultradźwiękowego i odzyskiwania 
metalu jest precyzyjna kontrola parametrów procesu, do których należą amplituda, 
ciśnienie i temperatura. Parametry te pozwalają dostosować warunki reakcji do  
medium procesowego i docelowej wydajności. Ponadto ługowanie ultradźwiękowe 
usuwa najmniejsze cząstki metalu z podłoża, zachowując mikrostruktury. Zwięk-
szone odzyskiwanie metali wynika z ultradźwiękowego tworzenia wysoce reaktyw-
nych powierzchni, zwiększonych szybkości reakcji i ulepszonego transportu masy. 
Dokładna kontrola parametrów pracy i wydajność energetyczna sprawiają, że ultra-
dźwiękowe ługowanie jest korzystną metodą recyklingu baterii litowo-jonowych. 
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Zespół Abbotta z Faraday Institution w Wielkiej Brytanii prowadzi testy zastoso- 
wania robotów na linii demontażu baterii litowo-jonowych w ramach projektu ReLib. 
Badania przeprowadzone przez Marshala i in. (2020, 17) pozwalają zaobserwować, 
że ultradźwiękowa metoda recyklingu może przetworzyć 100 razy więcej materiału 
w tym samym czasie niż tradycyjna metoda hydrometalurgii.  

Biometalurgia to wykorzystanie mikroorganizmów, takich jak bakterie czy grzyby, 
do rozpuszczania metali ze zużytych akumulatorów (Bankole, 2013, 23). Bioługo-
wanie polega na przekształcaniu metali w rozpuszczalne formy za pomocą mikro- 
organizmów. Metoda ta jest przyjazna dla środowiska i może być stosowana w celu  
odzyskiwania metali takich jak miedź, kobalt i nikiel. Bioługowanie jest szczególnie 
korzystne, ponieważ nie wymaga użycia silnych chemikaliów ani wysokich tempe-
ratur, co redukuje negatywny wpływ na środowisko. 

Zastosowanie nietoksycznych rozpuszczalników organicznych do rozpuszczania 
polifluorku winylidenu, który jest wiążącym materiałem katodowym, to kolejna  
metoda recyklingu. Rozpuszczanie polifluorku winylidenu pozwala na oddzielenie  
i odzyskanie metali z aktywnego materiału katodowego w sposób efektywny i przy 
minimalnym zanieczyszczeniu (Marshall i in., 2020, 10). Technika jest atrakcyjna, 
ponieważ eliminuje konieczność stosowania agresywnych chemikaliów, co dodat- 
kowo zmniejsza ryzyko zanieczyszczenia środowiska. Nowa metoda recyklingu  
polega na termicznym rozkładzie polifluorku winylidenu, co prowadzi do zmniej-
szenia adhezji między powłoką a folią oraz zmniejszenia kohezji między cząstkami 
materiału aktywnego. W procesie używany jest separator powietrzny, który oddziela 
proszek powłokowy od folii zbierającej prąd. Proces ten został przetestowany  
z użyciem odrzutów elektrod, które były poddane obróbce cieplnej w temperaturze 
500 °C w piecu, w atmosferze powietrza (Hanisch i in., 2015, 16). Następnie sepa-
rator używany był do obróbki cieplnej kawałków elektrod i przesiewania drobnej 
powłoki. Wyniki porównano z procesem mechanicznym wykorzystującym młyn 
tnący do separacji folii zbierającej prąd i powłoki. W badaniach prowadzonych przez 
Hanischa i in. (2015, 26) wykazano, że nowa metoda pozwala odzyskać 97,1 %  
materiału z zanieczyszczeniami aluminiowymi wynoszącymi tylko 0,1 %, co jest  
30 razy czystsze w porównaniu z procesem referencyjnym. Procesy termiczny  
i mechaniczny razem pozwalają na skuteczniejsze oddzielanie folii zbierającej  
prąd od powłoki, w wyniku czego zwiększa się wydajność odzyskiwania materiałów 
aktywnych z elektrod. 

Zarówno regeneracja, jak i ponowne użycie baterii litowo-jonowych, chociaż  
nie jest ono bezpośrednią metodą recyklingu, odgrywają ważną rolę w zrównoważo- 
nym zarządzaniu zasobami. Baterie, które są w dobrym stanie technicznym, mogą 
być poddane procesom regeneracji, takim jak ładowanie, wyważanie czy wymiana 
uszkodzonych komponentów, aby mogły być ponownie używane w innych warun-
kach czy aplikacjach. To pomaga przedłużyć żywotność baterii i zmniejsza potrzebę 
produkcji nowych baterii, co z kolei korzystnie wpływa na środowisko. 

Każda z przedstawionych metod ma swoje zalety i ograniczenia, dlatego ważne 
jest rozwijanie nowych i bardziej efektywnych technologii recyklingu w celu zrówno- 
ważonego wykorzystania zasobów naturalnych. Niestety zwrócić należy uwagę  
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na fakt, że w procesach pirolicznym i hydrometalurgicznym występują straty wielu 
różnych surowców, które mogłyby być wykorzystane przy ponownej produkcji 
ogniw litowo-jonowych. Natomiast wszystkie metody polegające na rozdrabnianiu  
i próbach oczyszczenia złożonej mieszaniny skutkują drogimi procesami i produk-
tami o niskiej wartości.  

W badaniach prowadzonych przez Bauma i in. (2022, 716) wykazano, że roczna 
produkcja baterii litowo-jonowych prognozowana jest na ponad milion ton do  
2025 roku. W związku z powyższym konieczne i niezbędne dla środowiska jest 
utworzenie dodatkowych zakładów recyklingu baterii litowo-jonowych. Istniejące 
zakłady posiadają łączną zdolność recyklingu wynoszącą około 322 500 ton – stan 
na koniec 2021 roku (Baum i in. 2022, 716). Wschodnia Azja posiada prawie dwie 
trzecie obecnej zdolności recyklingowej (207 500 ton). Największy na świecie  
zakład recyklingowy baterii o zdolności 100 000 ton jest obsługiwany przez Brunp  
Recycling Technologies w prowincji Hunan w Chinach (Baum i in., 2022, 717).  
Europa posiada drugą co do wielkości grupę aktywnych zakładów recyklingu baterii 
litowo-jonowych, z siedmioma zakładami i łączną zdolnością 92 000 ton (Baum  
i in., 2022, 716). Zakłady są równomiernie rozmieszczone w Wielkiej Brytanii, Fran-
cji, Belgii, Szwajcarii i Niemczech. Planowane są trzy nowe zakłady recyklingowe, 
po jednym w Wielkiej Brytanii, Finlandii i Norwegii, z łączną zdolnością przekra-
czającą 18 000 ton. Ameryka Północna posiada cztery działające zakłady recyklingu 
baterii litowo-jonowych o łącznej zdolności 20 500 ton; Kanada i Stany Zjednoczone 
mają po dwa zakłady z podobnymi całkowitymi zdolnościami. Ponad dwie trzecie 
obecnej zdolności recyklingowej baterii litowo-jonowych znajduje się w Chinach,  
a około 90 % zdolności recyklingowej jest skoncentrowane w Europie i Azji 
Wschodniej. 

10.2. Zalety nowoczesnych technologii recyklingu 

Skuteczny recykling baterii litowo-jonowych przyczynia się do zmniejszenia  
ilości odpadów i negatywnego wpływu na środowisko. Oszczędność zasobów reali-
zowana ma być poprzez ponowne wykorzystanie cennych surowców w produkcji 
nowych baterii, co redukuje zapotrzebowanie na wydobycie surowców naturalnych. 

Zaletami hydrometalurgicznej metody recyklingu akumulatorów litowo-jonowych 
jest odzysk materiałów takich jak lit, kobalt, aluminium oraz mieszanina miedzi  
i kobaltu, co jest zgodne z zasadami ochrony środowiska. Wyniki badań prowadzo-
nych przez Pawlaka (2020, 40) przedstawiono w punktach środowiskowych (Pt), 
gdzie wartości dodatnie oznaczają szkody środowiskowe, a wartości ujemne korzy-
ści środowiskowe. Proces recyklingu technologii Retriev przynosi znaczne korzyści 
środowiskowe, zwłaszcza w kategoriach zdrowia ludzkiego (–0,78 Pt), zmniejszenia 
zmian klimatycznych (–0,27 Pt) oraz zużycia zasobów (–0,30 Pt). Recykling 907,4 kg 
zużytych akumulatorów Li-Ion przynosi korzyści środowiskowe na poziomie –1,58 Pt. 
Proces recyklingu pozwala również na znaczące zmniejszenie wykorzystania surow-
ców pierwotnych, takich jak węgiel kamienny (ponad 55 %), ropa naftowa (48 %) 
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oraz gaz ziemny i inne surowce (około 38 %). Dzięki temu technologia recyklingu 
Retriev przynosi korzyści zarówno pod względem ekologicznym, jak i ekonomicz-
nym – zastosowanie technologii recyklingu Retriev nie wykazuje negatywnego 
wpływu na środowisko, co jest efektem użycia surowców wtórnych do produkcji 
nowych materiałów.  

Analiza przeprowadzona przez Pawlaka (2020, 39) pozwala stwierdzić, że recy-
kling akumulatorów litowo-jonowych jest korzystny zarówno pod względem środo-
wiskowym, jak i ekonomicznym. Zmniejsza potrzebę wydobycia nowych surowców 
o dużym znaczeniu gospodarczym i obniża emisję szkodliwych substancji. 

10.3. Potencjalne korzyści ekologiczne 

Wprowadzenie zaawansowanych technologii recyklingu baterii litowo-jonowych 
wymaga rozwijania skomplikowanych i efektywnych procesów. Wprowadzanie nowo- 
czesnych technologii recyklingu baterii litowo-jonowych wymaga rozwinięcia za- 
awansowanych i wydajnych metod przetwarzania. 

Konieczność przestrzegania ścisłych regulacji i norm dotyczących ochrony środo- 
wiska i bezpieczeństwa pracy wpływa na znalezienie właściwej metody recyklingu 
baterii litowo-jonowych, co z kolei przyczynia się do ograniczenia negatywnego 
wpływu na ekosystem.  

Przestrzeganie rygorystycznych regulacji i norm dotyczących ochrony środowi-
ska oraz bezpieczeństwa pracy wpływa na wybór odpowiedniej metody recyklingu 
baterii litowo-jonowych, co przyczynia się do zminimalizowania negatywnego 
wpływu na środowisko. Inwestycje w badania i rozwój pobudzają innowacje i postęp 
w sektorze zrównoważonej energetyki i technologii magazynowania energii.  
Dynamiczny rozwój sektora recyklingu baterii litowo-jonowych może przyczynić 
się do tworzenia nowych miejsc pracy w sektorze przetwórstwa surowców, badań 
naukowych oraz usług związanych z gospodarką odpadami. Ponowne wykorzysta-
nie cennych surowców z recyklingu może przynieść również znaczące oszczędności 
dla producentów baterii, co z kolei może wpłynąć na cenę finalnego produktu dla 
konsumentów. Lokalne źródła surowców z recyklingu mogą zwiększyć niezależność 
energetyczną krajów i regionów, zmniejszając zależność od importu surowców  
i zmian cen na rynkach światowych (Sonoc i in., 2015, 754). 

Kiedy nominalna pojemność baterii spada do około 70 % - 80 %, baterie nie mają 
zastosowania w samochodach elektrycznych (Natkunarajah i in., 2015, 741). Ponieważ 
te baterie są nadal nienaruszone, mogą być używane do innych celów. W Niemczech 
BMW Group we współpracy z firmą energetyczną Vattenfall uruchomiły dwa maga- 
zyny baterii drugiego życia. Do tego celu wykorzystano baterie z modeli BMW i. 
Badania prowadzone przez Natkunarajah i in. (2015, 740-745) potwierdziły, że ma-
gazyn energii z baterii samochodowych może być wykorzystywany do elastycznego 
magazynowania energii odnawialnej i stabilizacji sieci elektrycznej (Natkunarajah  
i in., 2015, 744). Z kolei w USA GM i ABB zbudowały magazyny stacjonarne dla 



142 Rozdział 10 

energii odnawialnej w celu zrównoważenia szczytów i spadków mocy z wykorzy-
staniem używanych baterii Chevrolet Volt. Magazyn składający się z pięciu baterii 
o pojemności 25 kW jest testowany przez Duke Energy. W Japonii Nissan Motor  
i Sumitomo założyły wspólne przedsięwzięcie o nazwie 4 R Energy Corporation, 
które zajmuje się ponownym wykorzystaniem, sprzedażą i recyklingiem baterii  
litowo-jonowych (Natkunarajah i in., 2015, 745).  

10.4. Innowacyjne technologie recyklingu w praktyce 

Badania związane z odzyskiem materiałów katodowych ze zużytych akumulato-
rów litowo-jonowych poprzez ługowanie amoniakalne z akumulatorów litowo-jono-
wych pojazdów elektrycznych i hybrydowych przeprowadził Kwon (2016, 142). 
Użycie roztworów amoniaku, węglanu amonu i siarczynu amonu umożliwiło otrzy-
manie niklu, manganu, kobaltu, aluminium i miedzi. Siarczyn amonu działa jako 
reduktor, co przyspiesza kinetykę ługowania, zwłaszcza w przypadku niklu i ko-
baltu. Węglan amonu pełni funkcję bufora pH, stabilizując odczyn roztworu podczas 
procesu. Kobalt i miedź mogą być w pełni wyługowane, mangan i glin są trudne  
do wyługowania, natomiast nikiel wykazuje umiarkowaną efektywność ługowania 
(Kwon i in., 2016, 145). 

Proces ługowania amoniakalnego umożliwia ekonomiczny odzysk kobaltu.  
W porównaniu do tradycyjnego ługowania kwasowego redukuje koszty związane  
z regulacją pH roztworu ługującego i eliminuje konieczność separacji Mn i Al. 

Recykling zużytych akumulatorów litowo-jonowych jest nieunikniony ze wzglę-
dów środowiskowych, ekonomicznych i zdrowotnych. Tradycyjne metody hydro-
metalurgiczne, w tym ługowanie kwasowe, choć efektywne, generują dodatkowe 
koszty związane z regulacją pH i separacją metali. Ługowanie amoniakalne, dzięki 
zastosowaniu reduktorów i buforów pH, oferuje alternatywne podejście o niższym 
zużyciu energii oraz możliwości pełnego odzysku wartościowych składników z wy-
soką czystością (Kwon, 2016, 143-145). 

Konwencjonalne techniki przetwarzania i recyklingu odpadów zawierających 
metale, głównie pirometalurgia, hydrometalurgia lub ich połączenie, wiążą się  
z kilkoma inherentnymi ograniczeniami, takimi jak wysokie koszty energetyczne  
i kapitałowe oraz poważne skutki uboczne. Wraz z zaostrzeniem przepisów praw- 
nych dotyczących ochrony środowiska utylizacja odpadów staje się trudniejsza. 
Wzrastają koszty recyklingu i przekształcania niebezpiecznych odpadów. W miarę 
jak przepisy dotyczące ochrony środowiska stają się coraz bardziej surowe, szcze-
gólnie jeśli chodzi o utylizację odpadów toksycznych, koszty zapewnienia ochrony 
środowiska będą nadal rosły. Dlatego istnieje potrzeba wykorzystania wtórnych  
źródeł metali w celu zminimalizowania nakładów kapitałowych, wpływu na środo-
wisko i reakcji na wzrost popytu.  

Techniki biologiczne, wykorzystujące działalność mikrobiologiczną do odzyski- 
wania jonów metali, uważane są za jedną z najbardziej obiecujących i szybko  
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rozwijających się technologii. Obecnie bioliza mikrobiologiczna odgrywa kluczową 
rolę w odzyskiwaniu metali z różnych minerałów siarczkowych i rud o niskiej za-
wartości. Bakterie kwasoodporne są podstawowym narzędziem w ekstrakcji metali 
z odpadów. Wytworzenie środowiska kwasoodpornego, które sprzyja rozpuszczaniu 
metali, jest kluczowym czynnikiem w biolizie. Wyróżnia się dwa główne mechani- 
zmy biolizy: bezpośredni i pośredni. W przypadku mechanizmu bezpośredniego  
komórki bakteryjne muszą być przyległe do powierzchni minerału, pobierając elek-
trony bezpośrednio z minerałów. W przypadku mechanizmu pośredniego utlenienie 
zredukowanych metali jest pośredniczone przez żelazo trójwartościowe powstałe 
podczas utleniania żelaza dwuwartościowego obecnego w minerałach. W rezultacie 
żelazo trójwartościowe przekształca się w żelazo dwuwartościowe, które z kolei jest 
ponownie utleniane przez bakterie. Oprócz siarczków metali, zużyte baterie wtórne 
charakteryzują się tlenkami metali i wodorotlenkami metali. Dlatego też bioliza  
metali z odpadów zachodzi z udziałem bakterii kwasoodpornych. Bakterie te poma-
gają w rozpuszczaniu metali ze stałej fazy odpadów do fazy wodnej, tworząc prze-
strzeń, w której zachodzą reakcje biolizy (Marcincakova i in., 2016, 118). 

Badania polegające na odzysku litu i kobaltu z zużytych baterii litowo-jonowych, 
używając konsorcjum bakterii kwasoodpornych Acidithiobacillus ferrooxidans  
i Acidithiobacillus thiooxidans przeprowadziła Marcincakova (2016, 117). Techniki 
biologiczne, wykorzystujące działalność mikrobiologiczną do odzyskiwania jonów 
metali, uważane są za jedną z najbardziej obiecujących i szybko rozwijających się 
technologii. Obecnie biolizowanie mikrobiologiczne odgrywa kluczową rolę w od- 
zyskiwaniu metali z różnych minerałów siarczkowych i rud o niskiej zawartości  
metali. Bakterie biorące udział w biolizowaniu metali ze złóż odpadów należą do 
grupy bakterii kwasochłonnych. Bakterie te pomagają w rozpuszczaniu metali z fazy 
stałej odpadów w fazie wodnej. Generują one agenty biolizowania i tworzą prze-
strzeń, w której zachodzą reakcje biolizowania.  

W przypadku mechanizmu bezpośredniego komórki mikroorganizmów muszą być 
przyczepione do powierzchni minerału, pobierając elektrony bezpośrednio z mine-
rałów. W przypadku mechanizmu pośredniego utlenianie zredukowanych metali  
odbywa się za pośrednictwem żelaza trójwartego, powstałego podczas utleniania  
żelaza dwuwartego obecnego w minerałach. W rezultacie żelazo trójwarte ulega 
przekształceniu w żelazo dwuwarte, które z kolei jest ponownie utleniane przez  
bakterie (Marcincakova i in., 2016, 119). 

Podsumowanie 

Wraz z dynamicznym rozwojem sektora elektromobilności i odnawialnych  
źródeł energii, recykling baterii litowo-jonowych staje się kluczowym elementem 
ekologicznej i ekonomicznej strategii. Analiza metod recyklingu, takich jak hydro-
metalurgia, pirometalurgia, elektrochemia i biometalurgia, pozwala zidentyfikować 
ich zalety oraz potencjalne obszary doskonalenia. Każda z tych metod ma swoje  
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unikalne cechy, które mogą być wykorzystane w zależności od specyfiki surowców 
i oczekiwań dotyczących efektywności oraz zrównoważonego rozwoju. Istotne jest 
również uwzględnienie potencjalnych korzyści ekonomicznych i ekologicznych 
związanych z recyklingiem baterii litowo-jonowych. 

Oszczędność surowców poprzez ich ponowne wykorzystanie oraz minimalizacja 
wpływu na środowisko są kluczowymi aspektami, które przyczyniają się do zrówno- 
ważonego gospodarowania zasobami. Niezwykle ważne jest kontynuowanie badań 
i inwestycji w rozwój technologii recyklingu baterii litowo-jonowych, aby wydajnie 
wykorzystać ich potencjał oraz maksymalnie zminimalizować negatywny wpływ  
na środowisko. Dalsze innowacje w tej dziedzinie przyniosą korzyści zarówno dla 
sektora energetycznego, jak i dla ochrony środowiska, przyczyniając się do osiągnię-
cia celów zrównoważonego rozwoju. 

Źródło finanasowania 

Badania naukowe zostały sfinansowane z subwencji statutowej Wydziału Infrastruktury  
i Środowiska Politechniki Częstochowskiej. 
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Analysis of lithium-ion battery recycling methods in the context of growing  
demand for energy storage and sustainable resource management 

 

Abstract: The energy transition is the main driver behind the increasing number of electric 
and hybrid cars, as well as the growing demand for renewable energy storage. The devel-
opment of electro mobility and energy storage necessitates the recycling of lithium-ion  
batteries. This chapter discusses the methods, advantages, challenges and environmental 
and economic benefits of lithium-ion battery recycling in the context of sustainable resource 
management and the rising demand for energy storage. Used lithium-ion batteries become 
waste, and their recovery and recycling remain a significant issue for the green economy. 

Keywords: lithium-ion batteries, electric cars, hybrid cars, metal recovery, recycling 
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Grzyby białej zgnilizny w procesie kondycjonowania wstępnego 
odpadów celulozowych do fermentacji metanowej 
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Streszczenie: Fermentacja metanowa jest procesem, w którym materiały organiczne pod-
dawane są obróbce biologicznej przez naturalnie występujące bakterie w celu wytworze- 
nia biogazu będącego mieszaniną głównie metanu i dwutlenku węgla. Do najważniejszych  
i najbogatszych zasobów biomasy odnawialnej, którą można zastosować w tym procesie, 
zaliczają się pozostałości pożniwne, takie jak słoma kukurydziana, słoma pszenna i słoma 
ryżowa. Zawierają one niejadalny materiał roślinny, tzw. ligninocelulozę, składającą się 
głównie z celulozy, hemicelulozy i ligniny. Podczas procesu kondycjonowania zwarta 
struktura ligninocelulozowa zostaje rozerwana, odsłaniając włókno celulozowe, co ułatwia 
późniejszą fermentację metanową. W rozdziale analizowano dostępne badania pod kątem 
możliwości zastosowania grzybów białej zgnilizny jako nowatorskiej metody kondycjono-
wania odpadów ligninocelulozowych. Z analizy wynika, że największy wzrost wydajności 
biogazu, wynoszący 407,1 %, osiągnięto przy użyciu grzyba Irpex lacteus, podczas gdy 
największy stopień usunięcia ligniny, wynoszący 70 %, uzyskano przy zastosowaniu  
Trametes versicolor. Otrzymane w prezentowanych badaniach wyniki sugerują, że zasto-
sowanie naturalnych grzybów ligninolitycznych może stanowić bardziej ekonomiczną  
i ekologiczną alternatywę dla tradycyjnych metod kondycjonowania biomasy, otwierając 
tym samym drogę do bardziej efektywnej produkcji biogazu na skalę przemysłową. 

Słowa kluczowe: biogaz, fermentacja metanowa, grzyby białej zgnilizny, kondycjonowa-
nie, metan, odpady ligninocelulozowe 

Wprowadzenie 

Spodziewany niedobór paliw kopalnych prowadzi do poważnych zmian struktu-
ralnych w gospodarce światowej. Zasoby ropy, gazu i węgla stale się wyczerpują. 
Poza tym drugim poważnym problemem jest wzrost liczby ludności na świecie  
i wskaźnik zużycia energii (Hoekstra, Wiedmann, 2014). Aby sprostać tym wyzwa-
niom, konieczna jest produkcja energii odnawialnej ze zrównoważonych zasobów  
z zastosowaniem nowatorskich bioprocesów przemysłowych. Są to problemy, które 
należy rozwiązać, zanim niedobory zasobów wywołają globalne konflikty społeczne 
i gospodarcze. Fermentacja metanowa jest procesem, w którym materiały organiczne 
poddawane są obróbce biologicznej w warunkach beztlenowych przez naturalnie 
występujące bakterie w celu wytworzenia biogazu będącego mieszaniną głównie 
CH4 (40 % - 70 %) i CO2 (30 % - 60 %), chociaż śladowo występować mogą też  
gazy takie jak amoniak, siarkowodór i wodór (Dussadee i in., 2014). Fermentacja 



 Grzyby białej zgnilizny w procesie kondycjonowania wstępnego odpadów celulozowych … 147 

metanowa jest procesem odpowiedzialnym za degradację dużej części materii  
węglowej w środowiskach naturalnych, gdzie akumulacja substancji organicznych 
prowadzi do wyczerpania się tlenu potrzebnego do metabolizmu tlenowego. Proces 
ten, realizowany przez zespół kilku różnych mikroorganizmów, zachodzi w różnych 
środowiskach, w tym w osadach, wilgotnych glebach, jelitach zwierząt i na wysypi-
skach śmieci (Ramaraj, Dussadee, 2015). Mieszane populacje bakterii rozkładają 
związki organiczne, tworząc w ten sposób produkt końcowy; cenną, wysokoenerge-
tyczną mieszaninę gazów, zwaną biogazem (Ryckebosch i in., 2011). 

Proces ten można podzielić na cztery fazy: hydrolizę, kwasogenezę, octanogenezę 
i metanogenezę, każda z nich wymaga specyficznych warunków i udziału konkret-
nych mikroorganizmów. Hydroliza obejmuje konwersję złożonych związków –  
węglowodanów, lipidów i białek – występujących w materii organicznej, odpowiednio 
w cukry proste, długołańcuchowe kwasy tłuszczowe i aminokwasy. Kwasogeneza  
z kolei przekształca je w lotne kwasy tłuszczowe, kwas octowy, CO2 i H2. Octano-
geneza przekształca lotne kwasy tłuszczowe w większą ilość kwasu octowego, dwu-
tlenku węgla i gazowego wodoru. Metanogeny mają zdolność wytwarzania metanu, 
korzystając z dwutlenku węgla i gazowego wodoru lub kwasu octowego, wytwarza-
nego zarówno w fazie octanogennej, jak i kwasogennej (Abatzoglou, Boivin, 2009; 
Kao i in., 2012). Na rysunku 11.1 przedstawiono schematycznie substraty i produkty 
poszczególnych etapów fermentacji metanowej. 
 

 
Rysunek 11.1. Schemat substratów i produktów poszczególnych etapów fermentacji 

metanowej (opracowanie własne na podstawie Feng i in., 2019) 

Biomasa, odpowiednia do procesu fermentacji metanowej, jest łatwo dostępna  
na całym świecie w postaci odpadów resztkowych i rolniczych. Do najważniejszych 
i najbogatszych zasobów biomasy odnawialnej zaliczają się pozostałości pożniwne, 
takie jak słoma kukurydziana, słoma pszenna i słoma ryżowa (Zhong i in., 2011). 
Zawierają one niejadalny materiał roślinny tzw. ligninocelulozę, składającą się 
głównie z celulozy, hemicelulozy i ligniny (Jørgensen, Kristensen, Felby, 2007).  
Hemiceluloza – rozgałęziony polimer glukozy, ksylozy i innych cukrów – oraz  
lignina – złożony polimer aromatyczny – otaczają celulozę, wzmacniając i chroniąc 
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roślinę (Binder, Raines, 2010). Obróbka wstępna, nazywana kondycjonowaniem, 
jest niezbędna do zmiany struktury biomasy roślinnej, tak aby celuloza była bardziej 
dostępna dla enzymów przekształcających polimery węglowodanowe w cukry  
nadające się do fermentacji (Mosier i in., 2005). Podczas procesu kondycjonowania 
zwarta struktura ligninocelulozowa zostaje rozerwana, odsłaniając włókno celulo-
zowe. Przeprowadza się go w celu przezwyciężenia oporności materiału, poprzez 
zmiany budowy strukturalnej i chemicznej ligniny i węglowodanów (Singh i in., 
2015). Badania donoszą o różnych metodach kondycjonowania, takich jak procesy 
fizyczne, mechaniczne, chemiczne i termiczne, a także ich kombinacje, w celu przy-
spieszenia hydrolizy substratu (Wagner i in., 2013). Przykładowy podział metod 
kondycjonowania przedstawiono na rysunku 11.2. 
 

 
Rysunek 11.2. Wybrany podział metod kondycjonowania odpadów ligninocelulozo-

wych (opracowanie własne na podstawie Ramaraj, Dussadee, 2015) 

Jednak według badania tradycyjne metody obróbki wstępnej są kosztowne zarów- 
no z ekonomicznego, jak i środowiskowego punktu widzenia, ponieważ wymagane 
są dodatkowe, bardzo silnie działające środki chemiczne lub duże nakłady energii 
(Lim, Wang, 2013). Niezależnie od zastosowanej metody co najmniej 20 % całko-
witego kosztu produkcji biogazu stanowi faza kondycjonowania, co czyni ją naj-
droższym etapem procesu (Amin i in., 2017; Yang, Wyman, 2008). 

Grzyby białej zgnilizny to podstawczaki zdolne do degradacji lignoceluloz  
z użyciem enzymów zewnątrzkomórkowych. Ze względu na te właściwości są one 
szeroko badane pod kątem ich zastosowania w kondycjonowaniu pozostałości rolni-
czych do produkcji biogazu. Podczas biologicznej obróbki wstępnej skuteczność  
degradacji ligniny zależy od enzymów ligninolitycznych wydzielanych przez pod-
stawczaki, takich jak peroksydaza manganowa (MnP), peroksydaza ligninowa (LiP) 
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i lakaza (Brémond i in., 2018; Zhao i in., 2019). Pomimo korzyści, takich jak niski 
koszt środowiskowy, wadą wstępnej obróbki grzybów białej zgnilizny jest długi 
okres inkubacji przed obróbką (Mustafa i in., 2016; Zhao i in., 2014). Dodatkowo 
należy zoptymalizować parametr uprawy, który wpływa na wydajność kondycjono-
wania (Kainthola i in., 2020; Nurika i in., 2018). 

Grzyby białej zgnilizny posiadają dwa warianty pozakomórkowych układów  
enzymatycznych, a mianowicie układ hydrolityczny, prowadzący do degradacji poli- 
sacharydów, oraz układ ligninolityczny, który odpowiada za degradację ligniny 
(Sánchez, 2009). Układ ligninolityczny obejmuje trzy główne enzymy utleniające, 
które są odpowiedzialne za biodegradację ligniny poprzez utlenianie jednego elek-
tronu (Wan, Li, 2012). MnP i lakkaza degradują głównie fenole, podczas gdy LiP 
degraduje głównie związki niefenolowe (ligninę) (Camarero i in., 1994). Te enzymy 
utleniające nie są wytwarzane w takim samym stopniu przez wszystkie grzyby białej 
zgnilizny i dlatego gatunki różnią się pod względem możliwości degradacji odpadów. 
W warunkach naturalnych biomasa ligninocelulozowa ma niezwykle skondensowaną 
strukturę, która utrudnia przenikanie enzymów ligninolitycznych do ściany komór-
kowej i atakowanie wewnętrznej części ligniny (Evans i in., 1991). Jednakże wolne 
rodniki fenoksylowe i aromatyczne utworzone przez peroksydazy mają na tyle nie-
wielkie rozmiary, że są w stanie przeniknąć przez ścianę komórkową, powodując 
początkową reakcję rozpadu i umożliwiając dalsze rozkładanie polimerów ligniny 
(Ohkuma i in., 2001). Udział rodników w degradacji ligniny świadczy o tym, że  
nie jest to proces wysoce specyficzny (Kainthola i in., 2020). 

W dalszej części rozdziału zaprezentowano przegląd badań dotyczących zastoso-
wania grzybów białej zgnilizny w kondycjonowaniu odpadów ligninocelulozowych. 

11.1. Metody 

W analizowanych badaniach najczęściej stosowanymi odpadami ligninocelulo-
zowymi są słoma pszenna (Albornoz i in., 2018; Rouches i in., 2016; Tawaf, Rahim, 
2019) oraz kiszonka kukurydziana (Basinas i in., 2022; Santi i in., 2015; Tišma i in., 
2018). Pojawia się także słoma ryżowa (Kainthola i in., 2019; Mustafa i in., 2016), 
w jednym przypadku odpady mieszane zawierające kiszonkę kukurydzianą, a także 
obornik bydlęcy i osady ściekowe (Uzun i in., 2021).  

Grzyby białej zgnilizny użyte do rozkładu odpadów to w największej liczbie 
przypadków P. ostreatus (Albornoz i in., 2018; Basinas i in., 2022; Kainthola i in., 
2019; Mustafa i in., 2016; Rouches i in., 2016; Santi i in., 2015). Dwukrotnie zasto-
sowano także T. versicolor (Tišma i in., 2018; Uzun i in., 2021), w tym raz unie- 
ruchomiony przez kapsułkowanie z pomocą alginianu wapnia (Uzun i in., 2021).  
Innymi badanymi grzybami były Irpex lacteus (Tawaf, Rahim, 2019), Polyporus 
brumalis (Rouches i in., 2016), Trichoderma reesei (Mustafa i in., 2016), Dichomi-
tus squalens (Basinas i in., 2022), Phanerochaete chrysosporium oraz Ganoderma 
lucidum (Kainthola i in., 2019). 

W tabeli 11.1 przedstawiono metodykę oraz wyniki wybranych badań, skupiając 
się na typach testowanych odpadów, rodzaju grzyba, warunkach prowadzonego  
procesu oraz na otrzymanych efektach. 
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Tabela 11.1. Metodyka oraz wyniki wybranych badań z zakresu kondycjonowania  
odpadów ligninocelulozowych z zastosowaniem grzybów białej zgnilizny 
(opracowanie własne na podstawie badań wymienionych w tabeli) 

Substrat Zastosowany 
grzyb 

Warunki  
procesu Wpływ kondycjonowania Źródło 

Słoma pszenna Irpex lacteus 

28 °C ± 1 °C  
i wytrząsanie  

przy 150 obr./min, 
czas inkubacji  

7 dni 

Wzrost wydajności produkcji 
biogazu o 407,1 % względem 
próbek bez kondycjonowania, 
skrócenie czasu do momentu 

rozpoczęcia produkcji  
biogazu ze 168 h do 24 h 

Tawaf,  
Rahim,  
2019 

Słoma pszenna 

Polyporus  
brumalis  

i Pleurotus  
ostreatus 

> 25 °C, wysoka 
wilgotność,  

suplementacja  
metalami, czas  

inkubacji  
10-20 dni 

Wzrost wydajności produkcji 
biogazu o 52 % względem  

próbek w najmniej  
optymalnych warunkach  

i o 12 % względem próbek  
bez kondycjonowania 

Rouches 
i in.,  
2016 

Mieszane odpady 
(kiszonka kukurydziana 

z obornikiem  
bydlęcym oraz  

osadami ściekowymi) 

Trametes  
versicolor  

kapsułkowany  
za pomocą  

alginianu wapnia 

37 °C ± 1 °C,  
wytrząsanie  

przy 120 obr./min, 
czas inkubacji  

40 dni 

Wzrost wydajności produkcji 
biogazu o 35 % względem  

odpadów bez  
kondycjonowania 

Uzun  
i in.,  
2021 

Słoma pszenna 
i kiszonka  

kukurydziana 

Pleurotus  
ostreatus 

37 °C, czas  
inkubacji 42 dni  
z optymalnymi 

wynikami  
po 12 dniach 

Redukcja zawartości  
nierozpuszczalnej ligniny  
w kiszonce kukurydzianej  

o 12 % 

Santi  
i in.,  
2015 

Słoma ryżowa 

Pleurotus  
ostreatus  

i Trichoderma  
reesei 

37 °C ± 1 °C, 75 % 
wilgotności, czas 
inkubacji 45 dni  
z optymalnymi 

wynikami  
po 20 dni 

33,4 % (P. ostreatus) i 23,6 % 
(T. reesei) usunięcia ligniny, 
wzrost wydajności produkcji 

biogazu o 120 % (P. ostreatus)  
i 78,3 % (T. reesei) względem 
odpadów bez kondycjonowania  

Mustafa 
i in.,  
2016 

Słoma pszenna Pleurotus  
ostreatus 

75 % - 78 %  
wilgotności,  

czas inkubacji  
15 dni 

17 % usunięcia ligniny i 
wzrost wydajności produkcji 

biogazu 
o 25 % 

Albornoz  
i in.,  
2018 

Kiszonka  
kukurydziana 

Pleurotus  
ostreatus  

i Dichomitus  
squalens 

28 °C,  
czas inkubacji  

10 dni 

Wzrost wydajności produkcji 
metanu 1,55-krotnie  
względem odpadów  

bez kondycjonowania 

Basinas  
i in.,  
2022 

Słoma ryżowa 

Pleurotus  
ostreatus, 

Phanerochaete 
chrysosposrium 

65 % - 75 %  
wilgotności,  

czas inkubacji  
5 tygodni 

2,22-krotny (Phanerochaete 
Chrysosposrium) i 1,64-krotny  
(P. ostreatus) wzrost produkcji  

metanu względem odpadów  
bez kondycjonowania 

Kainthola  
i in.,  
2019 

Kiszonka  
kukurydziana 

Trametes  
versicolor 

27 °C, 70 % - 80 % 
wilgotności,  

czas inkubacji  
7 dni 

70 % usunięcia ligniny  
i wzrost wydajności produkcji 

biogazu o 41,3 % 

Tišma  
i in.,  
2018 
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Fermentacja beztlenowa w stanie stałym zazwyczaj zachodzi przy stężeniach 
substancji stałych wyższych niż 15 % (Li i in., 2011). Wszystkie analizowane bada-
nia dotyczą fermentacji w stanie stałym, a wilgotność środowiska procesów wahała 
się od 65 % (Kainthola i in., 2019) do 80 % (Tišma i in., 2018). 

Temperatura inkubacji mieszaniny reakcyjnej mieściła się w zakresie od 25 °C 
(Rouches i in., 2016) do 37 °C (Mustafa i in., 2016; Santi i in., 2015; Uzun i in., 
2021), zapewniając optymalne warunki dla hodowli grzybów. W dwóch badaniach 
inkubację prowadzono poprzez wytrząsanie przy 150 obr./min (Tawaf, Rahim, 2019) 
i 120 obr./min (Uzun i in., 2021). Długość inkubacji w analizowanych badaniach 
wahała się od 7 dób (Tawaf, Rahim, 2019; Tišma i in., 2018) do 45 dób (Mustafa  
i in., 2016). W kilku przypadkach optymalne wyniki produkcji biogazu można było 
zaobserwować przed końcem procesu. W przypadku badań przeprowadzonych przez 
Rouches (2016) zastosowano suplementację roztworem metali, składającym się  
z MnSO₄, CuSO₄ i FeSO₄ (18 mmol·dm–3). 

11.2. Wyniki 

Badania Tawaf i Rahim (2019) opierały się na izolacji różnych szczepów grzy-
bów gatunku Irpex lacteus, które zostały następnie przetestowane pod kątem ich 
zdolności do degradacji ligniny. Wytypowane szczepy charakteryzowały się naj- 
wyższą aktywnością enzymów ligninolitycznych (lipazy i lakazy), co skutkowało 
redukcją zawartości ligniny w słomie pszennej o około 40 % - 50 % w ciągu 7 dni. 
Kondycjonowana słoma pszenna wykazywała znacząco wyższą produktywność bio-
gazu w porównaniu do nieprzetworzonej. Zastosowanie grzybów ligninolitycznych 
zwiększyło uzysk metanu o 407,1 %. Co więcej, czas rozpoczęcia produkcji biogazu 
został skrócony ze 168 do zaledwie 24 godzin, co pokazuje znaczne przyspieszenie 
procesu fermentacji (Tawaf, Rahim, 2019). 

Rouches i in. (2016) koncentrowali się na wpływie warunków hodowli grzyba 
Polyporus brumalis BRFM 985 na efektywność wstępnej obróbki słomy pszennej 
pod kątem fermentacji beztlenowej i produkcji metanu. Kluczowe parametry obej-
mowały początkową wilgotność substratu, temperaturę, czas trwania obróbki oraz 
suplementację metalami. Wyniki potwierdziły, że zarówno dodatek metali, jak i czas 
trwania wstępnej obróbki miały znaczący, pozytywny wpływ na produkcję metanu. 
Wysoka temperatura i suplementacja metalami sprzyjały produkcji metanu, która  
w optymalnych warunkach była o 12 % wyższa w porównaniu do słomy pszennej 
bez wstępnej obróbki. Wysoka wilgotność również zwiększała metabolizm grzybów, 
choć musiała być kontrolowana, aby nie ograniczać dostępu do tlenu dla grzybni 
(Rouches i in., 2016). 

Badanie prowadzone przez Uzuna i in. (2021) dotyczyło zastosowania kapsułko-
wanych grzybów białej zgnilizny (Trametes versicolor) jako nowej metody biolo-
gicznego wstępnego przetwarzania substratów do fermentacji beztlenowej w celu 
poprawy produkcji biometanu. Grzyby zostały uwięzione w kulkach alginianu wap-
nia i użyte do wstępnego przetwarzania przed współfermentacją obornika bydlęcego, 
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kiszonki kukurydzianej i osadów ściekowych. Wstępne przetwarzanie z wykorzysta- 
niem kapsułkowanego T. versicolor zwiększyło produkcję biometanu we wszystkich 
fermentatorach. Wzrost wydajności metanu wyniósł do 35 %. 

W badaniach prowadzonych przez Santi i in. (2015) analizowano wzrost grzybni 
oraz aktywności enzymatyczne grzybów białej zgnilizny na pofermentach anaero-
bowych pochodzących z przemysłowych instalacji biogazowych. Praca dotyczyła 
określenia zdolności grzybów do kolonizacji różnych typów pofermentów oraz ich 
potencjału do rozkładu ligniny, co jest istotne dla dalszej produkcji biogazu. Badanie 
wykazało, że kiszonka kukurydziana jest bardziej sprzyjającym środowiskiem dla 
wzrostu grzybów niż mieszany substrat. P. ostreatus SMR 684 osiągnął maksymalny 
wzrost na kiszonce kukurydzianej w najkrótszym czasie (12 dni). P. ostreatus zredu- 
kował ligninę nierozpuszczalną w kiszonce kukurydzianej o 12 %, przekształcając 
ją częściowo w ligninę rozpuszczalną (Santi i in., 2015). 

W 2016 roku Mustafa, Poulsen i Sheng opublikowali badania, w których oce-
niano skuteczność wstępnej obróbki słomy ryżowej z użyciem grzybów P. ostreatus 
i Trichoderma reesei w celu poprawy jej biodegradowalności oraz zwiększenia  
produkcji metanu w procesie fermentacji beztlenowej w stanie stałym. Kluczowe 
zmienne badania to zawartość wilgoci (65 %, 75 % i 85 %) oraz czas inkubacji (10, 
20 i 30 dni). Za najbardziej efektywny przy wilgotności 75 % i 20-dniowej inkubacji 
uznano P. ostreatus. Uzysk metanu wzrósł o 120 % w porównaniu do niepoddanej 
kondycjonowaniu słomy ryżowej, natomiast degradacja ligniny wyniosła 33,4 %. 
Dla T. reesei w tych samych warunkach odnotowano mniej spektakularne, jednak 
również obiecujące wyniki. Uzysk metanu wzrósł o 78,3 % w porównaniu do nie- 
poddanej kondycjonowaniu słomy ryżowej, a usunięcie ligniny wyniosło 23,6 % 
(Mustafa i in., 2016). 

W artykule opublikowanym przez Basinasa (2022) analizie poddano wpływ  
kondycjonowania kiszonki z kukurydzy za pomocą grzybów białej zgnilizny na 
zdolność materiału do wytwarzania metanu podczas fermentacji beztlenowej.  
P. ostreatus w optymalnych warunkach, czyli po 10-dniowej obróbce wstępnej  
w temperaturze 28 °C, spowodował 1,55-krotny wzrost produkcji metanu w porów-
naniu do niepoddanej obróbce kiszonki. Dichomitus squalens również sprzyjał wzro-
stowi produkcji biogazu. Podczas kondycjonowania z użyciem P. ostreatus zaobser-
wowano redukcję ligniny o 59,5 % w przypadku typowej kiszonki z kukurydzy 
(Basinas i in., 2022). 

W badaniu z 2018 roku prowadzonym przez Albornoza (2018) wykazano, że  
P. ostreatus ma najwyższą skuteczność w redukcji zawartości ligniny w słomie 
pszennej. Po 15 dniach obróbki zawartość ligniny zmniejszyła się o 16,8 % ± 0,4 %. 
P. ostreatus wykazał znaczące zwiększenie produkcji biogazu już po 15 dniach  
obróbki, osiągając wynik około 25 % wyższy niż próbka kontrolna. Wyniki te suge-
rują, że najskuteczniejszym podejściem do kondycjonowania obróbki słomy pszen-
nej w celu zwiększenia produkcji metanu jest zastosowanie grzyba przez 15 dni  
przy mniejszym rozmiarze cząstek substratu (Albornoz i in., 2018). 

Badanie Kainthola (2019) sugeruje, że obróbka wstępna za pomocą grzybów  
jest wysoce efektywna w zwiększaniu uzysku metanu ze słomy ryżowej podczas 
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fermentacji beztlenowej. Obróbka wstępna za pomocą Phanerochaete chrysospo-
srium wykazała znaczącą degradację ligniny i celulozy, co skutkowało 2,22-krotnym 
wzrostem produkcji metanu. Z kolei P. ostreatus pozwolił na wcześniejsze osiągnięcie 
szczytu produkcji metanu i wpłynął na wzrost jego całkowitej produkcji o 1,64 razy 
(Kainthola i in., 2019). 

W badaniu Tišma (2018) kiszonka kukurydziana była wstępnie traktowana  
T. versicolor. W pierwszej fazie reaktor był zasilany mieszanką obornika krowiego 
i odcieków z przemysłowego fermentatora, kaszy kukurydzianej i kiszonki kukury-
dzianej, podczas gdy w drugiej fazie kasza kukurydziana i kiszonka kukurydzia- 
na zostały zastąpione kiszonką kukurydzianą wstępnie traktowaną T. versicolor.  
Zastosowanie T. versicolor do wstępnej obróbki kiszonki kukurydzianej wpłynęło 
pozytywnie na beztlenową degradację, zwiększając szybkość generacji metanu. 
Osiągnięto w 70 % usunięcie ligniny i wzrost wydajności produkcji biogazu o 41,3 % 
(Tišma i in., 2018). 

Podsumowanie 

Otrzymane w prezentowanych badaniach wyniki sugerują, że zastosowanie natu-
ralnych grzybów ligninolitycznych może stanowić bardziej ekonomiczną i ekolo-
giczną alternatywę dla tradycyjnych metod kondycjonowania biomasy, otwierając 
tym samym drogę do bardziej efektywnej produkcji biogazu na skalę przemysłową. 
Wymaga to jednak przeprowadzenia dalszych badań, szczególnie skupiających się 
na opracowaniu optymalnych warunków hodowli grzybów białej zgnilizny, które 
pozwolą na produkcję maksymalnej ilości enzymów ligninolitycznych, a tym samym 
maksymalizację ilości otrzymanego metanu. Istotnymi zagadnieniami mogą okazać 
się wpływ suplementacji metalami podczas wzrostu hodowli, dobór właściwego 
szczepu grzyba, jego unieruchomienie, odpowiednia wilgotność środowiska procesu 
oraz optymalny czas trwania inkubacji. 

Źródło finanasowania 

Badania naukowe zostały sfinansowane z subwencji statutowej Wydziału Infrastruktury  
i Środowiska Politechniki Częstochowskiej. 
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White-rot fungi in the process of pretreatment of cellulose waste  
for anaerobic digestion 

 

Abstract: Anaerobic digestion is a process in which organic materials are biologically  
treated by naturally occurring bacteria to produce biogas, which is a mixture mainly of 
methane and carbon dioxide. The most important and richest resources of renewable bio-
mass that can be used in this process include crop residues such as corn straw, wheat straw 
and rice straw. They contain inedible plant material, the so-called lignocellulose, consisting 
mainly of cellulose, hemicellulose and lignin. During the pretreatment process, the compact 
lignocellulosic structure is broken and the cellulose fiber is exposed, which facilitates sub-
sequent anaerobic digestion. In this chapter, available research was analyzed in terms of the 
possibility of using white rot fungi as an innovative method of pretreatment lignocellulosic 
waste. The analysis shows that the highest increase in biogas efficiency, amounting to 
407.1 %, was achieved using the fungus Irpex lacteus, while the highest degree of lignin 
removal, amounting to 70 %, was achieved using Trametes versicolor. The results obtained 
in the presented research suggest that the use of natural ligninolytic fungi may be a more 
economical and ecological alternative to traditional methods of biomass conditioning,  
thus opening the way to more effective biogas production on an industrial scale. 

Keywords: anaerobic digestion, biogas, lignocellulosic waste, methane, pretreatment, 
white-rot fungi 
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Streszczenie: Miliardy ludzi na całym świecie cierpią z powodu bólu. Z tej przyczyny 
obecnie do najpopularniejszych leków ze względu na skuteczność w łagodzeniu bólu i sta-
nów zapalnych należą niesteroidowe leki przeciwzapalne (NLPZ). Przedostając się niekon-
trolowanie do środowiska, stanowią dla niego zagrożenie i niekorzystnie wpływają na zdro-
wie ludzi. Nawet niewielkie stężania NLPZ w wodzie stanowią problem, dlatego proces 
adsorpcji wydaje się jednym z lepszych i opłacalnych rozwiązań. W rozdziale skupiono się 
na usuwaniu najpopularniejszych leków przeciwbólowych: ibuprofenu, ketoprofenu, diklo-
fenaku, naproksenu i acetominofenu. Aktualnie kładzie się duży nacisk na zrównoważony 
rozwój, co daje możliwość zastosowania sorbentów na bazie bioodpadów. Przedstawione 
biosorbenty charakteryzują się różną zdolnością adsorpcyjną w stosunku do NLPZ, od kilku 
do kilkuset mg/g. Zaobserwowano, że farmaceutyki są głównie adsorbowane poprzez  
oddziaływania π-π, wiązania wodorowe, oddziaływania hydrofobowe i elektrostatyczne, 
kompleksowanie powierzchniowe i wypełnianie porów. Na podstawie opisanych badań 
można stwierdzić, że biosorbenty pochodzące z bioodpadów rolniczych stanowią potencjał 
do usuwania niesteroidowych leków przeciwzapalnych z wody. 

Słowa kluczowe: biowęgiel, niesteroidowe leki przeciwzapalne, adsorpcja, bioodpady,  
gospodarka cyrkulacyjna 

Wprowadzenie 

Obecnie farmaceutyki są masowo stosowane przez ludzi, powszechne jest rów-
nież aplikowanie ich zwierzętom w celu poprawy ich kondycji oraz stanu zdrowia. 
Leki są metabolizowane głównie w wątrobie i układzie pokarmowym. Jednak meta-
bolizm nie zachodzi w 100 %, co oznacza, że zmetabolizowane oraz wolne formy 
leków są wydalane i trafiają do ścieków, a następnie do oczyszczalni (Grimm i in., 
2024). Farmaceutyki uznano za niezwykle problematyczne śladowe zanieczysz- 
czenia, występujące w wodach powierzchniowych i gruntowych, w ściekach oraz  
w spływach ze składowisk odpadów komunalnych. Wykazują one wysoką trwałość, 
łatwą bioakumulację oraz niską biodegradowalność (Yang i in., 2017). Związki  
farmaceutyczne stanowią grupę zanieczyszczeń o wysokim i ciągłym napływie do 
ekosystemu, których oddziaływanie na faunę i florę nie zostało wystarczająco zbada- 
ne, szczególnie jeżeli weźmie się pod uwagę mieszaniny farmaceutyków, procesy 
degradacji oraz produkty ich przemian (Vasquez i in., 2014). 
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Wśród leków szeroko stosowaną kategorią są leki przeciwzapalne, których zużycie 
szacuje się na setki ton rocznie (Schröder i in., 2012). Dane wskazują, że do naj- 
częściej stosowanych NLPZ w Europie należą ibuprofen i diklofenak (Corcoll i in., 
2014; Wise, 2017), a jednocześnie należy podkreślić, że do najczęściej kupowanych 
leków przeciwbólowych bez recepty należą: paracetamol, ketoprofen i kwas salicy-
lowy (Lima i in., 2019; Prasanna i in., 2015). Niesteroidowe leki przeciwzapalne 
(NLZP), przedostając się do środowiska, wywierają szkodliwy wpływ na różne  
matryce środowiskowe i znajdują się na liście 10 najtrwalszych zanieczyszczeń 
(Chauhan i in., 2023; Green, 2001). 

Biowęgiel jest adsorbentem o zróżnicowanej strukturze porów, dużej powierzchni 
i dobrze rozwiniętych grupach funkcyjnych, w zależności od rodzaju materiału,  
z którego został wytworzony. Istnieje możliwość produkcji biosorbentów do usuwania 
niesteroidowych leków przeciwzapalnych z różnych rodzajów bioodpadów, między 
innymi: odpadów z owoców (Malesic-Eleftheriadou i in., 2022), łupin orzechów (Bello 
i in., 2020; Bello i in., 2021; Lima i in., 2019), drewna (Delgado-Moreno i in., 2021), 
pestek (Álvarez-Torrellas i in., 2016; Pap i in., 2021) i innych. Do mechanizmów 
zachodzących na biowęglu podczas biosorpcji zanieczyszczeń organicznych zalicza 
się dyfuzję w porach, działania hydrofobowe, wiązania wodorowe, interakcje katio-
nowe i anionowe (Wang i in., 2020). 

Biowegiel wydaje się istotnym biozasobem do oczyszczania wody. W rozdziale 
przedstawiono przegląd biowęgli różnego pochodzenia, wykorzystywanych do usu-
wania z wody niesteroidowych leków przeciwzapalnych (NLPZ). Skupiono się na 
najczęściej stosowanych lekach przeciwbólowych i przeciwzapalnych, takich jak: 
ibuprofen, ketoprofen, diklofenak, naproksen i acetaminofen. Podkreślono zastosowa- 
nie biowęgli do ich usuwania jako korzystne rozwiązanie dla środowiska, uwzględ- 
niające założenia zrównoważonego rozwoju. 

12.1. Niesteroidowe leki przeciwzapalne 

Niesteroidowe leki przeciwzapalne mają działanie przeciwzapalne, przeciw- 
bólowe, przeciwgorączkowe i hamują agregację trombocytów. Ból może być leczony 
poprzez podawanie niesteroidowych leków przeciwzapalnych (NLPZ), które dzia-
łają poprzez hamowanie izoenzymów cyklooksygenazy oraz poprzez stosowanie 
opioidowych leków przeciwbólowych (American Society of Anesthesiologists, 2012; 
Chou i in., 2016). NLPZ są jednymi z najczęściej stosowanych leków przeciwbólo-
wych ze względu na ich wysoką skuteczność i długą tradycję stosowania klinicznego 
(Gøtzsche, 2000). Typowy NLPZ składa się z cząsteczki kwasowej, na przykład 
kwasu karboksylowego lub enoli, przyłączonej do polarnej aromatycznej grupy 
funkcyjnej (Montinari i in., 2019).  

W rozdziale opisano usuwanie NLPZ w postaci pochodnych kwasu arylo- lub 
heteroarylooctowego: ibuprofenu, ketoprofenu, naproksenu. Diklofenak, jako po-
chodna kwasu 2-arylooctowego, jest najczęściej stosowanym antranilowym NLPZ 
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oraz pochodną para-aminofenolu: acetaminofen (Bacchi i in., 2012; Bindu i in., 
2020). Właściwości wybranych niesteroidowych leków przeciwzapalnych (NLPZ) 
przedstawiono w tabeli 12.1 (Franco i in., 2022; Maged i in., 2021; Moreno-Pérez  
i in., 2021). 

Tabela 12.1. Charakterystyka molekularna wybranych NLPZ 

Własność Formuła Masa cząsteczkowa 
g/mol 

Rozpuszczalność 
mg/l 

ibuprofen 
ketoprofen 
diklofenak 
naproksen 
acetaminofen 

C13H18O2 
C16H14O3 

C14H10Cl2NNaO2 
C14H14O3 
C8H9NO2 

206,28 
254,28 
318,13 
230,24 
151,16 

21 
51 

48,2 
2 

12900 

 
Szacuje się, że roczna globalna produkcja ibuprofenu przekracza 7000 ton (Liu  

i in., 2021), a jego obecność wykryto w wodzie pitnej i wodach powierzchniowych 
w stężeniach od ng/l do μg/l (Gumbi i in., 2017). Ibuprofen nie jest w pełni metabo-
lizowany u ludzi i zwierząt, dlatego wydalany jest z moczem w czystej postaci i jako 
różne metabolity, które mogą być bardziej toksyczne niż ich wyjściowa cząsteczka 
(Chopra, Kumar, 2020). Znaleziony w wodzie ibuprofen ma niekorzystny wpływ na 
ludzki układ hormonalny i reprodukcję organizmów wodnych (Petrie i in., 2015). 
Wykazano, że nie jest on skutecznie usuwany przez biodegradację i dlatego jest kla-
syfikowany jako zanieczyszczenie o wysokim priorytecie do usunięcia ze ścieków 
(Granatto i in., 2020). 

Diklofenak jest niesteroidowym lekiem, który jest szeroko stosowany przeciw-
bólowo i przeciwzapalnie (Zhao i in., 2021). Stanowi on poważne zagrożenie dla 
środowiska wód powierzchniowych w Europie, ponieważ udowodniono, że jest  
wysoce toksyczny (Apopei i in., 2020; Zhou i in., 2019). Należy zaznaczyć, że diklo-
fenak jest szeroko rozpowszechniony, co za tym idzie, jest uwalniany do środowiska 
i może niekorzystnie wpływać na organizmy żywe. Wykryto, że może wpływać on 
na uszkodzenia tkanek u różnych gatunków małż, przy stężeniu diklofenaku na  
poziomie 250 ng/l (Lonappan i in., 2018). 

Jednym z leków przeciwzapalnych, przeciwbólowych i przeciwgorączkowych 
jest naproksen, którego wchłanianie nie zachodzi w 100 % w organizmie, co oznacza 
że jest on wydalany z moczem (Shao i in., 2019). 

Wśród NLPZ powszechnie stosowany jest acetaminofen, którego dawka terapeu-
tyczna u dorosłych wynosi 1 g/dobę - 4 g/dobę. Przy dawkach terapeutycznych aceta- 
minofen ulega glukuronidacji lub siarczanowaniu, co pozwala na jego wydalanie  
w postaci sprzężonej z kwasem glukuronowym lub siarczanem przez nerki lub drogi 
żółciowe. Niewielka jego część jest wydalana w postaci niezmienionej (David i in., 
2021). Acetaminofen na ogół występuje w ściekach w stężeniu około 30 µg/l - 40 µg/l 
(Verlicchi i in., 2012). 
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12.2. Usuwanie z wody niesteroidowych leków przeciwzapalnych  
na biowęglu  

Zaproponowano wiele metod usuwania niesteroidowych leków przeciwzapalnych 
(NLPZ) z wody, w tym metody mechaniczne, chemiczne i biologiczne (Cantarella  
i in., 2019), ale ich skuteczność jest nieco ograniczona ze względu na właściwości 
fizykochemiczne i specyficzną strukturę molekularną NLPZ (Madikizela, Ncube, 
2021). Proces adsorpcji jest uważany za łatwą, skuteczną, a przy tym tańszą metodę 
usuwania zanieczyszczeń z wody. Ważnym argumentem do zastosowania tej metody 
usuwania zanieczyszczeń jest brak powstawania toksycznych produktów ubocznych 
(Ahmed i in., 2017). NLPZ usuwano na biofilmach (Corcoll i in., 2014), mikroporo-
watych węglach (Pap i in., 2021), membranach (Maryam i in., 2020) i kompozytach 
węglowych (Moreira i in., 2021). 

Obecny nacisk na zrównoważony rozwój daje większe możliwości wykorzysta-
nia biowęgla jako adsorbentu o wszechstronności i dużej zdolności adsorpcyjnej 
(Foong i in., 2020; He i in., 2019; Oliveira i in., 2017; Rosińska, 2023). Przemawiają 
za tym prostsze metody produkcji biowęgla, które są bardziej przyjazne dla środo- 
wiska, obfite dostawy surowców, większa opłacalność i możliwość ponownego  
wykorzystania (Chong i in., 2023; Fdez-Sanromán i in., 2020; Michelon i in., 2022; 
Rai, 2022). 

Możliwe jest przekształcenie surowców rolnych i zwierzęcych w biowęgiel  
w dużych ilościach, co zapewnia jego komercyjne wykorzystanie w zakresie gospo-
darki odpadami. Umożliwia to opracowanie modelu, w którym jedna branża produ- 
kuje surowiec dla innej. Przynosi to pozytywne efekty w rozwoju gospodarki  
o obiegu zamkniętym. Należy jednak przy tym pamiętać o zachowaniu stabilności 
pomiędzy aspektem ekonomicznym i technicznym. W tym celu konieczne byłoby 
opracowanie systemu, który zapewniłby równowagę między sposobem wykorzysta-
nia biowęgla, jego obróbki, optymalizacją zużycia energii i logistyką działań między 
branżami, zainteresowanymi jego wykorzystaniem (Dwivedi, Dey, 2023). 

Uwzględniając zasady gospodarki o obiegu zamkniętym, w której zagospodarowa- 
nie odpadów biologicznych jest bardzo istotne, należy szukać rozwiązań bazujących 
na ich wykorzystaniu, zwłaszcza do produkcji biowęgli. W tabeli 12.2 przedsta-
wiono zastosowanie biowęgli produkowanych z różnych bioodpadów do usuwania 
niesteroidowych leków przeciwzapalnych z wody. 

W badaniach wykorzystano kompozyt ZnAl/biowęgiel zsyntetyzowany metodą 
współstrącania. Biowęgiel uzyskano z pirolizy kości bydlęcych. Wyniki tych badań 
pokazują, że kompozyt ZnAl/biowęgiel wykazuje wysoki potencjał do usuwania  
ketoprofenu i ibuprofenu z roztworów wodnych. Uzyskano duże pojemności adsorp-
cyjne, odpowiednio 1081,35 mg/g dla ketoprofenu i 1032,81 mg/g dla ibuprofenu. 
(Moreno-Pérez i in., 2021). Do adsorbcji ibuprofenu ze środowiska wodnego wyko-
rzystano także biowęgiel z łodyg papryki, który powstał w jednoetapowym procesie 
pirolizy prekursora w temperaturze 700 °C. Otrzymano mezoporowaty biowęgiel  
o dobrze rozwiniętej porowatości. Mechanizm adsorpcji ibuprofenu polegał głównie 
na oddziaływaniu π-π, wypełnianiu porów i wiązaniach wodorowych (Naima i in., 2022).  
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Tabela 12.2. Biowęgiel jako biosorbent do usuwania niesteroidowych leków  
przeciwzapalnych 

Surowiec Powierzchnia 
m2/g 

Pojemność  
adsorpcyjna 

mg/g 
Literatura 

Ibuprofen 
kości wołowe 0,0176 1032,81 Moreno-Pérez i in., 2021 
skórki pomarańczowe (H3PO4) 1199,0 80,0 Malesic-Eleftheriadou i in., 2022 
skórki pomarańczowe (KOH) 591,0 58,0 Malesic-Eleftheriadou i in., 2022 
odpady kawy 31,1 552,0 Shin i in., 2021 
łodygi papryki 727,5 569,6 Naima i in., 2022 
łuski fasoli – 50,0 Bello i in., 2019 
łupina orzecha kola 712,0 39,20 Bello i in., 2021 
pestki wiśni 791,0 21,88 Pap i in., 2021 
pestki brzoskwini 1521,0 111,0 Álvarez-Torrellas i in., 2016 
łupina kakao – 123,0 Villabona-Ortíza i in., 2021 
łupina orzecha kokosowego – 76,9 Bello i in., 2020 
pestka oliwki 11,17 2,5 Delgado-Moreno i in., 2021 
drewno ostrokrzewu 151,0 2,5 Delgado-Moreno i in., 2021 
kawa 655,0 16,5 Shin i in., 2021 
drewno jabłoni 308,0 12,7 Chakraborty i in., 2018 
łupina orzecha kokosowego 726,0 9,7 Chakraborty i in., 2019 
łupina fasoli mung 308,0 59,8 Mondal i in., 2016 
kiść palmy 60,3 38,8 Choudhary i in., 2022 
łupina kakaowca 0,36 11,99 Takam i in., 2020 

Ketoprofen 
kości wołowe 0,0176 1081,35 Moreno-Pérez i in., 2021 
skórki pomarańczowe (H3PO4) 1199,0 98,0 Malesic-Eleftheriadou i in., 2022 
skórki pomarańczowe (KOH) 591,0 60,0 Malesic-Eleftheriadou i in., 2022 
Prunus domestica L. 1230,6 19,27 Sekulic i in., 2019 
skorupa orzecha włoskiego 786,0 444,0 Anfar i in., 2020 

Diklofenak 
odpady kawy 429,19  61,17 Yazidi i in., 2020 
skórki pomarańczowe (H3PO4) 1199,0 100,0 Malesic-Eleftheriadou i in., 2022 
skórki pomarańczowe (KOH) 591,0 70,0 Malesic-Eleftheriadou i in., 2022 
odpady z przetwórstwa przemysłowego 
owoców cytrusowych 1090,0 185,19 Güzel, Koyuncu, 2023 

bulwy cyklamenu 799,02 22,22 Jodeh i in., 2016 
łupiny orzechów arganowych 1624,0 217,0 Mokhati i in., 2022 
pestki wiśni 791,0 22,32 Pap i in., 2021 
nasiona Moringa oleifera – 32,0 Damásio i in., 2022 
pestka oliwki 11,17 10,0 Delgado-Moreno i in., 2021 
drewno ostrokrzewu 151,0 2,0 Delgado-Moreno i in., 2021 

Naproksen 
skórki pitaya 667,3 158,81 Franco i in., 2022 
skórki jabuticaba 1032,0 167,0 Franco i in., 2022 
pozostałości winogron 937,8 176,0 Franco i in., 2022 
pestki wiśni 791,0 20,83 Pap i in., 2021 
łupiny orzecha włoskiego 786,0 533,0 Anfar i in., 2020 

Acetaminofen 
kości wołowe 0,0176 1108,43 Moreno-Pérez i in., 2021 
skórki pomarańczowe (H3PO4) 1199,0 49,0 Malesic-Eleftheriadou i in., 2022 
skórki pomarańczowe (KOH) 591,0 24,0 Malesic-Eleftheriadou i in., 2022 
łupiny orzechów brazylijskich 1457,0 233,9 Lima i in., 2019 
włókno palmowe 76,05 7,3 Grisales-Cifuentes i in., 2021 
skórka granatu 692,07 214,0  Solmaz i in., 2023 
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Zmodyfikowane odpady z ziaren kawy zostały wykorzystane do usunięcia diklo-
fenaku z wody, a do syntezy biowęgla zastosowano dwuetapowe podejście obejmu-
jące chemiczną obróbkę wstępną i pirolizę w atmosferze przepłukiwania N2. Autorzy 
podali, że maksymalna zdolność adsorpcji Langmuira dla biowęgla z ziaren kawy 
wynosiła 61,17 mg/g dla diklofenaku. Wykazali, że obecność NaCl w roztworze 
zwiększa skuteczność usuwania tego leku ze względu na efekt wysalania (Maged  
i in., 2021). Do usuwania diklofenaku z wody wykorzystano także biowęgiel przy-
gotowany z odpadów z przetwórstwa przemysłowego cytrusów poprzez aktywację 
kwasem fosforowym. Do jego produkcji wykorzystano mieszaninę pulpy pomarań-
czowej, mandarynkowej, cytrynowej i grejpfrutowej, pochodzącej z lokalnej fabryki 
soków owocowych. W optymalnych warunkach procesu uzyskano maksymalną  
pojemność adsorpcyjną równą 185,19 mg/g dla diklofenaku na badanym biowęglu. 
Zaobserwowano, że nawet po 5 cyklach regeneracji biowęgiel miał wysoką zdolność 
adsorpcyjną na stałym poziomie (Güzel, Koyuncu, 2023). 

Łupiny orzechów arganowych wykorzystano do usunięcia diklofenaku, poddając 
je dwuetapowej aktywacji: w pierwszym etapie otrzymano biowęgiel, natomiast  
w drugim etapie przeprowadzono aktywację biowęgla KOH. Po porównaniu ich  
właściwości do dalszych badań wykorzystano impregnowany biowęgiel. Badany 
biowęgiel miał powierzchnię 1624 m2/g oraz objętość mikroporów wynoszącą  
0,40 cm3/g. Jego maksymalna pojemność adsorpcyjna w stosunku do diklofenaku 
mieściła się w zakresie 214 mg/g - 217 mg/g. Autorzy wskazali, że oprócz typowych 
oddziaływań π-π najbardziej prawdopodobnymi mechanizmami adsorpcji na mikro-
porowatym biowęglu z łupin orzecha arganowego są wiązania H z elektroujemnymi 
atomami (F, N i O) cząsteczek adsorbatu oraz elektrododatnie H tlenowych grup 
funkcyjnych węgla, biorąc pod uwagę, że węgiel ten miał powierzchnię bogatą  
w grupy fenolowe i karboksylowe (Mokhati i in., 2022).  

Przedstawiono możliwości wykorzystania nasion M. oleifera jako biosorbentu do 
usuwania diklofenaku z wody. Okazało się, że charakteryzuje się on bardzo wysoką 
skutecznością usuwania diklofenaku – powyżej 95 %. Dodatkową zaletą tego bio-
węgla jest wykorzystanie nasion moringi bez żadnych zmian strukturalnych w ich 
naturalnym składzie. Wyniki przeprowadzonych badań wykazały, że decydujący  
o szybkości adsorpcji jest etap kontrolowany przez specyficzne oddziaływania elektro- 
statyczne między farmaceutykiem a powierzchnią adsorbentu (Damásio i in., 2022). 

W jednym z badań do produkcji biowęgla wykorzystano skórkę pomarańczy, 
którą aktywowano kwasem fosforowym i wodorotlenkiem potasu. Porównując tak 
wytworzone biowęgle, uzyskano wyższe pojemności z użyciem H3PO4 jako środka 
aktywującego, z zastosowaniem podwyższonej temperaturze aktywacji pirolizy do 
650 °C. Przeprowadzone badania adsorpcji iboprofenu, ketoprofenu, diklofenaku  
i acetaminofenu na badanych biowęglach były zróżnicowane, co przypisywano różno- 
rodności grup funkcyjnych w ich strukturach chemicznych (Malesic-Eleftheriadou  
i in., 2022). 

Do adsorpcji naproksenu wykorzystano odmienne biowęgle, które zostały  
przygotowane z różnego rodzaju biomasy: skórek pitaya, skórek jabuticaba oraz  
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pozostałości winogron z procesu winiarskiego. Do ich aktywacji użyto ZnCl2 (Franco 
i in., 2022). W tabeli 12.2 przedstawiono maksymalne zdolności adsorpcyjne  
uzyskane na badanych biowęglach w stosunku do naproksenu. Uzyskane wyniki 
wskazały, że cząsteczki naproksenu mogą być adsorbowane równolegle i poziomo, 
w zależności od zastosowanego materiału. Autorzy zaobserwowali, że energia  
swobodna Gibbsa pokazuje, że adsorpcja naproksenu jest spontaniczna we wszyst-
kich przypadkach, a energia wewnętrzna jest proporcjonalna do pojemności adsorp-
cyjnej, co wskazuje, że układ uwalnia energię podczas adsorpcji. 

Mikroporowaty biowęgiel został przygotowany z biomasy lignocelulozowej 
(Prunus domestica L.), którą impregnowano H3PO4. Na badanym biowęglu usuwano 
następujące NLPZ: ketoprofen, naproksen, diklofenak i ibuprofen. Na podstawie 
uzyskanych wyników zasugerowano, że transfer masy był regulowany głównie 
przez procesy dyfuzji wewnątrzcząsteczkowej poprzez tworzenie wiązań wodoro-
wych oraz oddziaływania π-π i n-π donor-akceptor elektronów (Sekulic i in., 2019). 

Podsumowanie 

Celem niniejszego rozdziału było przedstawienie możliwości usuwania z wody 
niesteroidowych leków przeciwzapalnych (NLPZ) na biosorbentach. Skoncentro-
wano się na pięciu najczęściej stosowanych lekach przeciwbólowych i przeciw- 
zapalnych, tj.: ibuprofenie, ketoprofenie, diklofenaku, naproksenie i acetaminofenie. 
Ze względu na ich toksyczny wpływ na środowisko oraz szkodliwy wpływ na orga-
nizmy żywe kładzie się coraz większy nacisk na ich usuwanie z wody. Jednocześnie, 
uwzględniając tendencję do ograniczenia odpadów, wskazane jest wykorzystanie 
odpadów rolniczych w celu ich przekształcenia w biosorbenty, co wpisuje się w za-
łożenia zrównoważonego rozwoju. W pracy przedstawiono zestawienie różnych bio-
odpadów z rolnictwa, na których usuwano NLPZ, między innymi: łupiny orzechów, 
kakao, fasoli, skórki pomarańczowe, pestki wiśni, brzoskwini, oliwki czy drewno 
ostrokrzewu i jabłoni. Zostało opublikowane wiele prac nad usuwaniem NLZP  
z wody na różnych biosorbentach, a ich zdolność adsorpcyjna wahała się od kilku 
do kilkuset mg/g i zależała od wielu czynników, w tym od rodzaju bioodpadu,  
z którego te biosorbenty powstały. Na omawianych biosorbentach sposoby adsorpcji 
tych leków oparte były głównie na oddziaływaniu π-π, wiązaniach wodorowych,  
na oddziaływaniach hydrofobowych i elektrostatycznych, kompleksowaniach po- 
wierzchniowych i wypełnianiu porów. Na podstawie przedstawionych badań można 
uznać, że możliwe jest efektywne wykorzystanie biosorbentów pochodzących z bio-
odpadów rolniczych do usuwania niesteroidowych leków przeciwzapalnych z wody. 

Źródło finanasowania 

Badania naukowe zostały sfinansowane z subwencji statutowej Wydziału Infrastruktury  
i Środowiska Politechniki Częstochowskiej. 
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Agricultural biowaste as biosorbents for the removal of non-steroidal  
antiinflammatory drugs from water 

 

Abstract: Billions of people around the world suffer from pain. For this reason, non- 
-steroidal anti-inflammatory drugs (NSAIDs) are currently among the most popular drugs 
due to their effectiveness in relieving pain and inflammation. When released uncontrollably 
into the environment, they pose a threat to the environment and have adverse effects on 
human health. Even low concentrations of NSAIDs in water are a problem, so the adsorp-
tion process appears to be one of the better and cost-effective solutions. This chapter focuses 
on the removal of the most popular analgesics: ibuprofen, ketoprofen, diclofenac, naproxen 
and acetaminophen. Currently, there is a strong emphasis on sustainability which offers the 
possibility of using bio-based sorbents. The biosorbents presented varied in their adsorption 
capacity against NSAIDs from a few to several hundred mg/g. It was observed that pharma- 
ceuticals are mainly adsorbed via π-π interactions, hydrogen bonds, hydrophobic and elec-
trostatic interactions, surface complexation and pore filling. On the basis of the described 
studies, it can be concluded that biosorbents derived from agricultural biowaste represent  
a potential for the removal of non-steroidal anti-inflammatory drugs from water. 

Keywords: biochar, non-steroidal anti-inflammatory drugs, adsorption, biowaste, circular 
economy 
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Streszczenie: Produkcja i szerokie zastosowanie antybiotyków w medycynie i przemyśle 
doprowadziły do uwolnienia ich znacznych ilości do środowiska. Antybiotyki stanowią  
poważny problem, gdyż mogą przedostawać się do wód powierzchniowych i gruntowych. 
Ponadto w dzisiejszych czasach kładzie się duży nacisk na zrównoważony rozwój i zgodnie 
z nim wskazane jest wykorzystanie bioodpadów pochodzących z rolnictwa do produkcji 
biowęgla. W rozdziale przedstawiono możliwości wykorzystania biowęgla produkowanego 
z bioodpadów do usuwania antybiotyków z wody i ścieków. Usuwanie tych leków z bio-
węgla zachodzi w wyniku oddziaływań π-π między elektronami π biowęgla a aromatyczną 
częścią tych związków farmaceutycznych poprzez tworzenie wiązań wodorowych między 
wodorem powierzchniowym na biowęglu a elektroujemnymi grupami funkcyjnymi obec-
nymi na powierzchni adsorbatu. Opisane wyniki badań wykazały, że biowęgiel może zostać 
wykorzystany jako skuteczny adsorbent do usuwania antybiotyków. 

Słowa kluczowe: bioodpady, zrównoważony rozwój, biowęgiel, adsorpcja, antybiotyki 

Wprowadzenie 

Wzrost liczby ludności na świecie, powszechna urbanizacja i industrializacja oraz 
rosnący konsumpcjonizm są przyczynami rosnącego zanieczyszczenia środowiska. 
Taki stan rzeczy prowadzi do różnych chorób, problemów neurologicznych i nowo-
tworów. Zanieczyszczenia dostające się do wód, gleby i powietrza niekorzystnie 
wpływają na cały ekosystem. W ostatnich latach ważną inicjatywą stało się poszuki- 
wanie ekologicznych rozwiązań, które wpisują się w zrównoważony rozwój, a co  
za tym idzie – w gospodarkę o obiegu zamkniętym (GOZ).  

Ideą GOZ jest jak najdłuższe utrzymanie wartości materiałów i produktów.  
Minimalizuje to zapotrzebowanie na nowe materiały i energię (Lee i in., 2017).  
W gospodarce o obiegu zamkniętym obowiązują trzy proste zasady: redukuj, używaj 
ponownie i poddawaj recyklingowi (MacArthur, 2013). Zmienia się podejście do 
rozwiązywania problemów środowiskowych związanych z bioodpadami, przy czym 
należy podkreślić, że strategia GOZ łączy w sobie hierarchię gospodarki odpadami 
i biogospodarkę. 

W obszarze gospodarki odpadami stałymi panuje tendencja do ograniczania  
ilości odpadów u źródła. Szacuje się, że ilość odpadów rolniczych wynosi około  
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998 mln ton rocznie (Obi i in., 2016), a odpady te stanowią potencjalny materiał  
do produkcji biowęgla. 

Na co dzień w znacznych ilościach wykorzystuje się farmaceutyki do leczenia 
różnych chorób i infekcji. Organizm ludzki nie jest w stanie całkowicie metabolizo-
wać takich związków bioaktywnych. Zostało wykazane, że ponad 50 % zażywanych 
dawek farmacutyków jest wydalane w postaci niezmienionej do ścieków (Mohseni-
Bandpei i in., 2020). Antybiotyki mają ogromne znaczenie medyczne i są również 
stosowane w wielu gałęziach przemysłu: spożywczym, rolnictwie i leśnictwie  
(Hassan i in., 2012). Większość antybiotyków jest słabo metabolizowana i wchła-
niana przez leczonych ludzi i zwierzęta, dlatego duże ich frakcje są wydalane  
z moczem i kałem w postaci niezmodyfikowanej (Balarak i in., 2017). 

Antybiotyki dostające się do środowiska mają szkodliwy wpływ na różne matryce 
środowiskowe (Chauhan i in., 2023). Pozostałości antybiotyków odprowadzane są 
do oczyszczalni ścieków i często wykrywane w glebie, wodach powierzchniowych, 
wodach gruntowych, a także wodzie pitnej. 

Na rysunku 13.1 przedstawiono schematycznie los i transport antybiotyków,  
a także ich metabolitów; główne źródła tych zanieczyszczeń, takie jak: metabolity 
wydzielane przez organizmy żywe (ludzie i zwierzęta hodowlane), przemysł farma-
ceutyczny, pozostałości szpitalne, niewykorzystane i wyrzucone leki z gospodarstw 
domowych (Ben i in., 2019; Chauhan i in., 2023; Das i in., 2023). 
 

 
Rysunek 13.1. Los i transport zanieczyszczeń farmaceutycznych w środowisku  

(Ben i in., 2019; Chauhan i in., 2023; Das i in., 2023) 

Zanieczyszczenia ze ścieków usuwane są poprzez połączenie procesów fizycz-
nych, chemicznych i/lub biologicznych (Karić i in., 2020). Podczas konwencjonal-
nych procesów oczyszczania ścieków związki farmaceutyczne nie są całkowicie 
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usuwane ze ścieków i osadów (Omuferen i in., 2022; Zawieja, Wolski, 2012),  
dlatego poszukuje się prostych i skuteczniejszych metod ich. 

Jednym z prostych i wydajnych procesów jest adsorpcja, a odpowiednim adsor-
bentem do usuwania związków farmaceutycznych z wody i ścieków wydaje się być 
biowęgiel, który otrzymywany jest z materiału organicznego powstającego w proce-
sie pirolizy lub w warunkach beztlenowych i poddawany obróbce termicznej (Mahdi 
i in., 2019). Z danych literaturowych wynika (Jirka, Tomlinson, 2015), że wykorzy-
stanie biowęgla do uzdatniania wody stanowi 9,6 % obecnego udziału w rynku,  
co daje mu duży potencjał aplikacyjny. 

Do przygotowania biowęgla nie stosuje się żadnych szkodliwych substancji  
chemicznych. Surowce do jego produkcji są powszechnie dostępne, a jego przygo-
towanie jest proste. Do produkcji mogą być wykorzystane odpady rolnicze i leśne, 
żywność czy odpady z użytków zielonych (Jha i in., 2023). 

Celem niniejszego przeglądu jest zwrócenie uwagi na wykorzystanie biowęgla 
powstałego z bioodpadów do usuwania antybiotyków, co wpisuje się w koncepcję 
zrównoważonego rozwoju z promowanym podejściem ekologicznym. Opisano 
główne oraz najczęściej stosowane antybiotyki i ich możliwość usuwania na różnych 
rodzajach biowęgla. 

13.1. Antybiotyki 

Antybiotyki były stosowane na długo przed pojawieniem się nowoczesnej  
medycyny. Alexander Fleming odkrył (1928), że grzyb Staphylococcus aureus  
hamuje rozwój Staphylococcus, a oczyszczona cząsteczka Penicillium notatum  
została nazwana penicyliną (Durand i in., 2019).  

Antybiotyki są stosowane do zwalczania mikroorganizmów, a także w chemio- 
terapii, patologii roślin, konserwowaniu żywności, weterynarii oraz biochemii  
i biologii molekularnej (Hassan i in., 2012). Produkowanych jest ponad 250 rodza-
jów leków półsyntetycznych lub modyfikowanych na bazie produktów naturalnych, 
z czego w środowisku naturalnym występuje około 200-220 rodzajów antybiotyków 
(Bérdy, 2012). Ze względu na budowę chemiczną antybiotyki można podzielić na 
10 głównych kategorii: aminoglikozydy, β-laktamy, linkozamidy, makrolidy, poli-
peptydy, chinolony, sulfonamidy, tetracykliny, chloramfenikole i inne. W opiece 
zdrowotnej i hodowli zwierząt stosuje się około 120 dostępnych antybiotyków 
(Wang i in., 2015). Ze względu na ich szerokie zastosowanie istnieje duże ryzyko 
pojawienia się ich pozostałości w środowisku naturalnym (Ben i in., 2019).  

W niniejszym rozdziale przedstawiono kilka grup antybiotyków: z grupy tetra- 
cyklin (TCs) – tetracyklinę (TC), z grupy sulfonamidów (SAs) m.in. sulfametoksazol 
(SMX), sulfapirydynę (SPY), sulfadiazynę (SD), sulfametazynę (SMT) i sulfatiazol 
(STZ), z grupy makrolidów (MCs) m.in. erytromycynę (ERY), azytromycynę (AZM), 
z grupy fluorochinolonów (FL) – lewofloksacynę (LEV), z grupy penicylin (Ps) 
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m.in. amoksycylinę (AMX), ampicylinę (AMP) i chloramfenikol (CP) – związek 
nitroaromatyczny (PubChem 2023).  

Istnieją różne drogi przedostawania się antybiotyków do środowiska wodnego  
i lądowego. Jedną z nich są szpitale i społeczeństwo podczas chorób zakaźnych, inną 
antybiotyki stosowane w produkcji zwierzęcej i ich obecność w żywności pochodze-
nia zwierzęcego. Inne drogi przedostawania się antybiotyków do środowiska obej-
mują ścieki komunalne, przemysł wytwórczy, hodowlę zwierząt i odcieki ze składo-
wisk odpadów po utylizacji antybiotyków. Dodatkowe drogi mogą obejmować 
spływy z pól uprawnych zawierających odchody zwierzęce, stawy akwakultury  
i ośrodki miejskie (Ashbolt i in., 2013; Ben i in., 2019). 

Antybiotyki były często wykrywane w wodach powierzchniowych w stężeniach 
od 0,11 ng/l do 29 100 ng/l, a w ściekach od 0,01 ng/l do 68 700 ng/l (Omuferen i in., 
2022). Oznacza to, że pozostałości antybiotyków przedostają się do wody pitnej,  
a ich obecność może utrzymywać się przez kilka miesięcy. Dużym problemem jest 
tetracyklina (TC), która jest często stosowana w rolnictwie i hodowli zwierząt,  
ponieważ 60 % - 90 % związku macierzystego jest odprowadzane do środowiska 
wodnego, w postaci pierwotnej i metabolizowanej, z powodu niepełnego metaboli-
zmu przez zwierzęta (Zhu i in., 2014). 

Wśród sulfonamidów wykrytych w analizowanych wodach był sulfametoksazol, 
który był obecny w analizowanych wodach powierzchniowych Nairobi oraz w Kenii, 
w zakresie 8 ng/l - 13 800 ng/l (Ngumba i in., 2016). Sulfametazyna i sulfapirydyna  
zostały wykryte w stężeniach sięgających odpowiednio 50 ng/l – 1240 ng/l w wodach 
rzeki Umgeni w południowej Afryce (Matongo i in., 2015) oraz 200 ng/l - 400 ng/l 
w wodach Morza Śródziemnego w Tunezji (Tahrani i in., 2017). Należy zauważyć, 
że antybiotyki sulfonamidowe są słabo rozkładane w środowisku i dlatego mogą 
przedostawać się do gleby, wód gruntowych i powierzchniowych (Huang i in., 2020). 

13.2. Biowęgiel  

Biowęgiel (BW) jest produkowany z różnych rodzajów biomasy, preferowana 
jest biomasa odpadowa, gdzie piroliza jest przeprowadzana w stosunkowo niskiej 
temperaturze poniżej 700 °C (Jang, Kan, 2019a; Kah i in., 2017). Ze względu na 
surowiec, z którego jest wytwarzany, oraz warunki pirolizy biowęgiel ma rozległą  
powierzchnię właściwą, porowatą strukturę i może zawierać różnorodne frakcje  
niekarbonizowane, takie jak powierzchniowe karboksylowe i hydroksylowe grupy 
funkcyjne, co wpływa na jego właściwości adsorpcyjne (Kah i in., 2017; Peiris i in., 
2017; Wiedner i in., 2015; Wystalska, Kwarciak-Kozłowska, 2023). Za szerokim 
zastosowaniem materiałów na bazie biowęgla przemawiają jego właściwości, takie 
jak: niska cena, nietoksyczność, dostępność, duża powierzchnia właściwa, duża  
objętość porów, grupy funkcyjne na powierzchni oraz możliwość modyfikacji. 

Biorąc pod uwagę zrównoważony rozwój środowiskowy i ekonomiczny, zaleca 
się stosowanie pozostałości rolno-przemysłowych jako surowca do produkcji  
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biowęgla (Lima i in., 2019). Pozostałości roślinne są łatwo dostępne, niedrogie  
i odnawialne. Właściwości produkowanego biowęgla zależą w dużej mierze od  
charakteru i składu surowca. Bioodpady te zawierają głównie celulozę, hemicelulozę 
i ligniny, co wpływa na zawartość węgla w biowęglach. Dla przykładu słoma ryżowa 
zawiera ligninę (15 %), celulozę (35 %) i hemicelulozę (30 %), bambus – ligninę 
(31 %), celulozę (43 %) i hemicelulozę (26 %), natomiast w przypadku odpadów  
bawełnianych celuloza jest na poziomie 95 %, a hemiceluloza stanowi 5 % (Abdo-
lali, 2017). Do produkcji biowęgli wykorzystano następujące pozostałości roślinne: 
słoma ryżowa (Chen i in., 2018), trawa bermudzka (Jang, Kan, 2019b), drewno  
eukaliptusowe (Ahmed i in., 2017), bambus (Tahrani i in., 2017), łuska fasoli (Bello 
i in., 2019), łuska kakao (Villabona-Ortíza i in., 2021), łupiny orzecha kokosowego 
(Bello i in., 2020), drewno ostrokrzewu (Delgado-Moreno i in., 2021), nasiona  
moringi (Damásio i in., 2022), pestki wiśni (Pap i in., 2021), łupiny orzechów arga-
nowych (Mokhati i in., 2022), łupiny fasoli mung (Mondal i in., 2016) i siano lucerny 
(Jang i in., 2019a). 

Związki farmaceutyczne usuwane są w procesie adsorpcji, przylegając do odpo- 
wiedniego miejsca aktywnego na powierzchni adsorbentu. Do mechanizmów wiąza-
nia adsorbatu na powierzchni biowęgla zalicza się (Chauhan i in., 2023): oddziały- 
wania π-π, oddziaływania hydrofobowe, oddziaływania elektrostatyczne, wytrącanie 
na powierzchni, siły przyciągania van der Waalsa. 

Możliwości zagospodarowania odpadów w postaci biowęgla do usuwania zanie-
czyszczeń farmaceutycznych z wody i ścieków są zgodne z zasadami gospodarki  
o obiegu zamkniętym (rys. 13.2) (EEA. Circular Economy in Europe, 2016; Ellen 
MacArthur Foundation, 2015; Madeła, Skuza, 2021). 
 

 
Rysunek 13.2. Koncepcja zagospodarowania bioodpadów do produkcji biowęgla 

zgodnie z zasadami zrównoważonego rozwoju (EEA. Circular Economy 
in Europe, 2016; Ellen MacArthur Foundation, 2015; Madeła, Skuza, 
2021) 

13.3. Usuwanie antybiotyków na biowęglu  

Antybiotyki są obecnie powszechnie stosowane i stanowią poważny problem  
środowiskowy. W wielu pracach naukowych wykazano ich negatywny wpływ na 
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środowisko, jak również zdrowie człowieka. Istnieje ogromne zapotrzebowanie na 
skuteczne i wydajne sposoby usuwania antybiotyków z wody i ścieków. 

Przetestowano szereg metod usuwania antybiotyków z wody, w tym biologiczne, 
tlenowe i beztlenowe (Chen i in., 2017; Wang i in., 2019), utlenianie elektrochemiczne 
(Huang i in., 2021), proces ozonowania (Li i in., 2023), zaawansowane utlenianie 
(Rahmani i in., 2018), utlenianie odczynnikiem Fentona (Zhang i in., 2019), separa-
cję membranową (Lebedinets i in., 2020), zeolity (Jannat Abadi i in., 2019) oraz 
adsorpcję (Dutta, Mala, 2020; Mahmoud i in., 2022). W przypadku usuwania zanie-
czyszczeń farmaceutycznych z wody i ścieków za najlepszą alternatywę uznano  
adsorpcję (Fan i in., 2021; Sun i in., 2016; Yi i in., 2016). 

Adsorpcja jest szeroko stosowanym procesem i wydaje się metodą najbardziej 
opłacalną i skuteczną. Sugeruje się, że oddziaływania hydrofobowe, wiązania wodo- 
rowe i oddziaływania π-π, a także temperatura i pH wody są odpowiedzialne za  
usuwanie antybiotyków na adsorbentach (Das i in., 2023). 

Patrząc w przyszłość, należy wziąć pod uwagę dobro środowiska, a materiały 
takie jak biowęgle wytwarzane z bioodpadów stanowią dobre rozwiązanie w tym 
zakresie, a ich stosowanie wpisuje się w założenia GOZ. W tabeli 13.1 przedstawiono 
różne rodzaje biowęgli stosowanych do usuwania antybiotyków z wody. 

W badaniu wykorzystano biowęgiel pochodzący z siana lucerny do usuwania  
tetracykliny (TC) z wody. Biowęgiel ten został aktywowany za pomocą NaOH, co 
zwiększyło jego powierzchnię adsorpcyjną, uzyskując zdolność adsorpcji tetracy-
kliny na poziomie 302,37 mg/g. Przeprowadzone przez naukowców eksperymenty 
na złożu stałym wykazały, że tak zmodyfikowany biowęgiel może być obiecującym 
adsorbentem do usuwania tego typu cząstek z wody (Jang i in., 2019b). W przypadku 
zastosowanego do usuwania tetracykliny (TC) biowęgla z Pinus taeda (aktywowa-
nego NaOH) uzyskano maksymalną pojemność adsorpcyjną 274,8 mg/g. Badania 
kinetyczne i izotermiczne wykazały, że możliwe są mechanizmy wiązania wodoro-
wego oraz oddziaływania na powierzchni heterogenicznej. Wskazuje to na duży  
potencjał biowęgla do usuwania TC z wody (Jang i in., 2018).  

Przeprowadzono badania nad modyfikowanymi bioodpadami, torfem i korą  
sosnową do usuwania lewofloksacyny ze ścieków. Biomasa torfowa została zmody-
fikowana żelazem wyekstrahowanym z osadów pochodzących z oczyszczania wód 
gruntowych, natomiast kora sosnowa (Pinus sylvestris) jako produkt uboczny prze-
mysłu leśnego została zmieszana z solami żelaza (Fe3+: Fe2+ 2:1) w celu uzyskania 
biosorbentu magnetytowego. Równowagę adsorpcyjną podczas usuwania antybio-
tyku osiągnięto po 3 godzinach kontaktu z obydwoma biowęglami. Maksymalna  
pojemność adsorpcyjna na torfie modyfikowanym żelazem wynosiła 203 mg/g, a dla 
kory sosnowej z magnetytem około 153 mg/g dla lewofloksacyny. Te biosorbenty  
z dużym prawdopodobieństwem będą mogły znaleźć zastosowanie do usuwa- 
nia innych antybiotyków o stosunkowo podobnej strukturze (Mohammadzadeh,  
Leiviska, 2023). 
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Tabela 13.1. Biowęgiel jako biosorbent stosowany do usuwania antybiotyków 

Antybiotyki Materiał Powierzchnia 
m2/g 

Pojemność 
adsorpcyjna 

mg/g 
Literatura 

tetracyklina 

lucerna siana aktywowana 
NaOH 796,5 302,37 Jang i in., 2019b 

sosna taeda aktywowana 
NaOH 959,9 274,8 Jang i in., 2018 

słoma ryżowa 372,2 552,0 Chen i in., 2018 
lucerna siana 31,1 372,31 Jang i in., 2019a 
trawa bermudzka 34,7 44,24 Jang i in., 2019a 
ryż modyfikowany NaOH 115,5 37,8 Dai i in., 2020 
słoma 185,3 97,96 Dai i in., 2020 
słoma ryżowa modyfikowana 
magnetycznie 9170 126,07 Yazidi i in., 2020 

lewofloksacyna 

biomasa torfowa  
modyfikowana żelazem 1,17 203,1 Mohammadzad, 

Leiviska, 2023 

magnetyt – kora sosnowa 0,54 153,0 Mohammadzad,  
Leiviska, 2023 

odpady z kawy 429,2 110,7 Maged i in., 2021 
przylistki kukurydzy 2,95 73,0 Yu i in., 2017 

amoksycylina 

skorupa duriana 917,0 142,7 Yazidi i in., 2020 
włosy garbiarskie 971,5 600,0 Herrera i in., 2023 
azolla karolińska 484,0 265,2 Balarak i in., 2017 

banany 100,9 99,9 Chakhtouna i in., 
2021 

erytromycyna włosy garbiarskie 971,5 496,0 Herrera i in., 2023 
azytromycyna włosy garbiarskie 971,5 514,4 Herrera i in., 2023 
ampicylina łupina kakao 0,36 6,7 Takam i in., 2020 

sulfmetazyna 
wióry hikorowe 309,0 100,3 Huang i in., 2020 
drewno eukaliptusowe 4,7 28,3 Ahmed i in., 2017 

sulfapirydyna bambus 299,0 57,9 Huang i in., 2020 
sulfametazyna drewno eukaliptusowe 4,7 20,7 Ahmed i in., 2017 
chloramfenikol drewno eukaliptusowe 4,7 23,5 Ahmed i in., 2017 
sulfametoksazol drewno eukaliptusowe 4,7 45,2 Ahmed i in., 2017 
sulfadiazyna łupiny bawełniane 1225,6 86,9 Meng i in., 2020 

 
Kolejnym bioodpadem wykorzystywanym w procesie adsorpcji antybiotyków 

były łupiny duriana (Yazidi i in., 2020). Analizowano bilans adsorpcji amoksycy-
kliny i tetracykliny na biowęglu. Izotermy adsorpcji zostały wyznaczone w tych  
samych warunkach doświadczalnych i wykazały, że adsorpcja amoksycykliny była 
wyższa niż tetracykliny we wszystkich badanych temperaturach, co sugeruje lepsze 
zdolności sorpcyjne tego biowęgla w stosunku do amoksycykliny. 
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W badaniach Herrera i in. (2023) do usuwania antybiotyków zastosowano bio- 
węgiel powstały z włosów po garbowaniu skór. Opracowano metodę pirolizy  
aktywowanej KOH w złożu stałym, proces ten zwiększył powierzchnię właściwą  
i efektywność usuwania na biowęglu. Badania adsorpcji przeprowadzono dla trzech 
antybiotyków: amoksycyliny, azytromycyny i erytromycyny. We wszystkich przy-
padkach biowęgiel osiągnął współczynnik usuwania leku wyższy niż 80 %: w przy-
padku azytromycyny – 94 %, dla amoksycykliny – 91 % i erytromycyny – 88 %. 
Wszystkie testowane modele wykazały, że izotermy adsorpcji odpowiadają mode-
lowi izoterm Langmuira (Herrera i in., 2023). 

Badano zastosowanie biowęgla pochodzącego z surowych zrębków bambusa  
i hikory do usuwania sulfonamidów z roztworów wodnych (tab. 13.2). Autorzy  
wykazali, że mielenie kulowe znacząco zwiększa zdolność biowęgla do sorpcji  
sulfonamidów w wodzie o pH 6,0. Zaobserwowano, że pH roztworu silnie wpływa 
na adsorpcję sulfonamidów poprzez zmiany w oddziaływaniach elektrostatycznych 
(Huang i in., 2020). Przeprowadzono badania sorpcji konkurencyjnej z wody czterech 
antybiotyków: sulfametazyny (SMT), sulfametoksazolu (SMX), sulfatiazolu (STZ) 
i chloramfenikolu (CP) na biowęglu z drewna eukaliptusowego. Zbadano wpływ  
pH na sorpcję konkurencyjną i wykazano, że skuteczność procesu jest silnie zależna 
od pH. Przy pH 4,0-4,25 najwyższe oddziaływania sorpcyjne uzyskano poprzez  
tworzenie wiązań wodorowych dla badanych sulfonamidów oraz poprzez tworzenie 
wiązań wodorowych, wspomaganych ładunkiem ujemnym dla chloramfenikolu,  
a także oddziaływania p-p donor elektronów (EDA). Otrzymane stałe równowagi są 
dobrze opisane przez modele Langmuira i Freundlicha w kolejności STZ > SMX > 
> CP > SMT. Uzyskane wyniki sugerują, że badany biowęgiel wykazuje dużą  
skuteczność w usuwaniu mieszanin antybiotyków (Ahmed i in., 2017). 

Podsumowanie 

W rozdziale przedstawiono możliwość wykorzystania biowęgla do usuwania  
antybiotyków. Przedstawione wyniki badań wykazały, że biowęgiel może być  
stosowany jako skuteczny adsorbent do ich usuwania. 

Wzrost ilości i różnorodności antybiotyków w ściekach, osadach, w wodzie i śro-
dowisku stanowi duże zagrożenie dla zdrowia zarówno ludzi, jak i zwierząt. Często 
metabolity antybiotyków są bardziej niebezpieczne i toksyczne niż ich pierwotna 
forma. Związki te są głównie uwalniane do środowiska wodnego i zaburzają cały 
ekosystem (Chauhan i in., 2023). 

Usuwanie antybiotyków na biowęglach następuje w wyniku oddziaływań π-π  
pomiędzy elektronami π biowęgla i częścią aromatyczną tych związków farmaceu-
tycznych poprzez tworzenie wiązań wodorowych pomiędzy wodorem powierzch-
niowym na biowęglu a bardziej elektroujemnymi grupami funkcyjnymi obecnymi 
na powierzchni adsorbatu. 
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Z przedstawionego zestawienia biosorbentów do usuwania antybiotyków wynika, 
że w grupie tetracyklin słoma ryżowa wykazała najwyższą pojemność adsorpcyjną 
równą 552 mg/g, w grupie sulfonamidów były to wióry hikorowe z wielkością 
wskaźnika około 100 mg/g, natomiast w grupie makroloidów i penicylin wysoki  
potencjał zastosowania wykazuje biosorbent wytworzony z włosów garbarskich,  
na którym uzyskano wielkości adsorpcji ponad 500 mg/g. 

Ze względu na ocenę ryzyka środowiskowego zastosowanie powszechne bio- 
węgla musi być odpowiednio przetestowane, aby nie stanowił on zagrożenia ekolo-
gicznego. Wiadomo, że toksyczność biowęgla zależy od materiałów, z których byłby 
wykonany, właściwości fizykochemicznych, dawki i możliwych modyfikacji jego 
powierzchni. Aby móc wykorzystywać biowęgiel na dużą skalę do usuwania farma-
ceutyków z wody, konieczne jest przeprowadzenie badań i analiz pod kątem zużycia 
biowęgla, możliwej desorpcji zaadsorbowanych zanieczyszczeń i jego regeneracji. 

Źródło finanasowania 

Badania naukowe zostały sfinansowane z subwencji statutowej Wydziału Infrastruktury  
i Środowiska Politechniki Częstochowskiej. 
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Use of biocarbon to remove antibiotics from water in terms of sustainability 
 

Abstract: The production of medicine and their very widespread use by humans has led to 
the release of substantial of antibiotics into the environment. The antibiotics pose a serious 
problem because they can leach into surface water and groundwater. In line with sustainable 
development, it is appropriate to use biowaste from agriculture to produce biochar. This 
paper will presented the possibilities of using biochar to remove antibiotics from water and 
wastewater. The removal of these drugs on biochar occurs as a result of π-π interactions 
between the π electrons of the biochar and the aromatic part of these pharmaceutical com-
pounds, through the formation of hydrogen bonds between the surface hydrogen on the 
biochar and the more electronegative functional groups present on the surface of the  
adsorbate. The presented research results showed that biochar can be used as an effective 
adsorbent for their removal. 

Keywords: biowaste, sustainable development, biochar; adsorption, antibiotics 
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Streszczenie: W przyrodzie jednym z najbardziej rozpowszechnionych związków natural-
nych jest chityna, która stanowi główny składnik ściany komórkowej wielu grzybów oraz 
podstawę struktury egzoszkieletów owadów i muszli skorupiaków. Poprzez alkaliczną  
hydrolizę grup acetamidowych z chityny otrzymuje się kationowy polisacharyd, czyli  
chitozan. Ze względu na uniwersalność, biokompatybilność, biodegradowalność oraz niski 
koszt chitozan ma bardzo szerokie zastosowanie. Może być używany w przemyśle spożyw-
czym jako dietetyczny dodatek do żywności lub jako suplement diety. Ma on szerokie  
zastosowanie biomedyczne i farmaceutyczne: w opatrunkach czy jako nośnik leków.  
Jego działanie antybakteryjne i przeciwgrzybicze, znajduje zastosowanie w kosmetykach, 
środkach czyszczących czy pastach do zębów. Badano możliwości wykorzystania chito-
zanu jako adsorbentu do usuwania zanieczyszczeń z wody i ścieków. Należy podkreślić,  
że adsorpcja zachodzi przy udziale różnych mechanizmów, takich jak: oddziaływania elektro- 
statyczne, chelatowanie, kompleksowanie powierzchni, oddziaływanie π-π i wiązanie wodo- 
rowe. Biorąc pod uwagę zrównoważony rozwój, zagospodarowanie chitozanu odpadowego 
i jego recykling jest jego ważnym aspektem. Jednocześnie stanowi on bezpieczny dla śro-
dowiska sorbent o wielu zaletach, takich jak: nietoksyczność, łatwość przygotowania, duża 
zdolność adsorpcyjna i regeneracyjna, możliwość szerokiego zastosowania i wielokrotnego 
wykorzystania. 

Słowa kluczowe: woda, chitosan, bioodpad, biosorbent, adsorpcja, zanieczyszczenia 

Wprowadzenie 

Kluczowy zasób, jakim jest woda, w dzisiejszych czasach zagrożony jest ogromną 
ilością zanieczyszczeń w formie organicznych i nieorganicznych związków. Zanie-
czyszczenia przedostają się do systemów wodnych w efekcie postępującej urbaniza-
cji, industrializacji, rozwoju rolnictwa (Vakili i in., 2014). Powstające zanieczysz-
czenia występujące w wodzie zagrażają zdrowiu ludzi i innym organizmom żywym. 
Obecny poziom oczyszczania ścieków jest niewystarczający, w związku z tym  
poszukuje się coraz efektywniejszych metod oczyszczania. Jedną z metod oczysz-
czania wody i ścieków jest adsorpcja, w której wykorzystywane są adsorbenty róż-
nego pochodzenia. W ostatnim czasie coraz więcej działań skupia się na poszuki- 
waniu materiałów do wykorzystania jako adsorbentów z ukierunkowaniem na ideę 
gospodarki o obiegu zamkniętym. Materiałów tych poszukuje się wśród bioodpadów, 
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a takie rozwiązania pozwalają je skutecznie zagospodarować, zmniejszyć koszty  
ich utylizacji oraz są przyjazne dla środowiska. 

Proces adsorpcji można potencjalnie stosować do usuwania z wody i ścieków 
metali ciężkich, barwników czy związków farmaceutycznych (Mojiri i in., 2019; 
Zhang i in., 2020; Zhang i in., 2019). Węgiel aktywny jest tradycyjnym adsorbentem 
stosowanym do oczyszczania wody i ścieków, charakteryzując się dobrymi zdolno- 
ściami adsorpcyjnymi (Kwarciak-Kozłowska i in., 2018; Madeła, 2000). Wymagania 
co do materiałów adsorpcyjnych rosną jednak ze względu na wymogi środowiskowe, 
co związane jest z prowadzeniem wielu badań nad wykorzystaniem biopolimerów  
i bioodpadów. 

Do produkcji biosorbentów stosowane są następujące materiały: chitozan (Sheth 
i in., 2021), chityna (Bahadir i in., 2023), odpady kawy (Shin i in., 2021), odpady  
z cytrusów (Malesic-Eleftheriadou i in., 2022), łupiny orzechów (Lima i in., 2019), 
słoma ryżowa (Chen i in., 2018), odpady garbiarskie (Herrera i in., 2023), wióry  
z drewna (Huang i in., 2020), algi (Bilal i in., 2013), odpady komunalne (Kim i in., 
2015) i inne. Są one wykorzystywane do usuwania zanieczyszczeń z wody. 

Jednym z takich materiałów jest chitozan, który jest biopolimerem i, biorąc pod 
uwagę jego właściwości, takie jak biodegradowalność, dostępność, niski koszt i zdol- 
ności adsorpcyjne, ma on duży potencjał jako adsorbent do usuwania zanieczysz-
czeń. W rozdziale zwrócono uwagę na możliwości wykorzystania jako adsorbentu 
do usuwania zanieczyszczeń z wody i ścieków chitozanu, naturalnego polimeru,  
w różnych formach i modyfikacjach. 

14.1. Chitozan 

W przyrodzie jednym z najbardziej rozpowszechnionych związków naturalnych 
jest chityna. Posiada dużą masę cząsteczkową i zbudowana jest z powtarzających  
się jednostek reszt N-acetylo-D-glukozaminy, połączonych wiązaniem β-(1-4)  
(Mahmoud i in., 2007). Chityna jest głównym składnikiem ściany komórkowej 
wielu grzybów oraz stanowi podstawową strukturę egzoszkieletów owadów i muszli 
skorupiaków (krewetki, kraby, homary, raki, kalmary, kałamarnice). Zatem chityna 
znajduje się w odpadach z przetwarzania morskich produktów spożywczych (Zainol 
Abidin i in., 2020).  

Podczas uzyskiwania chityny jej izolaty występują w różnej formie. W formie α 
pozyskiwana jest ze skorupiaków oraz innych bezkręgowców wodnych i stawo- 
nogów. W tej strukturze łańcuchy ułożone są antyrównolegle, w wyniku czego taka 
struktura jest bardziej stabilna. Natomiast struktury równoległe w formie β uzyskuje 
się z mięczaków (Hahn i in., 2020; Muzzarelli i in., 2011). Z owadów pozyskiwana 
jest forma γ, która posiada jedną nić antyrównoległą i dwie równoległe nici. Naj- 
częściej chityna jest produkowana z krabów, raków czy krewetek, ale coraz częściej 
wykorzystuje się jako jej źródło owady i grzyby. Do komercyjnej produkcji chityny 
preferowano kraby, krewetki i raki, ale można wykorzystać nowe, alternatywne  
źródła chityny, takie jak grzyby i owady (Zhang i in., 2000). 
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W wyniku alkalicznej hydrolizy grup acetamidowych chityny otrzymuje się  
chitozan, który jest kationowym polisacharydem (Chatelet i in., 2001). Chitozan to 
modyfikowany naturalny polimer składający się z kopolimeru D-glukozaminy  
i N-acetylo-D-glukozaminy, ich liczba jest zmienna w zależności od stopnia deacety- 
lacji (Iber i in., 2022). Strukturę chemiczną chityny i chitozanu przedstawiono na 
rysunku 14.1 (Younes, Rinaudo, 2015). 
 

 
Rysunek 14.1. Chityna i chitozan – struktura chemiczna  

Chitozan ma dużą masę cząsteczkową i strukturę chemiczną podobną do celu-
lozy. Jednak w pozycji C-2 chitozanu różnicą jest grupa -NH2 , a w celulozie grupa  
-OH. Dodatkowo chitozan posiada dodatnie ładunki jonowe, które umożliwiają wią-
zanie z ujemnie naładowanymi tłuszczami, lipidami, cholesterolem, jonami metali, 
białkami i makrocząsteczkami (Azuma i in., 2014; Ehrlich i in., 2018). Grupy hydro- 
ksylowe, jak również aminowe zwiększają reaktywność chitozanu, gdyż mogą łatwo 
reagować z różnymi grupami funkcyjnymi. W następstwie chitozan może być pod-
dawany modyfikacjom, takim jak sieciowanie, szczepienie itp., co może dać efekt 
lepszej wydajności (Sheth i in., 2021). Chitozan posiada bardzo przydatne właści-
wości, takie jak biodegradowalność, biokompatybilność, nietoksyczność oraz zdol-
ność do adsorpcji, dzięki czemu znalazł wiele zastosowań w rolnictwie, przemyśle, 
biotechnologii i biomedycynie oraz w oczyszczaniu ścieków (Hahn, Zibek, 2018; 
Park i in., 2010; Rinaudo, 2006). 

Rocznie wytwarzane jest około 106 Mg odpadów z owoców morza, odpady te  
w większości są kompostowane lub przekształcane w paszę dla zwierząt i nawozy. 
Rocznie wytwarza się około 2000 Mg chitozanu, przy tym pochodzi on w większości 
z resztek skorup krewetek i krabów (Muñoz i in., 2018; Santos i in., 2020). 

Chitozan ma bardzo szerokie zastosowanie ze względu na uniwersalność, bio- 
kompatybilność, biodegradowalność oraz niski koszt pozyskiwania. Na rysunku 14.2 
przedstawiono możliwości zastosowania chitozanu (Bakshi i in., 2020; Morin-Crini 
i in., 2019; Pellis i in., 2022; Ramya i in., 2012; Sharifi-Rad i in., 2021; Zhang i in., 
2021). 

Materiał, jakim jest chitozan, można modyfikować fizycznie, przygotowując jego 
różne formy polimerowe, takie jak: proszek, nanocząstki (Debnath, 2018; Garavand 
i in., 2022; Rampino i in., 2013; Sharifi-Rad i in., 2021), kulki żelowe (Bai, Wu, 
2022; Goudali i in., 2020; Qu, Luo, 2020), membrany (Zhang i in., 2019), gąbka 
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(Zhang i in., 2019), plaster miodu (Deng i in., 2020; Ma i in., 2018), włókna (Ilyas  
i in., 2022) i biowęgiel (Chen i in., 2022; Gao i in., 2022). 
 

 
Rysunek 14.2. Zastosowanie chitozanu  

Chitozan stosowany jest w przemyśle spożywczym jako dietetyczny dodatek do 
żywności lub jako suplement diety w walce z otyłością ze względu na jego zdolność 
do wiązania się z tłuszczem (Ramya i in., 2012). Wykorzystywany jest jako aktywny 
materiał opakowaniowy do żywności, ponieważ posiada odpowiednie właściwości 
przeciwbakteryjne oraz wydłuża okres przydatności do spożycia (Cazon i in., 2017). 
Chitozan jest stosowany jako naturalny środek konserwujący mięso, owoce, warzywa 
oraz napoje, który zapobiega rozwojowi grzybów i utracie wartości odżywczych 
(Duan i in., 2019; Rocha i in., 2017). Chitozan ze względu na interakcję grup ami-
nowych ze ścianami komórkowymi drobnoustrojów powoduje ich śmierć poprzez 
mechanizmy lizy komórek (Duan i in., 2019). Natomiast kulki hydrożelowe na bazie 
chitozanu znalazły szerokie zastosowanie w sektorach spożywczym i rolniczym,  
w celu dostarczenia substancji odżywczych, probiotyków i unieruchomienia enzymów 
(Qu i in., 2020). 

Chitozan znalazł szerokie zastosowanie biomedyczne i farmaceutyczne, jednym 
z nich jest wykorzystanie go do syntezy wielu funkcjonalnych opatrunków, które 
stosowane są na każdym etapie gojenia się ran, od ułatwiania krzepnięcia krwi  
po przebudowę. Zauważono, że chitozan jest kompatybilny z wieloma lekami,  
co dało możliwość zastosowania opatrunków chitozanowych w celu dostarczania 
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szerokiej gamy strukturalnie różnych biomolekuł, które wspomagają gojenie się ran 
(Guebitz i in., 2021). Jako naturalny polisacharyd chitozan był badany pod kątem 
zastosowania jako nośnika systemu dostarczania leków, ze względu na jego dosko- 
nałą biokompatybilność, biodegradowalność, charakterystykę polikationową, bio- 
adhezję, bakteriostazę i prostotę modyfikacji. Stworzono między innymi rozwią- 
zania, na bazie chitozanu, do regeneracji kości i naprawy zębów (Liu i in., 2022).  
Ze względu na kationowy charakter umożliwia on silne przyleganie do błony śluzo-
wej i jest wykorzystywany do dostarczania ugrupowań aktywnych do okrężnicy, na 
przykład w celu leczenia nieswoistego zapalenia jelit (Kulkarni i in., 2022). Chitozan 
aktualnie budzi szerokie zainteresowanie w nanomedycynie, inżynierii biomedycznej 
i opracowywaniu nowych systemów uwalniania leków terapeutycznych. Ze względu 
na fakt, że nanocząstki chitosanu poprawiają biodostępność, zwiększają one specy-
ficzność i czułość oraz obniżają toksyczność farmakologiczną leków (Sharifi-Rad  
i in., 2021).  

Chitozan tworzy spontanicznie nierozpuszczalne w wodzie kompleksy z anionowy- 
mi polielektrolitami (Potaś i in., 2020), dlatego też jest wykorzystany jako adsorbent 
do usuwania zanieczyszczeń z wody i ścieków (Mojiri i in., 2019; Zhang i in., 2019). 

Chitozan jest drugim biopolimerem występującym powszechnie w naturze,  
może być prawdopodobnie materiałem przyszłości, będąc jednocześnie materiałem 
proekologicznym. 

14.2. Chitozan jako adsorbent do usuwania zanieczyszczeń  
z wody i ścieków 

W ostatnich latach obserwuje się wzrost stosowania naturalnych biopolimerów. 
Jednym z nich jest chitozan, który można wykorzystać do usuwania zanieczyszczeń 
zarówno organicznych, jak i nieorganicznych. W tabeli 14.1 przedstawiono zastoso-
wanie chitozanu do usuwania zanieczyszczeń z wody i ścieków. Barwniki takie jak 
błękit metylenowy czy oranż metylowy mogą być usuwane na chitozanie w różnej 
formie (Deng i in., 2020; Fan i in., 2022; Rathinam i in., 2018). Farmaceutyki takie jak 
lewofloksacyna i tetracyklina można usunąć z wody za pomocą chitozanu (Ahamad 
i in., 2020; Jiang i in., 2022). Badania potwierdziły także, że chitozan ma zdolność 
usuwania jonów metali ciężkich ze środowiska (Dakroury i in., 2021; Goudali i in., 
2020; Zhang i in., 2019). 

Specyfika budowy chitozanu, czyli niejednorodność tego polimeru, jest spowodo- 
wana obecnością jednostek acetyloglukozaminy i glukozaminy. Występujące grupy 
aminowe silnie reagują z jonami metali. Atomy azotu zawierające wolne dublety 
elektronowe mogą reagować z kationami metali. Oznacza to, że grupy aminowe są 
odpowiedzialne za wychwyt kationów metali na drodze mechanizmu chelatującego. 
Jednak trzeba zauważyć, że grupy aminowe łatwo protonują w roztworach kwa- 
śnych. Stąd protonowanie tych grup aminowych może uaktywniać przyciąganie 
elektrostatyczne związków anionowych, w tym anionów metali (Gibbs i in., 2003; 
Guibal, 2004). 
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Tabela 14.1. Materiały sorpcyjne na bazie chitozanu stosowane do usuwania  
zanieczyszczeń z wody i ścieków 

Zanieczyszczenia 
Stężenie 

początkowe 
mg/l 

Modyfikacje 
Pojemność 

adsorpcyjna 
mg/g 

Literatura 

Antymon, Sb 
1000 biowęgiel z Ficus microcarpa 10,0 Chen i in., 2022 

1000 biowęgiel z Ficus microcarpa/ 
chitozan 168,0 Chen i in., 2022 

Fluor, F 
10 kulki żelowe chitozanu 27,78 Goudali i in., 2020 

10 usieciowany chitozan 
kulki żelowe 40,0 Goudali i in., 2020 

Cez, Cs+ 100 kompozyt chitozan/ZrO2 124,6 Dakroury  
i in., 2021 

Chrom, Cr3+ 400 
kompozyt chitozanu/biowęgiel 
szczepiony poli(kwasem  
akrylowym) 

312,5 Zhang i in., 2019 

Chrom, Cr6+ 50-150 biokompozyt chitozan/ 
lizozym 216,0 Rathinam  

i in., 2018 

Cynk, Zn2+ 

2-50 mM kompozyt biowęgiel/chitozan/ 
glinka 134,3 Arabyarmohammadi  

i in., 2018 

400 
kompozyt chitozanu/biowęgiel 
szczepiony poli(kwasem  
akrylowym) 

114,94 Zhang i in., 2019 

100 skorupy krewetek 24,39 Bahadir i in., 2023 

Kadm, Cd2+ 400 
kompozyt chitozanu/biowęgiel 
szczepiony poli(kwasem  
akrylowym) 

370,37 Zhang i in., 2019 

Kobalt, Co2+ 

1-9 gąbka chitozan/grafen 224,8 Zhang i in., 2019 
100 kompozyt chitozan/ZrO2 111,1 Dakroury i in., 2021 

400,0 
kompozyt chitozanu/biowęgiel 
szczepiony poli(kwasem  
akrylowym) 

135,14 Zhang i in., 2019 

Mangan, Mn2+ 400 
kompozyt chitozanu/biowęgiel 
szczepiony poli(kwasem  
akrylowym) 

138,89 Zhang i in., 2019 

Miedź, Cu2+ 

200 membrany warstwowe 276,2 Zhang i in., 2019 

– 
biowęgla akrylowego  
z chitozanem i kwasem  
etylenodiaminotetraoctowym 

678,04 Fan i in, 2022 

2-50 mM kompozyt biowęgiel/  
chitozan/glinka 121,5 Arabyarmohammadi 

i in., 2018 

400 
kompozyt chitozanu/biowęgiel 
szczepiony poli(kwasem  
akrylowym) 

111,11 Zhang i in., 2019 

1000 chitozan 462,0 Jiang i in., 2022 
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Cd. Tabeli 14.1 

Zanieczyszczenia 
Stężenie 

początkowe 
mg/l 

Modyfikacje 
Pojemność 

adsorpcyjna 
mg/g 

Literatura 

Nikiel, Ni2+ 

1-9 gąbka chitozan/grafen 423,7 Zhang i in., 2019 

400 
kompozyt chitozanu/biowęgiel 
szczepiony poli(kwasem  
akrylowym) 

99,01 Zhang i in., 2019 

Ołów, Pb2+ 

– 
biowęgla akrylowego  
z chitozanem i kwasem  
etylenodiaminotetraoctowym 

1105,78 Fan i in., 2022 

400 
kompozyt chitozanu/biowęgiel 
szczepiony poli(kwasem  
akrylowym) 

476,19 Zhang i in., 2019 

2-50 mM kompozyt biowęgiel/  
chitozan/glinka 336,0 Arabyarmohammadi 

i in., 2018 
1000 chitozan 934,0 Jiang i in., 2022 

Żelazo, Fe2+ 1000 chitozan 270,0 Jiang i in., 2022 
Błękit  
brylantowy 100 chitozan 814,27 Zhang i in., 2020 

Błękit  
metylenowy 

– plaster miodu 1599,03 Deng i in., 2020 

– 
biowęgla akrylowego  
z chitozanem i kwasem  
etylenodiaminotetraoctowym 

590,72 Fan i in., 2022 

Oranż metylowy 
100-300 biokompozyt chitozan/lizozym 435,0 Rathinam i in., 2018 
10-800 chitozan magnetyczny/Fe3O4 425,0 Tanhaei i in., 2020 

Tartrazyna 100 chitozan 1065,55 Zhang i in., 2020 
Żółcień  
pomarańczowa 100 chitozan 432,98 Zhang i in., 2020 

Diklofenak 1-3 usieciowanego magnetycznie 
chitozanu/biowęgiel 22,1 Mojiri i in., 2019 

Ibuprofen 1-3 usieciowanego magnetycznie 
chitozanu/biowęgiel 21,2 Mojiri i in., 2019 

Naproksen 1-3 usieciowanego magnetycznie 
chitozanu/biowęgiel 33,3 Mojiri i in., 2019 

Cyprofloksacyna 160 kulki hydrożelowe chitozanu/ 
biowęgla 76,0 Afazal i in., 2018 

Lewofloksacyna 100 chitozan 26,0 Jiang i in., 2022 
Sulfametoksazol 100 chitozan 67,0 Jiang i in., 2022 

Tetracyklina 60 

nanokompozyt  
chitozan/tiobarbituryn 
kwas/dialdehyd malonowy/ 
Fe3O4 

215,31 Ahamad i in., 2020 

Tetracyklina 100 chitozan 22,0 Jiang i in., 2022 
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Do usunięcia fluoru z wody wykorzystano dwie postacie chitozanu, mianowicie 
kulki żelowe i usieciowane aldehydem glutarowym kulki żelowe, które aplikowano 
w reaktorze wsadowym. W badaniach określono zdolność adsorpcyjną w zależności 
od stężenia początkowego fluoru, masy adsorbentu, pH roztworu oraz czasu kon-
taktu. Uzyskano lepszy stopień usunięcia fluoru na usieciowanych kulkach żelo-
wych, tj. 72 % po 30 minutach kontaktu. Badania kinetyczne wykazały, że adsorpcja 
przebiega według modelu pseudopierwszego rzędu i została opisana modelem 
Langmuira (Goudali i in., 2020). 

Chitosan został wykorzystany do usuwania miedzi Cu(II) ze ścieków poprzez  
naprzemienne układanie warstw elektroprzędzenie/elektrorozpylanie chitozanu.  
Autorzy uzyskali przy trzech warstwach chitosanu maksymalną wielkość adsorpcji 
równą 276,2 mg/g w ciągu 60 minut dla początkowego stężenia Cu(II) równego  
100 mg/l. Kinetyka adsorpcji membrany chitozanu dobrze odpowiada modelowi 
pseudodrugiego rzędu, co wskazuje na dominacje reakcji chemicznych w procesie 
adsorpcji Cu(II) (Zhang i in., 2019). 

Do usuwania kobaltu Co2+ i niklu Ni2+ z wody zastosowano gąbki kompozytowe 
chitozan/tlenek grafenu o małej gęstości. Uzyskano gąbkę warstwową, która wyka-
zywała się dobrą pamięcią kształtu pod wpływem wody oraz okazała się dobrym 
adsorbentem w stosunku do Co2+ i Ni2+. Uzyskano odpowiednio wielkość adsorpcji 
224,8 mg/g i 423,7 mg/g. Dodatkowo przeprowadzono badania desorpcji, które wy-
kazały, że kompozyt można regenerować roztworem HCl, uzyskując skuteczność 
regeneracji przekraczającą 80 % w kolejnych pięciu cyklach (Zhang i in., 2019).  

Przeprowadzono eksperymenty sorpcji antymonu Sb(III) na biowęglu (BC) i bio- 
węglu z dodatkiem chitozanu (CHBC) pochodzącym z gałęzi Ficus microcarpa. 
Wyniki wykazały, że dodatek chitozanu na powierzchni biowęgla zwiększył ilość 
grup funkcyjnych (np. -NH2 i -OH). Uzyskano maksymalne pojemności sorpcyjne 
w stosunku do Sb(III) na biowęglach BC i CHBC, odpowiednio 10 mg/g i 168 mg/g, 
co wskazało, że modyfikacja chitozanem była bardzo skuteczna. Stwierdzono, że 
mechanizmy sorpcji Sb(III) na CHBC obejmowały oddziaływanie elektrostatyczne, 
chelatowanie, kompleksowanie powierzchni, oddziaływanie π-π i wiązanie wodorowe 
(Chen i in., 2022).  

W badaniach udowodniono także potencjał biowęgla modyfikowanego chito- 
zanem do usuwania zanieczyszczeń z wody. Badacze przygotowali porowaty węgiel 
z biomasy odpadów bawełnianych metodą modyfikacji kwasowo-zasadowej. Następ- 
nie zmodyfikowany biowęgiel połączono z hydrożelem na bazie akrylu poprzez  
polimeryzację rodnikową i wytworzono kompozyt hydrożelu na bazie biowęgla 
akrylowego (CS/EDTA/CBC) z chitozanem i kwasem etylenodiaminotetraocto- 
wym. Uzyskano wysoką zdolność adsorpcyjną w stosunku do ołowiu Pb2+ równą 
1105,78 mg/g, miedzi Cu2+ równą 678,04 mg/g oraz błękitu metylowego MB  
równą 590,72 mg/g. Dla adsorpcji wyznaczono izotermy Langmuira, a proces prze- 
biegał zgodnie z modelem kinetycznym pseudodrugiego rzędu, co wskazuje, że  
adsorpcja jest adsorpcją jednowarstwową. Określono, że etapem ograniczającym 
szybkość jest reakcja chelatowania chemicznego, natomiast stwierdzono, że głównymi  
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mechanizmami reakcji adsorpcji jest kompleksowanie powierzchni i przyciąganie 
elektrostatyczne (Fan i in., 2022). 

Przeprowadzono badania nad kompozytem chitozanu, nanoglinki i biowęgla  
w celu eliminacji jonów metali Cu, Pb i Zn w środowisku wodnym. Przeprowadzone 
badania wykazały, że najlepiej adsorbował się ołów, cynk, a najsłabiej miedź  
(tab. 14.1). Dopasowano izotermy adsorpcji dla Cu2+ i Zn2+ do modelu Freundlicha, 
natomiast izotermę dla Pb2+ najlepiej reprezentował model Temkina. W badaniu  
wykazano, że zdolność adsorpcji rośnie wraz ze wzrostem temperatury, wskazało to 
na endotermiczny charakter procesu adsorpcji (Arabyarmohammadi i in., 2018). 

Zbadano wysoce wydajny i selektywny do metali ciężkich kompozyt chitozanu  
i biowęgla szczepionego poli(kwasem akrylowym) (PAA/CTS/BC). Wyniki badań 
dobrze opisuje model Langmiura, a kompozyt wykazuje silnie selektywną adsorpcję, 
w stosunku do badanych metali w kolejności Cr3+

 > Pb2+
 > Cu2+

 ≫ Cd2+
 > Ni2+

 > Zn2+
 > 

> Co2+
 > Mn2+. Autorzy sugerują, że głównym mechanizmem usuwania metali jest 

kompleksowanie powierzchni poprzez kompleksy sfery wewnętrznej z grupami  
karboksylowymi, hydroksylowymi lub aminowymi. Dodatkowo zaobserwowano,  
że ważnym mechanizmem adsorpcji Cr3+, przez kompozyt PAA/CTS/BC, było  
wytrącanie powierzchniowe. Badacze proponują zastosowanie tego kompozytu do 
oczyszczania ścieków z obróbki metali (Zhang i in., 2019).  

W badaniach wykorzystano chitozan wytworzony metodą deacetylacji hydro- 
termalnej z chityny na bazie Trypoxylus dichotomus do usuwania wybranych metali 
ciężkich i antybiotyków. Uzyskano wyższe zdolności adsorpcyjne dla metali cięż-
kich: Cu2+, Fe3+ i Pb2+, odpowiednio wynosiły one 462 mg/g, 270 mg/g i 934 mg/g. 
Natomiast w przypadku antybiotyków uzyskano dużo niższe wartości dla lewoflok-
sacyny – 26 mg/g, chlorowodoreku tetracykliny – 22 mg/g i sulfametoksazolu –  
67 mg/g. Proces adsorpcji opisano za pomocą kinetyki pseudodrugiego rzędu,  
a izotermy opisano za pomocą modelu Langmuira. Autorzy wykazali proces jako 
jednorodną chemisorpcję jednowarstwową (Jiang i in., 2022). 

Chitozan stosowano również do usuwania barwników z wody i ścieków, w jednym 
z takich badań usuwano błękit metylenowy na mezoporowatym węglu, pochodzą-
cym z chitozanu ze ścieków. Wyniki wykazały, że ten biosorbent ma bardzo wysoką 
wydajność w stosunku do usuwania tego barwnika, a maksymalna pojemność  
adsorpcji wyniosła 925,93 mg/g. Autorzy uzyskali również w warunkach przepły-
wowych bardzo wysoki stopień usunięcia błękitu metylowego – 93,4 % przy natęże-
niu przepływu ścieków równym 250 l/g h (Jin i in., 2018). W innym badaniu zasto- 
sowano chitozan do usunięcia z roztworu wodnego trzech barwników: błękitu  
brylantowego (BB), żółcieni pomarańczowej (SY) i tartrazyny (TT). Wyniki badań 
wykazały różnice w zdolności adsorpcji barwników, w przypadku błękitu brylanto-
wego zdolność adsorpcji wahała się od 406,19 mg/g do 814,27 mg/g, żółcieni poma-
rańczowej na poziomie od 924,88 mg/g do 432,98 mg/g, natomiast dla tetrazyny od 
611,27 mg/g do 1065,55 mg/g (Zhang i in., 2020). Badano chitozan magnetyczny, 
w którym rolę części magnetycznej pełniły nanocząstki rdzenia węgiel-Fe3O4 ,  
do usuwania oranżu metylowego z roztworów wodnych. Wyniki badań wykazały 
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szybką adsorpcję oranżu metylowego w szerokim zakresie pH 3-11, uzyskano  
maksymalną pojemność adsorpcyjną równą 425 mg/g. Wyniki kinetyki adsorpcji 
wykazały, że mechanizm adsorpcji lepiej opisuje równanie pseudodrugiego rzędu 
(Tanhaei i in., 2020).  

Materiał, jakim jest chitozan, był stosowany do usuwania z wody farmaceutyków. 
Jednymi z najczęściej stosowanych związków są leki przeciwbólowe i przeciw- 
zapalne. Wśród nich diklofenak, ibuprofen i naproksen, który usuwano na kompozycie 
chitozan/biowęgiel usieciowanym magnetycznie z roztworu wodnego. Na podsta- 
wie wyników stwierdzono, że przy początkowym stężeniu mikrozanieczyszczeń  
wynoszącym 2,5 mg/l usunięto 96,4 % diklofenaku, 98,8 % ibuprofenu i 95,2 %  
naproksenu. Przeprowadzone obliczenia pokazały, że zarówno model Langmuira, 
jak i Freundlicha opisują dobrze adsorpcje tych zanieczyszczeń na tak modyfikowa-
nym biowęglu. Przeprowadzona desorpcja wykazała, że usieciowany magnetyczny 
chitozan/biowęgiel może być stosowany przynajmniej przez osiem cykli adsorpcji  
i desorpcji (Mojiri i in., 2019). 

Badano możliwości usuwania cyprofloksacyny z roztworów wodnych z użyciem 
kulek hydrożelowych chitozanu/biowęgla (CBHB). Wyniki badań wykazały, że 
maksymalna sorpcja wynosiła > 76 mg/g adsorbentu przy stężeniu początkowym 
równym 160 mg/l. Adsorpcja była zgodna z modelem Langmuira i przebiegała zgod-
nie z mechanizmem drugiego rzędu z wiodącą rolą dyfuzji wewnątrzcząsteczkowej 
i dyfuzji zewnętrznej. Autorzy wykazali mieszany mechanizm usuwania cyprofloksa- 
cyny poprzez oddziaływanie π-π donor elektronów-akceptor, wiązania wodorowe  
i oddziaływania hydrofobowe (Afazal i in., 2018). Z kolei do usuwania tetracykliny 
wykorzystano nanokompozyt magnetyczny, który wytworzono z użyciem chitozanu, 
kwasu tiobarbiturowego, dialdehydu malonowego i nanocząstek Fe3O4 . Wytworzony 
nanokompozyt miał strukturę mezoporowatą, o dużej powierzchni właściwej wyno-
szącej 376 m2/g i objętości porów 0,3828 cm3/g. Maksymalną zdolność adsorpcyjną 
uzyskano przy stężeniu wyjściowym tetracykliny 60 mg/l, wynosiła ona 215,31 mg/g. 
Na podstawie wyników badań autorzy wykazali dobre dopasowanie izoterm do  
modelu Langmuira i pseudodrugiego rzędu kinetyki adsorpcji (Ahamad i in., 2020). 

Podsumowanie  

Z przeglądu wynika, że chitozan ma szerokie perspektywy do usuwania metali 
ciężkich, barwników i związków farmaceutycznych. Stanowi ciekawy materiał ze 
względu na różne formy i modyfikacje, takie jak: kulki żelowe, gąbki, plaster miodu, 
usieciowany chitozan, kompozyt czy biowęgiel. Ważnym aspektem jest zagospo- 
darowanie chitozanu odpadowego i jego recykling, co wpisuje się zdecydowanie  
w zrównoważony rozwój. Jednocześnie stanowi on bezpieczny dla środowiska sorbent 
o dużym potencjale zastosowań i możliwościach wielokrotnego wykorzystania. 

Adsorpcja zanieczyszczeń na chitozanie oraz jego modyfikacjach zachodzi  
przy udziale różnych mechanizmów, takich jak: oddziaływania elektrostatyczne, 
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chelatowanie, kompleksowanie powierzchni, oddziaływanie π-π i wiązanie wodo- 
rowe (Chen i in., 2022; Fan i in., 2022; Zhang i in., 2019).  

Chitozan ma wiele zalet, takich jak nietoksyczność, łatwość obróbki i przygoto- 
wania, duża zdolność adsorpcyjna i regeneracji, przyjazność dla środowiska, co 
wskazuje, że może być skutecznym adsorbentem do oczyszczania wody i ścieków. 

Źródło finanasowania 

Badania naukowe zostały sfinansowane z subwencji statutowej Wydziału Infrastruktury  
i Środowiska Politechniki Częstochowskiej. 
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Potential of using chitosan to remove selected pollutants from water  
and wastewater 

 

Abstract: In nature, one of the most widespread natural compounds is chitin, which is  
a major component of the cell wall of many fungi and forms the basis of the structure of 
insect exoskeletons and crustacean shells. Through alkaline hydrolysis of the acetamide 
groups, a cationic polysaccharide, chitosan, is obtained from chitin. Due to its versatility, 
biocompatibility, biodegradability and low cost, chitosan has a very wide range of applica-
tions. Chitosan is used in the food industry as a dietary food additive or as a dietary supple-
ment. It has a wide range of biomedical and pharmaceutical applications, being used  
in dressings, as a drug carrier also its antibacterial and antifungal properties have allowed 
it to be used in cosmetics, cleaning products or toothpaste. The possibilities of chitosan as 
an adsorbent for removing contaminants from water and sewage were tested. Adsorption 
occurs using various mechanisms such as: electrostatic interactions, chelation, surface com-
plexation, π-π interactions and hydrogen bonding. Considering sustainability, the manage-
ment and recycling of waste chitosan is an important aspect of this. At the same time,  
it represents an environmentally safe sorbent with many advantages such as non-toxicity, 
ease of preparation, high adsorption and regeneration capacity, so it has great potential  
for applications and reusability. 

Keywords: water, chitosan, biosorbent, composite, adsorption, contaminants 
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Streszczenie: W rozdziale przedstawiono stan wiedzy na temat utylizacji CO2 w betonie  
z wykorzystaniem procesu mineralnej karbonatyzacji w odniesieniu do rozwoju techno- 
logii wychwytu i utylizacji CCU (Carbon Capture and Utilization). Proponowane obecnie 
ścieżki utylizacji CO2 wychwyconego z energetyki i/lub innych gałęzi przemysłu obejmują 
głównie jego konwersję w paliwa, chemikalia oraz materiały budowlane. Produkcja paliw 
i chemikaliów na bazie CO2 jest energochłonna i wymaga dużych ilości wodoru. Zdecydo-
wanie mniej energochłonnym sposobem utylizacji CO2 wydaje się mineralna karbonatyza-
cja, która obejmuje reakcję minerałów lub betonu z CO2 , w efekcie czego powstają obojętne 
stałe węglany. Oprócz minerałów do tworzenia węglanów w obecności CO2 proponowane 
są także odpady bogate w tlenki wapnia i magnezu, m.in. z energetyki, produkcji stali czy 
przemysłu cementowego. W rozdziale przedstawiono potencjał, szanse i wyzwania zwią-
zane z produkcją materiałów budowlanych takich jak cement czy beton przy jednoczesnym 
trwałym magazynowaniu w nich CO2.  

Słowa kluczowe: CO2, CCU (ang. Carbon Capture and Utilization), CCUS (ang. Carbon 
Capture and Storage/Utilization), mineralna karbonatyzacja, cement, beton 

Wprowadzenie 

Emisje gazów cieplarnianych, w tym CO2 , wzbudzają wiele obaw ze względu  
na globalne ocieplenie i zmiany klimatyczne, na które wywierają one bezpośredni 
wpływ. Problem emisji CO2 dotyczy nie tylko energetyki, ale także takich sektorów 
przemysłu jak przemysł chemiczny, petrochemiczny czy cementowy (Ebrahimi i in., 
2017). Ten ostatni odpowiada za około 8 % całkowitej emisji CO2 spowodowanej 
przez człowieka (Winnefeld i in., 2022), dlatego tak bardzo istotne jest, aby ograni- 
czać emisję CO2 związaną z produkcją cementowych materiałów budowlanych 
(Krämer, 2021). 

Beton jest jednym z najczęściej wykorzystywanych zasobów ziemi, którego 
roczną produkcję na całym świecie szacuje się na 26 mld ton (Krämer, 2021). Z kolei 
produkcja cementu, głównego składnika betonu, w 2019 roku kształtowała się na 
poziomie 4,1 Gt (Ebrahimi i in., 2017). Prowadzone analizy cyklu życia (Younsi  
i in., 2022) wykazują, że produkcja cementu odpowiada za 65 % - 85 % emisji CO2 
pochodzącej z produkcji betonu (Younsi i in., 2022).  

Najbardziej popularny wśród cementów – cement portlandzki, oparty na bazie 
krzemianów wapnia, produkowany jest z mieszaniny wapienia i gliny w piecach  
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obrotowych w temperaturze ok. 1450 °C (Ebrahimi i in., 2017). Jedna tona wypalo- 
nego produktu, tzw. klinkieru cementowego, uwalnia ok. 866 kg CO2 , w tym 
60 % - 70 % pochodzi z dekarbonizacji wapienia, 20 % - 30 % ze spalania paliwa,  
a pozostała część z działalności cementowni (tj. energia elektryczna). A zatem dwie 
trzecie emisji CO2 z produkcji cementu ma charakter procesowy, a tylko jedna  
trzecia związana jest ze stosowanym paliwem (Ebrahimi i in., 2017; Kim i in., 2023).  

W celu złagodzenia światowego wzrostu emisji CO2 Międzynarodowa Agencja 
Energetyczna ustaliła plan działania mający na celu zmniejszenie do 2050 roku prze-
mysłowych emisji CO2 do połowy poziomu z 2006 roku (Kim i in., 2023). Aby osią- 
gnąć cele klimatyczne sformułowane w Porozumieniu paryskim, przemysł cemen-
towy musi dążyć do znalezienia sposobów na znaczne ograniczenie emisji CO2 . 

Drogą do ograniczenia emisji CO2 związanych ze stosowanymi w procesie  
produkcji paliwami jest m.in. wykorzystanie wodoru jako paliwa czy produkcja  
klinkieru oparta na energii elektrycznej. Jednak zmiana sposobu dostaw energii  
do prowadzenia procesu nie wystarczy, aby przemysł cementowy stał się neutralny 
klimatycznie do 2050 roku, tym bardziej, że UE stale zwiększa wymagania dla branży 
cementowej. Istotne jest także to, iż od 2034 roku przemysł cementowy nie będzie miał 
dostępu do bezpłatnych uprawnień do emisji CO2 , a prawdopodobnie ceny upraw-
nień do emisji w przyszłości będą wzrastać (https://zielonyrozwoj.pl/cementownie 
-chca-ccs-w-dekarbonizacji-ale-potrzebuja-wsparcia-w-ich-wdrazaniu-relacja/). 

Według wielu (Ebrahimi i in., 2017; Kim i in., 2023; Krämer, 2021; Winnefeld  
i in., 2022; Younsi i in., 2022, https://zielonyrozwoj.pl/cementownie-chca-ccs-w 
-dekarbonizacji-ale-potrzebuja-wsparcia-w-ich-wdrazaniu-relacja/) pomimo propo-
nowanych rozwiązań w kierunku zmniejszenia emisji CO2 w przemyśle cemento-
wym (poprawa efektywności energetycznej, stosowanie alternatywnych klinkierów) 
dekarbonizacja branży cementowej nie będzie możliwa bez wprowadzenia techno-
logii CCUS – wychwytu, utylizacji/składowania CO2 (ang. Carbon Capture and  
Storage/Utilization). Rozwój tej technologii w znacznym stopniu zależy od przy-
szłych cen uprawnień do emisji CO2 (https://zielonyrozwoj.pl/cementownie-chca 
-ccs-w-dekarbonizacji-ale-potrzebuja-wsparcia-w-ich-wdrazaniu-relacja/). Techno- 
logia CCUS ma szansę stać się najważniejszym środkiem redukcji emisji CO2  
w przemyśle cementowo-betonowym (Zhang i in., 2024). W obszarze technologii 
utylizacji CO2 szczególnie interesująca dla przemysłu cementowego jest mineralna 
karbonatyzacja, ponieważ nie tylko CO2 zostaje związany w produkcie końcowym  
i tym samym długotrwale zagospodarowany, ale także cement portlandzki – naj- 
częściej używany rodzaj cementu – może zostać zastąpiony innym, mniej emisyjnym 
(Krämer, 2021). W ostatnich latach coraz większą uwagę poświęca się mineralnej 
karbonatyzacji CO2 w betonie (Zhang i in., 2024). 

Oprócz uwzględniania emisji CO2 wynikającej z produkcji betonu należy także 
brać pod uwagę pochłanianie CO2 przez beton w wyniku jego karbonatyzacji.  
Pochłanianie CO2 definiuje się jako ilość CO2 związanego przez struktury betonu  
i wyraża jako masę związanego CO2 na jednostkę powierzchni tej struktury. Analizy 
prowadzone przez Pade i Guimaraesa (2007) wykazały, że po 70 latach eksploatacji 
konstrukcje betonowe wiążą około 28 % emisji CO2 z produkcji cementu. 
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15.1. Metody ograniczania emisji CO2 w produkcji cementu  
i betonu 

Metody ograniczania emisji CO2 w produkcji cementu i betonu zebrane zostały 
na rysunku 15.1. Do najbardziej wydajnych sposobów obniżenia emisji CO2 z pro-
dukcji cementu i betonu zaliczyć można: (1) wykorzystanie alternatywnych paliw 
niekopalnych, (2) stosowanie nowych rodzajów klinkieru, (3) częściowe zastąpienie 
klinkieru cementowego tzw. „uzupełniającym” materiałem cementowym (żużle,  
popioły lotne), (4) stosowanie nowych rodzajów cementu; zastosowanie innych 
spoiw cementowych niż cement portlandzki, (5) alternatywne technologie produk- 
cji cementu, (6) alternatywne źródła energii do wypalania (Winnefeld i in., 2022;  
Younsi i in., 2022). 

W związku z tym, iż sposoby te osiągnęły poziom, w którym dalsza poprawa  
nie jest już możliwa, proponuje się zastosowanie nowych sposobów ograniczania 
skutków emisji CO2 , do których zaliczyć można: (1) zastosowanie technologii 
CCUS – wychwytywania CO2 u źródła, a następnie jego składowania lub utylizacji 
(produkcja paliw, chemikaliów, karbonatyzacja w produkcji wyrobów ze spoiw  
mineralnych), (2) zastosowanie technologii wychwytywania CO2 w cyklu życia  
poprzez karbonatyzację betonu w konstrukcji lub też gruzu porozbiórkowego.  
Przyspieszona karbonatyzacja starego, rozebranego betonu lub innych materiałów 
zawierających wapń i magnez, które można następnie włączyć w nowych betonach, 
pozwala na uzyskanie nawet ujemnych emisji CO2 i znaczne obniżenie śladu węglo-
wego (Winnefeld i in., 2022). 
 

 
Rysunek 15.1. Metody ograniczania emisji CO2 w produkcji cementu i betonu  
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Monkman i MacDonald (2016) zidentyfikowali szereg podejść mających na  
celu zmniejszenie intensywności emisji produkowanego i stosowanego cementu.  
Zaproponowali oni m.in. ponowne wykorzystanie CO2 w produktach betonowych 
poprzez ich obróbkę CO2 przed zakończeniem procesu przetwarzania, na przykład 
na etapie utwardzania. W koncepcji Monkmana i MacDonalda (2016) CO2 emito- 
wany podczas produkcji cementu mógłby zostać po wychwyceniu wykorzystany 
jako surowiec do produkcji bloczków betonowych, co nie tylko pozwoliłoby na  
zagospodarowanie części emitowanego CO2 , ale także wytworzenie przydatnego 
produktu budowlanego. 

Mineralna karbonatyzacja jest zatem obiecującą metodą utylizacji CO2 do wy-
twarzania produktów budowlanych i magazynowania CO2 przez bardzo długi czas 
(Krämer, 2021). 

15.2. Naturalna i przyspieszona karbonatyzacja 

Mineralna karbonatyzacja, zwana także mineralną sekwestracją CO2 , jest w od-
niesieniu do technologii utylizacji CO2 koncepcją, która w ostatnich latach cieszy się 
dużym zainteresowaniem w nauce, biznesie i polityce. W przeciwieństwie do więk-
szości innych procesów utylizacji CO2 , takich jak chociażby produkcja paliw, jest 
ona procesem egzotermicznym, niewymagającym dostarczenia dodatkowej ilości 
energii do procesu (Krämer, 2021). 

Karbonatyzacja jest naturalnym procesem wiązania CO2 przez surowce mine-
ralne i beton, pozwalającym na trwałe magazynowanie CO2 . Karbonatyzację okreś- 
lić można także jako naturalny proces starzenia, podczas którego CO2 z atmosfery 
przedostaje się do wnętrza sieci porów betonu i reaguje chemicznie z produktami 
hydratacji, tworząc głównie CaCO3 . 

Zjawisko karbonatyzacji betonu można rozpatrywać z dwóch przeciwstawnych 
punktów widzenia (rys. 15.2) w zależności od tego, jak rozważa się rolę reakcji  
chemicznych z udziałem CO2 . Z punktu widzenia trwałości konstrukcji żelbetowych 
reakcje chemiczne pomiędzy CO2 i produktami hydratacji mogą zainicjować korozję 
prętów zbrojeniowych poprzez obniżenie pH roztworu poniżej 10. Karbonatyzację 
uważa się wówczas za niekorzystne zjawisko degradacji, które skraca żywotność kon- 
strukcji. Z kolei z punktu widzenia oddziaływania na środowisko reakcje chemiczne 
z udziałem CO2 pozwalają na związanie CO2 w betonie i tym samym trwałe jego 
magazynowanie. Karbonizacja jest wówczas uznawana za proces przyczyniający się 
do redukcji emisji CO2 z produkcji betonu. 

Podczas powstawania betonu w wyniku reakcji cementu portlandzkiego z wodą 
(„hydratacja”) powstają uwodnione krzemiany wapnia (faza C-S-H; silnie budująca 
faza, która stanowi ok. 60 % produktów hydratacji w całkowicie przereagowanym 
cemencie) oraz wodorotlenek wapnia, który stanowi około 20 % produktów hydra-
tacji, a którego obecność utrzymuje pH betonu powyżej 12,5, zapobiegając w ten 
sposób korozji stalowych zbrojeń. 
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Rysunek 15.2. Zjawisko karbonatyzacji betonu 

W okresie użytkowania betonu pochłania on CO2 ze środowiska (naturalna karbo- 
natyzacja), co zależy m.in. od stężenia CO2 w powietrzu, temperatury powietrza, 
wilgotności względnej, porowatości i przepuszczalności betonu, a także zawartości 
CaO, który nie przeszedł jeszcze w węglany lub siarczany. W pierwszym etapie  
naturalnej karbonatyzacji wodorotlenek wapnia reaguje z CO2 , dając węglan wap- 
nia, który może występować w postaci różnych odmian polimorficznych, tj. kalcyt, 
aragonit, wateryt oraz amorficzny CaCO3 . Powstanie węglanu wapnia powoduje 
spadek pH betonu do wartości równej 9. Dalsza karbonatyzacja prowadzi do zmiany 
innych hydratów, tj. częściowe odwapnienie hydratów krzemianu wapnia i rozkład 
etryngitu. Na koniec kalcyt, żel krzemionkowy, żel tlenku glinu i gips stanowią 
większą część betonu. Front karbonatyzacji przebiega w czasie od powierzchni do 
wnętrza, obniżając wartość pH, a kiedy dociera do zbrojenia stalowego nie jest już 
ono chronione przed korozją i może następować odpryskiwanie otuliny betonowej 
w obecności wilgoć (Winnefeld i in., 2022). 

Chociaż beton ma ogromny potencjał pochłaniania CO2 , naturalna karbonatyzacja 
jest procesem bardzo powolnym i niepełnym. Europejskie Stowarzyszenie Cementu 
w swoim docelowym scenariuszu zerowych emisji netto CO2 do 2050 roku szacuje, 
iż możliwe jest usuwanie jedynie 51 kg CO2 na tonę cementu poprzez naturalną  
karbonatyzację materiałów budowlanych w środowisku zabudowanym. W tym samym 
scenariuszu wkład technologii CCUS w redukcję emisji CO2 , w tym karbonatyzacja 
mineralna, szacowany jest na około 280 kg CO2 na tonę cementu (Winnefeld i in., 
2022). 

Mimo iż karbonatyzacja CO2 zachodzi w sposób naturalny, proces ten trwa  
latami. Nowe ścieżki technologiczne pokazują, że proces ten można przyspieszyć  
do czasu reakcji rzędu kilku minut. Przyspieszona karbonatyzacja proponowana  
jest dla surowców mineralnych oraz dla różnego typu odpadów przemysłowych.  
CO2 reaguje z krzemianami i minerałami tlenkowymi w nieorganiczne węglany, 
które z kolei można wykorzystać do produkcji materiałów budowlanych, takich  
jak cement, a tym samym również jako spoiwo do produkcji betonu (Krämer,  
2021). 
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Krzemiany i minerały tlenkowe można znaleźć w różnych źródłach, takich jak 
odpady przemysłowe (popiół lotny, żużel z produkcji stali, zanieczyszczona gleba) 
oraz naturalne minerały (skały zasadowe i ultrazasadowe, takie jak bazalt, oliwin  
i serpentynit). Za źródło minerałów można również uznać pozostałości cementu  
lub pokruszony beton. Koncepcja recyklingu odgrywa tutaj kluczową rolę (Krämer, 
2021). Podczas procesu zachodzą trzy główne reakcje: 

 CO2 + 2NaOH → Na2CO3 + H2O (1) 

 Na2CO3 + H2O + CO2 → 2NaHCO3 (2) 

 CaO + CO2 → CaCO3 (3) 

Wszystkie trzy reakcje są egzotermiczne, co oznacza, że podczas procesu  
uwalniane jest ciepło, które może zostać potencjalnie wykorzystane. Innymi słowy, 
do reakcji nie jest potrzebny żaden dodatkowy wkład energii. Jest to znaczna różnica 
w porównaniu z większością innych sposobów utylizacji CO2 , takich jak m.in. pro-
dukcja paliw. Niemniej jednak pamiętać należy, że dostarczanie CO2 do procesu, 
czyli proces wychwytywania CO2 z gazów odlotowych, oraz wstępne przygotowanie 
minerałów do procesu karbonatyzacji, takie jak mielenie, to energochłonne etapy 
wpływające na energochłonność całego procesu karbonatyzacji. Dla przykładu mine- 
rał oliwin reaguje z CO2 pod wysokim ciśnieniem i temperaturą, co jest procesem 
bardziej energochłonnym niż reakcja minerałów z odpadów przemysłowych z CO2 , 
która zachodzi pod ciśnieniem atmosferycznym i nie jest wymagana do niej pod-
wyższona temperatura. 

Proces przyspieszonej karbonatyzacji mineralnej może być szansą dla branży  
budowlanej, ponieważ oferuje obiecujący sposób wykorzystania CO2 i trwałego 
związania go w nieorganicznych węglanach, które z kolei można wykorzystać do 
produkcji materiałów budowlanych. Proces ten określić można zrównoważonym  
pochłanianiem CO2 , ponieważ powstałe węglany pozostają stabilne w okresach geo-
logicznych (Krämer, 2021). Przyspieszoną mineralną karbonatyzację uważa się za 
zdecydowanie bardziej opłacalną od naturalnej karbonatyzacji, jeśli chodzi o kwestię 
redukcję emisji CO2 . 

Karbonatyzację w celu magazynowania CO2 w cemencie lub betonie można pro-
wadzić na różnych etapach powstawania betonu. Na etapie świeżego betonu można 
wtłaczać CO2 do betonu podczas mieszania i dozowania składników (ang. carbona-
tion mixing). Powstający w wyniku karbonatyzacji amorficzny CaCO3 przyspiesza 
reakcję cementu i zwiększa wytrzymałość na ściskanie. Chociaż tylko niewielka 
część dodawanego CO2 jest w ten sposób przechowywana w betonie, to uzyskane 
zwiększenie wytrzymałości betonu oferuje możliwość obniżenia zawartości cementu 
w betonie, a co za tym idzie – zmniejszenie śladu węglowego betonu. 

Podobne podejście polega na składowaniu CO2 w odpadowym zaczynie betono-
wym (ang. concrete slurry waste) powstającym w betoniarni podczas czyszczenia 
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betoniarek i późniejsze użycie zawiesiny jako dodatku podczas produkcji nowego 
betonu. Niestety ilość sekwestrowanego CO2 tym sposobem jest ograniczona ze 
względu na niewielką dostępność tego materiału (Winnefeld i in., 2022). 

Drugi rodzaj przyspieszonej karbonatyzacji proponowany jest podczas etapu 
utwardzania (ang. carbonation curring) i zwykle kojarzony jest z zagęszczaniem 
struktury porów. Składa się on z etapu wstępnego utwardzania, karbonatyzacji  
i końcowego utwardzania. Przyspieszona karbonatyzacja może potencjalnie wiązać 
znaczne ilości CO2 , jednak stopień wiązania CO2 zależy od ilości CaO dostępnego 
w cemencie, który zazwyczaj powstaje w wyniku rozkładu CaCO3 . Zatem pozy-
tywny wpływ tego rodzaju przyspieszonej karbonatyzacji na globalne ocieplenie 
wynika z mniejszego zużycia cementu i mniejszej produkcji betonu (Winnefeld  
i in., 2022). 

Odpady betonowe pochodzące z rozebranych budynków stanowią znaczące źródło 
materiału ulegającego karbonatyzacji. W porównaniu do innych opcji recyklingu  
cementu część gruzu betonowego poddana karbonatyzacji daje możliwość długo-
trwałego składowania CO2 w fazach mineralnych, zapewniając ujemną wartość  
emisji.  

Karbonatyzacja świeżo hydratyzującego cementu polega na reakcji CO2 z głów-
nymi fazami krzemianu wapnia, w wyniku której powstają węglan wapnia i żel  
hydratu krzemianu. Reakcja zachodzi w fazie ciekłej, gdy jony Ca2+ z faz cemento- 
wych reagują z jonami CO3

2– z zastosowanego gazu. Reakcja karbonatyzacji jest  
egzotermiczna. 

Reakcję CO2 z dojrzałą mikrostrukturą betonu rozpatruje się jako problem z trwa-
łością tej struktury ze względu na skurcz, obniżone pH roztworu w porach i korozję 
wywołaną karbonatyzacją. 

Reakcja karbonatyzacji zintegrowana z produkcją betonu, gdzie CO2 reaguje ze 
świeżo hydratyzującym cementem, a nie z fazami hydratacji obecnymi w dojrzałym 
betonie nie ma takich samych skutków (Monkman, MacDonald, 2016). 

Monkman i MacDonald (2016) przeprowadzili eksperyment na skalę przemy-
słową, podczas którego do mieszanego betonu wstrzyknięty został gazowy CO2 , 
który następnie wykorzystano do wytworzenia betonowych elementów muru. Celem 
była ocena potencjału wykorzystania betonu do sekwestracji CO2 podczas produk- 
cji przy minimalnych zakłóceniach w konwencjonalnym procesie produkcyjnym. 
Stwierdzono, że wtrysk CO2 można zintegrować w ramach modernizacji konwen- 
cjonalnej linii do produkcji bloczków betonowych i uzyskać bloczki betonowe  
o zmniejszonym śladzie węglowym.  

Ebrahimi i in. (2017) zbadali możliwość wykorzystania CO2 do produkcji nowych 
„zielonych” materiałów budowlanych poprzez karbonatyzację odpadowego popiołu 
lotnego pochodzącego z energetyki. Z kolei Younsi i in. (2017) zaproponowali  
innowacyjne rozwiązanie polegające na wykorzystaniu wychwyconego CO2 do pro-
dukcji betonu poprzez karbonatyzację popiołów lotnych i żużli wielkopiecowych,  
a następnie karbonatyzację uzyskanego betonu po wbudowaniu tzw. wychwytywa-
nie w cyklu życia (Younsi i in., 2022). 
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15.3. Firmy i projekty w dziedzinie karbonatyzacji CO2 

Procesy karbonatyzacji CO2 są bardzo obiecujące ze względu zarówno na  
możliwość trwałego magazynowania CO2 i w ten sposób ograniczania jego emisji, 
jak i na możliwość wytwarzania cementu i betonu o mniejszym śladzie węglowym. 
Mimo iż wejście nowych technologii na rynek, jakim jest przemysł cementowo- 
-betonowy, nie jest łatwym zadaniem, wiele firm podjęło pierwsze kroki i stało się 
prekursorami w tym obszarze (Krämer, 2021). 

Firma Carbon8 Systems z Wielkiej Brytanii zajmuje się przetwarzaniem minera-
łów oraz odpadów przemysłowych zawierających wapń lub magnez, wykorzystując 
CO2 wychwycony z elektrowni lub innych gałęzi przemysłu. Przetwarzanymi odpa- 
dami są: zanieczyszczona gleba, żużel z produkcji stali, pozostałości z pieców cemen- 
towych, osady z uzdatniania wody, piasek mułowy, wapno palone, pozostałości  
z kamieniołomów, popiół lotny, pył z pieca cementowego lub odpady wydobywcze. 
Powstałe w procesie węglany wykorzystywane są do produkcji lekkiego kruszywa, 
nawozów, betonu, zielonych pokryć dachowych lub innych tzw. „zielonych” mate-
riałów budowlanych. Firma przetestowała ponad 120 różnego typu odpadów. Proces 
pod nazwą Accelerated Carbonation Technology (ACT) jest opatentowany i trwa 
zaledwie 15 minut. Podczas jego przebiegu minerały lub odpady są nasycane CO2 
poprzez bębnowanie materiału w obecności wilgoci. Podczas obróbki reaktywne 
składniki ośrodka przeznaczonego do nasycania są aktywowane mechanicznie poprzez 
dokładne wymieszanie. Produkty reakcji są następnie usuwane w celu odsłonięcia 
nowej powierzchni reaktywnej. 

Jeden z trzech zakładów produkcyjnych firmy Carbon8 Systems znajduje się  
w Brandon w hrabstwie Suffolk i produkuje kruszywa, wykorzystując m.in. odpady 
niebezpieczne ze spalania komunalnych odpadów stałych. Kontener firmy Carbon8 
Systems do prowadzenia procesu karbonatyzacji posiada także jedna z cementowni 
we Francji (Krämer, 2021). Firma planuje także budowę fabryki w Duiven niedaleko 
Rotterdamu w Holandii, gdzie do procesu wykorzystywany będzie CO2 separowany 
z gazów spalinowych z instalacji wytwarzającej energię z odpadów. 

Firma Mineral Carbonation International (MCi) z Canberry w Australii urucho-
miła demonstracyjny zakład technologii karbonatyzacji CO2 w Newcastle w celu 
wychwytywania i składowania CO2 z trudnych do ograniczenia emisji sektorów 
przemysłu, takich jak przemysł cementowy, w produktach budowlanych i przemy-
słowych. Firma wykorzystuje odpady alkaliczne i CO2 wychwytywany ze spalin 
elektrowni. 

Niemiecka firma Heidelberg Cement prowadzi prace badawczo-rozwojowe  
mające na celu zbadanie potencjału karbonatyzacji CO2 w ramach kilku projektów. 
Przykładem może być Projekt „CO2-MIN”, którego celem był wybór minerałów  
oraz określenie optymalnych warunków do procesu mineralizacji. Oceniano między 
innymi mineralny oliwin, ale analizowano także żużle stalownicze czy popioły lotne. 
Z kolei głównym celem projektu „C2inCO2” była produkcja materiałów budowla-
nych z CO2 . Podstawową ideą było wykorzystanie reakcji karbonatyzacji, na którą 
beton jest naturalnie narażony w trakcie swojego cyklu życia. W ten sposób CO2 
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może zostać trwale zintegrowany w postaci węglanu wapnia w komponentach beto-
nowych pochodzących z recyklingu. Obecny w betonie CaO samorzutnie wiąże CO2 
w kontakcie z powietrzem. Około 80 % CaO pozostaje dostępne dla CO2 w rozbiór- 
kowej fazie betonowej. Zatem piasek i kruszywa pochodzące z recyklingu oraz  
zaczyn betonowy z recyklingu mają wysoki potencjał wiązania CO2 i tworzenia  
nowych produktów. Jako źródło CO2 wykorzystywane były gazy odlotowe pocho-
dzące z produkcji klinkieru (Krämer, 2021). 

15.4. Szanse i wyzwania 

Mimo iż prowadzone w skali przemysłowej badania pokazują, że CO2 można  
z powodzeniem stosować w materiałach budowlanych i tym samym trwale go ma-
gazynować, komercyjne wykorzystanie technologii mineralnej karbonatyzacji jest 
wciąż na wczesnym etapie. Wpływa na to zarówno wysoki koszt technologii karbo-
natyzacji minerałów, jak i wyzwania techniczne stojące przed metodami nasycania 
CO2 oraz czynniki ekonomiczne i społeczne powiązane z dostępnością rynku dla 
nowych produktów (Younsi i in., 2022).  

Istotne są także koszty wychwytywania i transportu CO2 stosowanego do procesu 
mineralnej karbonatyzacji, które istotnie wpływają na całkowity koszt sekwestracji 
CO2 w materiałach budowlanych. Obecnie koszt sekwestracji 1 tony CO2 kształtuje 
się na poziomie 25-56 USD (Younsi i in., 2022). Technologie karbonatyzacji są  
również ograniczone lokalizacją strumieni materiałów stosowanych w procesie  
i gazów odlotowych będących źródłem CO2 , co dodatkowo utrudnia ich skuteczne 
wdrażanie. 

Większość badań nad wykorzystaniem karbonatyzacji obejmuje użycie czystego 
gazowego CO2 . Jednakże obróbka CO2 wymaga głębokiego oczyszczania i podwyż-
szonego ciśnienia, co może ograniczyć jego zastosowanie.  

Branża materiałów budowlanych stwarza możliwości i rynki wykorzystania  
odpadowego CO2 , który można pozyskać z różnych źródeł, m.in. gazów spalinowych 
z elektrowni węglowych czy spalarni śmieci, mimo ich niskiego stężenia, poniżej 
25 % obj. CO2 . Do dużych punktowych źródeł CO2 zaliczają się duże obiekty wytwa- 
rzające energię z paliw kopalnych lub biomasy, główne gałęzie przemysłu emitujące 
CO2 , produkcja gazu ziemnego, zakłady produkujące paliwa syntetyczne i zakłady 
produkujące wodór na bazie paliw kopalnych. Dlatego w przypadku stosowania CO2 
do utwardzania materiałów budowlanych na skalę komercyjną wymagane są tanie 
systemy wychwytywania CO2 lub możliwość obsługi dużych ilości strumieni gazów 
zawierających składniki inne niż CO2 . 

Istotną kwestią jest także to, iż źródła odpadowego CO2 pochodzą zwykle z przed- 
siębiorstw energochłonnych, takich jak elektrownie, które są oddalone od głównych 
rynków utylizacji. Może to wymagać niedalekiej lokalizacji zakładów produkują-
cych materiały budowlane z miejscami emisji CO2 , które mogą również dostar- 
czać ciepło odpadowe do procesu produkcji. Alternatywnie należy także rozważyć  
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transport CO2 do ośrodków produkcji, co będzie wiązać się z dodatkowymi kosztami  
i środkami ostrożności (Younsi i in., 2022). 

Podsumowanie 

Proces mineralnej karbonatyzacji jako jedna z dróg utylizacji CO2 ma duży  
potencjał, gdyż CO2 w trakcie procesu przekształca się w węglany i w ten sposób 
może być trwale zmagazynowany, a produkty przemysłu budowlanego, takie jak  
cement czy beton, mogą być wytwarzane przy mniejszym śladzie węglowym. 

Rozwój tej metody utylizacji CO2 wymaga jednak dużych inwestycji oraz  
zwiększania świadomości potrzeby stosowania procesów i produktów przyjaznych 
dla środowiska. Istotne są także zachęty do stosowania tego typu tzw. zielonych  
materiałów budowlanych. 

Wychwytywanie i utylizację CO2 można zintensyfikować poprzez utworzenie 
odpowiedniej infrastruktury transportu CO2 oraz systemu zachęt. Dzięki dostępnym 
dotacjom inwestycje w technologie CCUS, w tym procesy karbonatyzacji CO2 ,  
znacząco przyspieszyły i mogą być główną drogą do usunięcia emisji CO2 z trud-
nych do ograniczenia sektorów przemysłu, takich jak przemysł cementowy. 

Zaletą mineralnej karbonatyzacji może być także to, że emisje CO2 zaoszczę-
dzone lub związane z produktami budowlanymi mogą zostać zaliczone w ramach 
unijnego systemu handlu uprawnieniami do emisji EU ETS. Uważa się, że ten obszar 
utylizacji CO2 ma bardzo duży potencjał, ponieważ cement jest najczęściej używanym 
materiałem na świecie. Niemniej jednak potencjał procesu mineralnej karbonatyza-
cji zależy od dostępnych minerałów, betonu i odpadów, a także od wystarczającej 
podaży CO2 (Krämer, 2021). 

Źródło finansowania 

Badania naukowe zostały sfinansowane z subwencji statutowej Wydziału Infrastruktury  
i Środowiska Politechniki Częstochowskiej. 
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CO2 utilization in concrete by mineral carbonation 
 

Abstract: The chapter presents the state of knowledge regarding CO2 utilization in concrete 
using the mineral carbonation process in relation to the development of CCU technology. 
Currently proposed paths for the utilization of CO2 captured from the energy sector and/or 
other industries mainly include its conversion into fuels, chemicals and construction mate- 
rials. Producing CO2-based fuels and chemicals is energy-intensive and requires large 
amounts of hydrogen. A much less energy-intensive method of CO2 utilization seems to be 
mineral carbonation, which involves the reaction of minerals, mainly calcium or magne-
sium silicates, with CO2 , resulting in the formation of neutral carbonates. In addition to 
minerals, waste rich in calcium and magnesium oxides is also proposed for the formation 
of carbonates in the presence of CO2, including: from steel production or the cement indus-
try. The chapter presents the potential, opportunities and challenges related to the produc-
tion of building materials such as cement or concrete while permanently storing CO2 . 

Keywords: CO2 , CCU, mineral carbonation, cement, concrete 

 



 
Rozdział 16 

 

Mikroplastik w odciekach składowiskowych 
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Streszczenie: Deponowanie na składowiskach komunalnych dużych ilości odpadów za-
wierających tworzywa sztuczne sprawia, że stają się one jednym z głównych źródeł wtór- 
nego zanieczyszczenia środowiska mikroplastikiem. Wymywanie mikroplastiku ze zgroma- 
dzonych odpadów może mieć niepożądane skutki, zarówno dla ludzi, jak i fauny i flory.  
W niniejszym rozdziale przedstawiono zagrożenia związane z mikroplastikiem, metody 
oznaczania pozwalające na jego identyfikację i kwantyfikację oraz porównanie stężenia  
w odciekach pochodzących z wybranych składowisk. W odniesieniu do danych literaturo-
wych można zaobserwować, że stężenie mikroplastiku w odciekach ze składowisk jest 
mniejsze niż w ściekach bytowo-gospodarczych. 

Słowa kluczowe: mikroplastik, metody analityczne, odcieki składowiskowe, składowiska 
odpadów komunalnych 

Wprowadzenie 

Jednym z najbardziej rozpowszechnionych zanieczyszczeń antropogennych,  
występujących praktycznie we wszystkich elementach środowiska i stanowiących 
zarazem poważne zagrożenie dla zdrowia ludzi i zwierząt, jest mikroplastik. O skali 
problemu związanego z wszechobecnością drobin tworzyw sztucznych może świad-
czyć fakt jego obecności w butelkowanych wodach mineralnych (Winkler i in., 
2022, 118848; Zhang i in., 2023, 8365) oraz występowania tego rodzaju zanieczysz-
czeń w morzach i oceanach, w szacunkowej ilości ponad 250 tys. ton (Eriksen i in., 
2014, 1). Spośród zidentyfikowanych form mikroplastiku główną grupę stanowią: 
poli(akrylonitryl-ci-butadien-co-styren) (ABS), poliamid-6 (PA-6), polichlorek  
winylu (PVC), polietylen (PE), polimetakrylan metylu (pleksiglas – PMMA), poli-
propylen (PP), polistyren (PS), politereftalan etylenu (PET) oraz poliwęglany (PC), 
czyli głównie tworzywa powszechnie wykorzystywane do produkcji opakowań 
jedno- i wielorazowego użytku. 

Zgodnie z propozycją definicji, podaną przez Europejski Urząd ds. Bezpieczeń- 
stwa Żywności (EFSA), mikroplastik jest niejednorodną mieszaniną drobnych  
cząstek tworzyw sztucznych o wielkości frakcji od 0,1 μm do 5000 μm (EFSA  
2016, 3), natomiast cząsteczki mniejsze od 0,1 μm zaliczane są do nanoplastiku. 

Źródła mikroplastiku w środowisku można podzielić na dwie grupy (Wiśniowska 
i in., 2018, 316): 
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– pierwotne – wytwarzanie niewielkich cząstek plastiku jako dodatku do detergen-
tów, środków ściernych w pastach do zębów, mleczek czyszczących i kremów 
peelingujących; 

– wtórne – rozpad większych fragmentów tworzyw sztucznych pod wpływem  
działania sił i czynników zewnętrznych. 

W literaturze można znaleźć wiele informacji odnośnie do szkodliwości mikro- 
plastiku. Badania prowadzone przez Sazlı i in. (2023) wykazały, że stanowi on  
poważne zagrożenie dla środowiska gruntowo-wodnego ze względu na możliwość 
przenoszenia zanieczyszczeń organicznych oraz jonów metali ciężkich, adsorbowa-
nych na jego powierzchni. Zdaniem badaczy obecność mikroplastiku przyczynia się 
do zwiększenia mobilności/migracji mikro- i makrozanieczyszczeń w środowisku 
wodnym i wpływa na wzrost bioakumulacji toksyn w łańcuchu pokarmowym orga-
nizmów żywych, narażonych na kontakt z mikroplastikiem (Sazlı i in., 2023, 16). 
Horton i in. (2017) wskazują, że mikroplastik oddziałuje na zdrowie ludzi poprzez 
zanieczyszczenie zasobów powierzchniowej wody pitnej drobinami tworzyw sztucz- 
nych (Horton i in., 2017, 128). Z kolei Dris i in. (2015) przekonują, że przenikanie 
mikroplastiku do wód gruntowych ma bezpośredni związek ze wzrostem stężenia 
tego zanieczyszczenia w systemach wodociągowych, opartych na ujęciach wody  
głębinowej/podziemnej (Dris i in., 2015, 593). W konsekwencji prowadzi to do 
zwiększonego spożycia tej formy mikrozanieczyszczeń przez ludzi. 

Mikroplastik może wywierać szkodliwy wpływ na organizmy poprzez odziały-
wanie: 
– fizyczne – drobiny tworzyw sztucznych pochłonięte przez organizmy mogą  

powodować uszkodzenia mechaniczne układu pokarmowego (Wright i in.,  
2013, 6) oraz prowadzić do zmniejszenia wchłaniania substancji pokarmowych, 
co prowadzi do zahamowania wzrostu organizmów i zwiększonej śmiertelności 
(Gall, Thompson, 2015, 170); 

– chemiczne – mikroplastik może adsorbować na swojej powierzchni substancje 
toksyczne (w tym metale ciężkie oraz mutagenne i kancerogenne polichlorowane 
bifenyle i wielopierścieniowe węglowodory aromatyczne), które są wchłaniane 
przez organizmy – prowadzi to między innymi do zaburzeń hormonalnych, stresu 
oksydacyjnego oraz uszkodzenia matrycy DNA/RNA (Teuten i in., 2009, 2035); 

– biologiczne – podwyższone stężenie mikroplastiku w powietrzu może zakłócać 
podstawowe funkcje biologiczne: oddychania i odżywiania, a substancje che-
miczne na jego powierzchni, takie jak ftalany czy bisfenol A, mogą negatywnie 
wpływać na rozwój płodów, zakłócając procesy metaboliczne oraz prowadzić  
do uszkodzeń układu nerwowego, hormonalnego oraz immunologicznego płodu 
i zwiększać ryzyko alergii, a także chorób autoimmunologicznych (Cole i in., 
2011, 2591; Blackburn, Green, 2022, 522). 

Głównym źródłem wtórnego zanieczyszczenia środowiska mikroplastikiem są 
między innymi składowiska odpadów komunalnych i przemysłowych, na których 
deponowane są zużyte opakowania z tworzyw sztucznych, produkty higieny osobistej 
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jednorazowego użytku, syntetyczne ubrania, elektronika, a także materiały budow-
lane z tworzyw sztucznych (Eriksen i in., 2014, 2). Ze względu na specyficzny skład 
chemiczny i odmienne właściwości fizyczne degradacja tworzyw sztucznych i formo- 
wanie się mikroplastiku przebiega różnorodnie (Andrady, 2011, 1598). 

Wskutek migracji opadów atmosferycznych, przez poszczególne warstwy zdepo-
nowanych odpadów, dochodzi do wypłukiwania/wymywania mikro- i makrozanie- 
czyszczeń. W wyniku działania czynników fizycznych, chemicznych i biologicznych 
plastik ulega fragmentacji na mniejsze cząstki, prowadząc do powstania mikro- 
plastiku (Barnes i in., 2009, 1990). Z tego powodu odcieki składowiskowe mogą 
zawierać stosunkowo wysokie stężenia mikroplastiku uwalnianego z pryzm odpadów. 
Nieszczelność składowisk i/lub nieodpowiedzialna gospodarka odpadowo-odciekowa 
może prowadzić do przedostawania się mikroplastiku do wód powierzchniowych  
i gruntowych (Zhang i in., 2020, 11920). 

16.1. Wybrane metody oznaczania mikroplastiku 

Metody detekcji i identyfikacji mikroplastiku są kluczowe dla określenia jako-
ściowo-ilościowej obecności tego rodzaju mikrozanieczyszczeń w poszczególnych 
elementach środowiska. Do określenia stężenia mikroplastiku w odciekach naj- 
częściej stosowane są metody: 
– Spektroskopia FTIR (Fourier Transform Infrared Spectroscopy) – powszechnie 

stosowana technika opierająca się na analizie absorpcji promieniowania pod- 
czerwonego, przechodzącego przez wiązania chemiczne cząstek plastiku (Li i in., 
2018, 366). 

– Spektroskopia Ramana – metoda opierająca się na analizie rozpraszania światła 
laserowego, która jest szczególnie użyteczna do identyfikacji mikroplastiku w prób- 
kach zawierających duże ilości zanieczyszczeń organicznych i nieorganicznych, 
ponieważ może dostarczyć szczegółowych informacji o strukturze chemicznej 
cząsteczek (Araujo i in., 2018, 426). 

– Mikroskopia – metoda optyczna, fluorescencyjna i skaningowa (SEM), umożli-
wiająca szczegółową analizę wielkości cząstek mikroplastiku i jego morfologii 
w analizowanych próbkach. Dzięki możliwości bezpośredniej obserwacji struk- 
tury mikroplastiku pozwala ona na identyfikację źródła jego pochodzenia  
(Jutrzenka-Trzebiatowska i in., 2023, 170). 

– Spektrometria mas (MS) – metoda wykorzystywana do identyfikacji składu  
chemicznego mikroplastiku poprzez analizę mas cząsteczkowych jego składni-
ków. Ten rodzaj analizy traktowany jest jako metoda uzupełniająca, pozwalająca 
na potwierdzenie wyników uzyskanych za pomocą innych technik (Jutrzenka- 
-Trzebiatowska i in., 2023, 173). 

– Analiza wizualna – jest to metoda mniej precyzyjna niż techniki analityczne,  
jednak stosowana jest do wstępnej identyfikacji mikroplastiku. Polega ona na  
obserwacji próbki pod mikroskopem świetlnym w celu wykrycia cech morfolo-
gicznych mikroplastiku, głównie kształtu i koloru (Rochman i in., 2016, 304). 
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– Analiza termiczna – metoda polegająca na ogrzewaniu badanej próbki do wyso-
kiej temperatury i analizie zmiany masy w funkcji temperatury. W metodzie tej 
następuje termiczna degradacja tworzyw sztucznych w zależności od wzrasta- 
jącej temperatury, co pozwala na identyfikację składu chemicznego i stopnia  
degradacji mikroplastiku (Suaria i in., 2016, 37552). 

– Chromatografia cieczowa (HPLC) – metoda stosowana do separacji i identyfika-
cji mikroplastiku na podstawie rozpuszczalności jego składników w roztworach 
(Cole i in., 2011, 2588). 

16.2. Mikroplastik w odciekach składowiskowych 

Obniżenie ilości mikroplastiku w odciekach ze składowisk odpadów komunal-
nych poddawanych procesowi oczyszczania wymaga zastosowania różnych proce-
sów jednostkowych. Najskuteczniejsze są kosztowne procesy membranowe, czego 
dowodzą badania Zhang i in. (2021), gdzie zastosowanie nowoczesnych technologii 
separacyjnych skutkowało znaczącym obniżeniem stężenia mikroplastiku w odcie- 
kach. Badania te wykazały ponad 98 % skuteczność w usuwaniu mikroplastiku  
z odcieków. Tak wysoka sprawność procesu może znacząco zmniejszyć negatywne 
oddziaływanie mikroplastiku na środowisko (Zhang i in., 2021, 243). Niestety obec- 
ność dużych ilości drobin tworzyw sztucznych przyspiesza niekorzystny proces  
foulingu, który prowadzi do zatykania porów membrany, a tym samym powoduje 
wzrost strat hydraulicznych i spadek efektywności procesu oczyszczania. Zdaniem 
Geyera i in. (2017, 3) selektywna zbiorka odpadów i wdrożenie efektywnych syste- 
mów gospodarowania odpadami (recykling, kompostowanie) może wpłynąć na 
ograniczenie ilości plastiku trafiającego na składowiska, a tym samym na spadek 
koncentracji mikroplastiku w odciekach. W tabeli 16.1 przedstawiono stężenia  
mikroplastiku w odciekach pochodzących z wybranych składowisk komunalnych. 
W większości prezentowanych przypadków nie był prowadzony proces usuwania 
mikroplastiku z odcieków, a badania miały charakter rozpoznawczy i były ograni-
czone jedynie do identyfikacji tego typu zanieczyszczenia w wodach odpadowych 
powstających na składowiskach. 

Jak podają Kabir i in. (2023), stężenie mikroplastiku w surowych i oczyszczo-
nych odciekach składowiskowych waha się odpowiednio w przedziale od 0 cz/dm3 
do 382 cz/dm3 oraz od 0 cz/dm3 do 2,7 cz/dm3 (Kabir i in., 2023, 1) i jest znacznie 
mniejsze niż w przypadku ścieków bytowo-gospodarczych, dla których występowa-
nie mikroplastiku określono na poziomie 3160 cz/dm3. Ponadto Kabir i in. (2023) 
podają, że podczas procesu oczyszczania ścieków znaczna ilość drobin plastiku 
(60 % - 99 %) zostaje uwięziona w osadzie nadmiernym (Kabir i in., 2023, 2), który 
w przypadku wywożenia na miejsce składowania odpadów komunalnych jest jednym 
z głównych źródeł mikroplastiku w odciekach. 
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Tabela 16.1. Porównanie stężenia mikroplastiku w odciekach pochodzących  
z wybranych składowisk odpadów komunalnych 

Składowisko 

Stężenie  
w odciekach 

surowych  
cz/dm3 

Zastosowane  
procesy  

oczyszczania  
odcieków 

Stopień  
usunięcia 

Metoda  
analityczna 

Źródło  
danych 

Suzhou, Chiny 235,4 ± 17,1 

bioreaktor  
membranowy  

z osadem czynnym,  
nanofiltracja,  

odwrócona osmoza 

99,8 % 

spektroskopia  
Ramana,  

mikroskopia  
optyczna 

Sun i in., 
2021, 116784 

Szanghaj,  
Chiny 1,2 ± 0,57 

bioreaktor  
membranowy  

(tlenowo-beztlenowy), 
ultrafiltracja,  
nanofiltracja,  

odwrócona osmoza 

50 % 

spektroskopia 
FTIR,  

mikroskopia  
SEM 

Zhang i in., 
2021, 243 

Dollemard,  
Francja 6-244 – 98,8 % 

spektroskopia  
Ramana,  

mikroskopia  
optyczna 

Kazour i in., 
2019, 610 

Bijeljina, Bośnia 
i Hercegowina 1,37 ± 0,65 – – mikroskopia  

optyczna 

Narevski  
i in., 2021, 
42200 

Jagodina,  
Serbia 2,16 ± 0,80 – – mikroskopia  

optyczna 

Narevski  
i in., 2021, 
42200 

Nowy Sad,  
Serbia 1,76 ± 0,60 – – mikroskopia  

optyczna 

Narevski  
i in., 2021, 
42200 

Ćennaj, Indie 2-80 – – 

spektroskopia 
FTIR,  

mikroskopia 
SEM,  

mikroskopia  
optyczna 

Bharath i in., 
2021,  
130263 

Szanghaj,  
Chiny 4-13 – – mikroskopia  

optyczna 
Su i in., 2019, 
114968 

Szwecja 0-2,7 – – spektroskopia 
FTIR 

Praagh i in., 
2018, 38 

Helsinki,  
Finlandia 0,8-1,1 – – spektroskopia 

FTIR 
Praagh i in., 
2018, 38 

Àlfsnes,  
Islandia 4,51 – – spektroskopia 

FTIR 
Praagh i in., 
2018, 38 

Skedsmokorset, 
Norwegia 1,3 – – spektroskopia 

FTIR 
Praagh i in., 
2018, 38 
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Pomimo stosunkowo niewielkich stężeń mikroplastiku w odciekach ze składo- 
wisk komunalnych wskazana jest racjonalna gospodarka odciekowa. Przemawia  
za tym objętość powstających odcieków, szacowana w warunkach europejskich  
na poziomie od 0,2 m3 do 1,0 m3 odcieków na tonę zdeponowanych odpadów  
(Wojnowska-Baryła i in., 2022, 7). Analizując dane Eurostat, określające ilość  
wytworzonych odpadów komunalnych w 2022 roku na poziomie 513 kg/mieszkańca 
oraz liczbę samych mieszkańców Unii Europejskiej wynoszącą 448,4 mln, obecność 
mikroplastiku w odciekach nabiera niebagatelnego znaczenia (Eurostat, 2023). 

Podsumowanie 

Rosnąca produkcja tworzyw sztucznych prowadzi do zwiększenia ilości odpa-
dów tego rodzaju. Ich trwałość znacznie przekracza cykl cradle-to-grave produktów 
końcowych, które po zakończonym okresie użytkowania często trafiają na składo-
wiska. Zdeponowane tworzywa sztuczne w pryzmach odpadów ulegają degradacji 
na skutek działania czynników fizycznych, chemicznych i biologicznych. Mikro-
plastik, będący drobinami plastiku o średnicy mniejszej niż 5 mm, stanowi poważne 
zagrożenie dla środowiska, zwłaszcza w kontekście odcieków ze składowisk odpa-
dów komunalnych. Dane literaturowe potwierdzają, że odcieki są istotnym źródłem 
mikroplastiku w środowisku, jednak jego obecność w odciekach składowiskowych 
jest niższa niż w ściekach bytowo-gospodarczych. Niemniej, biorąc pod uwagę  
objętość powstających odcieków oraz ilość corocznie wytwarzanych odpadów,  
ich ekologiczne znaczenie jest niebagatelne. Mikroplastik obecny w odciekach  
może być transportowany ze składowisk komunalnych do wód gruntowych i gleby, 
oddziałując na organizmy żywe. W kontekście narastającego problemu zanieczysz- 
czenia mikroplastikiem konieczne są działania zorientowane na monitorowanie  
składowisk odpadów komunalnych, a także rozwijanie efektywniejszych metod  
zarządzania odpadami dla zminimalizowania emisji mikroplastiku do środowiska. 
Należy podkreślić, że nie ma znormalizowanej metody określającej sposób poboru 
próbek ani obligatoryjnej analityki dotyczącej wykrywania i oznaczania mikroplastiku 
w odciekach. Różne metody, stosowane przez różnych badaczy, dają często nie- 
spójne informacje. Biorąc pod uwagę efektywność usuwania drobin tworzyw sztucz-
nych z odcieków, najskuteczniejsze są metody membranowe, charakteryzujące się 
ponad 98 % skutecznością usuwania mikroplastiku z wód odciekowych. 

Źródło finanasowania 

Badania naukowe zostały sfinansowane z subwencji statutowej Wydziału Infrastruktury  
i Środowiska Politechniki Częstochowskiej. 
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Microplastics in landfill leachates  
 

Abstract: Depositing large amounts of waste containing plastics in municipal landfills 
makes them one of the primary sources of secondary environmental pollution with micro-
plastics. The leaching of microplastics from accumulated waste can have undesirable  
effects on both humans and wildlife. This chapter presents the risks associated with micro-
plastics, methods for their detection, and a comparison of concentrations in leachates from 
selected landfills. According to the literature data, it can be observed that the concentration 
of microplastics in landfill leachates is lower than in domestic wastewater. 

Keywords: analysis methods, landfill leachate, microplastic, municipal waste landfills 
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Streszczenie: W rozdziale przedstawiono wybrane aspekty dotyczące wykorzystania bio-
masy stałej jako paliwa dla istniejących bądź zmodernizowanych kotłów ciepłowniczych. 
W pierwszej części odniesiono się do opłacalności, czyli najczęściej dyskutowanego 
aspektu wykorzystania biomasy w ciepłownictwie, w kontekście kosztów uprawnień do 
emisji CO2 . Na podstawie danych ekonomicznych z lat 2021-2024 dokonano analizy opła-
calności wykorzystania biomasy w porównaniu do węgla kamiennego. W dalszej części 
pracy analizowano drugą potencjalną korzyść towarzyszącą wykorzystaniu biomasy, jaką 
jest możliwość dotrzymania standardów emisyjnych dwutlenku węgla dzięki współspalaniu 
biomasy z niskosiarkowymi węglami. W celu określenia proporcji, w których spalanie bio-
masy i węgla umożliwi spełnienie wymagań emisyjnych, opracowano model oparty na ste-
chiometrycznych równaniach procesu spalania. Model skalibrowano następnie w oparciu  
o rzeczywiste dane emisyjne uzyskane podczas spalania węgla i jego współspalania z bio-
masą na ciepłowniczych kotłach rusztowych o mocach 5 MW i 25 MW. Następnie dla  
rzeczywistych paliw biomasowych wykorzystanych w badaniach wykonano obliczenia  
teoretyczne możliwości dotrzymania założonej emisji dwutlenku siarki. 

Słowa kluczowe: biomasa, ciepłownictwo, współspalanie, dwutlenek siarki, standardy 
emisji  

Wprowadzenie 

Transformacja sektora energetycznego jest jednym z najistotniejszych zagadnień 
dotyczących krajowej polityki klimatyczno-energetycznej. Polskie ciepłownictwo 
stoi przed wieloma wyzwaniami, które wynikają zarówno z czynników zewnętrz-
nych (zmiany klimatyczne, wpływające na nie i wynikające z nich regulacje unijne, 
a także polityka energetyczna), jak i wewnętrznych (uzależnienie od spalania węgla, 
eksploatacjaa znaczącej ilość infrastruktury wymagającej modernizacji).  

Zgodnie z Polityką Energetyczną Polski do 2040 r., dla branży ciepłowniczej  
określono następujące cele: 
– rozwój kogeneracji,  
– zwiększenie wykorzystania OZE w ciepłownictwie systemowym, 
– zwiększenie wykorzystania ciepła wytworzonego w instalacjach termicznego 

przekształcania odpadów w ciepłownictwie systemowym, 
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– uciepłownianie elektrowni i wykorzystanie ciepła odpadowego, 
– modernizacja i rozbudowa systemu dystrybucji ciepła i chłodu, 
– popularyzacja magazynów ciepła, 
– popularyzacja magazynów chłodu (Polityka Energetyczna Polski do 2040 r., 

2021, 72). 

Podkreślono przy tym, że wszystkie opisane działania będą wymagać znaczących 
kosztów inwestycyjnych. Według PEP2040 udział odnawialnych źródeł energii  
w ciepłownictwie i chłodnictwie powinien osiągnąć 28,4 % w 2030 roku i 34,4 %  
w 2040 roku. Obecnie udział ten jest mniejszy niż 10 % (rys. 17.1) i opiera się prawie 
wyłącznie na spalaniu i współspalaniu biomasy stałej (8,1 % udziału w ciepłownic-
twie ogółem). Pozostałe OZE wykorzystywane w ciepłownictwie to przede wszyst-
kim biogaz oraz energia geotermalna, zarówno płytka, jak i głęboka. Zgodnie  
z założeniami PEP2040 udział biomasy w ciepłownictwie powinien zwiększać się  
w latach 2020-2030 o 1,1 % rocznie. Co ciekawe, zgodnie z założeniami Europej-
skiego Zielonego Ładu, na 2050 rok przewidywane jest osiągnięcie neutralności  
klimatycznej. 
 

 
Rysunek 17.1. Struktura nośników energii wykorzystywanych w ciepłownictwie  

w 2021 roku (opracowanie na podstawie materiałów URE – Energetyka 
cieplna w liczbach) 

Biomasa ma zatem największy potencjał w procesie realizacji celu OZE w ciepłow- 
nictwie ze względu na dostępność paliwa oraz parametry techniczno-ekonomiczne 
instalacji (Pronobis i in., 2020, 18). Jednostki wytwórcze wykorzystujące biomasę 
powinny być lokalizowane w pobliżu miejsc powstawania paliw biomasowych  
(tereny rolnicze, tartaki). Do wykorzystania w ciepłownictwie predysponowane są 
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odpady z przemysłu drzewnego, jak również biomasa rolnicza, tzw. agro, której  
potencjał w Polsce wciąż pozostaje nie w pełni wykorzystany (Gradziuk i in.,  
2020). 

17.1. Koszty emisji CO2 

System handlu uprawnieniami do emisji CO2 (EU ETS) powoduje, że koszty  
wytwarzania ciepła z paliw kopalnych są coraz wyższe. Na początku 2023 roku ceny 
uprawnień do emisji CO2 osiągnęły dotychczasowe maksimum na poziomie 95 USD/ 
1 Mg CO2 , następnie ich kurs spadał, aby na początku 2024 roku wynieść 57 USD. 
Obecnie (maj 2024) cena uprawnień kształtuje się na poziomie 70 USD/1 Mg CO2 
(www.investing.pl). Wysokość cen przekłada się na koszty operacyjne, te z kolei na 
wyższe ceny ciepła dla odbiorców końcowych. W okresie przejściowym operatorzy 
sieci ciepłowniczych mogą otrzymać dodatkowy warunkowy przydział bezpłatnych 
uprawnień w wysokości 30 % poziomu referencyjnego, o ile posiadają oni zgodny  
z przepisami plan neutralności klimatycznej (CNP) oraz poczynią wystarczające  
inwestycje we wdrażanie środków redukcji emisji do 2030 roku, co łącznie stanowi 
60 % poziomu referencyjnego, na okres od 2026 roku do 2030 roku (www.kobize.pl). 
Ponieważ koszty uprawnień do emisji CO2 stanowią jeden z głównych powodów 
zainteresowania biomasą w ciepłownictwie, warto przyjrzeć się bliżej temu zagadnie- 
niu. W tabeli 17.1 przedstawiono koszty jednostkowe paliw zużywanych w źródłach 
wytwarzania ciepła. Dane w kolumnach dotyczące kosztów w latach 2021 i 2022 
zaczerpnięto z raportu URE – Energetyka cieplna w liczbach – 2022 (na chwilę obecną 
nie opublikowano danych z 2023 roku), natomiast koszt węgla kamiennego i bio-
masy w 2024 roku oszacowano na podstawie doniesień rynkowych. 

Tabela 17.1. Koszt jednostkowy zużywanych paliw w źródłach wytwarzania ciepła 

Paliwo Jednostka Koszt,  
2021 r. 

Koszt,  
2022 r. 

Koszt,  
2024 r. 

Węgiel kamienny  PLN/Mg 296,07 541,02 860,00 

Węgiel brunatny  PLN/Mg 49,90 54,42  

Olej opałowy lekki  PLN/Mg 2972,00 5025,0  

Olej opałowy ciężki  PLN/Mg 749,00 1359,0  

Gaz ziemny wysokometanowy PLN/m3 1,74 4,59  

Gaz ziemny zaazotowany PLN/m3 0,89 1,56  

Biomasa PLN/GJ 17,07 49,44 65,00 

 
W celu porównania kosztów biomasy i jej głównego konkurenta – węgla kamien-

nego – sprowadzono je do wspólnej jednostki (GJ/kg) oraz dokonano obliczeń ceny 
kosztów węgla kamiennego dla trzech scenariuszy: pierwszy – ciepłownia zakupi 
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100 % uprawnień do emisji CO2 , drugi – ciepłownia skorzysta z 30 % puli darmo-
wych uprawnień do emisji CO2 , trzeci – ciepłownia skorzysta z premii za wprowa-
dzenie CNP i uzyska 60 % darmowych uprawnień do emisji CO2 . Archiwalne dane 
cen uprawnień do emisji pobrano z portalu Polskich Sieci Elektroenergetycznych 
(www.pse.pl), natomiast archiwalne średnioroczne kursy Euro obliczono na podsta-
wie danych NBP (www.nbp.pl). Wartość opałową węgla założono na typowym po-
ziomie 23 MJ/kg. Współczynnik emisji CO2 dla węgla kamiennego przyjęto na pod-
stawie danych KOBiZE. 

Tabela 17.2. Koszt jednostkowy węgla i biomasy dla ciepłownictwa dla trzech  
scenariuszy związanych z uprawnieniami do emisji CO2 

Paliwo Jednostka 2021 r. 2022 r. 2024 r. 

Węgiel kamienny  PLN/Mg 296,07 541,02 860,00 

Biomasa PLN/GJ 17,07 49,44 60,00 

Wartość opałowa węgla  MJ/kg 23,00 23,00 23,00 

Węgiel kamienny  PLN/GJ 12,87 23,52 37,39 

Kurs wymiany  PLN/EUR 4,56 4,69 4,25 

Cena uprawnień do emisji CO2 EUR/Mg CO2 250,80 351,75 297,50 

Współczynnik emisji CO2  
dla węgla kamiennego kg CO2/GJ 94,81 94,81 94,81 

Cena węgla 
(bez dodatkowych uprawnień) PLN/GJ 36,65 56,87 65,60 

Cena węgla  
(30 % darmowych uprawnień) PLN/GJ 29,52 46,87 57,14 

Cena węgla 
(60 % darmowych uprawnień) PLN/GJ 22,38 36,86 48,67 

 
Jak można zaobserwować analizując dane zestawione w tabeli 17.2, w 2021 roku 

biomasa okazała się bardziej opłacalnym paliwem w porównaniu z węglem kamien- 
nym dla wszystkich trzech scenariuszy. W 2022 roku nastąpił bardzo znaczny wzrost 
cen biomasy (z 17 zł/GJ do 49 zł/GJ), co spowodowało, że jedynie dla scenariusza 
zakładającego zakup wszystkich uprawnień do emisji, biomasa okazała się bardziej 
opłacalna niż węgiel, przy czym obliczona cena węgla z 30 % darmowych uprawnień 
była bardzo zbliżona do ceny biomasy. W związku z dalszym wzrostem cen biomasy 
szacunki na 2024 rok wskazują, że obecnie jedynie przy zakupie 100 % uprawnień do 
emisji CO2 biomasa jest tańsza od węgla, natomiast w scenariuszu z 30 % uprawnień 
cena energii z biomasy (60 PLN/GJ) jest bardzo zbliżona do kosztów wykorzystania 
węgla (57,14 PLN/GJ). Z drugiej jednak strony można się spodziewać dalszych 
wzrostów kosztów węgla przy jednoczesnych przesłankach wskazujących na możli-
wość ograniczenia cen biomasy. Przykładowo, w umowie koalicyjnej zapisano  
postulat: „Wprowadzimy zakaz spalania drewna w energetyce zawodowej”, co może  
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przełożyć się na większą dostępność zrębki dla ciepłownictwa. Jako dodatkowe  
argumenty za wykorzystaniem biomasy w ciepłownictwie można wymienić gotową 
infrastrukturę przesyłową, możliwość przystosowania lub retrofitu istniejących  
kotłów do spalania wyłącznie biomasy czy wykwalifikowaną kadrę. Szczególnie 
istotna jest przy tym możliwość wykorzystania biomasy rolniczej. Kolejnym bardzo 
istotnym zagadnieniem jest możliwość ograniczenia emisji SO2 , któremu poświę-
cono kolejny punkt. 

17.2. Możliwości ograniczenia emisji SO2 

 Aby spełnić wymagania wynikające z tzw. konkluzji BAT, średnie kotły powinny 
być wyposażone w: 
– elektrofiltry lub filtry tkaninowe do redukcji pyłów, 
– systemy selektywnej redukcji katalitycznej (SCR) lub selektywnej redukcji  

niekatalitycznej (SNCR) do redukcji tlenków azotu, 
– kontrolę procesu spalania w celu redukcji emisji tlenku węgla (Dyrektywa 

2010/75/EU). 

Nie ma natomiast narzuconej technologii odsiarczania gazów spalinowych, co 
pozostawia wybór sposobu sprostania wymaganiom emisyjnym operatorowi kotła. 
Tutaj pojawia się możliwość wykorzystania biomasy – niskosiarkowego paliwa, 
które pozwala bez większego trudu spełnić wymagania emisyjne w zakresie dwu-
tlenku siarki podczas spalania wyłącznie biomasy. W procesach współspalania jest 
to bardziej złożone zagadnienie, wynikające ze sposobu wyliczania emisji dla źródeł 
dwupaliwowych. 
 

 
Rysunek 17.2. Zawartość siarki w wybranych paliwach biomaswoych w ciągu roku 

Na rysunku 17.2 przedstawiono wyniki badań rocznych zmian zawartości siarki 
w dwóch paliwach biomasowych, reprezentujących znaczący udział w rynku, tj. zrębce 
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drzewnej i pelecie agro (Joachimiak, 2024, 63-34). Jak widać, zrębka cechuje się 
minimalną zawartością siarki (średnio 0,017 % mas.), jak również bardzo dobrą  
powtarzalnością tego parametru. Pelet agro posiada nieco wyższą zawartość siarki 
(średnio 0,099 % mas.), ciągle jednak jest to wartość umożliwiająca osiągnięcie  
poziomu emisji znacznie poniżej obowiązującego standardu. Powtarzalność zawar-
tości siarki w pelecie agro jest dobra, z tym że zauważono niewielką sezonowość,  
tj. wzrost zawartości siarki jesienią (rys. 17.1). Średnioroczne parametry paliw, dla 
których emisję SO2 przedstawiono na rysunku 17.2, podano w tabeli 17.3. 

Tabela 17.3. Wybrane parametry techniczne paliw badanych pod kątem  
średniorocznej zmienności zawartości siarki elementarnej 

Paliwo Jednostka Zrębka drzewna Pelet agro 

Oznaczenie paliwa – ZR1 PA1 

Wilgoć  % mas. 39,31 11,80 

Popiół % mas. 6,24 4,54 

Węgiel  % mas. 28,52 43,27 

Siarka % mas. 0,017 0,099 

Wartość opałowa MJ/kg 9,54 15,57 

 
Przepisy dotyczące standardów emisji ze średnich źródeł spalania są bardzo  

rozbudowane i można je znaleźć w załącznikach 2-4 do Rozporządzenia Ministra 
Klimatu z dnia 24 września 2020 r. w sprawie standardów emisyjnych dla niektórych 
rodzajów instalacji, źródeł spalania paliw oraz urządzeń spalania lub współspala- 
nia odpadów. W załączniku 5 można z kolei odnaleźć standardy dla nowych źródeł  
średnich. Pomimo wielu wyjątków, uzależnionych przede wszystkim od dat wydania 
pozwolenia na budowę i dat oddania do eksploatacji istniejących źródeł, standardy 
emisyjne dla dwutlenku siarki można ogólnie podsumować jak w tabeli 17.4 – dla 
węgla kamiennego jako paliwa oraz w tabelach 17.5 i 17.6 – dla biomasy jako paliwa. 

Tabela 17.4. Standardy emisyjne dwutlenku siarki dla źródeł istniejących opalanych 
węglem kamiennym 

Nominalna moc 
cieplna źródła,  

MW 

Standardy emisyjne SO2 przy zawartości 6 % O2 w gazach odlotowych 
mg/mu3 

do 31 grudnia 2024 r. od 1 stycznia 2025 r.  
do 31 grudnia 2029 r. od 1 stycznia 2030 r. 

≤ 5 1500 1500 1100 

> 5 i ≤ 20 1500 
(1300)1 1100 1100 

> 20 i < 50 1500 
(1300)1 400 400 

1 źródła istniejące, dla których pierwsze pozwolenie na budowę wydano po dniu 30 czerwca 1987 roku 
lub które zostały oddane do użytkowania po dniu 27 listopada 2003 roku 
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Tabela 17.5. Standardy emisyjne dwutlenku siarki dla źródeł istniejących opalanych 
biomasą, dla których pierwsze pozwolenie na budowę wydano przed 
dniem 1 lipca 1987 roku 

Nominalna moc 
cieplna źródła  

MW 

Standardy emisyjne SO2 przy zawartości 6 % O2 w gazach odlotowych 
mg/mu3 

do 31 grudnia 2024 r. od 1 stycznia 2025 r.  
do 31 grudnia 2029 r. od 1 stycznia 2030 r. 

≤ 20 800 800 800 

> 20 i < 50 800 400 400 

Tabela 17.6. Standardy emisyjne dwutlenku siarki dla źródeł istniejących opalanych 
biomasą, dla których pierwsze pozwolenie na budowę wydano po dniu  
30 czerwca 1987 roku 

Nominalna moc 
cieplna źródła  

MW 

Standardy emisyjne SO2 przy zawartości 6 % O2 w gazach odlotowych  
mg/mu3 

do 31 grudnia 2024 r. od 1 stycznia 2025 r. 
do 31 grudnia 2029 r. od 1 stycznia 2030 r. 

≤ 5  400 400 200 

> 5 i < 50  400 
200 

300 – przy spalaniu 
słomy 

200 
300 – przy spalaniu 

słomy 

 
Jeżeli w źródle spalane są jednocześnie co najmniej dwa paliwa (np. współspala-

nie węgla z biomasą), standard emisyjny stanowi średnia obliczona ze standardów 
emisyjnych odpowiadających poszczególnym paliwom i nominalnej mocy cieplnej 
źródła, ważona względem mocy cieplnej ze spalania tych paliw, obliczana zgodnie 
ze wzorem (1): 

𝑆𝑆𝑤𝑤𝑤𝑤 =
𝑆𝑆1 ∗ 𝑈𝑈1 + 𝑆𝑆2 ∗ 𝑈𝑈2

𝑈𝑈1 + 𝑈𝑈2
,   mg/mu

3 (1) 

gdzie: 
Swp – standard emisyjny dla spalania dwupaliwowego, 
S1 , S2 – standardy emisyjne dla poszczególnych paliw, 
U1 , U2 – udziały energetyczne poszczególnych paliw w mieszaninie paliwowej. 

Ponieważ zazwyczaj znane są udziały masowe podawanych paliw należy wyzna-
czyć ich udziały energetyczne na podstawie wzoru (2): 

𝑈𝑈1 =
𝑚𝑚1 ∗𝑊𝑊𝑊𝑊1

𝑚𝑚1 ∗ 𝑊𝑊𝑊𝑊1 + 𝑚𝑚2 ∗𝑊𝑊𝑊𝑊2
,   [−] (2) 

gdzie: 
m1 , m2 – masy podanych paliw, 
Wo1 , Wo2 – wartości opałowe podanych paliw. 
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Aby określić dla jakich parametrów współspalanej biomasy i węgla (zawartość 
siarki, udział w mieszaninie paliwowej) będzie możliwe spełnienie standardów  
emisyjnych bez zastosowania dodatkowego procesu odsiarczania, zbudowano prosty 
model obliczania teoretycznej zawartości SO2 w gazach spalinowych. Model oparty 
był na obliczeniach stechiometrycznych i uwzględniał zawartość podstawowych 
pierwiastków w paliwach (C, H, N, S, O), zawartość wilgoci oraz wartość opałową.  
W obliczeniach wykorzystano parametry rzeczywistej biomasy. Zawartość elemen-
tarnej siarki w węglu była zmienna. Model uwzględniał również współczynnik  
nadmiaru powietrza λ, jak również rozdział siarki pomiędzy popiół a gazy spalinowe 
(współczynnik konwersji siarki paliwowej do SO2 , CS→SO2). W zakresie współczyn-
nika λ i współczynnika konwersji siarki CS→SO2 model skalibrowano o dane z badań 
emisyjnych przeprowadzone na rzeczywistych kotłach, tak aby uzyskać zawartości 
SO2 zbliżone do zmierzonych. Analizę elementarną i techniczną paliw, dla których 
prowadzono badania współspalania biomasy z węglem i w oparciu o te badania  
kalibrowano model, przedstawiono w tabeli 17.7. 

Tabela 17.7. Analiza techniczna i elementarna współspalanych paliw 

Parametr Jednostka 

Badania na kotle 5 MW Badania na kotle 25 MW 

Węgiel kamienny, 
miał Pelet agro Węgiel kamienny, 

miał 
Zrębka 

drzewna 

Oznaczenie paliwa – M1 PA2 M2 ZR2 

Wilgoć % mas. 21,55 12,87 16,60 48,06 

Popiół % mas.  19,81 4,08 19,89 1,08 

Części lotne % mas. 22,38 69,43 33,56 39,97 

Koksik % mas. 36,26 13,62 29,95 10,89 

Węgiel % mas. 44,87 45,56 51,31 26,17 

Siarka % mas. 0,31 0,11 0,62 0,024 

Azot % mas. 1,01 1,25 1,51 0,28 

Wodór % mas. 2,91 4,99 3,86 2,58 

Tlen % mas. 9,54 31,13 6,21 21,81 

Wartość opałowa MJ/kg 17,83 8,97 21,55 16,78 

 
Badania procesu spalania węgla kamiennego oraz jego współspalania z biomasą 

przeprowadzono na dwóch kotłach rusztowych ciepłowniczych o mocach 5 MW  
i 25 MW. Oba kotły jako paliwo podstawowe wykorzystywały miał. Współspalanym 
paliwem na kotle 5 MW był pelet agro, natomiast na kotle 25 MW współspalano miał 
ze zrębką drzewną. Biomasę współspalano przy udziale masowym 30 %, co w przypad- 
ku badań na kotle 5 MW przekładało się na udział energetyczny 15,1 %, natomiast 
dla badań na kotle 25 MW udział energetyczny wynosił 28,7 %. Uzyskane udziały 
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energetyczne wynikały z różnic w wartościach opałowych współspalanych paliw 
(tabela 17.7). 
 

 
Rysunek 17.3. Zawartość SO2 w gazach spalinowych podczas spalania miału i współ-

spalania miału z peletem agro na kotle rusztowym 5 MW 

 
Rysunek 17.4. Zawartość SO2 w gazach spalinowych podczas spalania miału i współ-

spalania miału ze zrębką leśną na kotle rusztowym 25 MW 

Podczas spalania wyłącznie miału węgla kamiennego M1 o zawartości pierwiastko- 
wej siarki 0,31 % mas. na kotle 5 MW uzyskano uśrednioną zawartość SO2 w gazach 
spalinowych 758 mg/m3. Podczas współspalania miału M1 w udziale masowym 
30 % (15,1 % energetycznie) z peletem agro PA2 o zawartości siarki 0,11 % mas., 
uśredniona zawartość dwutlenku siarki wyniosła 572 mg/m3 (rys. 17.4). Zawartości 
SO2 uzyskane na kotle 5 MW porównano następnie z obliczeniami modelowymi. 
Najlepszy stopień dopasowania modelu do rzeczywistych danych emisyjnych uzy-
skano przy przyjęciu współczynnika λ = 1,55 i współczynnika CS→SO2 na poziomie 
0,79 (dla współspalania) i 0,85 (dla spalania samego węgla). Do dalszych obliczeń 
przyjęto wartość średnią 0,82 (tab. 17.8). 
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Z kolei w badaniach przeprowadzonych na kotle 25 MW podczas spalania wy-
łącznie miału węgla kamiennego M2 o zawartości pierwiastkowej siarki 0,62 % mas. 
uzyskano uśrednioną zawartość SO2 w gazach spalinowych 1265 mg/m3. Podczas 
współspalania miału M2 przy udziale masowym 30 % (27,8 % energetycznie) ze 
zrębką drzewną ZR2 o zawartości siarki 0,024 % mas., uśredniona zawartość dwu-
tlenku siarki wyniosła 1129 mg/m3 (rys. 17.5). Zawartości SO2 uzyskane na kotle 
25 MW tak jak poprzednio wykorzystano do dopasowania modelu. Najlepszy  
stopień dopasowania modelu do rzeczywistych danych emisyjnych dla kotła 25 MW 
uzyskano przy przyjęciu współczynnika λ = 1,40 i współczynnika CS→SO2 na pozio-
mie 0,84 dla węgla i 0,83 dla współspalania. Do dalszych obliczeń dla kotła 25 MW 
przyjęto wartość CS→SO2 = 0,83 (tab. 17.8). Przyjęte współczynniki konwersji siarki 
paliwowej do SO2 mieściły się w granicach podawanych zwyczajowo w literaturze 
(0,70-0,95). 

Tabela 17.8. Zestawienie wyników badań zawartości SO2 na obiektach rzeczywistych 
z wynikami modelowania 

Paliwo 

Zmierzona  
zawartość SO2 

Obliczona  
zawartość SO2 λ CS→SO2 

mg/m3, 6 % O2 mg/m3, 6 % O2 – – 

Kocioł 5 MW 

Węgiel kamienny M1, 100 % 757,09 758,02 1,55 0,85 

Węgiel kamienny M1 71,3 % +  
Pelet agro PA2 28,7 % 572,43 572,18 1,55 0,79 

Pelet agro PA2, 100 % – 256,84 1,55 0,82 

Kocioł 25 MW 

Węgiel kamienny M2, 100 % 1265,29 1264,02 1,40 0,84 

Węgiel kamienny M2 84,9 % + 
zrębka ZR2 15,1 % 1128,74 1133,00 1,40 0,82 

Zrębka ZR2, 100 % – 89,29 1,40 0,83 

 
Zgodnie z obliczeniami modelowymi, dla parametrów przyjętych dla kotła 5 MW 

(λ = 1,55 i CS→SO2 = 0,82) teoretyczna zawartość pierwiastkowej siarki w węglu kamien- 
nym, która umożliwiłaby utrzymanie standardów emisyjnych wynosi 0,48 % mas. 
dla uzyskania 1100 mg SO2/m3 oraz 0,66 % mas. dla uzyskania 1500 mg SO2/m3.  
Z kolei dla parametrów kotła 25 MW (λ = 1,40 i CS→SO2 = 0,83) w celu uzyskania 
poziomu emisji SO2 poniżej 1100 mg/m3 należałoby zastosować węgiel o zawartości 
siarki 0,51 % mas., natomiast dla uzyskania emisji poniżej 1500 mg SO2/m3 – węgiel 
o maksymalnej zawartości siarki poniżej 0,70 % mas. Na rysunku 17.5a-17.5d przed- 
stawiono wybrane wyniki obliczeń zawartości siarki dla różnych kombinacji paliw 
dla kotła 5 MW, natomiast wyniki symulacji dla kotła 25 MW zaprezentowano na 
rysunku 17.6a-17.6d. 
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Rysunek 17.5. Wyniki obliczeń zawartości SO2 w porównaniu do limitu emisyjnego 

podczas współspalania węgla z biomasą w kotle 5 MW 

Zgodnie z danymi zawartymi w tabeli 17.4, kocioł o mocy nominalnej równej  
5 MW opalany węglem kamiennym i będący źródłem istniejącym, dla którego 
pierwsze pozwolenie na budowę wydano po dniu 30 czerwca 1987 roku, będzie mógł 
do końca 2029 roku korzystać z limitu emisji 1500 mg SO2/m3, po czym zacznie go 
obowiązywać standard emisji 1100 mg SO2/m3. W przypadku spalania dwupaliwo-
wego limit emisji dla biomasy w tym kotle wynosić będzie 400 mg SO2/m3 do końca 
2029 roku, a od 2030 roku – 200 mg SO2/m3. Symulacje przedstawione na rysunku 17.5a 
i 17.5b odnoszą się do limitu emisji 1500 mg SO2/m3 dla węgla i 400 mg SO2/m3 dla 
biomasy, natomiast na rysunku 17.5c i 17.5d – do limitu emisji 1100 mg dla węgla  
i 200 mg dla biomasy (300 mg dla peletu ze słomy – tabela 17.6). Współspalanie zrębki 
ZR1 z hipotetycznym węglem kamiennym o zawartości pierwiastkowej siarki 0,8 % mas. 
umożliwiało spełnienie wymagań emisyjnych już przy zawartości 26 % biomasy  
w mieszaninie paliwowej (rys. 17.5a). Z kolei współspalanie zawierającego znacznie 
więcej siarki niż zrębka peletu PA2 z węglem kamiennym o zawartości siarki 
1,0 %  mas. wymagałoby zastosowania w celu spełnienia standardu emisyjnego  
co najmniej 61 % udziału masowego peletu w mieszaninie z węglem. Kolejne dwie 
symulacje dotyczyły zastosowania w kotle o mocy 5 MW standardu emisyjnego 
1100 mg SO2/m3 dla węgla. Jak można zauważyć na rysunku 17.5c, współspalanie 
zrębki leśnej ZR1 zawierającej znikome ilości siarki z miałem M2 (0,62 % mas. S) 
wymaga jedynie 22 % udziału biomasy w celu spełnienia standardu emisyjnego.  
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Z kolei przy współspalaniu peletu agro PA2 z tym samym miałem M2 spełnienie 
limitu emisyjnego następuje przy co najmniej 29 % udziale peletu. 

Należałoby wyjaśnić, że na rysunkach 17.5 i 17.6 zastosowano skalę osi poziomej 
opartą o powszechnie stosowany w praktyce udział masowy współspalanych paliw. 
Ponieważ obliczanie limitu emisyjnego następuje na podstawie udziału energetycz-
nego, jego przebieg na rysunkach przedstawia linia krzywa. 

W przypadku istniejącego kotła o mocy nominalnej 25 MW standard emisyjny 
dwutlenku siarki dla spalania węgla kamiennego wynosi do końca 2024 roku  
1500 mg SO2/m3 (względnie 1300 mg SO2/m3, o ile pierwsze pozwolenie na budowę 
wydano po dniu 30 czerwca 1987 roku lub kocioł został oddany do użytkowania po 
dniu 27 listopada 2003 roku). Począwszy od 2025 roku limit emisyjny dla spalania  
węgla kamiennego wyniesie 400 mg SO2/m3 (tabela 17.4). Jednocześnie standard 
emisyjny dla biomasy (w tym samym kotle 25 MW) wynosić będzie 400 mg SO2/m3 
do końca 2024 roku, a następnie 200 mg SO2/m3 (300 mg SO2/m3 dla słomy – tabela 17.6). 
 

 
Rysunek 17.6. Wyniki obliczeń zawartości SO2 w porównaniu do limitu emisyjnego 

podczas współspalania węgla z biomasą w kotle 25 MW 

Modelowanie zawartości dwutlenku siarki dla kotła o mocy nominalnej 25 MW 
przeprowadzono według standardu dla spalania węgla wynoszącego 400 mg SO2/m3.  
Dla biomasy było to 200 mg SO2/m3 dla zrębki i 300 mg SO2/m3 dla peletu ze słomy. 
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Jak można zauważyć analizując rysunku 17.6a i 17.6b, nawet przy wykorzystaniu 
zrębki o niskiej zawartości siarki oraz dysponując węglem o zasiarczeniu 0,31 % mas.,  
uzyskanie emisji porównywalnej ze standardem wymaga współspalania co najmniej 
63 % (rys. 17.6a) oraz 69 % (rys. 17.6b) udziałów zrębki w mieszaninie paliwowej. 
Jeszcze trudniejsze jest osiągnięcie standardu emisyjnego przy współspalania peletu 
agro. Pomimo nieco wyższego limitu emisji SO2 dla słomy, pelety ze słomy cechują 
się wyższą zawartością siarki niż zrębka. W rezultacie przy współspalaniu z węglem 
dopiero doprowadzenie do współspalania masowo 77 % peletu PA1 i 87 % peletu 
PA2 zapewniłoby możliwość uzyskania pożądanej zawartości dwutlenku siarki  
w gazach spalinowych (rys. 17.6c i 17.6d). 

Podsumowanie 

Możliwość wykorzystania biomasy w zastępstwie węgla jest obecnie aktualnym 
tematem analiz prowadzonych w ciepłownictwie. Najważniejszym argumentem za 
jej wykorzystaniem jest możliwość ograniczenia kosztów związanych z uprawnie-
niami do emisji CO2 , chociaż istnieją też inne przesłanki przemawiające za zwięk-
szaniem zużycia biomasy w ciepłownictwie. W punkcie 1 pracy analizowano koszt 
jednostkowy biomasy w porównaniu do węgla po skorygowaniu ceny węgla o ko-
nieczne do zakupu uprawnienia do emisji. Biomasa może być paliwem tańszym  
od węgla, jeśli przedsiębiorstwo ciepłownicze nie posiada darmowych uprawnień  
do emisji. W pozostałych scenariuszach biomasa może okazać się nieco droższa  
od węgla, wciąż jednak tańsza od innych paliw. W punkcie drugim przedstawiono 
wyniki badań możliwości spełnienia istniejących standardów emisyjnych dwutlenku 
siarki dzięki współspalaniu biomasy. Wyniki modelowania zawartości SO2 odnie-
siono do zmieniających się standardów emisyjnych. W stosunkowo korzystnej sytu-
acji znajdują się kotły ciepłownicze o mocy w przedziale 5 MW – 20 MW, ponieważ 
dla obowiązującego do końca bieżącego roku limitu emisji SO2 wynoszącego 
1500 mg SO2/m3 istnieje możliwość uzyskania go przy współspalaniu węgla o stan-
dardowej zawartości siarki (0,8 % mas.) przy akceptowalnym technicznie udziale 
biomasy w mieszaninie paliwowej. Również spełnienie standardu 1100 mg SO2/m3 
będzie możliwe. W dużo gorszej sytuacji znajdują się kotły o mocy powyżej 20 MW, 
które od przyszłego roku powinny spełniać standard o wartości 400 mg SO2/m3 dla 
spalania węgla kamiennego. W tym przypadku trzeba by dysponować węglem o za- 
wartości siarki rzędu 0,3 % mas. Jednak możliwości rozwiązania problemu odsiarcza- 
nia w ten sposób są raczej iluzoryczne. Z kolei zastosowanie kotła wyłącznie na bio-
masę spełni wymagania emisyjne dla każdego z analizowanych paliw biomasowych. 

Źródło finanasowania 

Badania naukowe zostały sfinansowane z subwencji statutowej Wydziału Infrastruktury  
i Środowiska Politechniki Częstochowskiej. 
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Abstract: The chapter presents selected aspects of using solid biomass as fuel for existing 
or modernized heating boilers. In the first part, the profitability, which is the most frequently 
discussed aspect of biomass utilization in heating, is addressed in the context of the costs 
of CO2 emission allowances. Based on economic data from the years 2021-2024, an analysis 
of the profitability of using biomass compared to hard coal was conducted. In the subse-
quent part of the work, the second potential benefit of using biomass is analyzed, which is 
the ability to meet carbon dioxide emission standards by co-firing biomass with low-sulfur 
coals. To determine the proportions in which the combustion of biomass and coal will enable 
compliance with emission requirements, a model based on the stoichiometric equations of 
the combustion process was developed. The model was then calibrated using actual emission 
data obtained during the combustion of coal and its co-firing with biomass in heating boilers 
with capacities of 5 MW and 25 MW. Subsequently, for the actual biomass fuels used in 
the studies, theoretical calculations were performed to assess the possibility of meeting the 
assumed sulfur dioxide emission limits. 
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Streszczenie: Biowęgiel jako bogate źródło węgla zyskuje coraz większą popularność  
w różnych gałęziach przemysłu, umożliwiając skuteczne łagodzenie problemów środowi-
skowych. W rozdziale skupiono się na przeglądzie najnowszej literatury dotyczącej wytwa-
rzania i zastosowania biowęgla w nowoczesnych osiągnięciach technologicznych. Ponadto 
w pracy przedstawiono najbardziej obiecujące cechy oraz metody stosowane w celu  
poprawy właściwości biowęgla, a tym samym jego efektywności, co w obliczu rosnącego 
zanieczyszczenia środowiska i problemów przy jego oczyszczaniu staje się kluczowym 
aspektem w realizacji celów zrównoważonego rozwoju. 

Słowa kluczowe: biomasa, biowęgiel, bioenergia, modyfikacja biowęgla, piroliza, usuwanie 
zanieczyszczeń 

Wprowadzenie 

Szybka urbanizacja i rozwój gospodarczy na świecie związane są ze znacznym 
wzrostem wytwarzanych odpadów. Większość z nich, nieodpowiednio zagospoda-
rowana, wpływa negatywnie na środowisko oraz na zdrowie ludzi. Wytwarzanie bio-
węgla z pozostałości rolnych, zwierzęcych, odpadów wodnych i organicznych od-
padów komunalnych minimalizuje problem składowania i niekontrolowanej emisji 
gazów cieplarnianych, gdyż rozkładająca się biomasa emituje do atmosfery duże  
ilości metanu i dwutlenku węgla. 

Biowęgiel to drobnoziarnisty, porowaty materiał bogaty w węgiel, wytwarzany 
w wyniku termicznego rozkładu biomasy z odpadów roślinnych lub zwierzęcych  
w warunkach beztlenowych lub z ograniczoną zawartością tlenu (Daful, Chandraratne, 
2020). Według International Biochar Initiative (IBI 2022) biowęgiel to „materiał 
stały otrzymywany w wyniku termochemicznej konwersji biomasy w środowisku  
o ograniczonej zawartości tlenu”. W ostatnich latach materiał ten zyskał duże zna-
czenie ze względu na możliwość wszechstronnego zastosowania w rolnictwie, prze-
myśle, rekultywacji środowiska i bioenergetyce. Inne nazwy biowęgla to: biokarbon, 
agrokarbon, agrokarbonat, karbonizat czy biokarbonizat. 
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Biowęgiel wykazuje szeroki zakres właściwości fizykochemicznych, co znacząco 
wpływa na jego potencjalne wykorzystanie (Amalina i in., 2022). Głównymi czyn-
nikami wpływającymi na właściwości biowęgla są surowce wykorzystane do jego 
produkcji oraz proces wytwarzania. 

Najbardziej powszechną metodą wykorzystania biowęgla jest oczyszczanie ście-
ków w celu eliminacji organicznych i nieorganicznych zanieczyszczeń, barwników 
i pigmentów (Nidheesh i in., 2021; Oliveira i in., 2017; Sakhiya i in., 2020). Bio- 
węgiel wykorzystuje się również do poprawy jakości gleby na obszarach rolniczych, 
co w efekcie prowadzi do spowolnienia tempa rozkładu i uwalniania składników 
odżywczych z gleby, poprawiając jej jakość (Daful, Chandraratne, 2020; Werner  
i in., 2018). Włączenie biowęgla do gleby znacząco poprawia ciągłą sekwestrację 
węgla. Biowęgiel jako dodatek do gleby został uznany za przyjazną dla środowiska 
technikę łagodzenia zmian klimatycznych poprzez integrację węgla z glebą i reduk-
cję emisji N2O i CH4 do atmosfery (Amalina i in., 2023). 

Biomasa to potencjalne źródło energii odnawialnej oraz materiałów i substancji 
chemicznych (Opia i in., 2021). Głównym jej źródłem są materiały z drewna i innych 
pozostałości organicznych, jak również organiczne odpady stałe i odchody zwie-
rzęce (Akdeniz, 2019). Do biomasy zaliczane są więc pozostałości rolnicze i leśne, 
biomasa glonów, obornik, osad czynny, rośliny energetyczne i poferment. Biomasę 
można przekształcić w produkty o wysokiej wartości za pomocą procesów fizycz-
nych, termochemicznych i biochemicznych. Do produkcji biowęgla stosuje się  
najczęściej procesy konwersji termochemicznej, takie jak piroliza, zgazowanie,  
toryfikacja i karbonizacja hydrotermalna biomasy (HTC) (Nidheesh i in., 2021). 

Biowęgiel charakteryzuje się różnymi właściwościami fizykochemicznymi i me-
chanicznymi, które zależą od warunków prowadzenia procesu termochemicznej 
konwersji oraz od użytego surowca (Jafri i in., 2018; Kazemi i in., 2020). Wybór 
odpowiedniego surowca związany jest zwykle z jego dostępnością na obszarach, 
gdzie prawdopodobnie będzie produkowany biowęgiel. Wynika to z mniejszych 
kosztów transportu, co jednocześnie zmniejsza ślad węglowy w produkcji biowęgla. 
Produkcja biowęgla zależy między innymi od rodzaju biomasy, zawartości wilgoci, 
wielkości cząstek oraz warunków reakcji (Daful, 2020), otoczenia (rodzaj gazu  
nośnego, natężenie przepływu gazu nośnego) (Leng i in., 2021) i innych czynników, 
np. katalizator, typ reaktora (Sakhiya i in., 2020). 

Obecnie istnieje duże zainteresowanie metodami wytwarzania i sposobami  
wykorzystania biowęgla z biomasy w różnych obszarach inżynierii środowiska.  
Celem niniejszego rozdziału było omówienie kluczowych zagadnień związanych  
z biowęglem, jego nowatorskimi aspektami inżynieryjnymi i potencjalnymi zastoso-
waniami. Przedstawiono specyficzne właściwości fizyczne i chemiczne biowęgla 
oraz omówiono stosowane i innowacyjne metody jego modyfikacji oraz ich wpływ 
na właściwości produktu. Zaprezentowano możliwe surowce do produkcji bio- 
węgla oraz procesy jego wytwarzania, szczególnie pirolizę, zgazowanie, toryfikację  
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i karbonizację hydrotermalną. Omówiono najnowsze kierunki badań dotyczące  
zastosowania biowęgla oraz wskazano kilka najważniejszych zastosowań w prze-
myśle i środowisku. 

18.1. Surowce stosowane w produkcji biowęgla 

Do produkcji biowęgla wykorzystywane mogą być różne rodzaje biomasy.  
Wyróżnić można dwie grupy substratów: biomasę pierwotną na cele bioenerge-
tyczne i do produkcji biowęgla (drewno, słoma, rośliny energetyczne) oraz biomasę 
odpadową. Biomasa odpadowa jest akceptowanym surowcem do produkcji biowę-
gla, co jest uzasadnione z uwagi na czynniki ekonomiczne oraz brak konkurencji 
upraw roślin energetycznych z uprawami roślin żywnościowych (Bedia i in., 2018). 
Najczęściej wykorzystywane surowce odpadowe do produkcji biowęgla przedsta-
wiono na rysunku 18.1. 
 

 
Rysunek 18.1. Aktualne i potencjalne surowce do produkcji biowęgla (opracowanie 

własne) 

Ze względu na skład biomasę można podzielić na lignocelulozową i nieligno- 
celulozową. Biomasa lignocelulozowa zbudowana jest z hemicelulozy, celulozy  
i ligniny w różnych proporcjach, w zależności od surowca. Jej struktura jest sztywna 
i odporna na odkształcenia, ponieważ związki celulozy, hemicelulozy i ligniny są  
ze sobą silnie powiązane. Dobór odpowiedniej biomasy stanowi podstawę uzyskania  
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dobrej jakości biowęgla (Nadarajah i in., 2024). Biomasa nielignocelulozowa  
nie zawiera ligniny i celulozy, zalicza się do niej między innymi osady ściekowe, 
odpady zwierzęce, algi, futro i szkielety, które ze względu na wyższą zawartość  
metali ciężkich oraz azotu, fosforu i siarki stwarzają większe zagrożenie ekologiczne 
dla środowiska niż biomasa lignocelulozowa (Grobelak i in., 2019; Senthil, Lee, 
2020). Warto jednak zauważyć, że synteza biowęgla z biomasy nielignocelulozowej 
jest opłacalna, ponieważ takie surowce jak osady ściekowe czy odpady zwierzęce 
nie mają wartości ekonomicznej. Przy odpowiednim doborze surowców do produk-
cji biowęgla zapewnione będzie utrzymanie naturalnej równowagi ekologicznej  
przy oczekiwanej wydajności produktu. 

18.2. Metody produkcji biowęgla 

Nowoczesne metody unieszkodliwiania odpadów, zaliczane do procesów termo-
chemicznego przetwarzania odpadów, takie jak: piroliza, zgazowanie, karbonizacja 
hydrotermalna i toryfikacja, wyróżniają się, w odniesieniu do innych znanych metod, 
np. fermentacji beztlenowej lub tlenowej, wytwarzaniem większej ilości produk- 
tów o wartości dodanej, mających różnorodne zastosowania przemysłowe (Brown, 
2021). 

Tabela 18.1. Techniki konwersji termochemicznej i ich parametry eksploatacyjne  
z uwzględnieniem udziału wytwarzanego biowęgla, biooleju i gazu  
syntezowego (opracowanie na podstawie Amalina i in., 2022) 

Metoda Temperatura 
°C 

Czas 
przebywania 
w reaktorze 

s, min, h 

Wydajność 
biowęgla 

% 

Wydajność 
biooleju 

% 

Wydajność 
gazu 

syntezowego 
% 

Literatura 

Powolna  
piroliza 300-750 5-30 min 25-35 30 35 

Pahnila i in., 
2023 

Szybka  
piroliza 400-800 < 5 s 20 50 30 

Błyskawiczna 
piroliza 800-1000 < 0,5 s 12 75 13 

Karbonizacja 
hydrotermalna 
(HTC) 

180-300 5-240 min 50-80 5-20 2-5 
Xu i in., 2022; 
Brown i in., 
2020 

Karbonizacja 
mikrofalowa 180-220 20-60 min 50-60 – – Nizamuddin  

i in., 2019 

Zgazowanie 750-900 10-20 s 10 5 85 Yaashikaa  
i in., 2020 

Toryfikacja 200-300 15-60 min 60-80 20 20-40 Daful i in., 
2018 

 

https://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S2772397622000053?via%3Dihub#b0110
https://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S2772397622000053?via%3Dihub#b0110
https://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S2772397622000053?via%3Dihub#b0835
https://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S2772397622000053?via%3Dihub#b0155
https://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S2772397622000053?via%3Dihub#b0155
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Konwersja termochemiczna biomasy jest najczęściej stosowaną metodą produk-
cji biowęgla i stanowi perspektywiczne podejście, mające na celu zrównoważone 
odzyskiwanie zasobów oraz promowanie gospodarki o obiegu zamkniętym. Bio- 
węgiel otrzymany poprzez konwersję termochemiczną biomasy charakteryzuje się  
unikalnymi cechami, takimi jak: mikroporowatość, zdolność wymiany jonowej, duża 
powierzchnia właściwa i duża zdolność adsorpcyjna (Kulkarni i in., 2024). Produk-
tami konwersji termochemicznej biomasy jest biowęgiel, bioolej i gaz syntezowy.  
W celu osiągnięcia optymalnej wydajności biowęgla należy dokonać odpowiedniego 
wyboru metody konwersji termochemicznej, co w dużym stopniu uzależnione jest 
od rodzaju biomasy. Dodatkowo parametry operacyjne, zwłaszcza szybkość ogrze-
wania, temperatura, czas procesu itp., powinny być zoptymalizowane (Gale i in., 
2021). Podstawowe parametry poszczególnych metod konwersji termochemicznej 
biomasy i wydajność powstających produktów przedstawiono w tabeli 18.1. 

18.2.1. Piroliza biomasy 

Piroliza to degradacja termiczna biomasy w środowisku beztlenowym, w wyniku 
której otrzymuje się stały produkt bogaty w węgiel, olej pirolityczny i gaz pirolityczny 
(Racek i in., 2020). Na jakość i ilość wytwarzanej stałej frakcji węglowej wpływa 
wiele czynników, takich jak: szybkość ogrzewania, czas przebywania surowca  
w reaktorze, temperatura pirolityczna i wielkość cząstek surowca, gdzie temperatura 
jest najważniejszym czynnikiem (Agar i in., 2018; Halalsheh i in., 2024).  

W zależności od wymienionych wyżej czynników wyróżnia się pirolizę powolną, 
szybką i błyskawiczną. Do produkcji biooleju stosuje się pirolizę błyskawiczną  
ze względu na krótki czas przebywania surowca w reaktorze, wynoszący < 0,5 s  
i wysoką wydajność biooleju ∼75 %. Do produkcji biowęgla powszechnie stosuje się 
powolną pirolizę, której produktami ubocznymi są bioolej i gaz syntezowy. Powol- 
na piroliza zazwyczaj generuje 25 % - 35 % biowęgla. Niskie temperatury robocze  
i wolne szybkości ogrzewania sprzyjają wysokiej wydajności substancji stałych  
w procesie powolnej pirolizy (tab. 18.1). 

Tymczasem badania naukowe donoszą, że optymalnymi warunkami powstawania 
biowęgla w procesie pirolizy osadów ściekowych jest temperatura 750 °C i 2-godzinny 
czas prowadzenia procesu. Uzysk biowęgla dla podanych warunków to 50 % wag. 
oraz pozostałych biopaliw 50 % wag. Zgodnie z zaleceniami International Biochar 
Initiative (IBI) temperaturę 750 °C i czas procesu wynoszący 2 godziny uznaje się 
za odpowiednie do wytworzenia biowęgla stabilnego dla środowiska (Halalsheh  
i in., 2024). Inne badania dowodzą, że optymalną temperaturą wytwarzania bio- 
węgla z komunalnych osadów ściekowych jest 550 °C oraz wilgotność osadów 15 %. 
W tych warunkach uzysk biowęgla wyniósł około 52 % wag., podczas gdy uzysk 
pozostałych biopaliw około 48 % wag. (Trabelsi i in., 2021). 

Alternatywnymi metodami procesu pirolizy są: piroliza wspomagana mikro- 
falami, piroliza słoneczna, piroliza próżniowa i piroliza plazmowa. 

https://www.sciencedirect.com/topics/earth-and-planetary-sciences/thermochemical


 Innowacyjne rozwiązania wytwarzania i wykorzystania biowęgla w inżynierii środowiska 235 

W przypadku pirolizy wspomaganej mikrofalami nie ma potrzeby suszenia  
biomasy przed procesem, ponieważ woda jest dobrym materiałem absorpcyjnym  
i dlatego jest potrzebna do skutecznego przeprowadzenia pirolizy (Ingole i in., 2016). 
Wadą pirolizy wspomaganej mikrofalami jest to, że trudno jest określić dokładną 
temperaturę biomasy w reaktorze i trudno jest przenieść ją ze skali laboratoryjnej  
do przemysłowej (Luque i in., 2012). Według doniesień literaturowych w procesie 
pirolizy mikrofalowej powstaje więcej biowęgla przy tej samej wydajności oleju  
pirolitycznego w porównaniu z pirolizą konwencjonalną. Z tego powodu zawartość 
gazu pirolitycznego zmniejsza się w porównaniu z konwencjonalną pirolizą (Wu  
i in., 2014). Efekt zwiększenia mocy mikrofal jest podobny do efektu zwiększenia 
temperatury w pirolizie konwencjonalnej. Stosowanie wyższej mocy mikrofal pro-
wadzi do zmniejszenia uzysku biowęgla (Wallace i in., 2019).  

Podstawowa zasada pirolizy słonecznej polega na wykorzystaniu promieniowania 
słonecznego do ogrzewania reaktora, a piroliza zachodzi w obojętnym środowisku 
(Rahman i in., 2021). Na obecną chwilę nie ma wystarczającej liczby badań doty-
czących wytwarzania biowęgla i innych produktów konwersji termochemicznej. 
Większość konfiguracji reaktorów wykorzystuje wysokie szybkości ogrzewania  
i trudno sobie wyobrazić, że technologia ta stanie się popularna w przypadku pro-
dukcji głównie biowęgla (Pahnila i in., 2023). 

Piroliza plazmowa stanowi formę pirolizy błyskawicznej i jest stosowana do  
pirolizy materiału na bazie węgla. Piroliza plazmowa daje stosunkowo wysoką  
wydajność gazu pirolitycznego i niską wydajność produkcji biowęgla. Wady zwią-
zane ze stosowaniem pirolizy plazmowej dotyczą reaktora, który charakteryzuje się 
dużym zużyciem energii, a straty ciepła podczas pirolizy powodują zmniejszenie 
ogólnej wydajności procesu (Soria-Verdugo, 2019). Piroliza próżniowa, podobnie jak 
piroliza plazmowa, nie jest odpowiednią metodą wytwarzania biowęgla, ponieważ 
głównym produktem jest gaz pirolityczny. Dodatkowo niewielka liczba badań  
koncentruje się na właściwościach wytwarzanego w ten sposób biowęgla, dlatego 
technologia ta wymaga przeprowadzenia dalszych badań (Pahnila i in., 2023). 

18.2.2. Zgazowanie 

Proces zgazowania biomasy charakteryzuje się wyższą temperaturą reakcji  
w porównaniu z temperaturą procesu pirolizy. Częściowy rozkład biomasy zachodzi 
w temperaturach 700 °C - 950 °C i czasie przebywania substratu w reaktorze  
10 s - 20 s. Głównymi produktami zgazowania biomasy są gaz syntezowy i bio- 
węgiel. Uzysk biowęgla dla typowych warunków procesu jest niewielki i wynosi 
średnio 10 %, a gazu syntezowego 85 % (Yaashikaa i in., 2020). Przeprowadzone 
badania symulacyjne gazyfikacji osadów ściekowych w temperaturze 850 °C wyka-
zały wyższy uzysk biowęgla wynoszący 28,11 % i niższy uzysk gazu syntezowego 
56 % w porównaniu z uzyskami otrzymanymi dla zgazowania biomasy w tempera-
turach 750 °C - 900 °C (Ronda i in., 2023). Z technicznego punktu widzenia proces 
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zgazowania nie nadaje się do wytwarzania biowęgla, ponieważ większość materia-
łów biomasowych poddanych tego rodzaju konwersji termochemicznej przekształca 
się w gaz syntezowy i popiół (Nadarajah i in., 2024). 

18.2.3. Toryfikacja 

Wśród proponowanych technologii w ciągu ostatnich dwóch dekad zauważalne 
zainteresowanie budzi toryfikacja. Jest to łagodna obróbka termiczna przeprowadzana 
w temperaturach od 200 °C do 300 °C i czasie przebywania surowca w reaktorze od 
kilku minut do 1 godziny, w atmosferze obojętnej i pod ciśnieniem atmosferycznym 
(Barontini i in., 2021). Wybór konkretnej wartości tych dwóch kluczowych parame-
trów dla różnych rodzajów biomasy jest niezbędny do opracowania opłacalnego 
przetwarzania biomasy. W literaturze proces toryfikacji określa się również jako 
„prażenie”, „powolną i łagodną pirolizę” i „suszenie w wysokiej temperaturze”. 

W porównaniu z biomasą niepoddaną obróbce termicznej produkt toryfikowany 
charakteryzuje się obniżoną zawartością wilgoci, niższym stosunkiem O/C i H/C, 
wyższą gęstością energii, lepszą rozdrabnialnością i homogenicznością, zwiększo-
nym charakterem hydrofobowym oraz zmniejszonym ryzykiem degradacji biolo-
gicznej i samozapłonu (Barskov i in., 2019; Cahyanti i in., 2020; Niu i in., 2019).  

Do niedawna proces toryfikacji stosowano do obróbki biomasy lignocelulozowej. 
Obecnie na skalę komercyjną do toryfikacji wykorzystuje się zrębki i pelety 
drzewne, korę drzew, pozostałości pożniwne (słoma, łupiny orzechów i łuski ryżu), 
proso rózgowe, odpady organiczne, w tym ziarno gorzelnicze, wytłoki z przemysłu 
trzciny cukrowej, odpady z tłoczni oliwek, ściółkę drobiową, obornik bydła mlecz-
nego i osad papierniczy (Sohi i in., 2009). Według doniesień literaturowych możli-
wa jest termiczna transformacja biomasy nielignocelulozowej w postaci osadów 
ściekowych poprzez toryfikację w produkt (paliwo) o wysokiej zawartości węgla. 
Toryfikacja osadów w niskiej temperaturze (< 240 °C) może być przydatna do dal-
szej stabilizacji osadów ściekowych (o dużej zawartości popiołu) i odzysku energii 
z powstałego biowęgla (Pulka i in., 2019). 

18.2.4. Karbonizacja hydrotermalna (HTC) 

Wśród metod termochemicznej konwersji biomasy korzystna pod względem eko-
nomicznym jest technologia karbonizacji hydrotermalnej (HTC), ponieważ można 
ją prowadzić w temperaturach od 180 °C do 300 °C (Gale i in., 2021). Podobnie jak 
inne metody konwersji termochemicznej HTC prowadzi do wytworzenia produktu 
stałego zawierającego węgiel, który w tym procesie znany jest jako hydrowęgiel. 
Hydrowęgiel to termin używany do określenia produktu powstałego w procesie  
hydrotermalnym w celu odróżnienia go od efektu uzyskiwanego metodami suchymi, 
takimi jak piroliza i zgazowanie (Liu i in., 2021). W trakcie procesu HTC biomasa 
jest rozpuszczana w wodzie i umieszczana w zamkniętym reaktorze. 
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HTC stanowi alternatywę dla powolnej pirolizy osadów ściekowych. Wydajność 
produkcji hydrowęgla w procesie HTC to 45 % - 75 % w temperaturze 175 °C - 295 °C 
i czasie prowadzenia procesu 5 min - 240 min (Xu i in., 2022). 

Pośród technologii karbonizacji hydrotermalnej znane są również: upłynnianie 
hydrotermalne i zgazowanie hydrotermalne. Głównym produktem upłynniania hydro- 
termalnego jest bioolej wytwarzany w temperaturze 250 °C - 400 °C. W przypadku 
zgazowania hydrotermalnego powstaje gaz syntezowy, składający się z tlenku węgla, 
ditlenku węgla, metanu i metylenu w temperaturze > 400 °C (Wei i in., 2019). 

18.3. Specyficzne właściwości biowęgla 

Wytwarzanie zarówno biowęgla, jak i hydrowęgla jest rozwijającym się sektorem 
w dziedzinie inżynierii środowiska. Każda z omówionych w rozdziale metod  
konwersji termochemicznej biomasy charakteryzuje się określonymi parametrami 
procesu, co z kolei wpływa na strukturę i właściwości wytworzonego biowęgla. 
Na rysunku 18.2 przedstawiono specyficzne właściwości biowęgla, z których naj- 
ważniejsze to porowatość i pole powierzchni właściwej (Jeyasubramanian i in., 2021). 
 

 
Rysunek 18.2. Specyficzne właściwości biowęgla (opracowanie własne) 

Rozwinięta powierzchnia właściwa biowęgla wynosi od 1 m2/g aż do kilkuset 
m2/g (Tomczyk i in., 2020). Dodatkowo często biowęgiel charakteryzuje się dużą 
powierzchnią właściwą z siecią rozmieszczonych porów, w tym makroporów (> 50 nm), 
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mezoporów (250 nm), mikroporów (< 2 nm) i nanoporów (< 0,9 nm) (Mukherjee  
i in., 2011; Li i in., 2017). Biowęgiel o dużej objętości porów i dużej powierzchni 
wykazuje wysokie powinowactwo do jonów metali (Kumar i in., 2011). Wykazano, 
że wraz ze wzrostem temperatury rośnie porowatość i wielkość cząstek biowęgla. 
Mniejsze cząstki mają większą powierzchnię właściwą i większą pojemność wy-
miany kationowej CEC (Weber, Quicker, 2018). Zaobserwowano również, że wraz 
ze wzrostem temperatury pirolizy zmniejsza się zawartość grup funkcyjnych (karbo- 
ksylowych, aminowych i hydroksylowych), zmieniając w ten sposób skuteczność 
adsorpcji biowęgla. 

Dowiedziono, że wartość pH oczyszczanego roztworu wpływa na adsorpcję  
określonych zanieczyszczeń. Przeprowadzone badania adsorpcji jonów metali mie-
dzi, cynku i ołowiu na biowęglu pochodzącym ze słomy kukurydzianej i twardego 
drewna wykazały, że wzrost pH z 2,0 do 5,0 zwiększa zdolność adsorpcyjną katio-
nów metali, natomiast przy pH powyżej 5,0 zdolność adsorpcyjna spada z powodu 
tworzenia się kompleksów wodorotlenkowych (Chen i in., 2011). Za sorpcję metali 
z wody odpowiedzialne są także składniki mineralne obecne w biowęglu, m.in. potas, 
wapń, magnez, fosfor. Wykazano, że biowęgiel wytworzony na drodze pirolizy  
w temperaturze 400 °C przez 2 godziny z odpadów takich jak: ściółka bawełniana, 
ściółka drobiowa, trawa miskanta i proso rózgowe różni się zawartością minerałów. 
Najwyższą zawartość minerałów zaobserwowano dla biowęgla ze ściółki drobiowej 
(Evans i in., 2017). 

18.4. Modyfikacja biowęgla 

Na wydajność i właściwości funkcjonalne biowęgla wpływają warunki przetwarza- 
nia i charakterystyka surowca. Dlatego procesy konwersji termochemicznej należy 
aktywować poprzez pewne modyfikacje. Dostępnych jest wiele metod modyfikacji, 
które mają na celu zwiększenie pola powierzchni, porowatości i grup funkcyjnych 
biowęgla wytwarzanego w drodze wstępnej obróbki termicznej. Do aktywacji bio-
węgla i zwiększenia jego wydajności najczęściej stosowane są modyfikacje za po- 
mocą środków chemicznych lub czynników fizycznych, obróbka sorbentami mineral- 
nymi i modyfikacje magnetyczne (Pan i in., 2022). Na rysunku 18.3 przedstawiono 
podsumowanie metod modyfikacji i ich wpływ na właściwości biowęgla.  

Aktywacja fizyczna biowęgla polega na obróbce parą wodną lub dwutlenkiem 
węgla w temperaturach 500 °C - 1000 °C. Woda jest cząsteczką mniejszą niż dwutle-
nek węgla, co sprzyja jej przenikaniu do porów biowęgla, poprawiając jego właści-
wości morfologiczne, takie jak powierzchnia i porowatość (Panwar, Pawar, 2020). 
Nowatorskie metody fizykochemicznej aktywacji biowęgla mogą opierać się na jego 
modyfikacji z użyciem innych materiałów, np. kompozyty na bazie biowęgla można 
wytwarzać poprzez impregnację lub powlekanie ich powierzchni tlenkami metali, 
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glinkami, strukturami węglowymi (np. tlenkiem grafenu lub nanorurkami węglo-
wymi), złożonymi związkami organicznymi, np. chitozan (Chu i in., 2019). 
 

 
Rysunek 18.3. Rodzaje modyfikacji biowęgla i ich wpływ na jego właściwości (opra-

cowanie własne) 

Najbardziej typową drogą modyfikacji grup funkcyjnych na powierzchni bio- 
węgla jest aktywacja chemiczna, która polega na dodaniu środka chemicznego do 
jego struktury. W tym procesie surowiec (tj. biomasa) jest impregnowany środkiem 
chemicznym, a mieszanina jest następnie poddawana obróbce termicznej (Sajjadi  
i in., 2019). Najczęściej stosowanymi aktywatorami są zasady (wodorotlenek potasu, 
wodorotlenek sodu, chlorek cynku) i kwasy (cytrynowy, azotowy, siarkowy, fosfo-
rowy) (Bushra, Remia, 2024). Zastosowanie mocnych kwasów do utleniania po-
wierzchniowego biowęgla wpływa na poprawę jego kwasowości powierzchniowej  
i porowatą strukturę (Rajapaksha i in., 2016). Modyfikacja powierzchniowych grup 
funkcyjnych biowęgla następuje także poprzez utlenianie z użyciem nadtlenku  
wodoru, nadmanganianu potasu, nadsiarczanu amonu i ozonu (Wang, Wang, 2019). 
W tabeli 18.2 przedstawiono właściwości biowęgli modyfikowanych wybranymi  
aktywatorami. 

Zgodnie z tabelą 18.2 powierzchnia i objętość porów zwiększają się wraz z tem-
peraturą modyfikacji. Modyfikację chemiczną powierzchniowych grup funkcyjnych 
obecnych w biowęglu przeprowadza się również w celu dopasowania go do konkret-
nego procesu rekultywacji środowiska. Kwasowe grupy funkcyjne, takie jak: grupy 
karboksylowe, laktonowe i fenolowe, można modyfikować poprzez chemiczne  
utlenianie za pomocą kwasu azotowego, kwasu fosforowego oraz nadmanganianu  
potasu. Zdolność sorpcyjną różnych biowęgli modyfikowanych różnymi środkami 
chemicznymi przedstawiono w tabeli 18.3. 
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Tabela 18.2. Wpływ modyfikacji wybranych biowęgli na porowatość i powierzchnię 
właściwą (opracowanie własne na podstawie Nadarajah i in., 2024) 

Modyfikacja 
biowęgla Surowiec Temperatura 

°C 
Powierzchnia 

m2/g 
Objętość porów 

cm3/g 

magnetyczna szlam z przemysłu 
papierniczego 

700 (bez modyfikacji) 
700 (po modyfikacji) 

67,0 
101,2 

0,083 
0,079 

magnetyczna skórka pomarańczy 400 (bez modyfikacji) 
400 (po modyfikacji) 

28.1 
23,4 

0,041 
0,042 

aktywacja parą odpady herbaty 300 (bez modyfikacji) 
300 (po modyfikacji) 

2.3 
1,5 

0,006 
0,004 

aktywacja parą odpady herbaty 700 (bez modyfikacji) 
700 (po modyfikacji) 

342.2 
576,1 

0,22 
0,109 

H2O2 łupiny orzechów 300 (bez modyfikacji) 
300 (po modyfikacji) 

96,9 
114,4 

– 
– 

KOH łuski ryżowe 450-500 (bez modyfikacji) 
450-500 (po modyfikacji) 

34,4 
117,8 

0,028 
0,073 

metylowa łuski ryżowe 450 (bez modyfikacji) 
450 (po modyfikacji) 

51,9 
66,0 

0,031 
0,051 

Tabela 18.3. Porównanie zdolność adsorpcyjnej biowęgla modyfikowanych chemicznie 
(opracowanie własne na podstawie Nadarajah i in., 2024) 

Metoda modyfikacji Związek sorbowany 
przez biowęgiel 

Pojemność  
sorpcyjna Wpływ modyfikacji 

Kwas siarkowy + Kwas 
szczawiowy Sulfametazyna 155,1 mg/kg Zwiększona porowatość 

Kwas siarkowy 
Wodorotlenek potasu Tetracyklina 23,26 mg/g 

58,82 mg/g 
Zwiększona porowatość,  
zawartość C i O 

Wodorotlenek potasu Cu2+ 
Cd2+ 

31 mg/g 
34 mg/g Zwiększona sorpcja 20-krotnie 

Wodorotlenek potasu As5+ 30,98 mg/g Zwiększona sorpcja 

Nadtlenek wodoru Hg 1470,5-1347,9 
µg/g Zwiększona sorpcja 

Utlenianie nadtlenkiem 
wodoru Pb+ 28,82 mg/g Zwiększona sorpcja 20-krotnie 

18.5. Zastosowanie biowęgla  

Biowęgiel ma szeroki zakres potencjalnych zastosowań ze względu na swoje  
wielofunkcyjne możliwości. Wytwarzany jest różnymi metodami, jednakże każda 
metoda przetwarzania biomasy pozwala uzyskać biowęgiel o specyficznych właści-
wościach, które determinują sposób jego wykorzystania. Dodatkowo stosuje się 
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różne metody modyfikacji biowęgla w celu poprawy jego właściwości (Nadarajah  
i in., 2024). Na rysunku 18.4 przedstawiono możliwości zastosowania biowęgla 
wraz z odpowiednimi cechami funkcjonalnymi. 

Zastosowanie biowęgla w celu poprawy jakości gleby wpływa korzystnie na 
wzrost populacji pożytecznych organizmów glebowych oraz zwiększa napowietrze-
nie gleby. Skutkuje to polepszeniem jakości i ilości plonów, jednocześnie powoduje 
rozwój ryzosfery (Hussain i in., 2018). Dane literaturowe podają, że świeżo wypro-
dukowany biowęgiel ma charakter hydrofobowy i zawiera bardzo małą liczbę grup 
funkcyjnych na powierzchni. Jednakże wystawiony na działanie gleby staje się hydro- 
filowy z dużą liczbą grup funkcyjnych w wyniku utleniania przez tlen glebowy. 
Grupy funkcyjne wpływają korzystnie na zdolność wymiany kationów, zdolność  
zatrzymywania składników odżywczych i zdolność zatrzymywania wody, które  
z kolei decydują o wielkości plonów (Bolan i in., 2022). W literaturze znajduje się 
niewiele informacji na temat zastosowania biowęgli wytwarzanych za pomocą HTC 
do ulepszania gleby. Dlatego też należy zwrócić szczególną uwagę na aplikowanie 
biowęgla/hydrowęgla do gleby w obecności metali ciężkich, ponieważ takie zastoso- 
wania mogą przerwać istniejące łańcuchy pokarmowe. Niewątpliwie potrzebne są 
dalsze badania w kierunku wpływu biowęgla lub hydrowęgla na właściwości gleby 
i dynamikę mikrobiologiczną (Nadarajah i in., 2024). 
 

 
Rysunek 18.4. Sposoby wykorzystania biowęgla (opracowanie własne)  

Biowęgiel charakteryzuje się podobnymi właściwościami funkcjonalnymi jak 
węgiel aktywny, który powszechnie stosuje się jako sorbent do usuwania zanieczysz- 
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czeń ze środowiska. W szczególności obecność grup funkcyjnych: karbonylowych, 
hydroksylowych i fenolowych może być użyteczna do usuwania zanieczyszczeń  
środowiskowych. Wielofunkcyjne działanie biowęgla wpływa na jego potencjał jako 
skutecznego sorbentu środowiskowego dla zanieczyszczeń występujących w glebie 
i wodzie. 

W literaturze powszechne są opracowania dotyczące zastosowania biowęgla do 
usuwania zanieczyszczeń organicznych z wody: barwników, fenoli, wielopierścienio- 
wych związków aromatycznych i antybiotyków, jak również zanieczyszczeń nie- 
organicznych. Wiele barwników tekstylnych jest odpornych na rozkład pod wpływem 
światła i środków utleniających. Badania naukowe wykazały korzystne działanie 
biowęgla z łusek ryżowych do adsorpcji zieleni malachitowej (Leng i in., 2015) czy 
biowęgla ze słomy rzepaku, słomy z orzeszków ziemnych, słomy sojowej i łusek 
ryżowych do usunięcia fioletu metylowego (Xu i in., 2011). Z kolei do adsorpcji 
naftalenu i 1-naftolu wykorzystano biowęgiel ze skórki pomarańczowej, powstający 
w procesie powolnej pirolizy w temperaturze od 150 °C do 700 °C (Chen i in., 2011). 

Biowęgiel jest często stosowany do adsorbowania jonów metali, takich jak: Cr, 
Cu, Pb, Cd, Hg, Fe, Zn i As. Przykładowo do usuwania jonów Cu2+ wykorzystano 
biowęgiel z łusek ryżowych, wytłoków z oliwek, odpadów pomarańczowych i kom-
postu (Mohan i in., 2014). Biowęgiel z pozostałości miąższu trzciny cukrowej wy-
tworzony podczas powolnej pirolizy w temperaturze 500 °C wykazał maksymalną 
adsorpcję jonów Cr3+ obecnych w wodzie (Yang i in., 2013). 

W przypadku zastosowania biowęgla do usuwania niektórych zanieczyszczeń  
organicznych w glebie należy poprawić jego właściwości funkcjonalne ze względu 
na możliwość zatykania porów w biowęglu, co z kolei wpływa na jego zdolności 
sorpcyjne. W literaturze znajduje się niewiele badań dotyczących wykorzystania 
biowęgla do usuwania zanieczyszczeń organicznych z gleby. 

Biowęgiel zbadano również pod kątem oczyszczania gleby ze związków nie- 
organicznych, w szczególności metali. Dowiedziono, że wywiera on wyraźny wpływ 
na ruchliwość metali w glebie. Zastosowanie biowęgla pochodzącego z twardego 
drewna do gleby zanieczyszczonej metalami: Pb, Cu, Cd i Zn spowodowało mobili- 
zację Cu i jednocześnie, w badanej glebie, unieruchomienie Cd i Zn (Lu i in., 2014). 

Temperatura pirolizy podczas produkcji biowęgla ma silny wpływ na mobilność 
metali ciężkich w glebie. Wykazano, że biowęgiel wytwarzany w niskiej temperatu-
rze sprzyja unieruchomieniu ołowiu (Igalavithana i in., 2017). Dodatkowo dowie-
dziono, że duży wpływ na ruchliwość metali ma pH gleby. Zastosowanie biowęgla 
w glebie zanieczyszczonej chromem wpłynęło na zminimalizowanie negatywnych 
skutków ze względu na wysoką reaktywność biowęgla z wieloma grupami funkcyj-
nymi (Choppala i in., 2012). 

Materiały wytworzone z biomasy, między innymi biowęgiel, cieszą się coraz 
większym zainteresowaniem w dziedzinie bioenergii ze względu na prosty sposób 
syntezy, dużą powierzchnię właściwą, porowatość i dostępność grup funkcyjnych 
ułatwiających modyfikację. Jedną z możliwości zastosowania biowęgla do produkcji 
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bioelektryczności są mikrobiologiczne ogniwa paliwowe MFC. To urządzenie skła-
dające się z komór anodowych i katodowych oddzielonych membraną do wymiany 
protonów, które wykorzystuje mikroorganizmy jako katalizator do zamiany energii 
chemicznej na energię elektryczną. Wykorzystanie biowęgla do produkcji elektrod 
w MFC jest korzystne pod względem ekonomicznym. Elektrody na bazie biowęgla 
są niedrogie w porównaniu z innymi elektrodami dostępnymi na rynku (Bhatia i in., 
2021; Chakraborty i in., 2020). 

Inną możliwością wykorzystania biowęgla jest zastosowanie go jako katalizatora 
w produkcji biodiesla i wodoru. Biodiesel produkowany jest w procesie transestryfi- 
kacji olejów otrzymywanych z różnych surowców (olejów roślinnych, odpadowych 
tłuszczów zwierzęcych itp.). Zasadniczą rolę w transestryfikacji olejów alkoholami 
odgrywają katalizatory. Biowęgiel jest rodzajem heterogenicznego katalizatora, 
który katalizuje reakcje transestryfikacji i estryfikacji (Bhatia i in., 2021).  

Podsumowanie 

Biowęgiel jako produkt o wysokiej wartości dla środowiska charakteryzuje się 
niskim kosztem produkcji i nadaje się do oczyszczania ścieków oraz rekultywacji 
gleby. Posiada znaczną zdolność adsorpcji metali ciężkich i innych zanieczyszczeń 
przemysłowych. Kluczowe znaczenie w uzyskaniu pożądanych właściwości fizyko-
chemicznych biowęgla mają procesy syntezy, aktywacji, modyfikacji i obróbki  
termochemicznej biomasy. Wszystkie te procesy mogą zmienić strukturę materiału, 
a tym samym skuteczność usuwania zanieczyszczeń. Właściwości fizykochemiczne, 
molekularne i strukturalne biowęgla można poprawić także poprzez dodanie domie-
szek, dodatków lub kompozytów. 

Szeroko stosowaną techniką produkcji biowęgla jest proces pirolizy. Metoda ta za- 
pewnia wysoką wydajność produkcji biowęgla w zakresie temperatur 500 °C - 800 °C. 
Z drugiej strony HTC jest również ciekawą metodą syntezy biowęgla, ponieważ ma 
wiele zalet w porównaniu z innymi. Jedną z nich jest niska temperatura robocza 
180 °C - 300 °C, kolejną jest brak konieczności kontrolowania atmosfery obojętnej 
podczas karbonizacji, natomiast powstawanie grup funkcyjnych na powierzchni  
biowęgla można kontrolować poprzez zmianę warunków pracy. 

Powszechnie biowęgiel wykorzystuje się do wzbogacania gleb, bioremediacji 
oraz oczyszczania ścieków rolniczych i przemysłowych. Postęp w różnych techno-
logiach związanych z produkcją i charakterystyką biowęgla otworzył nowe możli-
wości w innych obszarach, takich jak energia odnawialna (mikrobiologiczne ogniwa 
paliwowe, katalizator w transestryfikacji i produkcji wodoru), sekwestracja dwu-
tlenku węgla, oczyszczanie wody i powietrza, kosmetyki itp. Pomimo wielu zalet 
zastosowanie biowęgla może generować długoterminowe wady, szczególnie dla 
zdrowia gleby i ekosystemów. Związane jest to między innymi z zagospodarowa-
niem zużytego biowęgla zawierającego zaadsorbowane zanieczyszczenia. Zużyty 

https://www.sciencedirect.com/topics/engineering/proton-exchange-membrane
https://www.sciencedirect.com/topics/engineering/proton-exchange-membrane
https://www.sciencedirect.com/topics/engineering/chemical-energy
https://www.sciencedirect.com/topics/engineering/chemical-energy
https://www.sciencedirect.com/topics/chemical-engineering/transesterification
https://www.sciencedirect.com/topics/immunology-and-microbiology/transesterification
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biowęgiel musi zostać poddany obróbce lub spaleniu, generując w ten sposób dużą 
ilość gazów, które wpływają negatywnie na środowisko. Dodatkowo w niektórych 
przypadkach wydajność biowęgla jest niższa niż innych typów adsorbentów, takich 
jak zeolity czy hydrożele, które mogą być tańsze niż materiały węglowe. Biowęgiel 
to materiał węglowy, który jako dodatek do gleby może mieć wpływ na faunę i florę 
gleby. Związane jest to z obiegiem składników odżywczych i procesami rozkładu. 
Wysokie stężenia biowęgla mogą hamować rozwój określonych zbiorowisk drobno-
ustrojów i faworyzować inne, powodując znaczne zmiany w różnorodności drobno-
ustrojów i ich funkcjonowaniu w glebie. Ponadto biowęgiel może wpływać na dyna- 
mikę składników odżywczych i ich interakcje w glebie. Jego obecność zapewnia 
porowatą powierzchnię do adsorpcji i unieruchomienia składników odżywczych, 
czyniąc je mniej dostępnymi dla roślin. Poza tym biowęgiel może wchodzić w inter- 
akcje z pestycydami i nawozami, zmieniając ich biodostępność i potencjalny wpływ 
na środowisko. Należy zwracać uwagę na rodzaj i ilość stosowanego biowęgla  
użytego do rekultywacji gleby i nie zmieniać w sposób znaczący jego właściwości 
fizykochemicznych. 

Konieczne jest jednak ciągłe opracowywanie strategii maksymalizujących zdol-
ność adsorpcji i stabilność biowęgla. Procesy modyfikacji i aktywacji uznano za 
obiecujące alternatywy, poprawiające właściwości fizykochemiczne i strukturalne 
biowęgla, a tym samym jego skuteczność w usuwaniu zanieczyszczeń z gleby  
i zbiorników wodnych. Większość obecnych badań naukowych nad biowęglem i jego 
zastosowaniami przeprowadzono w skali laboratoryjnej, ponieważ przed zastosowa-
niem biowęgla na skalę przemysłową należy przeprowadzić próby i badania na małą 
skalę. Biowęgiel jest obiecującą alternatywą w zakresie łagodzenia problemów  
środowiskowych, ponieważ poprawia jakość wody i gleby, umożliwia wykorzysta-
nie odpadów biomasy, spełniając w ten sposób cel gospodarki o obiegu zamkniętym. 

Źródło finanasowania 

Badania naukowe zostały sfinansowane z subwencji statutowej Wydziału Infrastruktury  
i Środowiska Politechniki Częstochowskiej. 
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Innovative solutions for the production and use of biochar  
in environmental engineering 

 

Abstract: Biochar, as a rich source of carbon, is becoming increasingly popular in various 
industries, enabling effective mitigation of environmental problems. The chapter focuses 
on a review of the latest literature on the production and application of biochar in modern 
technological developments. In addition, the paper presents the most promising features 
and methods used to improve the properties of biochar, and thus its efficiency, which,  
in view of the increasing environmental pollution and problems with its purification,  
is becoming key in achieving sustainable development goals. 

Keywords: biomass, biochar, bioenergy, biochar modification, pollution removal, pyrolysis 
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Streszczenie: Dokonano analizy wpływu zastosowania elektrowni wiatrowej na koncep-
cyjny system off-grid. Koncepcyjny system off-grid zasilający budynek umożliwiał nieza-
leżne działanie poprzez wytwarzanie i magazynowanie energii elektrycznej potrzebnej do 
prawidłowego funkcjonowania. Badanym obiektem był budynek mieszkalny o powierzchni 
użytkowej 160 m2 zamieszkany przez czteroosobową rodzinę. Średniodobowe zużycie ener- 
gii elektrycznej budynku, bez uwzględnienia potrzeb grzewczych, wynosiło 8,9 kWh/24 h. 
Do ogrzewania i podgrzewu ciepłej wody użytkowej została zastosowana pompa ciepła, 
dla której maksymalne dobowe zużycie energii elektrycznej wynosiło 6,1 kWh/24 h.  
Analizie wpływu elektrowni wiatrowej na system off-grid zostały poddane dwa warianty. 
Wariant I, będący warunkami odniesienia, zakładał zasilanie systemu wyłącznie przez 
ogniwa fotowoltaiczne, natomiast wariant II obejmował wykorzystanie zarówno ogniw  
fotowoltaicznych, jak i elektrowni wiatrowej do produkcji energii elektrycznej. Dzięki  
zastosowaniu elektrowni wiatrowej w systemie off-grid możliwa była redukcja powierzchni 
ogniw fotowoltaicznych ze 136,9 m2 do 35,15 m2. Jednocześnie zmniejszono moc szczy-
tową z 27,38 kWp do 18,18 kWp, jednocześnie zachowując wysoki poziom naładowania 
magazynu w okresie zimowym. 

Słowa kluczowe: magazynowanie energii, elektrownie wiatrowe, system off-grid, ogniwa 
fotowoltaiczne 

Wprowadzenie 

System off-grid jest rozwiązaniem energetycznym, które umożliwia zasilenie 
obiektu w energię elektryczną poza krajową siecią elektroenergetyczną (Mandelli  
i in., 2016). Niewątpliwą korzyścią płynącą z zastosowania systemu off-grid jest 
osiągnięcie niezależności energetycznej, co bezpośrednio przyczynia się do zwięk-
szenia poziomu bezpieczeństwa energetycznego (Menconi i in., 2016; Trzciński, 
Turski, 2023). Tego rodzaju rozwiązanie umożliwia obiektowi skuteczne zabezpiecze- 
nie użytkowników przed przerwami w dostawie energii elektrycznej (Marzecki, 2019). 

Najczęściej stosowanym źródłem energii elektrycznej w systemach off-grid są 
ogniwa fotowoltaiczne. Jest to głównie spowodowane dostępnością promieniowania 
słonecznego niezależnie od miejsca instalacji. Dodatkowo łatwość zagospodarowania, 
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instalacji, brak negatywnego oddziaływania na sąsiedztwo oraz zmianę lokalnego 
krajobrazu przemawia na korzyść stosowania instalacji fotowoltaicznych w syste-
mach off-grid (Sobik, 2019). 

W dzisiejszych czasach interesujące są technologie ogniw monokrystalicznych  
i polikrystalicznych. Obie technologie charakteryzują się wysoką efektywnością  
wytwarzania energii. Ogniwa monokrystaliczne osiągają sprawność do 22 % (Kop-
czyńska, Podsiadło, 2017), jednak są zazwyczaj droższe. Ogniwa polikrystaliczne  
osiągają sprawność na poziomie 15 % - 18 % (Kopczyńska, Podsiadło, 2017). W insta- 
lacjach prosumenckich, zazwyczaj o mocy do 10 kWp, sprawność nie jest kluczowym 
czynnikiem, dlatego stosowanie ogniw o mniejszej sprawności może być uzasad-
nione ekonomicznie. W przypadku systemów off-grid większa moc wytwórcza jest 
podyktowana dostosowaniem systemu do najbardziej niekorzystnych okresów pogo- 
dowych (Trzciński, Turski, 2023). Dlatego sprawność ogniw odgrywa ważną rolę 
pod względem redukcji powierzchni ogniw fotowoltaicznych. 

Miejsce montażu ogniw to najczęściej dach budynku, co eliminuje potrzebę  
budowy dodatkowych obiektów architektonicznych oraz wykorzystuje istniejącą 
przestrzeń. Warto jednak rozważyć sensowność montażu ogniw na dachu pod wzglę-
dem azymutu płaszczyzny dachu oraz jego nachylenia. W celu osiągnięcia wysokiej 
sprawności ogniwa fotowoltaiczne należy instalować możliwie najbardziej w kie- 
runku południowym (Planowanie pola ..., 2024). W przypadku dachu płaskiego można 
rozważyć skierowanie płaszczyzny w kierunkach wschód-zachód. W sytuacji braku 
możliwości instalacji ogniw na dachu budynku lub gdy powierzchnia zaprojekto- 
wanych ogniw przekracza możliwości konstrukcji dachu możliwe jest stosowanie 
instalacji wolnostojących. 

Elektrownie wiatrowe stanowią kolejne źródło energii, które może współpraco-
wać z systemem off-grid. Główną zaletą tego połączenia jest możliwość generowa-
nia energii przy niewielkim nasłonecznieniu, co pozwala na jej ciągłą produkcję  
w okresie zimowym, a także po zmroku (Gajewski, Pieńkowski, 2021). Dodatkowo, 
gdy produkcja energii ze słońca maleje w czasie pochmurnym, zazwyczaj prędkość 
wiatru wzrasta, co sprawia, że elektrownie wiatrowe mogą bilansować niski uzysk  
z ogniw PV. Dlatego zastosowanie elektrowni wiatrowej teoretycznie powinno  
częściowo zrekompensować deficyt energii w okresie zimowym. Może to przełożyć 
się na ograniczenie ilości zastosowanych ogniw PV, stabilniejsze zasilanie systemu 
energią elektryczną oraz stabilniejszą charakterystykę naładowania magazynu. 
Warto zaznaczyć, że dla opłacalności zastosowanych elektrowni wiatrowych pręd-
kość wiatru powinna wynosić co najmniej 4 m/s. W Polsce jednak dni z prędkością 
wiatru przekraczającą 5,5 m/s stanowią jedynie 15 % roku, podczas gdy w przedziale 
od 2,0 m/s do 5,5 m/s jest to około 73 % (Ostrowska-Bućko, 2014). Z tego wynika 
potrzeba wykorzystania elektrowni wiatrowych o wysokiej efektywności przy niskich 
prędkościach wiatru. 

Według informacji zawartych w przeglądzie literatury istnieje możliwość poprawy 
charakterystyki pracy systemu off-grid dzięki zastosowaniu elektrowni wiatrowej, 
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jak również redukcji mocy użytych ogniw PV. Dodatkowo zastosowanie systemu 
off-grid pozwala na osiągnięcie pełnej niezależności energetycznej od krajowej sieci 
elektroenergetycznej. Dzięki temu możliwe jest rozwiązanie problemów dotyczących 
cen za energię elektryczną, awarii technicznych sieci oraz uwarunkowań formalno-
prawnych z dostawcą energii. 

19.1. Koncepcja 

Przeprowadzono analizę wpływu zastosowania elektrowni wiatrowej na koncep-
cyjny system off-grid. W tym przypadku skupiono się na połączeniu profili energe-
tycznych zarówno ogniw PV, jak i elektrowni wiatrowej. Dzięki temu oba źródła 
uzupełniają się w zakresie produkcji energii elektrycznej, co może przyczynić się do 
redukcji zastosowanych ogniw PV z zachowaniem stabilnej charakterystyki pracy 
magazynu energii. Założenia systemu off-grid zasilającego budynek obejmują zdol-
ność do działania w sposób niezależny, poprzez wytwarzanie i przechowywanie 
energii elektrycznej potrzebnej do jego prawidłowego funkcjonowania. Taki budynek 
nie jest podłączony do sieci energetycznej i nie korzysta z nieodnawialnych źródeł 
energii do ogrzewania ani zasilania elektrycznego. Schemat koncepcyjny systemu 
off-grid przedstawiono na rysunku 19.1. 
 

 
Rysunek 19.1. Koncepcja zastosowania elektrowni wiatrowej do systemu off-grid 

(opracowanie własne) 

Jako główne źródło energii służą ogniwa fotowoltaiczne w technologii monokry-
stalicznej. Wybór ten podyktowany jest wysoką sprawnością ogniw, co przekłada 
się na redukcję powierzchni do zagospodarowania ogniwami. W celu stabilizacji 
produkowanej energii zastosowano również elektrownię wiatrową. Ma ona za zadanie 
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niwelować brak produkcji energii przez ogniwa fotowoltaiczne w okresie nocnym, 
jak również doładowywać magazyn energii w okresie zimowym. W tym okresie noto- 
wane są najniższe uzyski promieniowania słonecznego, co przekłada się na niską 
ilość energii produkowanej z ogniw fotowoltaicznych. Z tego względu przy doborze 
mocy ogniw należy uwzględnić najbardziej niekorzystne warunki w ciągu roku, 
czyli okres grudnia. Natomiast ideą magazynowania energii w systemie off-grid było 
pokrycie zapotrzebowania na energię elektryczną budynku przez co najmniej 7 dni. 
Taki okres magazynowania określany jest jako średnioterminowy (Cárdenas i in., 
2021). Ideą takiego rozwiązania jest stabilizacja pracy instalacji PV, co tym samym 
przyczyni się do wydłużenia czasu eksploatacji akumulatorów, gdyż ich stan nałado- 
wania często będzie oscylował w górnych granicach (https://www.gramwzielone.pl/ 
magazynowanie-energii/103989/co-decyduje-o-zywotnosci-baterii-litowojonowych). 

Przedmiotem analizy był budynek mieszkalny o powierzchni użytkowej 160 m2, 
jednorodzinny, standardowo zamieszkiwany przez czteroosobową rodzinę, znajdu-
jący się w Częstochowie. Jest on wyposażony w pompę ciepła oraz kolektory  
słoneczne na potrzeby centralnego ogrzewania i ciepłej wody użytkowej. Budynek 
składa się z parteru, poddasza użytkowego oraz dwuspadowego dachu o kącie na-
chylenia 35 stopni. Orientacja jednej z połaci dachu jest skierowana na południe. 
Wpływa to pozytywnie na zastosowanie instalacji fotowoltaicznej, minimalizując  
w ten sposób obszar przeznaczony do zabudowy na działce. W budynku wyodręb-
niono jedno pomieszczenie, w którym zostanie zamontowana instalacja zasilania 
elektrycznego, obejmująca hybrydowy inwerter fotowoltaiczny, magazyn energii  
z akumulatorami oraz urządzenia kontrolno-pomiarowe. Pomieszczenie to jest wy-
konane z niepalnych materiałów, wyposażone w drzwi przeciwpożarowe i odrębną 
wentylację. Takie warunki mają na celu minimalizację ryzyka pożaru i zapewnienie 
bezpiecznego funkcjonowania instalacji. 

Tabela 19.1. Zużycie energii elektrycznej (opracowanie własne) 

Okres rozliczeniowy 
Liczba dni  

w danym okresie  
rozliczeniowym 

Zużycie energii  
elektrycznej 

w danym okresie  
rozliczeniowym, kWh 

Średnie dobowe zużycie 
energii elektrycznej  
w poszczególnych  

okresach, kWh/24 h 

30.05.2023-24.07.2023 55 483 8,78 

25.07.2023-07.09.2023 44 316 7,18 

08.09.2023-26.10.2023 48 366 7,63 

27.10.2023-29.11.2023 33 348 10,54 

30.11.2023-08.01.2024 39 365 9,36 

09.01.2024-06.03.2024 57 566 9,93 

Średnie dobowe zużycie energii na cele bytowe, kWh/24 h 8,90 

Maksymalne dobowe zużycie energii przez pompę ciepła, kWh/24 h 6,10 

Suma zużycia, kWh/24 h 15,00 
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Obiekt analizy został scharakteryzowany poprzez zużycie energii elektrycznej. 
W tabeli 19.1 przedstawiono dane dotyczące zużycia energii elektrycznej z rzeczy-
wistego obiektu, uwzględniając cykle rozliczeniowe. Dzięki temu określono średnie 
dobowe zużycie energii elektrycznej na cele bytowe na poziomie 8,9 kWh/24 h. 
Średnia wartość wynika z uniknięcia konieczności przewymiarowania, a przy tym 
zapewnienia stabilnej pracy systemu. Dodatkowo obiekt scharakteryzowano pod  
kątem zużycia energii elektrycznej przez pompę ciepła, która wynosi 6,1 kWh/24 h. 
Zatem łączne zapotrzebowanie na energię elektryczną przez budynek wyniosło 
15,0 kWh/24 h. 

19.2. Metodyka 

Metodykę doboru systemu off-grid podzielono na dwie zasadnicze części. W pierw- 
szej kolejności określono parametry produkcji energii z elektrowni wiatrowej na pod- 
stawie profili prędkości wiatru. W drugiej części przeprowadzono obliczenia związane 
z doborem ogniw PV oraz pojemnością magazynu energii. W celu przeanalizowania 
wpływu zastosowania elektrowni wiatrowej na koncepcyjny system off-grid okre-
ślono dwa warianty. Wariant I, będący warunkami odniesienia, obejmował zapro-
jektowanie systemu off-grid zasilanego wyłącznie przez ogniwa PV, współpracujące 
z magazynem energii. Natomiast wariant II obejmował wykorzystanie ogniw PV 
oraz elektrowni wiatrowej, współpracujących z magazynem energii. Ogniwa PV oraz 
magazyn energii stanowiły uzupełnienie w pokryciu zapotrzebowania na energię 
elektryczną budynku. 

Przeanalizowano charakterystyki pracy w warunkach najbardziej niekorzystnych 
pod względem natężenia promieniowania słonecznego. W okresie zimowym jest to 
niska wartość nasłonecznienia w grudniu, wynosząca 22,4 kWh/(m2∙m-c), a w okresie 
letnim jest to wysoka wartość nasłonecznienia w lipcu, wynosząca 156,2 kWh/(m2·m-c) 
(Ministerstwo Inwestycji i Rozwoju, 2019). 

19.3. Elektrownia wiatrowa 

Do obliczenia wydajności elektrowni wiatrowej skorzystano z danych do obli-
czeń energetycznych budynków Ministerstwa Inwestycji i Rozwoju (Ministerstwo 
Inwestycji i Rozwoju, 2019). Prędkość wiatru dla Częstochowy została określona  
na podstawie typowego roku meteorologicznego. Na rysunku 19.2 przedstawiono 
prędkość wiatru w grudniu oraz profil prędkości wiatru w okresie siedmiu dni. Pręd-
kość wiatru w grudniu mieściła się w zakresie od 1 m/s do 10 m/s (3,6-36,0 km/h), 
przy średniej arytmetycznej 3,51 m/s (12,6 km/h). Zauważalne jest zróżnicowanie 
dostępności energii wiatru, negatywnie wpływające na stabilną produkcję energii. 
Niemniej współpraca elektrowni wiatrowej z magazynem energii stanowi duży  
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potencjał do ulepszenia profili ładowania magazynu. Na podstawie grudniowego 
profilu opracowano tygodniowy profil prędkości wiatru. 
 

 
Rysunek 19.2. Profile prędkości wiatru (opracowanie własne na podstawie https://solarne 

.info/turbina-wiatrowa-ista-breeze-i-2000-48v-2000w-p-87.html) 

 
Rysunek 19.3. Zależność krzywych mocy analizowanych elektrowni wiatrowych  

do względnej częstotliwości prędkości wiatru w grudniu (opracowanie  
własne na podstawie https://solarne.info/turbina-wiatrowa-ista-breeze 
-i-2000-48v-2000w-p-87.html; https://tesup.com/pl/produkty/tesup-poziome 
-turbiny-wiatrowe-do-domow; https://tesup.com/pl/tesup-wertykalne-turbiny 
-wiatrowe-do-domow) 

Korzystając z danych katalogowych, stworzono wykresy mocy dla trzech wybranych 
rodzajów elektrowni wiatrowych: „Ista breeze i-2000” (2 kW) (https://solarne.info/ 
turbina-wiatrowa-ista-breeze-i-2000-48v-2000w-p-87.html), „Tesup Magnum 5” (5 kW) 
(https://tesup.com/pl/produkty/tesup-poziome-turbiny-wiatrowe-do-domow), „Tesup 
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Atlas 7” (7 kW) (https://tesup.com/pl/tesup-wertykalne-turbiny-wiatrowe-do-domow), 
przedstawione na rysunku 19.3. Wybór elektrowni wiatrowej był analizowany pod 
kątem wydajności, co umożliwiło dostosowanie elementów zasilania systemu off-grid 
do pracy konkretnej elektrowni wiatrowej. Głównym czynnikiem odpowiadającym 
za efekt zastosowania konkretnego modelu elektrowni wiatrowej jest krzywa mocy 
oraz moc nominalna elektrowni wiatrowej. Ponadto opracowano względną często-
tliwość występowania prędkości wiatru w grudniu na podstawie typowego roku  
meteorologicznego. 

Dzięki opracowanemu profilowi prędkości wiatru w standardowym tygodniu  
w grudniu określono profile pracy trzech rodzajów elektrowni wiatrowych. Dzięki 
zastosowanej analizie pracy elektrowni wiatrowych, przedstawionej na rysunku 19.4, 
wykazano, że elektrownia wiatrowa „Ista breeze i2000” o mocy 2 kW produkuje 
średniodobowo 2,32 kWh/24 h energii elektrycznej dziennie. Elektrownia wiatrowa 
„Magnum 5” o mocy nominalnej 5 kW produkuje 11,15 kWh/24 h, a elektrownia 
wiatrowa „Atlas 7” o mocy 7 kW jedynie 7,11 kWh/24 h. Z uwagi na wydajność elek- 
trowni wiatrowej została dobrana „Magnum 5”, która posłużyła do dalszej analizy. 
 

 
Rysunek 19.4. Profile produkcji energii elektrycznej z trzech różnych elektrowni 

wiatrowych (opracowanie własne na podstawie (https://solarne.info/turbina 
-wiatrowa-ista-breeze-i-2000-48v-2000w-p-87.html; https://tesup.com/pl/ 
produkty/tesup-poziome-turbiny-wiatrowe-do-domow; https://tesup.com/ 
pl/tesup-wertykalne-turbiny-wiatrowe-do-domow; www.growatt.pl, 2024)  

19.4. Magazyn energii 

Do wyznaczenia pojemności magazynu energii zostały wykorzystane dane zużycia 
energii elektrycznej. Zgodnie z koncepcją czas efektywnego wykorzystania maga-
zynu energii elektrycznej został przyjęty na poziomie 7 dni. Na podstawie zużycia 
energii elektrycznej obiektu budowlanego wyznaczono zapotrzebowanie na energię 
elektryczną, uwzględniając sprawność na poziomie 97,4 % (www.growatt.pl, 2024), 
jaką uzyskuję się podczas zamiany rodzaju prądu w inwerterze według równania 
(19.1). Obliczenie pojemności długoterminowego magazynu energii, którego bez-
względny czas zasilania budynku wynosi 7 dni, obliczono według równania (19.2). 
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gdzie: 
PMax – maksymalne dobowe zużycie energii elektrycznej, kWh/24 h; 
ηinw – sprawność inwertera, %; 
Qd – wydajność energetyczna systemu PV, pokrywająca dzienne zużycie energii 

elektrycznej wraz ze stratami na inwerterze, kWh/24 h; 
PME – obliczeniowa pojemność magazynu energii, kWh. 

19.5. Instalacja PV 

Do wyznaczenia mocy ogniw fotowoltaicznych posłużono się wzorem (19.3)  
według (Sobik, 2019), wykorzystując obliczoną wartość Qd oraz współczynniki Z. 
Wartości współczynników Z1 , Z2 i Z3 zostały dobrane z tabeli 19.2 dla okresu zimo-
wego, przyjmując średnią arytmetyczną z 3 miesięcy (listopad, grudzień, styczeń), 
która wyniosła odpowiednio Z1 = 0,67, Z2 = 1,58 i Z3 = 0,99. Współczynnik uwzględ- 
niający spadki napięcia V wyniósł 0,76 (Sarniak, 2015). Następnie, korzystając  
z zależności (19.4), określono liczbę ogniw fotowoltaicznych, gdzie jedno ogniwo 
generuje moc 0,37 kWp (www.saronic.de, 2024). Ten wynik posłużył do określenia 
całkowitej powierzchni ogniw PV zgodnie z równaniem (19.5), gdzie powierzchnia 
jednego modułu wynosiła 1,85 m2 (www.saronic.de, 2024). 
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gdzie: 
Qd – wydajność energetyczna systemu PV pokrywająca dzienne zużycie energii 

elektrycznej wraz ze stratami na inwerterze, kWh/24 h; 
PPV – moc nominalna systemu PV, kWp; 
Z1 – średnia dzienna liczba godzin słonecznych znormalizowana do standardowych 

warunków testowych Standard Test Conditions (STC), h/dzień; 
Z2 – współczynnik związany z odchyleniem od płaszczyzny poziomej, –; 
Z3 – współczynnik związany z temperaturą modułu, –; 
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V – współczynnik uwzględniający spadki napięcia, które zależne są od strat w prze- 
wodach i strat związanych z użyciem akumulatora (V1 = 0,94), sprawności 
przemian energii elektrycznej w energię chemiczną i z powrotem zachodzą-
cych w akumulatorach (V2 = 0,9) oraz strat wiążących się z wahaniami  
napięcia, generowanego podczas zmiennego nasłonecznienia i przy różnej 
temperaturze modułu (V3 = 0,9); 

Pmod. – moc pojedynczego ogniwa fotowoltaicznego, kWp; 
Amod. – powierzchnia pojedynczego ogniwa fotowoltaicznego, m2; 
X – liczba ogniw fotowoltaicznych, szt. 

Tabela 19.2. Uśrednione wartości liczbowe współczynników Z1 , Z2 , Z3 w poszczególnych 
miesiącach na terenie Polski (opracowanie własne na podstawie Sarniak, 
2015) 

 Miesiąc 

Współczynniki I II III IV V VI VII VIII IX X XI XII 

Z1 0,65 1,21 2,26 3,43 4,45 4,87 4,58 4 2,93 1,68 0,87 0,48 

Z2 S 1,57 1,5 1,19 1,05 0,94 0,9 0,91 1 1,18 1,37 1,61 1,55 

(45°) SW/SE 1,48 1,42 1,16 0,95 0,95 0,91 0,92 1 1,16 1,31 1,51 1,46 

Z3 1 1 0,98 0,96 0,93 0,9 0,88 0,88 0,9 0,94 0,97 0,99 

19.6. Analiza 

Na rysunku 19.5 przedstawiono profile pracy magazynu energii oraz ilość produko- 
wanej energii dla wariantu I oraz II w czternastodniowym okresie w grudniu. Średnio- 
dobowa ilość wyprodukowanej energii w wariancie I wyniosła 19,82 kWh/24 h,  
natomiast w wariancie II 16,24 kWh/24 h, w tym ogniwa PV 5,09 kWh/24 h (udział 
– 31,34 %), a elektrownia wiatrowa 11,15 kWh/24 h (udział – 68,66 %). Minimalny 
poziom naładowania magazynu wyniósł dla wariantu I 85,05 % (91,94 kWh), a dla 
wariantu II 85,41 % (92,33 kWh). W warunkach zimowych przy standardowym  
nasłonecznieniu instalacja off-grid w obu wariantach spełniała zapotrzebowanie  
budynku na energię, utrzymując wysoki poziom naładowania magazynu. Należy 
jednak uwzględnić, że w przypadku wariantu II profil naładowania magazynu jest 
bardziej nierównomierny od wariantu I, rzadko osiągając pełny stopień naładowania, 
jednakże nie wpływa to negatywnie na stabilną pracę systemu off-grid. 

Na rysunku 19.6 przedstawiono profile pracy magazynu oraz ilość produkowanej 
energii dla wariantu I oraz II w czternastodniowym okresie w lipcu. Średniodobowa 
ilość wyprodukowanej energii w wariancie I wyniosła 176,92 kWh/24 h, natomiast 
w wariancie II 67,72 kWh/24 h, w tym ogniwa PV 56,57 kWh/24 h (udział – 83,54 %), 
a elektrownia wiatrowa 11,15 kWh/24 h (udział – 16,46 %). Minimalny poziom na-
ładowania magazynu wyniósł dla wariantu I 92,15 % (99,61 kWh), a dla wariantu II 
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95,95 % (103,72 kWh). Profil naładowania magazynu energii w wariancie II stał się 
bardziej stabilny, dzięki czemu magazyn energii często utrzymywał pełny stopień 
naładowania. 
 

 
Rysunek 19.5. Profile naładowania magazynu w grudniu (opracowanie własne) 

 
Rysunek 19.6. Profile naładowania magazynu w lipcu (opracowanie własne) 

Z uwagi na dobór systemu na warunki najbardziej niekorzystne w okresie zimo-
wym w lipcu generowana jest nadwyżka energii elektrycznej. Średniodobowa nad-
wyżka energii elektrycznej w lipcu dla wariantu I wyniosła 161,52 kWh/24 h, a dla 
wariantu II 52,32 kWh/24 h. Dodatkową zaletą zastosowania wariantu II było  
ograniczenie generowania nadwyżki energii, której brak zagospodarowania stanowi 
stratę. 
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W tabeli 19.3 przedstawiono wyniki obliczeń systemu off-grid z magazynowaniem 
energii dla dwóch analizowanych wariantów. Dobowa wydajność elektrowni wia-
trowej dla wariantu II wynosiła 11,15 kWh/24 h. Wydajność energetyczna systemu 
off-grid wraz ze stratami na inwerterze dla obu systemów wynosiła 15,40 kWh/24 h. 
Obliczona pojemność magazynu energii wyniosła 107,80 kWh. Średnie dobowe  
zużycie energii elektrycznej przez budynek wyniosło 15,00 kWh. Przedstawiono  
powierzchnię pojedynczego modułu fotowoltaicznego, która według producenta  
wynosiła 1,85 m2. W przypadku wariantu I obliczeniowa powierzchnia PV wyniosła 
136,56 m2, liczba sztuk modułów PV wyniosła 74 szt., powierzchnia dobranych paneli 
fotowoltaicznych to 136,9 m2, a moc szczytowa analizowanego systemu 27,38 kWp. 
W przypadku wariantu II obliczeniowa powierzchnia PV wyniosła 35,05 m2, liczba 
sztuk modułów PV wyniosła 19 szt., powierzchnia dobranych paneli fotowoltaicz-
nych to 35,15 m2, a moc szczytowa analizowanego systemu 18,18 kWp. 

W tabeli 19.4 przedstawiono dobrane moduły magazynu energii. Zostały dobrane 
dwa rodzaje modułów firmy (www.growatt.pl, 2022), ARK 25.6L o pojemności 
użytkowej 23,04 kWh w liczbie 4 sztuk, oraz jedna sztuka ARK 17.9L o pojemności 
16,12 kWh. Łączna pojemność magazynu wyniosła 108,28 kWh. 

Tabela 19.3. Wyniki obliczeń (opracowanie własne na podstawie www.saronic.de, 2024) 

Opis Symbol 
Wartość 

Jednostka 
Wariant I Wariant II 

Dobowa wydajność elektrowni wiatrowej – – 11,15 kWh/24 h 

Wydajność energetyczna systemu off-grid wraz  
ze stratami Qd 15,40 kWh/24 h 

Obliczeniowa pojemność magazynu energii PME 107,8 kWh 

Średnie dobowe zużycie energii elektrycznej PMax 15,00 kWh/24 h 

Powierzchnia pojedynczego modułu PV Amod 1,85 m2 

Obliczeniowa powierzchnia PV APV 136,56 35,05 m2 

Liczba sztuk modułów Saronic 370 W X 74 19 szt. 

Powierzchnia dobranych paneli fotowoltaicznych APV 136,90 35,15 m2 

Moc zaprojektowanego układu – 27,38 18,18 kWp 

Tabela 19.4. Magazyn energii elektrycznej (opracowanie własne na podstawie  
www.growatt.pl, 2024) 

Nazwa modułu Ilość sztuk Pojemność, 
kWh 

Łączna  
pojemność 

ARK 25.6L 4 23,04 92,16 

ARK 17.6L 1 16,12 16,12 

Suma 108,28 
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W tabeli 19.5 przedstawiono dobrane inwertery firmy Growatt służące do zamiany 
rodzaju prądu oraz zarządzania całym systemem zasilania budynku w energię elek-
tryczną. W przypadku wariantu I zastosowano dwie sztuki modelu SPH 10000TL3 
BH-UP o sprawności 97,4 %, działające w układzie równoległym. W przypadku  
wariantu II zastosowano dwie sztuki modelu SPH 5000TL3 BH-UP o sprawności 
97,4 %. Jeden z inwerterów służy do obsługi ogniw PV, natomiast drugi do obsługi 
elektrowni wiatrowej. 

Tabela 19.5. Inwerter (opracowanie własne na podstawie www.growatt.pl, 2024) 

Nazwa modułu Ilość sztuk 

Maksymalna  
zalecana moc  

fotowoltaiczna 
W 

Sprawność 

Wariant I 

SPH 10000TL3BH-UP 1 15 000 97,4 

Wariant II 

SPH 5000TL3BH-UP 1 10 000 97,4 

19.7. Wnioski 

Przeprowadzona analiza dotycząca wpływu zastosowania elektrowni wiatro- 
wej na koncepcyjny system off-grid potwierdza założoną koncepcję i prowadzi do  
następujących wniosków: 
– Przeprowadzono analizę dwóch wariantów systemów zasilania budynku w ener-

gię elektryczną. Wariant pierwszy będący warunkiem odniesienia wykorzysty-
wał wyłącznie ogniwa fotowoltaiczne w produkcji energii elektrycznej. Wariant 
drugi zakładał ograniczenie mocy ogniw fotowoltaicznych dzięki zastosowaniu 
elektrowni wiatrowej. 

– Przyjęta koncepcja w obu wariantach pozwala na pracę systemu off-grid w czasie 
co najmniej 7 dni, pokrywając zapotrzebowanie na energię elektryczną budynku. 

– W przypadku obu wariantów do prawidłowego funkcjonowania systemu off-grid 
w czasie 7 dni konieczne było zastosowanie magazynu energii elektrycznej  
(LiFePO4) o pojemności 108,28 kWh. 

– Dla wariantu II zastosowana została elektrownia wiatrowa „Atlas 5” o maksy-
malnej mocy 5 kW, której średniodobowa ilość produkowanej energii wynosi 
11,15 kWh. 

– W prezentowanym rozwiązaniu wykorzystano monokrystaliczne ogniwa foto-
woltaiczne, których łączna powierzchnia dla wariantu I wyniosła 136,90 m2, co 
daje łącznie 74 sztuki modułów. W przypadku wariantu II łączna powierzchnia 
ogniw PV wyniosła zaledwie 35,15 m2, co daje łącznie 19 sztuk modułów. 
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– Jak wynika z zaprezentowanej analizy, dzięki zastosowaniu ogniw PV oraz elek-
trowni wiatrowej możliwe było zredukowanie powierzchni ogniw fotowoltaicz-
nych o 101,75 m2. Przekłada się to na redukcję liczby modułów PV o 55 sztuk. 

– Zredukowanie liczby ogniw pozytywnie wpłynęło na zmniejszenie nadwyżki 
energii elektrycznej w okresie letnim. Średniodobowo nadwyżka energii w lipcu 
dla wariantu I wyniosła 161,52 kWh/24 h, a dla wariantu II 52,32 kWh/24 h.  
Należy nadmienić, że brak efektywnego zagospodarowania nadwyżki w okresie 
letnim stanowi stratę. 

Podsumowanie 

Na podstawie sformułowanych wniosków można stwierdzić, że zastosowanie 
elektrowni wiatrowej w systemie off-grid pozytywnie wpływa na poprawę charakte- 
rystyki naładowania magazynu energii. Pomimo redukcji ilości ogniw PV o 74,32 % 
system ten jest w stanie zaspokoić zapotrzebowanie na energię przez budynek o po- 
wierzchni użytkowej 160 m2 w okresie zimowym przy standardowym nasłonecznieniu. 

Źródło finanasowania 

Badania naukowe zostały sfinansowane z subwencji statutowej Wydziału Infrastruktury  
i Środowiska Politechniki Częstochowskiej. 
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The impact of the application of a wind turbine on the conceptual  
off-grid system 

 

Abstract: The chapter analyzes the impact of the use of a wind turbine on a conceptual  
off-grid system, focusing on the integration of the energy profiles of both photovoltaic cells 
and the wind turbine. It is assumed that the off-grid system powering the building is to 
enable independent operation by generating and storing the electricity needed for proper 
functioning. The tested facility was a residential building with a usable area of 160 m2,  
inhabited by a family of four. The average daily consumption of electricity for domestic 
purposes was 8.9 kWh/24 h, while the maximum daily electricity consumption by the heat 
pump used for central heating and hot water was 6.1 kWh/24 h. In order to examine  
the impact of a wind turbine on the off-grid system, two variants were adopted. Variant I,  
 



264 Rozdział 19 

as a reference point, assumed the design of a system powered exclusively by photovoltaic 
cells. Variant II, on the other hand, included the use of both photovoltaic cells and a wind 
turbine to produce electricity. Thanks to the use of a wind turbine in an off-grid system,  
it was possible to reduce the area of photovoltaic cells from 136.9 m2 to 35.15 m2. At the 
same time, the peak power was reduced from 27.38 kWp to 18.18 kWp, while maintaining 
a high level of storage charging in the winter. 

Keywords: energy storage, off-grid system, photovoltaic cells, wind turbines 
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Streszczenie: Rozwiązanie problemu usuwania i unieszkodliwiania ścieków na obszarach 
nieobjętych centralnym systemem kanalizacji jest na tle obowiązujących przepisów prawa 
krajowego i europejskiego zadaniem aktualnym i ważnym z punktu widzenia prawidłowo 
prowadzonej gospodarki wodno-ściekowej. W przypadku terenów podmiejskich i wiejskich 
o rozproszonej zabudowie często brak jest ekonomicznego uzasadnienia dla budowy kana-
lizacji zbiorczej. Ścieki powstające w gospodarstwach domowych trafiają do zbiorników 
bezodpływowych lub przydomowych oczyszczalni ścieków. W rozdziale przedstawiono kon- 
cepcję projektu przydomowej oczyszczalni ścieków dla rodziny sześcioosobowej. Przepro- 
wadzono analizę zaproponowanego rozwiązania pod względem prawnym i środowiskowym. 

Słowa kluczowe: indywidualne oczyszczanie ścieków, niezawodność działania, rozwiązania 
techniczne  

Wprowadzenie 

Polska jest krajem ubogim w zasoby wodne, dlatego też istotnym aspektem  
strategii ekologicznej jest racjonalna gospodarka wodno-ściekowa. Na terenach  
zurbanizowanych problem odbioru oraz oczyszczania ścieków jest ustabilizowany 
dzięki budowie zbiorczych sieci kanalizacyjnych i centralnych oczyszczalni ście-
ków. Rozproszona zabudowa obszarów wiejskich skutkuje brakiem ekonomicznego 
uzasadnienia dla budowy kanalizacji zbiorczej. Związane jest z tym niepokojące  
zjawisko nielegalnych zrzutów ścieków, które nie zostały wcześniej unieszkodli- 
wione. Biorąc pod uwagę aspekty ekonomiczne, na większości terenów wiejskich 
jedynym rozsądnym sposobem odprowadzania oraz oczyszczania ścieków jest  
system indywidualnego ich unieszkodliwiania. W związku z powyższym właściciel 
nieruchomości ma do wyboru dwa rozwiązania: szczelny zbiornik bezodpływowy, 
tzw. szambo – do tymczasowego gromadzenia ścieków, lub przydomową oczysz-
czalnię ścieków – służącą do unieszkodliwiania ścieków w stopniu pozwalającym 
na odprowadzenie ich do odbiornika gruntowego bądź wodnego. Dotychczas naj- 
powszechniej wybieranym rozwiązaniem jest szambo, które poza gromadzeniem 
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ścieków może, w przypadku nieszczelności, przyczyniać się do pogorszenia jakości 
wód oraz gleb. 

W ostatnich latach zwiększyło się zainteresowanie tematyką przydomowych 
oczyszczalni ścieków. Ich liczebność będzie powiększać się, ponieważ są one mniej 
kosztowne w eksploatacji niż zbiorniki bezodpływowe. 

Obecny rynek oferuje wiele rozwiązań technologii przydomowych oczyszczalni 
ścieków. O możliwościach montażu omawianych urządzeń przesądzają regulacje 
formalnoprawne. W rozdziale przedstawiono koncepcję projektu przydomowej 
oczyszczalni ścieków dla rodziny sześcioosobowej. Przeprowadzono również ana-
lizę zaproponowanego rozwiązania pod względem prawnym i ekologicznym.  

20.1. Oczyszczanie ścieków pochodzących z obszarów wiejskich 

Istotnym problemem na terenie Polski jest niewłaściwie administrowana gospo-
darka ściekowa na obszarach niezurbanizowanych. Przy wzroście dostępu do wody 
wodociągowej w tych rejonach podnosi się jej zużycie w celach gospodarczych,  
higienicznych oraz hodowlanych. Niestety przy obecnym niedoborze systemów  
odprowadzania ścieków wyłaniają się nielegalne zrzuty zużytych wód. Skutkiem 
tego jest skażenie wód powierzchniowych oraz podziemnych. Konsekwencją takich 
działań jest degradacja odbiorników ścieków oraz zmniejszenie dostępności czystej 
wody, co może skutkować zagrożeniami epidemiologicznymi (Heidrich i in., 2008). 

Ścieki powstające na obszarach miast są transportowane sieciami kanalizacyj- 
nymi do centralnych oczyszczalni ścieków. W obszarach zurbanizowanych jest  
zapewniony wystarczający poziom finansowania budowy, eksploatacji i moderniza-
cji przewodów kanalizacyjnych wraz z oczyszczalnią. Zbieranie oraz oczyszczanie 
ścieków na obszarach wiejskich jest znacznie utrudnione. Główną tego przyczy- 
ną jest rozproszona zabudowa tych terenów. Budowa kanalizacji i oczyszczalni  
w powyższych miejscach jest związana z wysokimi kosztami inwestycyjnymi, jak  
również eksploatacyjnymi, do których zalicza się: znaczną ilość pompowni ścieków, 
znaczne odległości, ukształtowanie terenu, nierównomierności dopływu, zagniwanie 
ścieków w przypadku długich przepływów oraz zarastanie kanałów (Heidrich i in., 
2008). 

Według informacji zebranych przez GUS w ostatnich latach nastąpił wyraźny 
przyrost długości sieci kanalizacyjnych na terenach wiejskich. W 2014 roku odnoto- 
wano 81,4 tys. km sieci kanalizacyjnej, natomiast w 2022 roku ponad dwukrotną liczbę 
– aż 177,6 tys. km. Liczba przydomowych systemów do odprowadzania ścieków na 
koniec 2022 roku w Polsce wyniosła 2460,1 tys. szt., z czego 86 % (2115,8 tys. szt.) 
przypadło na zbiorniki bezodpływowe, a 14 % na przydomowe oczyszczalnie ście-
ków (GUS, 2022). Jednak istnieją tereny, na których nie ma możliwości budowy 
tradycyjnej kanalizacji grawitacyjnej. Znaczny obszar naszego kraju cechuje się 
zróżnicowanym, pagórkowatym ukształtowaniem terenu. 
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W Polsce występują również tereny zupełnie płaskie. Wybudowanie sieci kanali- 
zacyjnej na powyższych obszarach jest związane z wysokimi kosztami generowanymi 
przez układanie kanałów na znacznej głębokości oraz przez wznoszenie licznych 
przepompowni. Dodatkowym utrudnieniem jest wysoki poziom wód gruntowych, 
dlatego też budowanie kanalizacji nie wszędzie jest zasadne. Zamiast klasycznych 
metod można zastosować inne rozwiązania. Na obszarach niezurbanizowanych  
uzasadnione zastosowanie może odnaleźć kanalizacja bezodpływowa oraz przy- 
domowa (Heidrich i in., 2008; Obarska-Pempkowiak i in., 2012).  

Istotą działania kanalizacji bezodpływowej jest gromadzenie generowanych ście- 
ków w szczelnych zbiornikach bezodpływowych (tzw. szambach, rys. 20.1). Stam-
tąd transportowane są one wozami asenizacyjnymi do stacji zlewnej, usytuowanej 
przy najbliższej oczyszczalni przystosowanej do przyjmowania i efektywnego 
oczyszczania takich ścieków. Na kanalizację przydomową składają się przykanaliki 
oraz przydomowe oczyszczalnie ścieków, które są stosowane dla pojedynczych  
domostw bądź niewielkich ich zgrupowań (nie więcej niż dla 50 mieszkańców). 
Unieszkodliwione ścieki odprowadza się do gruntu albo do wód powierzchniowych. 
Wybierając rozwiązanie problemu odprowadzania oraz oczyszczania ścieków z te- 
renów wiejskich, należy kierować się zestawieniem ekonomicznym dotyczącym  
nakładów inwestycyjnych oraz kosztów późniejszej eksploatacji (Obarska-Pempko-
wiak i in., 2012). 
 

  
Rysunek 20.1. Zbiorniki bezodpływowe: betonowy oraz poliestrowy (http://www.bud 

ujemydom.pl/...) 

20.2. Charakterystyka ilościowa i jakościowa ścieków 

Do przydomowych oczyszczalni ścieków są odprowadzane głównie ścieki  
bytowe, które definiowane są jako ścieki pochodzące z budynków mieszkalnych, 
zamieszkania zbiorowego oraz użyteczności publicznej, powstające w wyniku ludz-
kiego metabolizmu lub funkcjonowania gospodarstw domowych (Ustawa, 2001). 
Ścieki bytowe zawierają duże ilości związków nieorganicznych oraz organicznych, 
które ulegają rozkładowi biologicznemu. Odprowadzanie takich ścieków do odbior- 
ników skutkuje pogorszeniem panujących w nich warunków tlenowych. W skład 
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ścieków wchodzą również bakterie, wirusy, pasożyty oraz grzyby. Obecność tych 
organizmów stwarza zagrożenie epidemiologiczne, ale też zubożenie walorów tury-
stycznych, estetycznych oraz rekreacyjnych danego obszaru (Heidrich i in., 2013; 
Obarska-Pempkowiak i in., 2012). 

Szacując ilość ścieków powstających w gospodarstwach domowych, zwykle  
stosuje się jednostkową ilość ścieków odprowadzaną przez jednego mieszkańca  
w ciągu doby (qdśr), podawaną w dm3/M·d bądź m3/M·d. Przeciętne normy zużycia 
wody określa Rozporządzenie Ministra Infrastruktury z dnia 14 stycznia 2002 roku. 
Zgodnie z powyższym Rozporządzeniem wartości jednostkowego zużycia wody 
przez jednego mieszkańca są zależne od wyposażenia mieszkania w instalacje oraz 
od sposobu odprowadzania ścieków. Dla terenów nieskanalizowanych, na których 
instaluje się lokalne systemy unieszkodliwiana ścieków, należy przyjmować poniższe 
wartości jednostkowego zużycia wody (Rozporządzenie, 2002): 
– dla wc bez łazienki: qdśr = 50 dm3/M·d, 
– dla wc bez łazienki i dostępu do ciepłej wody: qdśr = 70 dm3/M·d, 
– dla wc z łazienką oraz lokalnym źródłem ciepłej wody: qdśr = 80 dm3/M·d, 
– dla wc z łazienką oraz centralnym źródłem ciepłej wody: qdśr = 150 dm3/M·d. 

Przy ocenie ilości powstających ścieków ważne są też pojęcia odnoszące się do 
nierównomierności odpływu ścieków (Błażejewski, 2003; Heidrich i in., 2013): 
– Średnia dobowa ilość ścieków odprowadzanych z danej jednostki osadniczej Qdśr : 

 3, m /ddśr dśrQ q M= ⋅  (20.1) 

gdzie M – liczba mieszkańców. 
Średnia dobowa ilość ścieków wykorzystywana jest do wyznaczania przepusto-
wości biologicznych oczyszczalni ścieków, kosztów zużycia chemikaliów oraz  
zużycia energii elektrycznej zasilających pompownie. 

– Maksymalna dobowa ilość ścieków Qdmax : 

 3, m /ddmax dśr dQ Q N= ⋅  (20.2) 

gdzie Nd – współczynnik dobowej nierównomierności spływu ścieków (przyjmuje 
się Nd : 1,2-1,5). 
Maksymalna dobowa ilość ścieków służy do wymiarowania drenaży rozsączają-
cych, zbiorników wyrównawczych i do doboru pomp osadowych. 

– Maksymalna godzinowa ilość ścieków Qhmax : 

 31 , m / h
24hmax dśr d hQ Q N N= ⋅ ⋅ ⋅  (20.3) 

gdzie Nh – współczynnik godzinowej nierównomierności spływu ścieków (przyj-
muje się Nh : 1,5-2,5). 
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Maksymalna godzinowa ilość ścieków stosowana jest do doboru pomp, wymia-
rowania urządzeń mechanicznego oczyszczania ścieków oraz do wymiarowania  
kanałów. 

Planując budowę oczyszczalni ścieków, bierze się pod uwagę wybrane wskaźniki 
(chemiczne oraz fizyczne) zanieczyszczeń ścieków oraz relacje, jakie pomiędzy 
nimi zachodzą. Najważniejsze wskaźniki decydujące o projektowaniu oczyszczalni 
to (Janosz-Rajczyk, 2008; Obarska-Pempkowiak i in., 2012): 
– Biochemiczne zapotrzebowanie na tlen (BZT) – wyraża ilość tlenu, którą zużywają 

drobnoustroje do utleniania substancji organicznych oraz niektórych nieorganicz- 
nych. Przyjmuje się, że proces przebiega ze stałą prędkością w czasie pięciu  
początkowych dni, dlatego właśnie BZT5 jest stosowane w praktyce jako wskaź-
nik substancji łatwo utleniających się. 

– Chemiczne zapotrzebowanie na tlen (ChZT) – określa ilość tlenu wymaganą do 
utleniania substancji organicznych oraz niektórych mineralnych z zastosowaniem 
silnych utleniaczy chemicznych (np. K2C2O7). 

– Zawiesiny – stanowią miarę całkowitej zawartości zanieczyszczeń w postaci stałej. 
– Związki azotu – są powszechnym składnikiem zanieczyszczeń organicznych, 

występują one w wielu formach oraz na różnych stopniach utlenienia. 
– Fosfor – w surowych ściekach występuje w postaci polifosforanów, ortofosfora-

nów i fosforu organicznego. 
– Odczyn – pH ścieków bytowo-gospodarczych zawiera się w przedziale od 6,6  

do 8. 
– Temperatura odgrywa dużą rolę podczas przeprowadzanych procesów oczysz-

czania ścieków (np. wpływa na szybkość procesów). 

Szczególną uwagę zwraca się na wzajemne stosunki pomiędzy wskaźnikami: 
BZT5 : N; BZT5 : P oraz ChZT : BZT5 . W celu sprawnego oczyszczania ścieków  
należy zapewnić, aby BZT5 : Nog. ≥ 4; BZT5 : Pog. ≥ 25 oraz ChZT : BZT5 ≤ 2,2. 

W celach projektowych stosuje się jednostkowe ładunki zanieczyszczeń sx , które 
odnoszą się do różnych rodzajów ścieków bytowo-gospodarczych. Ładunki te okre-
ślają masę danego rodzaju zanieczyszczeń zawierających się w ściekach pochodzą-
cych od jednego mieszkańca, wyprodukowanych przez niego w ciągu jednej doby. 
Najbardziej miarodajne, stosowane również w Polsce, wartości jednostkowego  
ładunku zanieczyszczeń zawarte są w Wytycznej ATV-DVWK-A131 (tab. 20.1). 
Dzięki znajomości jednostkowej ilości zanieczyszczeń, można wyznaczyć stężenie 
konkretnego zanieczyszczenia w ściekach. W tym celu stosuje się poniższe wyraże-
nie (Sztelma, 2016; Wytyczna ATV-DVWK-A131, 2001): 

 3 310 , g /mx
x

dśr

sS
q

= ⋅  (20.4) 

gdzie:  
Sx – stężenie zanieczyszczenia x w ściekach, 
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sx – jednostkowy ładunek zanieczyszczeń x, g/M ∙ d, 
qdśr – jednostkowa średnia dobowa ilość ścieków, dm3/M ∙ d. 

Istnieje również możliwość określenia średniego ładunku danego zanieczyszczenia 
odprowadzanego ze ściekami w ciągu doby. Wykorzystuje się tutaj zależność 20.5: 

 310 , kg/dbg
x x dśrŁ S M q −= ⋅ ⋅ ⋅  (20.5) 

gdzie bg
xŁ  – średni ładunek zanieczyszczenia x odprowadzanego ze ściekami do 

oczyszczalni w ciągu doby, kg/d.  

Tabela 20.1. Jednostkowe ładunki zanieczyszczeń w surowych ściekach bytowych 

Wskaźnik zanieczyszczenia Jednostkowe ładunki zanieczyszczeń 
w ściekach surowych sx , g/M·d 

BZT5 60 

ChZT 120 

zawiesiny ogólne 70 

azot ogólny 11 

fosfor ogólny 1,8 

20.3. Odbiorniki ścieków 

Oczyszczone ścieki trafiają do odbiorników ścieków, którymi mogą być wody 
powierzchniowe oraz grunt. Dobór odbiornika ścieków uwarunkowany jest między 
innymi zdolnością środowiska do przyjęcia danych ilości ścieków oraz zanieczysz-
czeń, co wiąże się z możliwością rozchodzenia się w nim ścieków oraz jego zdolno-
ścią do samooczyszczania, ale też z pełnioną przez niego rolą (np. element zaopa-
trzenia miejscowej ludności w wodę). Warunki, jakie należy spełnić, odprowadzając 
ścieki do odbiornika (którym mogą być wody lub grunt), określono w Rozporządze-
niu Ministra Środowiska z dnia 18 listopada 2014 roku. Określa ono m.in. substancje 
szkodliwe dla środowiska, metodykę analizy generowanych ścieków, najwyższe  
dopuszczalne wartości poszczególnych zanieczyszczeń. 

Ścieki, które są wprowadzane do odbiornika, nie powinny powodować zmian  
fizyczno-chemicznych oraz biologicznych tego środowiska. Ścieki generowane w go- 
spodarstwach domowych usuwane do wód nie mogą przewyższać najwyższych do-
puszczalnych wartości wskaźników zanieczyszczeń szacowanych dla równoważnej 
liczby mieszkańców (RLM) mniejszej niż 2000. Wartości te określono w załączniku 
nr 1 do wyżej wymienionego Rozporządzenia. Ścieki powstające w gospodarstwach 
domowych mogą być również wprowadzane do gruntu, jeśli jest on własnością  
gospodarza. Ponadto wymagane jest spełnienie poniższych warunków: 
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– Ilość powstających ścieków nie przekracza 5,0 m3/d. 
– BZT5 ścieków dopływających ulega zmniejszeniu o co najmniej 20 %, natomiast 

zawiesin ogólnych o co najmniej 50 %. Miejsce odprowadzania ścieków oddzie-
lone jest minimalną warstwą gruntu, której miąższość wynosi 1,5 m od najwyż-
szego użytkowego poziomu wodonośnego wód podziemnych (Rozporządzenie, 
2014). 

20.4. Technologia i technika oczyszczania ścieków  
w przydomowych oczyszczalniach (POŚ)  

Poprzez podpisanie traktatu akcesyjnego Polska podjęła się wdrożenia dyrektywy 
ściekowej (Dyrektywa, 1991), która nakazuje, aby na terenach z nieuzasadnioną  
budową sieci kanalizacyjnej instalować indywidualne systemy oczyszczania ścieków. 
Dlatego też w ostatnich latach obserwuje się znaczne zwiększenie uwagi na przy- 
domowe oczyszczalnie ścieków w aspekcie alternatywy dla tradycyjnych rozwiązań 
unieszkodliwiania ścieków bytowo-gospodarczych. Przydomowe oczyszczalnie ście- 
ków powstają zwykle na terenach nieskanalizowanych o małym zurbanizowaniu 
oraz cechujących się stosunkowo niewielkim zużyciem wody przez jednego miesz-
kańca (Pryszcz, Mrowiec, 2015). 

Oczyszczanie ścieków pochodzących z gospodarstw domowych zachodzi dzięki 
zastosowaniu prostych operacji oraz procesów technologicznych, które dzieli się na 
trzy grupy (Błażejewski, 2003): 
– procesy mechaniczne: sedymentacja, flotacja, filtracja, sorpcja, aeracja; 
– procesy biologiczne: nitryfikacja, denitryfikacja, defosfatacja; 
– procesy chemiczne: defosfatacja chemiczna. 

20.4.1. Rozwiązania technologiczne POŚ 

W analizie systemów kanalizacyjnych zaopatrzonych w oczyszczalnie ścieków 
szczególną uwagę zwraca się na temat sanitacji, przez którą należy rozumieć po-
prawę warunków środowiskowych obszarów o znacznym wpływie działań antropo-
genicznych poprzez działania zmierzające do ograniczenia emisji oraz imisji zanie-
czyszczeń oddziałujących na abiotyczne i biotyczne elementy środowiska. W Polsce 
szczególnie uwzględniono ochronę zasobów wodnych. Docelowo zmierza się do 
osiągnięcia dobrej jakości ekologicznej oraz chemicznej wód powierzchniowych  
i zasobów wód podziemnych (Ustawa, 2001). 

Kanalizacja przydomowa (indywidualna) ma za zadanie magazynować ścieki  
w zbiornikach bezodpływowych lub unieszkodliwiać ścieki powstające w gospodar-
stwie domowym. Istnieją dwa rozwiązania, dzięki którym jest możliwe uzyskanie 
powyższych funkcji: 
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– Zastosowanie zbiornika bezodpływowego, z którego ścieki są usuwane wozami 
asenizacyjnymi do stacji zbiorczej (usytuowanej w oczyszczalni ścieków) lub 
zlewnej (będącej obiektem sieci kanalizacyjnej). 

– Budowa przydomowych oczyszczalni, z których ścieki po unieszkodliwieniu  
są odprowadzane do odbiornika (ziemia bądź wody powierzchniowe). 

Kanalizacja zaopatrzona w zbiornik bezodpływowy nosi nazwę kanalizacji  
bezodpływowej. Zbiorniki bezodpływowe gromadzą ścieki, ale nie zachodzą w nich 
procesy unieszkodliwiania. Zebrane ścieki wywożone są taborem asenizacyjnym  
zazwyczaj do oczyszczalni ścieków. W Polsce jest to najczęstsze rozwiązanie proble- 
mu unieszkodliwiania ścieków pochodzących z gospodarstw domowych. Niestety 
taki sposób posiada szereg wad (Pawęska i in., 2011): 
– stosunkowo częsty wywóz ścieków; 
– wysoki koszt eksploatacji ze względu na transport ścieków; 
– generowanie hałasu i odorów przez pracujące wozy asenizacyjne; 
– nie wszystkie oczyszczalnie są zaprojektowane tak, aby możliwe było odebranie 

takich ścieków. 

Dzięki budowie przydomowych oczyszczalni ścieków istnieje możliwość otrzy- 
mania znacznego efektu neutralizacji zanieczyszczeń, który zależy od zastoso- 
wanego zestawu urządzeń. Obiekty te mogą obsługiwać do 50 mieszkańców, a ich  
przepustowość w zależności od przepisów prawa wynosi 5 m3/d (Prawo wodne) lub  
7,5 m3/d (Prawo budowlane) (Ustawa, 1994; Ustawa, 2001). W osadnikach gnilnych 
zachodzą procesy mechanicznego unieszkodliwiania ścieków. Procesy biologiczne 
wykorzystywane są w urządzeniach osadu czynnego oraz złóż biologicznych.  
Możliwe jest również stosowanie urządzeń, w których jednocześnie działają procesy 
biologiczne oraz mechaniczne. W tym celu projektuje się filtry piaskowe, drenaże 
rozsączające i studnie chłonne. Oczyszczalnie roślinne (hydrobotaniczne) umożli- 
wiają zupełne biologiczne unieszkodliwianie ścieków. Decyzja o wyborze metody 
oczyszczania ścieków w przydomowych oczyszczalniach uzależniona jest od wielu 
czynników, m.in. od: ilości i jakości ścieków, powierzchni działki inwestora,  
uwarunkowań gruntowych, budżetu inwestycji. 

20.4.2. Prawo Unii Europejskiej a budowa POŚ 

Podstawowym aktem prawnym porządkującym sprawę zbierania, oczyszczania 
oraz odprowadzania ścieków komunalnych jest Dyrektywa Rady 91/271/EWG  
(Dyrektywa, 1991). Główne jej zadanie to ochrona środowiska przed negatywnymi 
następstwami odprowadzania ścieków. Artykuł 3 ustęp 1 niniejszej Dyrektywy 
mówi, że: „Państwa Członkowskie zapewniają, aby wszystkie aglomeracje wyposa-
żone były w system zbierania ścieków komunalnych najpóźniej do dnia 31 grudnia 
2000 roku w odniesieniu do aglomeracji o równoważnej liczbie mieszkańców (RLM) 
ponad 15 000, najpóźniej do dnia 31 grudnia 2005 roku w odniesieniu do aglomeracji 
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o RLM między 2000 a 15 000”. Polska, wstępując do Unii Europejskiej, zaakcepto-
wała powyższe zobowiązania oraz wdrożyła je do prawa krajowego. Polska pozy-
skała zgodę na dostosowanie skanalizowania aglomeracji do 2015 roku. W dalszej 
części artykułu 3 zanotowano: „W przypadku, gdy ustanowienie systemu zbierania 
nie jest uzasadnione, jako że nie przyniosłoby korzyści dla środowiska lub powodo- 
wałoby nadmierne koszty, należy stosować systemy indywidualne lub inne roz- 
wiązania zapewniające ochronę środowiska”. Powyższy zapis został wprowadzony 
w życie na mocy ustawy Prawo wodne. W przypadku, gdy treści dyrektyw są  
implementowane do wewnętrznych regulacji prawnych państw członkowskich Unii 
Europejskiej, to w danym kraju obowiązują uregulowania wewnętrzne (Dyrektywa, 
2000; Ustawa, 2001). 

Dokumentem ustanawiającym zakres wspólnych starań w temacie polityki  
wodnej jest Ramowa Dyrektywa Wodna. Została ona sporządzona w celu ochrony 
zasobów wodnych drogą prowadzenia wspólnej polityki wodnej, która ma opierać 
się na efektywnym, spójnym i przejrzystym prawodawstwie. Dyrektywa ta naka- 
zuje świadome wykorzystywanie oraz ochronę zasobów wodnych, odwołując się  
do zasady zrównoważonego rozwoju. Wdrożenie Ramowej Dyrektywy Wodnej do 
polskiego prawa odnajdujemy w ustawie Prawo wodne, ustawie o zbiorowym za- 
opatrzeniu w wodę i odprowadzaniu ścieków oraz w ustawie Prawo ochrony środo-
wiska. Założenie Dyrektywy odnoszące się do zmniejszania zanieczyszczenia wód 
podziemnych oraz zapobiegania ich rozprzestrzenianiu się bezpośrednio dotyczy 
przydomowych oczyszczalni ścieków (Dyrektywa, 2000). 

Unia Europejska wprowadziła system nowego podejścia, który ma na celu  
zharmonizowanie prawa technicznego. Narzędziem takiego podejścia są wydawane 
dyrektywy, dzięki którym możliwy jest swobodny obrót produktów spełniających 
wymagania bezpieczeństwa. Każde z państw członkowskich Unii Europejskiej jest 
zobowiązane do wprowadzenia systemu „nowego podejścia”. Dyrektywy „nowego 
podejścia” odnoszą się głównie do towarów nowo wprowadzanych na rynek tech-
niczny. Producenci, którzy nie przystosują się do wymagań norm, zostaną pozba-
wieni możliwości dopuszczenia do obrotu ich produktów. Stosowanie wyrobów  
niespełniających choćby dolnych granic wymagań skutkuje karami finansowymi 
(Goleń, Warężak, 2012; Jóźwiakowski i in., 2014).  

20.4.3. Prawo polskie a budowa POŚ 

W naszym kraju podstawowym aktem prawnym stanowiącym o gospodarowaniu 
wodą oraz ściekami jest ustawa Prawo wodne (Ustawa, 2001). Ustawa wyraźnie  
zakłada, iż należy dążyć do tego, aby gospodarowanie wodami odbywało się w imię 
zasady zrównoważonego rozwoju. Niniejszy dokument definiuje sprawę powszech-
nego korzystania z zasobów wodnych w celu zapewnienia potrzeb indywidualnego 
gospodarstwa domowego: „Właścicielowi gruntu przysługuje prawo do zwykłego 
korzystania z wód stanowiących jego własność oraz z wody podziemnej znajdującej 
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się w jego gruncie; prawo to nie stanowi prawa do wykonywania urządzeń wodnych 
bez wymaganego pozwolenia wodnoprawnego. Zwykłe korzystanie z wód służy  
zaspokojeniu potrzeb własnego gospodarstwa domowego oraz gospodarstwa rolnego 
z zastrzeżeniem, że nie stanowi zwykłego korzystania z wód: 
1. nawadnianie gruntów lub upraw wodą podziemną za pomocą deszczowni;  
2. pobór wody powierzchniowej lub podziemnej w ilości większej niż 5 m3 na dobę;  
3. korzystanie z wód na potrzeby działalności gospodarczej;  
4. rolnicze wykorzystanie ścieków albo wprowadzanie do wód lub do ziemi oczysz-

czonych ścieków, jeżeli ich łączna ilość jest większa niż 5 m3 na dobę. 

Najbardziej istotny zapis odnoszący się do budowy indywidualnych systemów 
oczyszczania ścieków odnaleźć można w artykule 42 ustęp 4: „W miejscach, gdzie 
budowa systemów kanalizacji zbiorczej nie przyniosłaby korzyści dla środowiska 
lub powodowałaby nadmierne koszty, należy stosować systemy indywidualne lub 
inne rozwiązania zapewniające ten sam co systemy kanalizacji zbiorczej poziom 
ochrony środowiska”. Powyższy cytat narzuca inwestorowi konieczność stosowania 
przydomowych oczyszczalni ścieków w przypadku, kiedy brakuje ekonomicznych 
argumentów dla budowy sieci zbiorczej (Ustawa, 2001; Wytyczna, 2001). 

O technicznym aspekcie budowy przydomowych oczyszczalni ścieków stanowi 
ustawa Prawo budowlane (Ustawa, 1994). Ustawa reguluje postępowanie w sprawie 
uzgodnienia budowy indywidualnych systemów oczyszczania ścieków oraz podaje 
zakres koniecznej do złożenia dokumentacji technicznej. W artykule 29 ustęp 1 pkt 3 
zapisano: „Pozwolenia na budowę nie wymaga budowa (…) indywidualnych przy-
domowych oczyszczalni ścieków o wydajności do 7,5 m3 na dobę”. Jedynie przed 
rozpoczęciem budowy inwestor jest zobowiązany zgłosić planowaną budowę:  
(art. 29) „W zgłoszeniu należy określić rodzaj, zakres i sposób wykonywania robót 
budowlanych oraz termin ich rozpoczęcia” (Ustawa, 1994). 

W ustawie o utrzymaniu czystości i porządku w gminach (Ustawa, 1996) okre-
ślono zadania i obowiązki gminy oraz właścicieli gospodarstw domowych w aspek-
cie zachowania czystości. W artykule 3 zapisano, że: „Gminy prowadzą ewidencję 
przydomowych oczyszczalni ścieków w celu kontroli częstotliwości i sposobu  
pozbywania się komunalnych osadów ściekowych oraz w celu opracowania planu 
rozwoju sieci kanalizacyjnej”. Powyższa adnotacja zobowiązuje gminy do prowa-
dzenia ewidencji powstających systemów indywidualnego oczyszczania ścieków 
oraz budowy zbiorników bezodpływowych. Jednak w praktyce nie odnajduje to za-
stosowania ze względu na niechęć społeczną (Warężak, 2013). Ustawa (art. 5 ust. 1) 
nakłada na właścicieli posesji konieczność zagospodarowania ścieków. „Rozporzą-
dzenie Ministra Środowiska w sprawie warunków, jakie należy spełnić przy wpro-
wadzaniu ścieków do wód lub ziemi, oraz w sprawie substancji szczególnie szkodli-
wych dla środowiska wodnego” nadaje prawo właścicielowi posesji (w granicach 
działki) do odprowadzania unieszkodliwionych ścieków do ziemi, ale jeśli zostaną 
spełnione warunki (Rozporządzenie, 2014): 
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1. Ich ilość nie przekracza 5 m3 na dobę. 
2. BZT5 ścieków dopływających do indywidualnego systemu oczyszczania ścieków 

jest redukowane co najmniej o 20 %, a zawartość zawiesin ogólnych co najmniej 
o 50 %. 

3. Miejsce wprowadzania ścieków do ziemi jest oddzielone warstwą gruntu o miąż- 
szości co najmniej 1,5 m od najwyższego użytkowego poziomu wodonośnego 
wód podziemnych. 

Rozporządzenie nie nakłada obowiązku na eksploatatora przydomowej oczysz-
czalni usuwania ze ścieków związków azotu oraz fosforu. 

Dokładne wymagania techniczne budowy i usytuowania przydomowych oczysz- 
czalni ścieków określono w Rozporządzeniu Ministra Infrastruktury w sprawie  
warunków technicznych, jakim powinny odpowiadać budynki i ich usytuowanie 
(Rozporządzenie, 2002). Rozporządzenie to zwraca szczególną uwagę na usytuo- 
wanie urządzeń indywidualnego systemu odprowadzania ścieków względem studni 
stanowiących źródło wody pitnej. W dokumencie zapisano, że odległość ta powinna 
wynosić „do najbliższego przewodu rozsączającego kanalizacji indywidualnej, jeżeli 
odprowadzane są do niej ścieki oczyszczone biologicznie w stopniu określonym  
w przepisach dotyczących ochrony wód – 30 m” oraz „do nieutwardzonych wybie-
gów dla zwierząt hodowlanych, najbliższego przewodu rozsączającego kanalizacji 
lokalnej bez urządzeń biologicznego oczyszczania ścieków oraz do granicy pola  
filtracyjnego – 70 m”. 

20.5. Projekt przydomowej oczyszczalni ścieków 

Eksploatacja zbiornika bezodpływowego związana jest z wieloma uciążliwo- 
ściami, takimi jak np. częste wizyty taboru asenizacyjnego, którym towarzyszą hałas 
oraz odory. Na obszarach wiejskich, które obejmują posesję, nie będzie budowana 
kanalizacja sanitarna. Ma na to wpływ duże rozproszenie gospodarstw domowych. 
Miejscowy Plan Zagospodarowania Przestrzennego nie zakazuje montażu indywi- 
dualnych systemów unieszkodliwiania ścieków. Ze względu na męczącą obsługę 
szamba oraz brak perspektyw na skanalizowanie osiedla zdecydowano o budowie 
oczyszczalni przydomowej. 

Obecny rynek oferuje wiele coraz nowocześniejszych rozwiązań projektowych 
w zakresie przydomowych oczyszczalni ścieków. Zanim zdecydowano się na rodzaj 
indywidualnego systemu unieszkodliwiania ścieków, zapoznano się ze specyfiką dzia- 
łania dostępnych urządzeń oraz ich zaletami i wadami. Rozpatrzono dwa warianty 
techniczne. Na drodze analizy ich niezawodności działania wyłoniono najlepsze  
rozwiązanie. 
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20.5.1. Wariant A 

W wariancie A projektuje się przydomową oczyszczalnię ścieków w technologii 
osadu czynnego niskoobciążonego (Sztelma, 2016). Ścieki wypływające z budynku 
mieszkalnego będą bezpośrednio odprowadzane do zintegrowanego urządzenia,  
w którym następuje separacja cząstek zanieczyszczeń, biologiczne oczyszczanie 
oraz klarowanie ścieków. Proponowane urządzenie charakteryzuje się sprawnością 
redukcji zanieczyszczeń sięgającą ok. 94 %, w związku z czym możliwe jest  
bezpieczne odprowadzanie sklarowanych ścieków do wód powierzchniowych lub 
do gruntu. Oczyszczone ścieki będą odprowadzane do rowu melioracyjnego znajdu-
jącego się w obrębie działki inwestora. Dobrano zintegrowane urządzenie o nastę-
pujących parametrach technicznych: 

typ: VH6L 

– liczba mieszkańców: od 2 do 6; 
– średni dobowy przepływ: 0,81 m3/d; 
– średnica urządzenia: 1,4 m; 
– wysokość urządzenia: 1,5 m; 
– średnica przyłącza: DN 110 mm; 
– dopływ na wysokości: 1,3 m; 
– szacowany pobór mocy: 1,44 kW/d; 
– wywóz osadów: co 12 miesięcy. 

20.5.2. Wariant B 

W wariancie B projektowana jest kompaktowa oczyszczalnia przydomowa pra-
cująca w systemie złóż biologicznych tarczowych (Sztelma, 2016). Surowe ścieki 
będą odprowadzane bezpośrednio do urządzenia, w którym wydzielono wewnętrzne 
komory: osadnika wstępnego, dwustopniowego złoża biologicznego oraz osadnika 
wtórnego. W przypadku prawidłowo eksploatowanej instalacji możliwe jest zmniej-
szenie poziomu zanieczyszczeń dla BTZ5 do ok. 95,5 %, dla zawiesiny ogólnej do 
94,8 % oraz dla ChZT do ok. 89,9 %. Jakość oczyszczonych ścieków pozwala na 
odprowadzenie ich bezpośrednio do gruntu lub wód powierzchniowych. Podobnie 
jak w wariancie A unieszkodliwione ścieki zostaną zrzucone do wcześniej wspo-
mnianego rowu melioracyjnego. Projektowana oczyszczalnia przydomowa charak-
teryzuje się poniższymi parametrami: 

typ: BA 

– liczba mieszkańców: 6; 
– średni dobowy przepływ: 1,2 m3/d; 
– średnica urządzenia: 2 m; 
– wysokość urządzenia: 1,4 m; 
– średnica przyłącza: DN 110 mm; 
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– dopływ na wysokości: 0,75 m; 
– szacowany pobór mocy: 1,3 kW/d; 
– wywóz osadów: co 12 miesięcy. 

20.5.3. Istota działania proponowanych rozwiązań POŚ 

Indywidualny system unieszkodliwiania ścieków typu VH6L (wariant A) nie wy-
maga budowy osadnika gnilnego. Surowe ścieki wprowadzane są bezpośrednio do 
strefy wstępnego oczyszczania. Na tym etapie następuje separacja grubszych cząstek 
zanieczyszczeń (przy zastosowaniu kosza prętowego) oraz wstępna denitryfikacja. 
Następnie ścieki przedostają się do strefy napowietrzania oraz wstępnego utleniania. 
Później medium przepływa do zasadniczej części denitryfikacyjnej. Tutaj zachodzi 
separacja cząstek unoszących się na powierzchni cieczy oraz frakcji łatwo sedymen-
tujących. Zgodnie z istotą procesu denitryfikacji dochodzi również do eliminacji 
związków azotowych. Następnie ścieki trafiają do strefy zaopatrzonej w dyfuzor, 
gdzie przebiega proces zasadniczego napowietrzania. Procesy życiowe drobno- 
ustrojów tlenowych przyczyniają się do usuwania związków organicznych oraz  
azotanów. W końcowym etapie ścieki przedostają się do strefy separacji, gdzie  
następuje klarowanie unieszkodliwionego medium, po czym oczyszczone ścieki są  
dekantowane poprzez odpływ do kolektora zrzutowego. Na rysunku 20.2 przed- 
stawiono zasadę działania zintegrowanej oczyszczalni przydomowej typu VH6L 
(http://www.ekohouse-oczyszczalnie.pl). 
 

  
Rysunek 20.2. Zintegrowana oczyszczalnia ścieków typu VH6L przed montażem 

oraz podczas pracy (http://www.ekohouse-oczyszczalnie.pl) 

Oczyszczalnia VH6L zaopatrzona jest w system recyrkulacji. Zbudowany jest on 
z 2 pomp, do których powietrze dostarczane jest ze sprężarki. Pompy przetłaczają 
osad czynny między komorami urządzenia. Jedna z pomp wypompowuje osad czyn- 
ny ze strefy przydennej separatora do sektora oczyszczania wstępnego, natomiast  

http://www/
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kolejna dostarcza osad bezpośrednio pod kosz prętowy. Ponadto zintegrowana 
oczyszczalnia jest zaopatrzona w urządzenie hydropneumatyczne, którego zadaniem 
jest zwiększenie skuteczności unieszkodliwiania. Zamontowane jest ono w strefie 
separatora i jego zadaniem jest oczyszczanie lustra wody z potencjalnie wypłuka- 
nych drobinek osadów. W skład zestawu oczyszczalni wchodzą następujące ele-
menty: szczelny zbiornik z pokrywą, elementy układu napowietrzania – wąż oraz 
dmuchawa, sterownik czasu, pompy oraz pakiet startowy do rozruchu urządzenia. 
Oczyszczalnia nie wymaga stosowania biopreparatów. 

Niewątpliwą zaletą omawianej oczyszczalni jest niezawodność pracy przy nie- 
regularnym dopływie ścieków i w czasie zimy. Urządzenie nie generuje odorów ani 
hałasu. Ponadto cechuje się stosunkowo małymi rozmiarami, co przekłada się na 
aspekt ekonomiczny związany z wykopami podczas budowy. Do wad proponowanej 
oczyszczalni należy zaliczyć wrażliwość na duże dawki detergentów. 

Według danych producenta prawidłowo eksploatowana oczyszczalnia pozwala 
na uzyskanie 98 % redukcji wskaźnika BZT5 oraz 92 % w przypadku ChZT. Zatem 
na odpływie z urządzenia uzyskuje się następujące stężenia powyższych wskaźni-
ków: BZT5 = 8,4 mg O2/dm3, ChZT = 16,8 mg O2/dm3. 

W wariancie B planuje się rozwiązanie przydomowej oczyszczalni ścieków  
typu BA. Urządzenie nie wymaga montażu osadnika gnilnego. Ścieki dostarczane  
są bezpośrednio do wewnętrznego osadnika wstępnego, gdzie zachodzi sedymenta-
cja cząstek stałych. Zalecane jest, aby osadnik był opróżniany raz na 12 miesięcy. 
Wstępnie podczyszczone medium przedostaje się na obrotowe, tarczowe złoże bio-
logiczne I°. Mikroflora bakteryjna osiadła na tarczach powoduje rozkład zawiesiny 
organicznej. W efekcie procesów życiowych mikroorganizmów następuje przyrost 
biofilmu porastającego tarcze. Przepływające ścieki przyczyniają się do odrywania 
cząstek błony biologicznej, która trafia do osadnika wstępnego. Następnie ścieki  
trafiają na złoże biologiczne II°, gdzie zachodzi doczyszczanie. Później ciecz wpro- 
wadzana jest do osadnika wtórnego. Tutaj zachodzi separacja wszystkich cząstek 
stałych, które wygenerowały się na tym etapie. Unieszkodliwione ścieki są kiero-
wane do odbiornika. 
Klasyczny zestaw elementów oczyszczalni BA stanowią: nieprzepuszczalny zbior-
nik wyprodukowany z tworzywa lekkiego, trwałego oraz odpornego na agresywne 
działanie ścieków, pokrywa, silnik zasilający wał z tarczami, panel sterujący 
(http:/www./oczyszczalnia.slask.pl). 

Zasadniczym elementem odpowiadającym za oczyszczanie ścieków jest złoże 
biologiczne. W urządzeniu zastosowano złoże tarczowe. Kształtowane ciśnieniowo, 
polipropylenowe tarcze umieszczone są na metalowym wale napędzanym silnikiem 
elektrycznym. Wyposażenie urządzenia w silnik powoduje zmniejszenie kosztów 
eksploatacyjnych. Silnik cechuje się większą wytrzymałością w porównaniu z dyfu-
zorami oraz pompami. Zaleca się, aby odmulanie urządzenia przeprowadzać raz na 
dwanaście miesięcy. Powyższe właściwości sprawiają, że ewentualne prace konserwa- 
cyjne zmniejszone są do minimum. Ponadto panel sterujący przesyła bezzwłocznie 
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mieszkańcom gospodarstwa domowego informację o nieprawidłowościach pracy 
urządzenia. Na rysunku 20.3 przedstawiono wnętrze urządzenia wraz z tarczami 
umieszczonymi na wale. 

Oczyszczalnia typu BA ma wiele zalet. Patrząc przez pryzmat efektu ekologicz-
nego, najważniejsza z nich to duży stopień redukcji zanieczyszczeń, który pozwala 
na odprowadzenie ścieków bezpośrednio do gruntu lub wód. Oczyszczalnia nie wy-
maga stosowania biopreparatów. Urządzenie jest odporne na nierównomierne lub 
okresowe dopływy ścieków oraz zawarte w nich zanieczyszczenia stałe. Ponadto 
urządzenie wytwarza stosunkowo niewielkie ilości osadów. Poza niskim zapotrze-
bowaniem na energię elektryczną (związanym z brakiem sprężarek czy też pomp) 
oczyszczalnia nie wymaga złożonej obsługi oraz konserwacji. Urządzenie nie gene-
ruje odorów oraz hałasu (Falkowski, 2014). 
 

  
Rysunek 20.3. Oczyszczalnia przydomowa typu BA ze złożem biologicznym oraz  

obrotowe tarcze (http://www.oczyszczalnia.slask.pl) 

Prawidłowo eksploatowana oczyszczalnia typu BA umożliwia zmniejszenie  
ilości zanieczyszczeń wyrażanych wskaźnikiem BZT5 o 95,7 %, w przypadku za- 
wiesin o 94,8 %, natomiast dla ChZT o 89,9 %. W związku z powyższym na odpły- 
wie uzyskuje się następujące stężenia wskaźników: BZT5 18 mg O2/dm3, ChZT  
43,6 mg O2/dm3, zawiesina ogólna 49,4 mg/dm3. 

Ze względu na zmienne ceny materiałów i energii przybliżony koszt zakupu  
i eksploatacji omawianych instalacji kształtuje się korzystniej w przypadku przed-
stawionych rozwiązań w porównaniu ze zbiornikiem bezodpływowym, zwłaszcza  
w zakresie eksploatacji. Korzyścią wariantu A jest prawie dwukrotnie niższa cena 
zakupu oczyszczalni niż urządzenia z wariantu B. 

Biorąc pod uwagę przeprowadzoną analizę działania proponowanych rozwiązań 
technicznych przydomowej oczyszczalni ścieków, planuje się wybór wariantu A. 
Oczyszczalnia z osadem czynnym charakteryzuje się znacznie lepszą efektywnością 
unieszkodliwiania ścieków przy jednocześnie niskim koszcie inwestycyjnym. Efekt 
ekologiczny ma kluczowe znaczenie przy zrzucie unieszkodliwionych ścieków do 
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odbiornika wodnego. W projekcie planuje się odprowadzenie ścieków do rowu melio- 
racyjnego znajdującego się w obrębie omawianej działki. 

20.6. Eksploatacja POŚ 

Na efektywność przydomowych oczyszczalni ścieków wpływa wiele czynników. 
Poważnym problemem eksploatacyjnym może okazać się stan surowych ścieków, 
który zależy od jednostkowej ilości generowanych ścieków przez jednego miesz-
kańca. Bardzo często zaprojektowana oczyszczalnia odbiera zaniżone ilości ścieków 
(co wynika z rzeczywistego zużycia wody). Skutkuje to niższym niż założony  
obciążeniem hydraulicznym oczyszczalni. Wpływa to niekorzystnie na oczyszczal-
nie zaopatrzone w złoża biologiczne, ponieważ w takim przypadku następuje pogor-
szenie warunków przepływu powietrza w złożu. W efekcie rozkład zanieczyszczeń 
będzie przebiegał w warunkach anaerobowych. Warto również zwrócić uwagę na 
fakt, że zazwyczaj indywidualne systemy unieszkodliwiania ścieków nie są wypo-
sażone w mechanizm recyrkulacji ścieków, co tylko nasila problem zbyt niskiego 
obciążenia oczyszczalni. Mniejsze zużycie wody przekłada się również na pracę 
osadnika, powodując wznoszenie osadów na jego powierzchnię (na skutek denitry-
fikacji). Kolejnym czynnikiem mającym wpływ na poprawną pracę przydomowej 
oczyszczalni jest temperatura procesu oczyszczania. W porze zimowej temperatura 
może spaść nawet poniżej 10 °C i to na długi czas. Takie zjawisko będzie miało  
negatywny wpływ na szybkość przebiegu reakcji, co spowoduje wahania procesu 
nitryfikacji. Ważny aspekt wpływający na efektywność unieszkodliwiania ścieków 
jest związany z uproszczeniem schematu technologicznego, co jest powszechną  
cechą przydomówek. 

Niekorzystny wpływ na procesy oczyszczania ścieków mają też przerwy w do-
pływie ścieków, które mogą nastąpić np. podczas urlopu mieszkańców (Błażejewski, 
Spychała, 2022). Po dłuższej przerwie układ musi ulec ponownemu wpracowaniu. 
Prawidłową pracę oczyszczalni mogą również zaburzyć nadmierne ilości detergen-
tów oraz innych środków chemicznych stosowanych przez mieszkańców. Dlatego 
też zalecane jest korzystanie z tzw. „eco środków czystości”, które nie wpływają 
negatywnie na mikroflorę bakteryjną oczyszczalni. Procesy unieszkodliwiania  
mogą być wspomagane biopreparatami, które redukują ilość powstających osadów, 
co skutkuje rzadszym ich wywozem (Makowska, Pawlak, 2015). Warto pamiętać, 
że eksploatatorami tych urządzeń są osoby, które nie posiadają żadnego doświadcze- 
nia w tematyce oczyszczania ścieków. W związku z tym posiadacze tych instalacji  
powinni przechodzić szkolenia dotyczące stosowania dozwolonych środków czysto- 
ści oraz postępowania podczas mniejszych niż zazwyczaj, dopływów ścieków do 
urządzenia. Także brak obowiązku kontrolowania pracy zgłoszonej oczyszczalni  
nie daje możliwości wykrycia nieprawidłowości w jej eksploatacji (Odrzywolska, 
2011; Pistelok, 2013). 
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Podsumowanie 

Wybór technologii przydomowej oczyszczalni ścieków powinien odbywać się 
zgodnie z zasadą zrównoważonego rozwoju, według której głównym kryterium  
wyboru jest efekt ekologiczny. Kolejnymi wyznacznikami są: kryteria techniczne – 
łatwa oraz prosta obsługa, innowacyjne rozwiązania, niezawodność pracy oraz  
kryteria ekonomiczne (http//britishwater.co.uk; Kruszelnicka i in., 2013; Łomotow-
ski, 2014; Zawadzki i in., 2015). 

Podjęcie decyzji o budowie przydomowej oczyszczalni ścieków należy poprze-
dzić dokładnymi rozważaniami nad sugerowanymi rozwiązaniami. Istotnym aspek- 
tem wpływającym na prawidłowość pracy urządzeń indywidualnego systemu uniesz- 
kodliwiania ścieków jest wiedza użytkownika na temat zachodzących procesów  
biologicznych i substancji, które mogą je zakłócić. Poniżej przedstawiono kilka 
wniosków: 
– Prawidłowe działanie przydomowej oczyszczalni ścieków zależy od poprawnego 

montażu i eksploatacji oraz przestrzegania wskazań producenta. 
– Koszty inwestycyjne i eksploatacyjne stanowią istotne kryterium doboru techno-

logii pracy przydomowej oczyszczalni ścieków. 
– Projektując przydomową oczyszczalnię ścieków, należy unikać zbytniego mini- 

malizowania nakładów finansowych, ponieważ skutkuje to budową systemów 
niespełniających kryterium efektu ekologicznego (np. oczyszczalnie z drenażem 
rozsączającym). 

Źródło finanasowania 

Badania naukowe zostały sfinansowane z subwencji statutowej Wydziału Infrastruktury  
i Środowiska Politechniki Częstochowskiej. 
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A design solution for a domestic sewage treatment plant in environmental terms 
 

Abstract: Solving the problem of wastewater removal and neutralization in areas not cov-
ered by the central sewage system is, in the context of applicable national and European 
law, a current and important task from the point of view of properly conducted water and 
sewage management. In the case of suburban and rural areas with scattered development, 
there is often no economic justification for building a collective sewage system. Sewage 
generated in households goes to septic tanks or home sewage treatment plants. The chapter 
presents a design concept for a domestic sewage treatment plant for a six-person family.  
An analysis of the proposed solution was carried out in legal and environmental terms. 

Keywords: individual wastewater treatment, operational reliability, technical solutions 
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Problemy zagospodarowania zużytych ogniw galwanicznych 
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Streszczenie: Aktualnie obserwuje się stały wzrost popytu na ogniwa galwaniczne jako 
źródła energii umożliwiającego zrównoważony rozwój i realizację celów Europejskiego 
Zielonego Ładu oraz strategii zero waste. Podstawowe znaczenie ma zapewnienie stabil-
nego łańcucha dostaw surowców niezbędnych do ich produkcji. Wskutek ograniczonego 
dostępu do tych surowców konieczne staje się prowadzenie procesów umożliwiających  
ich odzysk ze zużytych ogniw. W rozdziale przedstawiono charakterystykę podstawowych 
rodzajów ogniw galwanicznych oraz regulacje prawne dotyczące zasad postępowania  
z ogniwami zużytymi. Sporządzono bilans liczby ogniw wytworzonych i przeznaczonych 
do recyklingu. Omówiono główne zasady prowadzenia prawidłowego i efektywnego pro-
cesu recyklingu zużytych ogniw oraz podstawowe typy procesów odzysku z nich surowców 
wtórnych. Scharakteryzowano najczęściej stosowane metody recyklingu odpadowych ba-
terii i akumulatorów. Zwrócono również uwagę na problem selektywnej zbiórki zużytych 
ogniw (zwłaszcza małogabarytowych) i zjawisko ich przenikania do strumienia odpadów 
komunalnych oraz wynikające z tego zagrożenia środowiskowe. 

Słowa kluczowe: ogniwa galwaniczne, baterie i akumulatory, recykling, technologie  
odzysku 

Wprowadzenie 

Ogniwo galwaniczne to układ dwóch różnych elektrod zanurzonych w tym  
samym lub innym elektrolicie albo dwóch jednakowych elektrod zanurzonych  
każda w innym elektrolicie (rys. 21.1). Elektrolit to przewodnik, w którym porusza-
jące się jony przenoszą ładunki elektryczne. Taką zdolność do przewodzenia prądu 
elektrycznego posiadają wodne roztwory kwasów, zasad i soli oraz soli w stanie sto-
pionym. Istotnym elementem ogniwa jest separator, czyli nieaktywny w reakcjach 
elektrodowych element wykonany z porowatego materiału zapewniającego odpo-
wiednią dyfuzję elektrolitu. Jego zadaniem jest oddzielenie od siebie elektrod w celu 
zapobieżenia ich zwarciu oraz uniemożliwienie przemieszczania się elektrolitu  
(Kolasa i in., 2019). Najczęściej separator wykonany jest z jednego rodzaju poli- 
meru, np. polietylenu, polipropylenu, poli(chlorku winylu), poliamidu, celulozy. 
Mogą również być złożone z kilku różnych polimerów lub zawierać modyfikujące 
dodatki nieorganiczne lub organiczne (Broussely, Pistoia, 2007). 
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Rysunek 21.1. Schemat działania ogniwa galwanicznego (http://chemistry-is-simple 

.blogspot.com/2014/02/nieorganiczna-w-zarysie-elektrochemia.html) 

21.1. Rodzaje ogniw galwanicznych 

Ogniwo stanowi pojedynczy układ wytwarzający energię elektryczną. Można  
je łączyć w tzw. moduły. Wyróżnia się rodzaje ogniw galwanicznych: ogniwa pier-
wotne (baterie), ogniwa wtórne (akumulatory) oraz ogniwa paliwowe (Czerwiński, 
2005).  

21.1.1. Baterie 

Bateria to źródło energii elektrycznej składające się z jednego lub kilku ogniw 
nienadających się do powtórnego naładowania. Ze względu na materiały użyte do 
budowy takiego ogniwa wyróżnia się rodzaje baterii: 
– Cynkowo-węglowe – katoda to pręt węglowy otoczony dwutlenkiem manganu, 

natomiast anoda jest wykonana z cynku. Elektrolit stanowi wodny roztwór chlor-
ku amonu lub chlorku cynku. Stosuje się je do urządzeń o niewielkim poborze 
prądu (latarki, zegarki, piloty, radia itp.).  

– Alkaliczne – katoda wykonana jest ze sproszkowanego dwutlenku manganu,  
natomiast anoda z tlenku cynku. Jako elektrolit stosuje się wodny roztwór wodo-
rotlenku potasu. Baterie tego typu sprawdzają się przy średnim i dużym poborze 
prądu (przenośne odtwarzacze, latarki, aparaty fotograficzne, telefony, gry elek-
troniczne itp.). 

– Srebrowe – katoda wykonana jest z tlenku srebra, a anoda z cynku. Rolę elektro- 
litu pełni roztwór wodorotlenku potasu. Polecane są do urządzeń czułych na 
zmianę napięcia zasilania, np. kamery, kalkulatory, termometry, zegarki. 

– Rtęciowe – katoda wykonana jest z rtęci, a anoda z cynku. Jako elektrolit stoso-
wany jest wodny roztwór wodorotlenku potasu. Wykorzystywane są w kamerach,  
kalkulatorach, zegarkach oraz w notesach elektronicznych. Z uwagi na obecność 
rtęci rzadko wykorzystywane.  



286 Rozdział 21 

– Litowo-manganowe – katoda wykonana jest ze sproszkowanego dwutlenku  
manganu, a anoda z litu. Stosowany jest elektrolit organiczny. Baterie takie są 
odporne na wahania temperatury, pracują w zakresie temperatur od –40 °C do 
+65 °C. Stosowane do podtrzymania pamięci w zegarach, kamerach, aparatach 
fotograficznych, kalkulatorach, komputerach, w miernictwie i akwizycji danych 
oraz w systemach transmisyjnych. 

– Cynkowo-powietrzne – katodą w tych bateriach jest tlen, a anodą sproszkowany 
cynk. Jako elektrolit używany jest wodorotlenek potasu. Stosowane w aparatach 
słuchowych lub w urządzeniach telemetrycznych. 

21.1.2. Akumulatory 

Akumulator to rodzaj wtórnego ogniwa galwanicznego posiadającego zdolność 
wielokrotnego ładowania prądem elektrycznym. Podczas ładowania energia elek-
tryczna wewnątrz akumulatora jest przetwarzana na energię chemiczną. Prąd elek-
tryczny płynie wówczas w przeciwnym kierunku niż w trakcie pracy akumulatora. 
Proces wielokrotnego ładowania powoduje z czasem nieodwracalne reakcje uboczne, 
powodujące spadek sprawności tych ogniw. Stosunek energii oddanej podczas pracy 
do energii włożonej w procesie ładowania, czyli tzw. sprawność akumulatora, jest 
zawsze mniejsza od jedności i zawiera się w przedziale od 60 % do nawet 94 %  
(Fetcenko i in., 2007; Toman i in., 2016). 

Akumulatory różnią się budową elektrod i składem elektrolitu. Wyróżnia się  
następujące rodzaje: 
– Kwasowo-ołowiowe (tzw. akumulator Plantego) – anoda jest wykonana z ołowiu 

w formie siatki, zaś katoda z tlenku ołowiu (IV)PbO2 immobilizowanego na 
ramce ołowianej. Jako elektrolit wykorzystywany jest kwas siarkowy. Główne 
zastosowanie znajdują w samochodach spalinowych. Separatory najczęściej są 
wykonane z wytłaczanego polietylenu lub polietylenu zawierającego dodatek 
krzemionki dla poprawy zwilżalności przez elektrolit, polipropylenu lub ze spie-
kanego poli(chlorku winylu) (Czerwiński, 2005). 

– Litowo-jonowe (Li-Ion) – jedna z elektrod jest wykonana z porowatego węgla,  
a druga z tlenków metali. Elektrolitem są złożone chemicznie sole litowe, roz-
puszczone w mieszaninie rozpuszczalników organicznych. Typowy akumulator 
Li-Ion zawiera wagowo około 7 % kobaltu oraz litu (w formie węglanu), 4 %  
niklu, 5 % manganu, 10 % miedzi, 15 % glinu, 16 % grafitu oraz 36 % innych  
materiałów (Boyden, 2014). 

– Litowo-polimerowe (Li-Po) – odmiana akumulatorów Li-Ion, w których ciekły 
elektrolit zastąpiono stałym elektrolitem polimerowym wytworzonym np. z gąbek 
na bazie poliakrylonitrylu. 

– Niklowo-kadmowe (Ni-Cd), nazywane wtórną baterią alkaliczną – elektrody  
wykonuje się w nich z wodorotlenku niklu i wodorotlenku kadmu. Jako elektrolit 
stosowane są półpłynne lub stałe substancje o różnym składzie chemicznym,  
lecz zawsze posiadające silnie zasadowy odczyn. 

https://pl.wikipedia.org/wiki/Ogniwo_galwaniczne
https://pl.wikipedia.org/wiki/Pr%C4%85d_elektryczny
https://pl.wikipedia.org/wiki/Energia_wi%C4%85zania_chemicznego
https://pl.wikipedia.org/wiki/Akumulator_kwasowo-o%C5%82owiowy
https://pl.wikipedia.org/wiki/Ditlenek_o%C5%82owiu
https://pl.wikipedia.org/wiki/Kwas_siarkowy
https://pl.wikipedia.org/wiki/Akumulator_litowo-jonowy
https://pl.wikipedia.org/wiki/Akumulator_litowo-polimerowy
https://pl.wikipedia.org/wiki/Poliakrylonitryl
https://pl.wikipedia.org/wiki/Akumulator_niklowo-kadmowy
https://pl.wikipedia.org/wiki/Bateria_alkaliczna
https://pl.wikipedia.org/wiki/Wodorotlenek_niklu(II)
https://pl.wikipedia.org/wiki/Wodorotlenek_kadmu
https://pl.wikipedia.org/wiki/Sk%C5%82ad_chemiczny
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– Niklowo-metalowo-wodorkowe (Ni-MH) – zmodyfikowana odmiana akumula-
torów Ni-Cd, w których jedna z elektrod jest wykonana z niklu, a druga ze spieku 
metali ziem rzadkich w atmosferze wodoru. Jako elektrolit służy gąbczasta struk-
tura nasączona substancjami alkalicznymi oraz złożonym chemicznie kataliza- 
torem. Podstawowe zalety tego typu akumulatorów to całkowita szczelność  
i wysoka trwałość.  

– Niklowo-cynkowe (Ni-Zn) – kolejna modyfikacja akumulatorów Ni-Cd, w których 
katoda wykonana jest z niklu, a anoda z cynku. 

Z uwagi na konstrukcję akumulatory kwasowo-ołowiowe można podzielić na 
akumulatory z płynnym elektrolitem (klasyczne) i bezobsługowe MF (ang. mainte-
nance-free). Osobną grupę stanowią szczelne, bezobsługowe akumulatory VRLA 
(ang. valve regulated lead-acid). Elektrolit występuje w nich w postaci żelu (tzw. 
akumulatory żelowe) lub w postaci zaabsorbowanej w porowatej macie z włókien 
szklanych, będącej jednocześnie separatorem, tu akumulatory AGM (ang. absorptive 
glass mat) (May i in., 2018; Bednarek, Bugała, 2017). Nową propozycję stanowią 
akumulatory typu CLAB (ang. carbon lead-acid battery), w których jako kolek- 
tor prądu oraz nośnik mas aktywnych w płytach akumulatorowych zastosowano  
materiały węglowe (Wróbel i in., 2018). Ten typ ogniw cechuje większa pojemność, 
dłuższa praca cykliczna i mniejsza masa zużytego ołowiu (Czerwiński i in., 2014; 
Czerwiński i in., 2018). Największe zagrożenie dla środowiska stanowią klasyczne 
akumulatory kwasowo-ołowiowe z uwagi na zawarty w nich elektrolit kwasowy 
(rozcieńczony kwas siarkowy) oraz związki ołowiu, które po przedostaniu się do 
łańcucha troficznego człowieka mogą wywołać uszkodzenie nerwów, nerek oraz  
hamować syntezę hemoglobiny (Kamińska, 2012; Semczuk, 1994). 
 

 
Rysunek 21.2. Struktura ogniwa litowo-jonoweego (Sun i in., 2021) 

Aktualnie w samochodach elektrycznych najczęściej stosowane są akumulatory 
litowo-jonowe (rys. 21.2) z uwagi na ich długą żywotność, wysoką gęstość energii  

https://pl.wikipedia.org/wiki/Akumulator_niklowo-metalowo-wodorkowy
https://pl.wikipedia.org/w/index.php?title=Akumulator_niklowo-cynkowy&action=edit&redlink=1
https://pl.wikipedia.org/wiki/Katoda
https://pl.wikipedia.org/wiki/Anoda
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i stosunkowo małą masę (Bakierska, Chojnacka, 2016; Wang i in., 2016). Do wytwa- 
rzania tych ogniw, oprócz litu, stosuje się nikiel oraz mangan i kobalt. Tego typu 
ogniwa są mniejsze od ogniw niklowo-metalowo-wodorkowych, gromadzą więcej 
energii i ładują się szybciej. 

21.1.3. Ogniwa paliwowe 

Ten typ ogniw generuje energię elektryczną z reakcji utleniania paliwa dostar-
czanego do niego z zewnątrz w sposób ciągły (rys. 21.3). W odróżnieniu od baterii  
i akumulatorów ogniwa paliwowe nie wymagają wcześniejszego zgromadzenia w nich 
energii wytwarzanego prądu, czyli nie muszą być wcześniej ładowane. Są gotowe 
do pracy po dostarczeniu paliwa i krótkim czasie wymaganym do nagrzania. Do pro- 
dukcji energii elektrycznej większość ogniw paliwowych wykorzystuje zjawisko 
utlenienia paliwa na anodzie, natomiast na katodzie zachodzi redukcja (zwykle tlenu) 
i uwalniany jest produkt reakcji (Rogulski, Dłubak, 2012). Istotne jest to, że proces 
wytwarzania energii nie wpływa na zmiany chemiczne elektrod oraz stosowanych 
elektrolitów. Spaliny z procesu złożone są wyłącznie z obojętnej dla środowiska pary 
wodnej. Od baterii i akumulatorów odróżnia je brak gromadzenia energii wewnątrz 
ogniwa, a ustanie dopływu paliwa zatrzymuje proces produkcji prądu. 
 

 
Rysunek 21.3. Ogniwo paliwowe (https://warsztat.pl/artykuly/ogniwa-paliwowe-trzeciej 

-generacji,77157) 

21.2. Regulacje prawne dotyczące gospodarki ogniwami  
galwanicznymi 

Podstawowym aktem prawnym w zakresie gospodarki bateriami i akumulatorami 
w krajach Unii Europejskiej jest Rozporządzenie Parlamentu Europejskiego i Rady 
2023/1542 z dnia 12 lipca 2023 roku w sprawie baterii i zużytych baterii (Rozporzą- 
dzenie PE 2023). Akt ten wszedł w życie 17 sierpnia 2023 roku, jednak samo stosowa- 
nie przepisów zostało rozłożone w czasie i znaczna ich część zaczęła obowiązywać  

https://pl.wikipedia.org/wiki/Energia_elektryczna
https://pl.wikipedia.org/wiki/Utlenianie
https://pl.wikipedia.org/wiki/Paliwo
https://pl.wikipedia.org/wiki/Ogniwo_galwaniczne
https://pl.wikipedia.org/wiki/Elektrolit
https://pl.wikipedia.org/wiki/Para_wodna
https://pl.wikipedia.org/wiki/Para_wodna
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od 18 lutego 2024 roku. Przepisy Rozporządzenia obejmują cały cykl życia baterii  
i akumulatorów od ich produkcji do utylizacji zużytych ogniw. Mają zastosowanie 
do wszystkich rodzajów baterii wprowadzanych do obrotu lub oddawanych do użytku 
w UE osobno lub wmontowanych do urządzeń bądź w inny sposób dostarczanych 
wraz z elektrycznymi i elektronicznymi urządzeniami i pojazdami. Ze względu na 
przeznaczenie Rozporządzenie wyróżnia kategorie baterii: baterie przenośne, baterie 
rozruchowe, oświetleniowe i zapłonowe (SLI – ang. starting, lighting and ignition), 
baterie do lekkich środków transportu (baterie LMT – ang. light means of transport), 
baterie do pojazdów elektrycznych i baterie przemysłowe. 

Z zakresu ustawy wyłączono baterie i akumulatory używane w urządzeniach 
związanych z ochroną podstawowych interesów bezpieczeństwa państw członkow-
skich, broni, amunicji i w urządzeniach wojennych, z wyjątkiem produktów, które 
nie są przeznaczone specjalnie do celów wojskowych, a także w urządzeniach prze- 
znaczonych do wysłania w przestrzeń kosmiczną. Dyrektywa przewiduje zakaz 
wprowadzania do obrotu wszystkich baterii i akumulatorów, które zawierają po- 
wyżej 0,0005 % wagowo rtęci lub 0,002 % wagowo kadmu, z wyłączeniem ogniw  
guzikowych o zawartości rtęci nie wyższej niż 2 % wagowo. Zakaz ten nie dotyczy 
baterii i akumulatorów przenośnych przeznaczonych do użytku w systemach awa-
ryjnych i alarmowych, sprzęcie medycznym oraz bezprzewodowych narzędziach 
elektrycznych. 

Za pomocą technologii i instalacji służących do przetwarzania i recyklingu po-
szczególnych rodzajów zużytych baterii lub akumulatorów muszą zostać osiągnięte 
minimalne poziomy wydajności recyklingu. Rozporządzenie Parlamentu Europej-
skiego i Rady (Rozporządzenie PE, 2023) określa perspektywy czasowe osiągnięcia 
określonych wydajności recyklingu i odzysku materiałów odpowiednio: 
– nie później niż w dniu 31 grudnia 2025 roku recykling 75 % średniej masy baterii 

kwasowo-ołowiowych, 65 % średniej masy baterii litowych, 80 % średniej masy 
baterii niklowo-kadmowych, 50 % średniej masy innych zużytych baterii; 

– nie później niż w dniu 31 grudnia 2030 roku recykling 80 % średniej masy baterii 
kwasowo-ołowiowych, 70 % średniej masy baterii litowych. 

W Polsce zagadnienia dotyczące wprowadzania do obrotu baterii i akumulatorów 
oraz zasady zbierania i przetwarzania zużytych baterii i akumulatorów reguluje 
Ustawa z dnia 24 kwietnia 2009 r. o bateriach i akumulatorach (Ustawa, 2009).  
Przepisy ustawy regulują zasady zbierania, przetwarzania, recyklingu i unieszkodli-
wiania zużytych baterii i akumulatorów. 

Zgodnie z Rozporządzeniem Ministra Klimatu w sprawie katalogu odpadów 
(Rozporządzenie, 2020) zużyte baterie i akumulatory klasyfikowane są (w zależ- 
ności od konstrukcji i typu) do grupy 16. Odpady z podgrupy 16 06 01*, 16 06 02*,  
16 06 03* oraz 16 06 06* zaliczono do odpadów niebezpiecznych. 

Zużyte ogniwa stanowią poważne zagrożenie dla środowiska gruntowo-wodnego 
ze względu na zawartość w nich metali ciężkich (Pb, Hg, Cd, Ni) oraz substancji 
żrących (elektrolity), dlatego baterie i akumulatory muszą być poddane segregacji  
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i zbierane selektywnie. Obowiązuje zakaz ich gromadzenia w pojemnikach na od- 
pady zmieszane oraz zakaz unieszkodliwiania przez składowanie na składowisku 
odpadów lub termiczne przekształcanie. Taki sposób unieszkodliwiania dopuszcza 
się jedynie dla powstałych po przetworzeniu zużytych ogniw odpadów nienadają- 
cych się do recyklingu, w zależności od ich właściwości. Końcowy użytkownik  
baterii lub akumulatorów w przypadku ogniw przenośnych zobowiązany jest do 
przekazywania zużytych ogniw do odpowiednich punktów odbioru. W przypadku 
ogniw samochodowych i przemysłowych zużyte ogniwa przekazuje się do sprze-
dawcy detalicznego lub podmiotu prowadzącego usługi w zakresie ich wymiany, 
zbierającego je, prowadzącego zakład ich przetwarzania lub wprowadzającego je  
do obrotu. 

21.3. Bilans wytwarzania i strategie zagospodarowania  
zużytych ogniw 

Baterie i akumulatory jako istotne źródło energii umożliwiają zieloną mobilność, 
co pozwala realizować cele Europejskiego Zielonego Ładu. Z uwagi na przewidy-
wany wzrost popytu na te ogniwa, zwłaszcza w przemyśle motoryzacyjnym, ich  
rynek będzie miał coraz większe znaczenie strategiczne na poziomie światowym. 
Przewiduje się, że do 2030 roku popyt na baterie wzrośnie 14-krotnie, co spowoduje 
równoważny wzrost popytu na surowce do ich produkcji. Szacuje się, że do roku 
2026 akumulatory litowo-jonowe będą stanowić do 70 % całego rynku, a kwasowo- 
-ołowiowe około 20 %. Polska jest największym producentem baterii litowo-jono-
wych w Europie. Przyjmuje się (Williams, Lipman, 2010), że akumulatory litowo- 
-jonowe w pojazdach elektrycznych osiągają kres żywotności, gdy ich pojemność 
resztkowa wynosi mniej niż 80 % pojemności pierwotnej. W tej sytuacji średnia  
żywotność baterii litowo-jonowych wynosi 1-3 lata, a w nowych pojazdach elek-
trycznych zaledwie 5-8 lat (Sun i in., 2021). Z uwagi na rosnące tempo wymiany 
przez konsumentów produktów elektronicznych, baterie są często wyrzucane przed 
osiągnięciem maksymalnego okresu użytkowania i duża ich liczba trafia do strumie-
nia odpadów komunalnych. Na przykład w Chinach waga wycofanych baterii tego 
typu wyniosła w 2019 roku 355 000 ton, a szacuje się, że w 2025 roku osiągnie około 
800 000 ton (GGII, 2020). Dlatego baterie wprowadzane do obrotu powinny być  
produkowane przy możliwie najmniejszym wpływie na środowisko, być długotrwałe 
i bezpieczne, a po zakończeniu ich cyklu życia powinny być ponownie wykorzy-
stane, przetworzone lub poddane recyklingowi. Recykling baterii i akumulatorów 
przyczynia się do zmniejszenia ilości odpadów niebezpiecznych i zanieczyszczenia 
środowiska, oszczędności wody i energii (Larcher, Tarascon, 2015; Meshram i in., 
2014), zmniejszenia emisji CO2 poprzez odzysk metali i ograniczenia potrzeby  
wydobycia nowych surowców. Recykling metali z odpadowych baterii jest łatwiej-
szy niż pozyskiwanie ich z naturalnych rud (Xiao i in., 2020), a ponadto wspiera on 

https://ec.europa.eu/info/strategy/priorities-2019-2024/european-green-deal_pl
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gospodarkę obiegu zamkniętego, gdyż odzyskane surowce mogą być ponownie  
wykorzystane w produkcji, co jest zgodne z ideą zrównoważonego rozwoju.  

W krajach Unii Europejskiej w 2020 roku wprowadzono na rynek ok. 229 tys. ton 
przenośnych baterii i akumulatorów, natomiast zebrano jedynie ok. 99 tys. ton  
zużytych baterii i akumulatorów, czyli ok. 43,2 % masy ogniw wprowadzonych. 
Oznacza to, że masa zebranych ogniw była ponad dwukrotnie mniejsza od masy 
ogniw wprowadzonych do obiegu. Według danych GUS w 2020 roku 18 państw 
członkowskich UE osiągnęło założony cel poziomu zbierania zużytych baterii  
i akumulatorów, tj. 45 %, natomiast 8 państw zgłosiło wskaźniki niższe (Portugalia, 
Malta, Grecja, Estonia, Hiszpania, Słowenia, Cypr, Włochy). Jedynie Bułgaria  
nie przedstawiła danych dotyczących wskaźnika zbiórki. 

Struktura wprowadzonych na terytorium Polski do obrotu w latach 2020-2022 
baterii i akumulatorów (tab. 21.1) wskazuje, że największy udział ilościowy mają 
baterie i akumulatory samochodowe. Jest to efekt coraz powszechniej kupowa- 
nych samochodów elektrycznych i systemów zachęt wprowadzanych dla klientów  
w ramach zwiększania elektromobilności. W analizowanych latach zaobserwowano 
również spadek liczby wprowadzonych na rynek baterii i akumulatorów przenośnych 
o 3 %. 

Tabela 21.1. Liczba baterii i akumulatorów wprowadzonych do obrotu na terytorium 
Polski w latach 2020-2021 (GUS, 2023) 

Rodzaj baterii łącznie, w tym: 

2020 rok 2021 rok 

tys. ton % tys. ton % 

173,0 100 226,7 100 

Baterie i akumulatory samochodowe 119,4 69 162,8 72 

Baterie i akumulatory przemysłowe 32,4 19 42,9 19 

Baterie i akumulatory przenośne 21,3 12 21,1 9 

 
W Polsce poziom zbierania zużytych baterii i akumulatorów przenośnych osią-

gnął w 2020 roku 48 %, natomiast w 2021 roku jedynie 44 %, przy poziomie 45 % 
wymaganym od 2016 roku przepisami UE. Średnia masa zebranych, zużytych baterii 
i akumulatorów przenośnych w przeliczeniu na mieszkańca dla Polski wyniosła  
w 2020 roku 0,21 kg, a w 2021 roku 0,24 kg. 

W Krajowym Planie Gospodarki Odpadami 2028 (KPGO, 2023) jednym z przy-
jętych celów w zakresie gospodarki zużytymi bateriami i akumulatorami było za- 
pewnienie utrzymania poziomu wydajności recyklingu w wysokości co najmniej 
65 % dla zużytych baterii i akumulatorów kwasowo-ołowiowych, co najmniej 75 % 
dla zużytych baterii i akumulatorów niklowo-kadmowych oraz co najmniej 50 % 
masy pozostałych zużytych baterii i zużytych akumulatorów. Ponadto wskazano  
na konieczność stymulowania opracowania nowych technologii i inwestycji w celu 
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poprawy efektywności recyklingu baterii, a także zapewnienia odzysku materiało-
wego dla Co, Cu, Pb, Ni i Li i wspierania rynku recyklingu zużytych baterii i aku-
mulatorów. Jako kolejny cel strategiczny przyjęto również konieczność podnosze- 
nia świadomości społeczeństwa, w tym przedsiębiorców, w zakresie prawidłowego 
postępowania ze zużytymi bateriami i akumulatorami. 

Powszechną, lecz bardzo naganną praktyką jest wyrzucanie zużytych baterii  
i akumulatorów, szczególnie małogabarytowych, a w konsekwencji ich przenikanie 
do strumienia odpadów komunalnych oraz deponowanie na składowiskach. Prowa-
dzić to może do podwyższenia zawartości metali ciężkich w odciekach składowi-
skowych, kompostach, a także w popiołach, żużlach i wypełnieniach filtrów ze spa- 
larni odpadów. Dlatego za istotny problem uznano także konieczność monitorowania 
liczby baterii przenośnych w strumieniu odpadów komunalnych. 

21.4. Metody recyklingu zużytych ogniw elektrycznych 

Zużyte baterie i akumulatory mają znaczą wartość surowcową i poddane proce- 
som odzysku mogą stanowić znaczące źródło zasobów wtórnych, chroniąc w ten 
sposób naturalne złoża surowców. Skład surowców uzyskanych z typowego akumu-
latora kwasowo-ołowiowego przedstawiono na rysunku 21.4. 
 

 
Rysunek 21.4. Skład surowców uzyskanych z typowego akumulatora kwasowo-ołowio- 

wego wg wagi akumulatora (Bendkowski, Wengierek, 2004) 

Proces przetwarzania i recyklingu zużytych baterii i akumulatorów obejmuje  
dwa etapy: 
– sortowanie co najmniej na baterie i akumulatory kwasowo-ołowiowe, niklowo- 

-kadmowe i pozostałe; 
– przetwarzanie poszczególnych rodzajów ogniw na odpowiednie frakcje materia-

łowe i recykling co najmniej wyodrębnionych metali. 
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W zależności od rodzaju odpadów (ogniwa jednego typu lub mieszanina ogniw) 
w ich recyklingu stosowane są trzy podstawowe typy procesów odzysku materiałów: 
mechaniczne (separacyjne), hydrometalurgiczne i termiczne – pirometalurgiczne 
(Kosarga i in., 2006; Sobianowska-Turek i in., 2016). Jako metody alternatywne 
proponowane są inne procesy, np. oczyszczanie mikrofalowe (Fahimi i in., 2023;  
Fu i in., 2020; Liu i in., 2023) lub flotacja (Yu i in., 2018; Zhan i in., 2018). Obecnie 
najczęściej stosowanymi technologiami są metody hydrometalurgiczne i pirometalur- 
giczne (Kumar i in., 2022; Makuza i in., 2021; Steward i in., 2019; Windisch-Kern  
i in., 2022). W celu optymalizacji procesu odzysku często stosuje się ich kombinację 
(Huang i in., 2018; Jha i in., 2013; Meshram i in., 2014). 

Wszystkie procesy odzysku poprzedzone są zawsze segregacją odpadów zawie-
rających różnego rodzaju akumulatory i baterie. Stosowane są następujące rodzaje 
segregacji:  
– ręczna, stosowana aktualnie w Polsce; 
– z wykorzystaniem wibrujących sit zawierających różnej wielkości otwory (segre-

gacja wg wymiarów); 
– z zastosowaniem czujników wykorzystujących promieniowanie X (segregacja 

wg typów układów elektrochemicznych); 
– z zastosowaniem czujników UV (segregacja wg typu i składu chemicznego) –  

od połowy lat 90. ubiegłego wieku producenci europejscy w celu rozpoznania 
baterii pierwotnych zawierających rtęć znakują produkty lakierem czułym na 
promieniowanie UV. 

Procesy mechaniczne mają zastosowanie w utylizacji dużych baterii przemysło-
wych oraz jako operacja wstępna w większości technologii przeróbczych. Pozwalają 
na minimalizowanie zużycia energii w kolejnych procesach odzysku (Sun i in., 
2021). Polegają na mechanicznym rozluźnieniu (rozdrobnieniu) struktury (korpusu) 
baterii i rozdzieleniu na poszczególne frakcje komponentów na podstawie ich cha-
rakterystycznych właściwości fizycznych, tj. gęstość, rozmiar, właściwości magne-
tyczne, np. ferromagnetyka – stal i inne metale, diamagnetyka – papier i tworzywa 
sztuczne oraz paramagnetyka – pozostałe zanieczyszczenia. Podstawową zaletą tych 
procesów jest możliwość odzysku surowców wtórnych, natomiast wadą wysokie 
koszty budowy i eksploatacji linii technologicznej.  

Kolejnym typem procesów odzysku są procesy hydrometalurgiczne, wykorzy- 
stujące mechanizm kwaśnego lub alkalicznego ługowania odpadów poddanych  
wcześniej procesom obróbki mechanicznej. Ciąg operacji fizykochemicznych w tym  
procesie prowadzi do rozdziału według właściwości chemicznych (Chen, Ho, 2018) 
i koncentracji wartościowych lub uciążliwych składników. Obejmuje on etapy: roz- 
puszczenie wydzielonych frakcji odpadów, oczyszczenie i zatężenie otrzymanego 
roztworu i wydzielenie czystych związków chemicznych. Zaletą metod hydrometa- 
lurgicznych są niskie nakłady energetyczne oraz generowanie nieznacznej ilości  
odpadów wtórnych. Jednak w etapie wstępnym konieczna jest segregacja ogniw  
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ze względu na rodzaj zastosowanych materiałów elektrodowych. W praktyce prze-
mysłowej najczęściej stosuje się dwie technologie:  
– Technologia Batenus – wielostopniowy proces hydrometalurgiczny, pozwalający 

na odzyskanie ponad 99,5 % komponentów ze zużytych baterii i akumulatorów, 
przy czym odzyskane metale nadają się bezpośrednio do ponownego użycia. 

– Technologia TNO (Toegepast-Natuurwetenschappelijk Onderzoek) – ługowanie 
w kwasie chlorowodorowym i ekstrakcja kadmu z użyciem fosforanu trójbutylu. 
Nikiel i kadm odzyskiwane są na drodze elektrolizy, a metoda umożliwia odzy-
skanie około 275 kg metalicznego Ni oraz 150 kg metalicznego Cd z każdej tony 
zużytych baterii. 

Procesy pirometalurgiczne polegają na odzysku materiałów przez wytopienie 
metali w specjalnych piecach. W procesach tych ogniwa traktuje się jak rudę, w wy-
niku czego powstaje stop i żużel (Huang i in., 2018). Możliwy jest odzysk tlenków 
metali (Fe, Mn, Zn). Podstawową zaletą metody jest możliwość poddania recyklin- 
gowi praktycznie wszystkich rodzajów ogniw, w tym zawierających elektrolit  
organiczny. Jednak stosowanie procesów pirometalurgicznych ograniczają wysokie 
koszty eksploatacji instalacji (nadmierne zużycie energii), niska wydajność recy-
klingu, długie czasy wymywania oraz możliwość powstawania odpadów wtórnych 
zawierających związki niebezpieczne dla środowiska (Makuza i in., 2021; Yun  
i in., 2018).  

21.5. Przykłady technologii stosowanych w Polsce  
do przerobu akumulatorów ołowiowych  

Zużyte akumulatory ołowiowe poddawane są procesom technologicznym w celu 
odzysku zawartego w nich ołowiu i kwasu siarkowego. W Polsce funkcjonują dwa 
zakłady zajmujące się przerobem zużytych akumulatorów ołowiowych. Obydwa  
zakłady zlokalizowane są na terenie województwa śląskiego: Zakład Orzeł Biały SA 
w Bytomiu oraz Zakład Przerobu Złomu Akumulatorowego Baterpol w Święto- 
chłowicach. Stosowane w tych zakładach technologie pozwalają na uzyskanie  
pełnowartościowych surowców o wysokim stopniu czystości, tj. ołów rafinowany  
i jego stopy (do produkcji akumulatorów), gotowe wyroby walcowane z ołowiu  
(do produkcji obciążników i przeciwwag), siarczan sodu stosowany do produkcji 
detergentów oraz w przemyśle szklarskim, papierniczym i tekstylnym oraz poli- 
propylen – jedno z bardziej wartościowych tworzyw sztucznych na rynku. 

Technologie stosowane przez oba zakłady różnią się sposobem przygotowania 
wsadu do procesu ogniowego oraz sposobem zagospodarowania elektrolitu, wydzie-
lonego po mechanicznym rozdrobnieniu akumulatorów. W zakładzie Baterpol elek-
trolit razem z zasiarczoną pastą ołowiową jest odsiarczany metodą sodową. Produk-
tami procesu są odsiarczona pasta oraz roztwór siarczanu sodu, z którego poprzez 
odparowanie i krystalizację otrzymuje się bezwodny siarczan(VI) sodu o wysokiej 
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czystości. Natomiast w zakładzie Orzeł Biały SA stałe składniki frakcji elektrolitu 
są oddzielane na prasie filtracyjnej. Uzyskany w procesie roztwór H2SO4 jest sprze-
dawany lub neutralizowany zawiesiną wapna pokarbidowego, a osad z neutralizacji 
kierowany na stawy osadowe (Paszek, Jaroszek, 2012). 

21.5.1. Technologia stosowana w zakładzie Orzeł Biały SA 

Produkcja stopów ołowiu ze zużytych akumulatorów ołowiowych odbywa się  
w kilku ściśle powiązanych ze sobą etapach (rys. 21.5).  
 

 
Rysunek 21.5. Schemat procesu przerobu akumulatorów ołowiowych w zakładzie 

Orzeł Biały SA (https://www.linde-mh.pl/media/Media-Poland/04-About 
-Linde/LP-wydania-i-klienci/Klienci/ORZEL-BIALY.pdf) 

Etap pierwszy to pozyskanie surowca, które odbywa się poprzez działającą  
w całej Polsce sieć odbierającą zużyte akumulatory oraz regularny import surowców 
uzupełniających. Kolejnym etapem jest recykling zużytych akumulatorów ołowio-
wych, podczas którego następuje wydzielenie poszczególnych frakcji: elektrolitu, 
który jest neutralizowany i przetwarzany do postaci gipsu, a następnie składowany, 
pasty ołowionośnej, frakcji metalicznej oraz frakcji tworzyw sztucznych – poli- 
propylen po pokruszeniu i oczyszczeniu przerabiany jest na granulat i sprzedawany.  

Następnie w procesie przetopu frakcji metalicznej i pasty ołowiowej z dodatkiem 
złomu żelaza oraz sody w piecach hutniczych uzyskuje się surowy ołów. Ostatni etap 
obejmuje rafinację surowego ołowiu w rafinerii. Produktami procesu są stopy ołowiu 
oraz ołów rafinowany. Zastosowana technologia recyklingu umożliwia wysoki sto- 
pień rozdziału metalu od tworzyw sztucznych. Uzyskana frakcja tworzyw sztucznych 
poddawana jest powtórnemu kruszeniu i oczyszczaniu, a przygotowany półprodukt 
poddawany jest uplastycznianiu i granulacji. Otrzymany regranulat jest produktem 
handlowym dla producentów różnego rodzaju elementów polipropylenowych.  
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21.5.2. Technologia stosowana w zakładzie Baterpol 

Technologia wykorzystuje linię technologiczną włoskiej firmy Engitec Techno-
logies w tzw. technologii CX i obejmuje trzy główne procesy technologiczne: segre-
gację złomu akumulatorowego, przerób ołowiu w krótkim piecu obrotowym oraz 
rafinację ołowiu. Stosowane rozwiązanie technologiczne pozwala na wykorzystanie 
ponad 95 % masy złomu akumulatorowego. Schemat technologii recyklingu złomu 
akumulatorowego przedstawiono na rysunku 21.6.  
 

 
Rysunek 21.6. Schemat technologii recyklingu złomu akumulatorowego w firmie  

Baterpol (http://www.baterpol.pl/index.php?option=com_content&view 
=article&id=7&Itemid=133) 

Proces recyklingu przebiega w następujących etapach: 
– Rozbicie baterii akumulatorowej, odseparowanie i odfiltrowanie elektrolitu.  
– Odsiarczanie pasty ołowiowej – do procesu kierowane są odzyskane w pierwszym 

etapie pasta ołowiowa i elektrolit – zawartość siarki w paście z ok. 8 % spada  
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do max. 1 %, a w wyniku reakcji chemicznych zachodzących w tym procesie  
powstaje roztwór siarczanu sodu. 

– Krystalizacja siarczanu sodu – przefiltrowany i oczyszczony chemicznie roz- 
twór kierowany jest do linii krystalizacji – powstaje krystaliczny siarczan sodu  
o wysokiej czystości. 

– Produkcja ołowiu surowego – przetapianie frakcji metalicznej oraz odsiarczo- 
nej pasty ołowiowej na ołów surowy w zautomatyzowanych liniach przetopu  
(BJ Industries – Francja) w piecach obrotowo-wychylnych. 

– Produkcja ołowiu rafinowanego i stopów ołowiu – topienie ołowiu surowego  
w kotłach rafinacyjnych i jego rafinacja. 

– Przetwórstwo ołowiu i stopów ołowiu. 

W procesie recyklingu uzyskuje się: ołów rafinowany i stopy ołowiu, wyroby 
walcowane i wyciskane z ołowiu i stopów ołowiu, krystaliczny siarczan sodu oraz 
polipropylen.  

21.5.3. Technologie recyklingu akumulatorów litowo-jonowych  

Akumulatory litowo-jonowe stosowane są powszechnie w przemyśle motoryza-
cyjnym, głównie do samochodów elektrycznych. Do wyprodukowania takiego aku-
mulatora potrzeba ponad 50 kg LCE (Lithium Carbonate Equivalent). Ograniczona 
dostępność materiałów niezbędnych do produkcji tych ogniw (np. lit, kobalt, grafit) 
powoduje konieczność prowadzenia procesów umożliwiających ich odzysk z surow-
ców wtórnych. Technologie recyklingu zużytych baterii Li-Ion oparte są na proce- 
sach hydrometalurgicznych i pirometalurgicznych oraz kombinacji tych metod 
(Boyden, 2014; Ooi i in., 2017a, Ooi i in., 2017b). Jako alternatywę proponuje się 
także procesy biohydrometalurgiczne, jednak podstawowym ich minusem jest  
bardzo długi czas przebiegu reakcji (Mishra i in., 2008). Podczas procesów hydro- 
metalurgicznych problem mogą stanowić odpady toksyczne powstałe po użyciu 
mocnych kwasów nieorganicznych. Natomiast w procesach pirometalurgicznych  
w wyniku spalania ogniw generowane mogą być toksyczne gazy. Istotna jest również 
wysoka energochłonność takich technologii (Charzewska, 2022). 

21.5.4. Przykłady technologii recyklingu akumulatorów Li-Ion 

Wiele firm na świecie specjalizuje się w przetwarzaniu różnego rodzaju ogniw, 
m.in. Li-Ion (Scrosati i in., 2015). W tabeli 21.2 zaprezentowano przykładowe rodzaje 
stosowanych na świecie procesów i metod recyklingu akumulatorów Li-Ion. 

Jedną z proponowanych technologii recyklingu akumulatorów Li-Ion jest proces 
hydrometalurgiczny Retriev, prowadzący do odzysku surowców wtórnych w postaci 
frakcji tworzyw sztucznych i metali nieżelaznych, tj. węglan litu, aluminium oraz 
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mieszanina miedzi i kobaltu (Kamińska, Pawlak, 2020). Na rysunku 21.7 przedsta-
wiono schemat tego procesu. 

Tabela 21.2. Przykładowe procesy i zastosowane metody recyklingu akumulatorów 
Li-Ion na świecie (Wójcik i in., 2017) 

Proces recyklingu Państwo Zastosowana metoda recyklingu 

Umicore Belgia  Pirometalurgiczna 

Batrec-Sumitomo Chiny Pirometalurgiczna 

Vacuum destilation Niemcy Pirometalurgiczna 

Recupryl Francja Hydrometalurgiczna 

Sony-Sumitomo Japonia Hydrometalurgiczna 

Retriev  Stany Zjednoczone Hydrometalurgiczna 

Valibat Francja Hydrometalurgiczna 

 

 
Rysunek 21.7. Schemat proces recyklingu hydrometalurgicznego zużytych samocho-

dowych akumulatorów litowo-jonowych Retriev (Sonoc i in., 2015) 

W 2015 roku uruchomiono instalację doświadczalną do przerobu zużytych aku-
mulatorów litowo-jonowych, zaprojektowaną przez Instytut Metali Nieżelaznych  
w Gliwicach we współpracy z Zakładem Utylizacji Odpadów Komunalnych Inneko 
w Gorzowie Wielkopolskim oraz Zakładami Mechanicznymi Mestil Sp. z o.o. Insta-
lacja ma charakter modułowy i może być dostosowana do przetwarzania zużytych 
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akumulatorów Ni-MH, Li-Ion oraz zużytego sprzętu elektronicznego lub elektrycz-
nego (Potempa i in., 2017). Zużyte akumulatory przed rozdrobnieniem są schładzane 
ok. 24 godzin w chłodni, a następnie w zbiorniku z ciekłym azotem w celu rozłado- 
wania. Po zamrożeniu kierowane są podajnikiem do rozdrabniacza walcowego, 
który oddziela ogniwa od obudowy. Kolejny krok to separacja magnetyczna. 
Ogniwa kierowane są do rozdrabniacza nożowego i po rozdrobnieniu podlegają  
obróbce termicznej (wyprażaniu) w piecu z obrotową retortą. Na tym etapie procesu 
powstaje czarna masa elektrodowa oraz frakcja metaliczna. Materiał elektrodowy 
jest przesiewany przez sito Φ = 3 mm, natomiast frakcja metaliczna jest rozdrabnia- 
na rozdrabniaczem nożowym. Następnie cały materiał jest poddawany separacji  
magnetycznej, podczas której frakcja złożona ze stali kierowana jest do pojemnika 
końcowego, a frakcja złożona z miedzi, aluminium oraz czarnej masy rozdzielana 
jest według zadanych wymiarów w separatorze wielopokładowym. 

Przykładem kombinacji różnych metod odzysku jest kanadyjska metoda Toxco 
(McLaughlin, Adams, 1999). Baterie są traktowane ciekłym azotem, zanurzane  
w roztworze wodnym wodorotlenku sodu i węglanu sodu, a następnie miażdżone. 
Składniki aktywne (np. lit) są przeprowadzane do roztworu, z którego są wytrącane 
jako sole. Powstający w trakcie reakcji wodór jest zapalany na powierzchni roz- 
tworu. Z pozostałej po tych procesach mieszaniny odzyskuje się Co i Cu oraz od- 
dziela nadające się do recyklingu metaliczne fragmenty opakowań (Danino-Perraud, 
2020; Meshram i in., 2014). 

W Japonii firma Sony Electronics Inc. we współpracy z Sumitomo Metal Mining 
Company opracowały metodę odzysku kobaltu (McLaughlin, Adams, 1999; Meshram 
i in., 2014). W procesie kalcynacji w temp. 1000 °C spalane są plastikowe części  
celi akumulatora oraz elektrolit. Pozostałe części metalowe są rozdzielane magne- 
tycznie. Z pozostałości w postaci proszku węglowego i materiału katodowego  
(Li-Co-O2 lub Li-Cox-Ni(1-x)O2) uzyskuje się w procesach hydrometalurgicznych 
wysokiej jakości tlenek kobaltu. 

Odzysk niklu i kobaltu umożliwia również zastosowanie procesu Umicore  
(Belgia). Na skutek wysokiej temperatury w piecu następuje spalenie elektrolitu, 
plastikowych części i grafitu z anody baterii. Pozostały stop, zawierający metalowe 
części oraz materiał katodowy (Co, Ni, Cu i Fe), jest ochładzany i poddawany dzia-
łaniu kwasu siarkowego(VI). Następuje przejście jonów metali do roztworu, a na-
stępnie ich strącenie w postaci soli: NiSO4 i CoCl2, z których otrzymuje się LiCoO2 
i Ni(OH)2 . Podstawową wadą tego procesu jest pominięcie odzysku litu, glinu  
i manganu, które taktowane są w nim jako odpady (Luzendu, 2016). 

Opracowany w Niemczech proces Accurec GmbH ma na celu odzyskanie chlorku 
litu oraz stopu kobaltu z manganem. Z baterii usuwane są elektronika i części plasti-
kowe. Następnie w celu usunięcia pozostałości elektrolitu oraz przewodzących soli 
materiał jest poddawany obróbce termicznej w próżni oraz pirolizie. Kolejne etapy 
procesu to mielenie, przesianie przez sita oraz separacja magnetyczna i powietrzna, 
umożliwiające oddzielenie stali, Cu, Al i polimeru wiążącego. Pozostały proszek  
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z materiałem katodowym jest przetapiany w piecach, gdzie otrzymuje się stop  
kobaltu z manganem oraz żużel (stopiony popiół) zawierający lit. Na skutek reakcji 
żużla z kwasem następuje strącenie litu w formie chlorku litu lub węglanu litu 
(Luzendu, 2016; Meshram i in., 2014). 

Obecnie coraz częściej badanym kierunkiem recyklingu zużytych baterii i aku- 
mulatorów jest bioługowanie zawartych w nich metali. Zawierają one wagowo 
5 % - 15 % kobaltu i 2 % - 7 % litu w postaci aktywnego materiału katodowego. 
Mishra i in. (2008) potwierdzili możliwość odzysku metali ze zużytego materiału 
katodowego akumulatorów litowo-jonowych za pomocą bakterii Acidithiobacillus 
ferrooxidans. Bakterie te mają zdolność do wytwarzania kwasu siarkowego w pro- 
cesie pośredniego ługowania metali. Szybkość bioługowania ogranicza rosnący 
udział masowy proszku z odpadów katodowych w bioreaktorze. Powoduje to tok-
syczny wpływ na bakterie bioługujące, skutkujący ograniczeniem ich aktywności. 
Do odzysku metali z baterii można również wykorzystać bakterie Acidithiobacillus 
tiooxidans. Badano proces reakcji bakterii z proszkiem powstałym w wyniku  
zmielenia (< 75 µm) części anodowych i katodowych zużytych baterii. Przy dawce  
nieprzekraczającej 30 g proszku / 1 l roztworu uzyskano efektywność bioługowania  
w stosunku do Li, Co i Mn, odpowiednio 99 %, 60 % i 20 % (Naseri i in., 2019).  
W biorecyklingu zużytych baterii można również zastosować szczepy grzybów 
Aspergillus Niger. Proces bioługowania pozwolił na osiągnięcie efektywności dla 
kobaltu na poziomie 88 % - 100 % oraz dla litu ok. 74 % (Biswal i in., 2018). 

Podsumowanie 

Baterie i akumulatory stanowią istotne źródło energii, umożliwiając m.in. zieloną 
mobilność, pozyskiwanie czystej energii i neutralność klimatyczną. Przekłada się to 
bezpośrednio na realizację celów Europejskiego Zielonego Ładu oraz strategii zero 
waste. Rynek ogniw galwanicznych ma coraz większe znaczenie strategiczne na po-
ziomie światowym ze względu na stały wzrost popytu na nie. Dotyczy to głównie 
przemysłu motoryzacyjnego. Zatem bieżący dostęp do materiałów i surowców nie-
zbędnych do ich produkcji ma podstawowe znaczenie dla zapewnienia bezpiecznego 
i stabilnego łańcucha dostaw. Według prognoz, w związku z przewidywanym wzro-
stem liczby pojazdów elektrycznych, w latach 2020-2050 wzrośnie popyt na akumu-
latory, co przełoży się w sposób bezpośredni na wzrost zapotrzebowania na surowce 
do ich produkcji. Ograniczony i malejący z czasem dostęp do surowców naturalnych 
niezbędnych do produkcji ogniw (np. lit, kobalt, grafit) wymusza zatem konieczność 
prowadzenia procesów umożliwiających ich odzysk z produktów odpadowych, takich 
jak zużyte ogniwa galwaniczne. Po zakończeniu cyklu życia baterie i akumulatory po- 
winny być przetworzone i poddane recyklingowi, ponieważ posiadają dużą wartość 
surowcową. Ponowne wykorzystanie odzyskanych surowców do produkcji nowych 
ogniw jest zgodne z gospodarką obiegu zamkniętego i ideą zrównoważonego rozwoju. 
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Zużyte ogniwa uważane są za źródła metali o wysokiej jakości, a ich odzysk z od-
padów jest o wiele łatwiejszy i tańszy od pozyskiwania surowców ze złóż natural-
nych. Procesy recyklingu zużytych baterii i akumulatorów znacząco przyczyniają się 
do poprawy stanu środowiska naturalnego poprzez ograniczanie ilości odpadów  
niebezpiecznych i emisji CO2 oraz znaczne oszczędności energii i wody. Aktualnie  
poziom recyklingu takich odpadów jest niezadowalający, co wynika głównie z niskie- 
go poziomu selektywnej zbiórki. Dotyczy to w szczególności przenośnych ogniw  
galwanicznych. Przykładowo w krajach UE w 2020 roku masa zebranych zużytych, 
przenośnych baterii i akumulatorów była ponad dwukrotnie mniejsza od masy ogniw 
wprowadzonych do obiegu. Wynika to między innymi z przenikania zużytych baterii 
i akumulatorów (głównie małogabarytowych) do strumienia odpadów komunalnych, 
co w rezultacie skutkuje wzrostem zanieczyszczenia środowiska gruntowo-wodnego 
metalami ciężkimi. Dlatego bardzo istotna wydaje się konieczność monitorowania 
liczby baterii przenośnych przenikających do strumienia odpadów komunalnych oraz 
opracowywanie coraz bardziej skutecznych metod recyklingu zużytych ogniw, które 
w przypadku zużytych akumulatorów Li-Ion powinny dążyć do efektywności 50 % 
ich średniej masy. 

Źródło finanasowania 

Badania naukowe zostały sfinansowane z subwencji statutowej Wydziału Infrastruktury  
i Środowiska Politechniki Częstochowskiej. 
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Problems of managing used galvanic cells 
 

Abstract: Currently, there is a steady increase in demand for galvanic cells as a source of 
energy to enable sustainable development and meet the goals of the European Green Deal 
and zero waste strategies. It is fundamental to ensure a stable supply chain of raw materials 
necessary for their production. As a result of limited access to these raw materials, the need 
for processes that enable their recovery from used cells through recycling processes  
becomes essential. The chapter presents the characteristics of the basic types of galvanic cells 
and legal regulations on the principles of handling used cells. A balance sheet of the amount 
of cells produced and intended for recycling was prepared. The main principles of conduct-
ing a proper and effective recycling process of spent cells and the basic types of processes 
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for recovering secondary raw materials from them were discussed. The most commonly 
used methods of recycling waste batteries and accumulators were characterized. Attention 
was also paid to the problem of selective collection of waste cells (especially small-size) 
and the phenomenon of their infiltration into the municipal waste stream and the resulting 
environmental hazards. 

Keywords: galvanic cells, batteries and accumulators, recycling, recovery technologies 
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Streszczenie: Celem rozdziału było wyznaczenie optymalnej liczby skupień obrazujących 
zróżnicowane przebiegi dobowe stężeń pyłu zawieszonego PM10 dla różnych typów  
monitorowanych obszarów w województwie śląskim. Do badań wykorzystano średnie  
1-godzinne wartości stężeń PM10 pochodzące z 4 wybranych automatycznych stacji  
monitoringu powietrza z lat 2021-2023. Dane należące do Głównego Inspektoratu Ochrony 
Środowiska pozyskano przez Portal Jakości Powietrza. Dane uszeregowano do postaci  
macierzy, gdzie wiersze stanowiły przebiegi 1-godzinnych wartości stężeń PM10 w kolej-
nych dobach roku. Dane unormowano względem wartości średniodobowych. Jako metodę 
grupowania przyjęto algorytm k-średnich z zastosowaniem V-krotnego sprawdzianu krzy-
żowego oraz aglomerację hierarchiczną metodą Warda. Otrzymane centra skupień nazwano 
wzorcami przebiegów dobowych stężeń PM10. Stwierdzono, że bez względu na typ moni-
torowanego obszaru optymalna liczba wzorców przebiegów dobowych stężeń PM10 jest 
taka sama. Dla każdej stacji wyodrębniono po trzy, możliwie różniące się od siebie, centra 
skupień, ilustrujące wzorce przebiegów dobowych stężeń PM10. Wyniki potwierdzono  
wizualną analizą dendrogramów. Stwierdzono, że znajomość optymalnej liczby k możliwie 
różniących się od siebie wzorców przebiegów dobowych stężeń PM10 jest podstawową 
informacją do dalszych analiz, związanych z predykcją danych monitoringowych, prowa-
dzoną z wykorzystaniem przebiegów dobowych. Rekomendowano analizę skupień metodą 
k-średnich z zastosowaniem V-krotnego sprawdzianu krzyżowego jako rutynową metodę 
wyznaczania optymalnej liczby wzorców przebiegów dobowych stężeń zanieczyszczeń  
powietrza. 

Słowa kluczowe: analiza skupień, dendrogram, wzorce, przebiegi dobowe, PM10, 
województwo śląskie 

Wprowadzenie 

Jakość powietrza zależy od ilości emitowanych zanieczyszczeń ze źródeł natu-
ralnych i antropogenicznych, a także od czynników wpływających na ich rozprze-
strzenianie, w tym meteorologicznych i topograficznych (Juda-Rezler i in., 2016; 
Reizer, Juda-Rezler, 2016; Žibert, Pražnikar, 2012). Obecnie jednym z głównych 
zanieczyszczeń powietrza w Polsce, zwłaszcza na obszarach miejskich, jest pył  
zawieszony (Danek i in., 2022; Juda-Rezler i in., 2016). Do głównych źródeł antropo- 
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genicznych pyłu zawieszonego można zaliczyć spalanie paliw kopalnych w sektorze 
komunalno-bytowym, przemysłowym i energetycznym, transport drogowy i kolejo- 
wy, unos wtórny z powierzchni jezdni czy składowisk odpadów przemysłowych itp. 
Do naturalnych źródeł emisji pyłu zawieszonego można zaliczyć pożary lasów, wy-
buchy wulkanów, napływ transgraniczny z obszarów bardzo odległych, jak np. znad 
Sahary, sezonowe pylenie roślinności itp. (Juda-Rezler i in., 2016; Sowka i in., 2019). 
Poziom stężenia pyłu zawieszonego w powietrzu zależy również od czynników 
wpływających na jego rozprzestrzenianie, w tym meteorologicznych, takich jak: 
prędkość i kierunek wiatru, temperatura i wilgotność powietrza, natężenie promienio- 
wania słonecznego, opady atmosferyczne, oraz czynników topograficznych, takich 
jak: ukształtowanie i pokrycie terenu, rodzaj zabudowy, odległość od źródeł emisji 
itp. (Morawska-Horawska, Lewik, 2003; Volná, Hladký, 2020; Wang i in., 2022; 
Žibert, Pražnikar, 2012). Niektóre z wyżej wymienionych czynników charakteryzują 
się pewną cyklicznością. W przypadku źródeł niskiej emisji cykliczność związana 
jest z dobową aktywnością ludzi, np. szczyty komunikacyjne, ogrzewanie mieszkań 
z wykorzystaniem paliw kopalnych w godzinach porannych i wieczornych, cykle 
produkcyjne w przemyśle itp. Parametry meteorologiczne zależą również od pory 
doby i pory roku. Wszystkie te czynniki mają wpływ na kształtowanie się cyklicz-
nych zmian poziomów stężeń pyłu zawieszonego w okresach dobowych, charakte-
rystycznych dla różnych pór roku (Juda-Rezler i in., 2016).  

Prowadzono wiele badań nad wpływem czynników naturalnych i sztucznych  
na czasowy i przestrzenny rozkład zanieczyszczeń w obrębie miast (Gong i in., 2015; 
Li i in., 2020; Miao i in., 2020; Nosek i in., 2018; Wu i in., 2022). Poziomy stężeń 
pyłu w powietrzu, w tym pyłu zawieszonego o średnicy aerodynamicznej ziaren po- 
niżej 10 µm, oznaczanego jako PM10, mają strukturę szeregów czasowych z cyklicz- 
ną charakterystyką zmienności (Juda-Rezler i in., 2016). Powtarzające się w sposób 
regularny wahania poziomów stężeń PM10 wynikają z cyklicznej charakterystyki 
czynników emisyjnych i meteorologicznych. Mamy tu do czynienia z typowymi szere- 
gami czasowymi, w których można wyodrębnić wahania cykliczne o 24-godzinnym 
interwale czasowym związanym z porą doby, wahania sezonowe o 1-rocznej powta-
rzalności związanej z porą roku, wahaniami przypadkowymi oraz trendem wielo- 
letnim (Suris i in., 2022; Zhang i in., 2023). 

Uwzględniając cykliczną strukturę 1-godzinnych wartości stężeń PM10 oznacza- 
nych na automatycznych stacjach monitoringu powietrza, dane takie można uszerego- 
wać do 24 kolumnowych macierzy, gdzie wiersze stanowią przebiegi 1-godzinnych 
wartości stężeń w kolejnych dobach. Każdy taki wiersz (przebieg dobowy stężeń) 
można traktować jako pojedynczy obiekt w 24-wymiarowej przestrzeni euklideso- 
wej. Dla kompletnych danych monitoringowych z jednego roku kalendarzowego  
będzie to chmura 365 obiektów. Obiekty podobne będą znajdowały się blisko siebie, 
a obiekty różniące się od siebie będą oddalone. Tym samym przebiegi dobowe stę-
żeń PM10 zbliżone kształtem będą w niewielkiej odległości do siebie w przestrzeni 
euklidesowej, a przebiegi znacznie różniące się będą od siebie oddalone. Opracowano 
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wiele metod grupowania danych wielowymiarowych, za pomocą których można  
pogrupować obiekty w taki sposób, że wewnątrz grupy poszczególne obiekty były 
zbliżone do siebie przy jednoczesnym jak największym zróżnicowaniu pomiędzy 
grupami. Tego typu algorytmy są często wykorzystywane do analizy obszernych 
zbiorów danych w poszukiwaniu wzorców, takich jak: analiza zachowań klien- 
tów, analiza objawów medycznych, badania marketingowe czy sytuacje pogodowe  
w meteorologii (Govender, Sivakumar, 2020; Hartigan, 1975; Hartigan, Wong, 1978; 
Migut, 2009; StatSoft, 2006). 

Jedną z metod grupowania danych jest analiza skupień, wykorzystywana do  
wyodrębniania jednorodnych podzbiorów obiektów w badanej populacji. Analizę 
skupień stosuje się wtedy, gdy nie dysponujemy hipotezami a priori, a badania są  
w fazie eksploracyjnej. Stosując analizę skupień, duże zbiory danych można zreduko- 
wać do mniejszych podgrup, wyznaczyć ich wspólne cechy (np. centra, środki cięż-
kości) i zbadać, czy otrzymane skupienia wskazują na jakąś prawidłowość. Metody 
te są powszechnie stosowane do analizy danych pochodzących z sieci monitoringu 
powietrza (Ariff i in., 2023; Oleniacz, Gorzelnik, 2021; Žibert, Pražnikar, 2012). 

Wśród wielu metod grupowania danych wyróżnia się metody hierarchiczne oraz 
grupowanie metodą k-średnich. W metodach hierarchicznych najczęściej wykorzy- 
stywane są techniki aglomeracyjne, w których początkowo każdy obiekt stanowi 
osobne skupienie, następnie obiekty leżące najbliżej siebie są łączone w nowe sku- 
pienie, aż do uzyskania jednego skupienia. Typowym wynikiem tego typu grupo- 
wania jest hierarchiczne drzewo zwane dendrogramem (Migut, 2009). Dendrogram 
analizowany jest pod względem różnic odległości między kolejnymi węzłami. Duża 
wartość różnic oznacza, że skupienia są odległe. Podziału na grupy dokonuje się  
w miejscu, gdzie odległość pomiędzy gałęziami drzewa jest największa. Można  
również wykorzystać wykres przebiegu aglomeracji, który ilustruje odległości po- 
między skupieniami w trakcie łączenia. Dłuższa linia pionowa na takim wykresie 
oznacza, że w tym miejscu skupienia są odległe i jest to najlepszy punkt odcięcia 
(StatSoft, 2006). 

W przypadku analizy grupowania metodą k-średnich należy przed wykonaniem 
analizy określić liczbę skupień (Migut, 2009). Algorytm grupowania metodą  
k-średnich polega na przenoszeniu obiektów pomiędzy grupami (skupieniami)  
w taki sposób, aby otrzymać najbardziej istotne wyniki analizy wariancji. Obiekty 
przenoszone są pomiędzy k losowo dobieranymi skupieniami w taki sposób, aby 
uzyskać minimalizację zmienności wewnątrz skupień i jednocześnie maksymali- 
zację zmienności pomiędzy skupieniami. Klasyczny algorytm k-średnich został  
spopularyzowany przez Hartigana (Hartigan, 1975; Hartigan, Wong, 1978). Zwykle  
w wyniku analizy grupowania metodą k-średnich wyznaczane są średnie – centra 
skupień dla każdego skupienia w każdym wymiarze, aby oszacować, na ile poszcze- 
gólne skupienia różnią się od siebie (StatSoft, 2006). Niestety istotnym proble- 
mem przy wykorzystaniu analizy skupień jest określenie liczby grup, na które dane 
źródłowe zostaną podzielone. 
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Zatem stosując dowolną metodę analizy skupień do grupowania 1-godzinnych 
wartości stężeń PM10, uszeregowanych do przebiegów dobowych, centra uzyskanych 
skupień niosą ze sobą istotną informację. Odwzorowaniem otrzymanych centrów sku- 
pień w układzie współrzędnych prostokątnych będą przebiegi dobowe stężeń PM10 
w możliwie dużym stopniu różniące się od siebie. Jeśli bowiem na osi rzędnych  
zostaną opisane wartości otrzymanych centrów skupień, a na osi odciętych kolejne 
godziny doby, to kształt otrzymanego wykresu będzie przedstawiał uśredniony prze-
bieg dobowy stężeń PM10 dla grupy przebiegów dobowych przyporządkowanych 
do danego skupienia. 

Celem niniejszego rozdziału jest wyznaczenie optymalnej liczby skupień obra- 
zujących możliwie różne od siebie przebiegi dobowe stężeń pyłu zawieszonego 
PM10 bez jakichkolwiek szczególnych założeń a priori. Badania przeprowadzono 
dla różnych typów monitorowanych obszarów w województwie śląskim. 

Do badań nad optymalną liczbą skupień wykorzystano metodę V-krotnego spraw- 
dzianu krzyżowego. Algorytm ten jest stosowany do automatycznego wyznaczania 
ilości skupień w zbiorach danych. Dodatkowo, dla wizualnego sprawdzenia popraw-
ności wyznaczonej liczby skupień te same dane poddano aglomeracji hierarchicznej 
metodą Warda, gdzie analizowano wykresy drzewa hierarchicznego (dendrogramy) 
pod względem różnic odległości między kolejnymi węzłami. 

22.1. Metodyka badań 

22.1.1. Stacje monitoringu powietrza 

Dane wykorzystane do badań pochodzą z bazy danych jakości powietrza JPOAT 2.0 
należącej do Głównego Inspektoratu Ochrony Środowiska (Portal Jakość Powietrza 
GIOŚ, 2024). Do badań wykorzystano dane z 4 automatycznych stacji monitoringu 
powietrza zlokalizowanych w województwie śląskim w miejscowościach: Gliwice, 
Katowice, Ustroń i Złoty Potok. Stacje zostały dobrane w taki sposób, aby ich loka-
lizacja w województwie śląskim reprezentowała zróżnicowany typ monitorowanego 
obszaru. Dane pomiarowe obejmowały 1-godzinne wartości stężeń PM10 od 2021 
do 2023 roku.  

Lokalizacje stacji w granicach obszaru województwa śląskiego przedstawiono  
na rysunku 22.1. Stacjami zarządza Główny Inspektorat Ochrony Środowiska.  
Poszczególne stacje pomiarowe są stacjami zlokalizowanymi na obszarze miejskim, 
podmiejskim i pozamiejskim, mierzącymi tło zanieczyszczenia powietrza oraz  
jedna ze stacji jest stacją komunikacyjną. W tabeli 22.1 zamieszczono podsta- 
wowe metadane poszczególnych stacji monitoringu powietrza, w tym: adres, kod  
międzynarodowy, współrzędne geograficzne, typ stacji oraz rodzaj monitorowanego 
obszaru. 
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Rysunek 22.1. Lokalizacja wybranych automatycznych stacji monitoringu powierza 

w granicach województwa śląskiego 

Tabela 22.1. Podstawowe metadane wybranych automatycznych stacji monitoringu 
powietrza (Portal Jakość Powietrza GIOŚ, 2024) 

Stacja  
monitoringu 

powietrza 
Adres Kod  

międzynarodowy 

Współrzędne 
geograficzne, 

WGS84 

Typ  
stacji 

Typ  
obszaru 

Gliwice Gliwice, 
ul. Mewy 34 PL0238A φN50,279481 

λE18,655736 tło miejski 

Katowice Katowice,  
al. Górnośląska PL0567A φN50,246795 

λE19,019469 komunikacyjna miejski 

Ustroń Ustroń,  
ul. Sanatoryjna 7 PL0568A φN49,719731 

λE18,826722 tło podmiejski 

Złoty Potok Leśniczówka  
Kamienna Góra PL0243A φN50,710889 

λE19,458797 tło pozamiejski 

22.1.2. Przygotowanie danych do obliczeń 

W tabeli 22.2 zamieszczono podstawowe parametry statystyczne 1-godzinnych 
wartości stężeń PM10 na wybranych stacjach monitoringu powietrza. Komplet- 
ność serii dla danych ze wszystkich stacji jest bardzo wysoka i przekracza 99 %.  

 

Ustroń 

Katowice 

Złoty Potok 

Gliwice 
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Najwyższe maksymalne stężenie PM10 w rozpatrywanym okresie wystąpiło na stacji 
pomiarowej w Gliwicach (263,1 µg/m3), natomiast najniższe maksymalne stężenie 
PM10 wystąpiło w Złotym Potoku (114,6 µg/m3). Najwyższa średnia arytmetycz- 
na stężeń PM10 występowała na stacji pomiarowej w Katowicach (33,0 µg/m3),  
a najniższa średnia arytmetyczna stężeń PM10 na stacji pomiarowej w Ustroniu 
(16,4 µg/m3). 

Tabela 22.2. Podstawowe parametry statystyczne 1-godzinnych wartości stężeń PM10 
na wybranych stacjach monitoringu powietrza (2021-2023) 

Stacja  
monitoringu 

powietrza 

Wartość  
minimalna 

Średnia  
arytmetyczna 

Wartość  
maksymalna 

Odchylenie  
standardowe 

Kompletność  
serii 

[µg/m3] [µg/m3] [µg/m3] [µg/m3] [%] 

Gliwice 1,6 26,4 263,1 22,1 99,4 

Katowice 6,8 33,0 227,4 22,0 99,8 

Ustroń 1,3 16,4 221,5 14,3 99,3 

Złoty Potok 2,4 19,8 114,6 11,2 99,3 

 
Dane surowe uszeregowano do macierzy o wymiarze n x 24, gdzie liczba wierszy 

n odpowiadała liczbie przypadków, tj. liczbie dób w analizowanym okresie, a liczba 
24 określała liczbę kolumn, tj. 24 jednogodzinnych wartości stężeń w danej dobie. 
Aby analizować przebiegi dobowe stężeń PM10 wyłącznie pod względem ich 
zmienności w ciągu doby, wartości stężeń PM10 unormowano względem średnich 
dobowych. 

Procedura unormowania polegała na podzieleniu 1-godzinnych wartości stężeń 
PM10 przez ich średnią arytmetyczną wyznaczoną w danej dobie. Obliczenia prze-
prowadzono dla każdej doby oddzielnie, uzyskując wielkości niemianowane stężeń 
PM10, których wartość średnia dla każdej doby jest równa 1. Zastosowaną procedurę 
unormowania danych opisano wzorem 

 ( , 24)( , 24)
( )

r iu i
E i

=  (22.1) 

gdzie: 
u(i, 24) – przebieg dobowy stężeń unormowanych w dobie i; 
r(i, 24) – przebieg dobowy stężeń rzeczywistych w dobie i, [µg/m3];  
E(i) – stężenie średniodobowe dla doby i (średnia arytmetyczna wartość stężeń 

PM10 oznaczonych w dobie i), [µg/m3]; 
i = {1…n}. 
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22.1.3. Grupowanie danych monitoringowych 

Unormowane 1-godzinne wartości stężeń PM10 uszeregowane do macierzy  
przebiegów dobowych poddano analizie grupowania metodą k-średnich z zastoso-
waniem techniki V-krotnego sprawdzianu krzyżowego, a następnie grupowaniu  
metodą aglomeracji hierarchicznej. Oba algorytmy grupowania dostępne są w mo-
dule Data Mining – Analiza skupień w pakiecie oprogramowania STATISTICA. 
Dane grupowano przypadkami (wierszami). Do obliczeń pozostawiono tylko dane 
obejmujące kompletne przebiegi dobowe stężeń PM10, tj. doby, w których wystę-
powały wszystkie 24 wartości pomiarowe. Analizie poddano oddzielnie dane pocho-
dzące z 4 wybranych automatycznych stacji monitoringu powietrza. 

Metoda V-krotnego sprawdzianu krzyżowego polega na podziale całej próby na 
V podzbiorów lub wylosowaniu rozłącznych podprób. Ta sama analiza jest wyko-
nywana kolejno na obserwacjach z V-1 podzbiorów (próba ucząca), a wyniki analizy 
są stosowane do danych z próby V (która nie była używana do oceny parametrów, 
budowania drzewa, wyznaczania skupień itp. i pełni rolę próby testowej) i wyzna- 
czana jest pewna miara siły predykcyjnej. Wyniki V powtórzeń są agregowane 
(uśredniane) i dają jedną ocenę stabilności modelu, tzn. jego zdolności predykcji  
nowych obserwacji (StatSoft, 2006). Jako metodę grupowania przyjęto algorytm  
k-średnich przy liczbie iteracji: 50. Wskazano maksymalizacje odległości skupień 
jako wstępne centra skupień. Jako miarę odległości między przypadkami przyjęto 
odległość euklidesową. Przyjęto 10 prób jako liczbę określającą ilość podzbiorów 
tworzonych w sprawdzianie krzyżowym. Wartość jądra generatora, wykorzysty- 
wana w procesie losowego grupowania danych w V podzbiorach, przyjęto równą 1. 
Jako minimalną liczbę skupień przyjęto 2, a maksymalną 25. Minimalny procentowy 
spadek funkcji błędu, przy którym wyliczane jest kolejne rozwiązanie, przyjęto  
5 %. To oznacza, że jeśli funkcja błędu dla rozwiązania o k +1 skupieniach nie jest  
o co najmniej 5 % niższa niż dla rozwiązania o k skupieniach, to rozwiązanie  
o k skupieniach uznawane jest za ostateczne (najlepsze). 

Wynikiem zastosowania V-krotnego sprawdzianu krzyżowego było wyznaczenie 
optymalnej liczby skupień k wraz z przyporządkowaniem poszczególnych przypad- 
ków (ilustrujących przebiegi dobowe stężeń PM10) do skupień. Środki (centra) 
otrzymanych skupień przeniesiono na wykres współrzędnych prostokątnych, gdzie 
na osi rzędnych wyznaczono wartości 24-współrzędnych otrzymanych centrów  
skupień, a na osi odciętych kolejne godziny doby. Centra skupień wyznaczone  
są poprzez obliczenie średniej arytmetycznej 1-godzinnych wartości stężeń PM10 
dla otrzymanych grup (skupień) w kolejnych godzinach doby. Wykres taki ilustruje 
uśredniony przebieg dobowy stężeń PM10 w danym skupieniu. 

Te same unormowane dane monitoringowe poddano algorytmowi hierarchicz-
nego grupowania drzewkowego. Jako sposób łączenia przypadków wybrano metodę 
Warda, która różni się od pozostałych tym, że do oszacowania odległości między  
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skupieniami wykorzystuje analizę wariancji. Metoda charakteryzuje się minima- 
lizacją sumy kwadratów odchyleń dowolnych dwóch skupień, które mogą zostać  
uformowane na każdym etapie aglomeracji danych. Jako miarę odległości między 
przypadkami przyjęto odległość euklidesową (StatSoft, 2006). Wynikiem aglomera-
cji danych monitoringowych z poszczególnych stacji pomiarowych były poziome, 
hierarchiczne wykresy drzewa (dendrogramy), które analizowano pod względem różnic 
odległości między kolejnymi węzłami. Otrzymane wykresy drzew klasyfikacyjnych 
przeskalowano do skali standaryzowanej, gdzie odległość maksymalna między węzła- 
mi dla każdej ze stacji pomiarowej wynosiła 100 (100*odl. wiązania / odl. maks.). 

22.2. Wyniki i ich omówienie 

22.2.1. Grupowanie metodą k-średnich z wyznaczeniem liczby k 

Na rysunku 22.2 przedstawiono wykresy unormowanych przebiegów dobowych 
stężeń PM10, utworzonych w wyniku grupowania danych metodą k-średnich z za-
stosowaniem techniki V-krotnego sprawdzianu krzyżowego. Wykresy te są centrami 
(uśrednionymi przebiegami) dla każdego z utworzonych skupień na poszczególnych 
stacjach pomiarowych. Z uwagi na to, że dane wejściowe były unormowane wzglę- 
dem wartości średniej dobowej, otrzymane centra przebiegów charakteryzują się 
średnią arytmetyczną równą 1. Zgodnie z ideą wielowymiarowych metod grupowa-
nia danych, wykresy te przedstawiają możliwe różniące się między sobą przebiegi 
dobowe stężeń PM10 w liczbie optymalnej co do ich zróżnicowania. 

Dla wszystkich analizowanych stacji pomiarowych zostały utworzone po trzy 
skupienia. Podczas każdej analizy numer skupienia jest przydzielany losowo do  
poszczególnej grupy. W tabeli 22.3 zamieszczono liczbę przypadków przyporząd-
kowanych do poszczególnych skupień. 

Na stacji monitoringu powietrza reprezentującej pomiary tła miejskiego w Gli-
wicach skupienie 1 przedstawia wzorzec przebiegu dobowego stężeń PM10 o war-
tościach kształtujących się w godzinach od 0.00 do 17.00 poniżej średniej dobowej, 
a od godziny 18.00 wzrastającej dość gwałtownie do ponad dwukrotności wartości 
średniodobowej pod koniec doby. Skupienie 2 kształtuje się odmiennie, na początku 
doby wartości stężeń PM10 dochodzą do 1,6 wartości średniodobowej, a następnie 
równomiernie maleją aż do godziny 16.00. Od tej pory nieco wzrastają, utrzymując 
się do końca doby poniżej średniej dobowej. Jest to jednocześnie najczęściej wystę-
pujący wzorzec przebiegu dobowego stężeń PM10 na tej stacji pomiarowej (52,4 %). 
Przebieg skupienia 3 charakteryzuje się najmniejszą zmiennością dobową i naj- 
bardziej zbliżony jest do wartości średniej dobowej z zaznaczonymi podwyższonymi 
wartościami w godzinach porannych (7.00-9.00) i wieczornych (20.00-22.00). 
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Rysunek 22.2. Wykresy centrów skupień utworzonych w wyniku grupowania danych 

metodą k-średnich z zastosowaniem V-krotnego sprawdzianu krzyżo-
wego, przedstawiające wzorce przebiegów dobowych stężeń PM10 na 
wybranych stacjach monitoringu powietrza w województwie śląskim 
w latach 2021-2023: a) Gliwice, b) Katowice, c) Ustroń, d) Złoty Potok 

Tabela 22.3. Liczba przypadków przyporządkowanych poszczególnym skupieniom 
wyznaczonym metodą k-średnich z zastosowaniem V-krotnego  
sprawdzianu krzyżowego (2021-2023) 

Stacja monitoringu powietrza Nr skupienia Liczba przypadków Liczba przypadków [%] 

Gliwice 
1 197 19,1 
2 542 52,4 
3 295 28,5 

Katowice 
1 232 21,4 
2 388 35,8 
3 463 42,8 

Ustroń 
1 469 45,4 
2 283 27,4 
3 281 27,2 

Złoty Potok 
1 427 41,9 
2 284 27,9 
3 307 30,2 
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Na stacji pomiarowej komunikacyjnej w Katowicach oraz na pozostałych sta- 
cjach pomiarowych, reprezentujących obszar podmiejski w Ustroniu i pozamiejski 
w Złotym Potoku, zróżnicowanie pomiędzy poszczególnymi skupieniami jest nieco 
mniejsze niż na stacji pomiarowej w Gliwicach. Na wszystkich stacjach występują 
skupienia o podobnych kształtach przebiegu dobowego. Podobnie jak na stacji  
pomiarowej w Gliwicach, jedno ze skupień ma przebieg z wartościami poniżej śred-
niej dobowej od początku doby do godzin popołudniowych (16.00-17.00), następnie 
z poziomami wzrastającymi do godzin nocnych (21.00-23.00) z maksimum ok.  
1,5-1,6 wartości średniodobowej. Kolejne skupienie z wartościami najwyższymi na 
początku doby ok. 1,2-1,4 wartości średniodobowej, malejącymi do ok. 0,8 wartości 
średniodobowej w godzinach popołudniowych (15.00-17.00), a następnie wzrasta-
jącymi w godzinach nocnych do wartości zbliżonych do średniej dobowej ok. godz. 
21.00-23.00. Ten typ przebiegu jest najczęściej występującym na stacji komuni- 
kacyjnej w Katowicach (42,8 %). Trzeci typ przebiegu dobowego stężeń PM10  
charakteryzuje się najmniejszą zmiennością dobową z nieco wyższymi wartościami 
w godzinach okołopołudniowych (ok. 1,1 wartości średniodobowej) i niższymi w go- 
dzinach porannych i wieczornych, ale nie niższymi niż 0,8 wartości średniodobowej. 
Ten typ przebiegu występuje najczęściej na stacjach pomiarowych w Ustroniu 
(45,4 %) i Złotym Potoku (41,9 %). 

22.2.2. Grupowanie metodą hierarchiczną 

Na rysunkach 22.3-22.6 przedstawiono strukturę procesu aglomeracji unormowa- 
nych przebiegów dobowych stężeń PM10 na poszczególnych stacjach monitoringu po- 
wietrza w formie dendrogramu w skali standaryzowanej (max. wartość jest równa 100). 
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Rysunek 22.3. Dendrogram grupowania unormowanych przebiegów dobowych stężeń 

PM10 z zaznaczonym podziałem gałęzi w odległości 1/3 Dmax (Gliwice 
2021-2023)  
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Katowice
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Rysunek 22.4. Dendrogram grupowania unormowanych przebiegów dobowych stężeń 

PM10 z zaznaczonym podziałem gałęzi w odległości 1/3 Dmax (Kato-
wice 2021-2023)  
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Rysunek 22.5. Dendrogram grupowania unormowanych przebiegów dobowych stężeń 

PM10 z zaznaczonym podziałem gałęzi w odległości 1/3 Dmax (Ustroń 
2021-2023) 
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Złoty Potok
Diagram drzewa, metoda Warda, odległość euklidesowa
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Rysunek 22.6. Dendrogram grupowania unormowanych przebiegów dobowych stężeń 

PM10 z zaznaczonym podziałem gałęzi w odległości 1/3 Dmax (Złoty 
Potok 2021-2023) 

Na przedstawionych wykresach można przeanalizować, w jaki sposób przebiegał 
proces aglomeracji poszczególnych obiektów, reprezentujących pojedyncze prze- 
biegi dobowe stężeń PM10, w coraz większe grupy. Aby wskazać najwłaściwszą 
liczbę grup, zwykle podziału dokonuje się w miejscu, gdzie odległość pomiędzy  
gałęziami drzewa jest największa. W niniejszym rozdziale podziału grup dokonano  
w odległości 1/3 maksymalnej odległości pomiędzy gałęziami, tj. odległości równej 
33,3, co jest jedną z technik wyznaczania optymalnej liczby skupień. Dzięki temu 
zachowano tę samą miarę podziału względem wszystkich analizowanych stacji  
pomiarowych. 

Na wszystkich analizowanych wykresach podział wskazał na optymalną liczbę  
3 grup, możliwie najbardziej zróżnicowanych między sobą, przy jednoczesnym naj-
większym podobieństwie wewnątrz grupy. Jedynie w przypadku danych ze stacji 
pomiarowej w Ustroniu – stacji tła podmiejskiego – podział był bliski czterech grup. 
Na pozostałych stacjach analiza wizualna oraz odcięcie w 1/3 maksymalnej odległo-
ści pomiędzy gałęziami wskazują na wyraźny podział na trzy typy wzorców prze-
biegów dobowych unormowanych stężeń PM10. 

Podsumowanie i wnioski 

W niniejszym rozdziale przeprowadzono analizę mającą na celu wskazanie  
optymalnej liczby unormowanych przebiegów dobowych stężeń PM10. Analizę 
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przeprowadzono poprzez grupowanie danych metodą k-średnich z zastosowaniem 
techniki V-krotnego sprawdzianu krzyżowego. Dodatkowo te same dane wejściowe 
poddano analizie grupowania hierarchiczną metodą aglomeracji. W tym przypadku pro- 
ces aglomeracji danych można było prześledzić na wykresie drzewa hierarchicznego.  

Przed przystąpieniem do analizy grupowania dane poddano normalizacji względem 
wartości średniodobowych, dzięki czemu porównywana była wyłącznie zmienność 
dobowa poszczególnych przypadków z pominięciem ich wartości rzeczywistych. 
Należy zwrócić uwagę, że dzięki temu podział ilościowy na poszczególne grupy  
był dość równomierny. Grupowanie przebiegów dobowych w postaci rzeczywistych 
stężeń PM10 przebiegałoby w sposób zdominowany przez skrajnie wysokie lub niskie 
poziomy stężeń PM10 w poszczególnych przypadkach (dobach), co w rezultacie 
mogło znacznie zaburzyć wyniki grupowania. 

Otrzymane centra skupień reprezentowały typowe przebiegi dobowe stężeń 
PM10, możliwie najbardziej zróżnicowane między sobą przy jak największym  
podobieństwie wewnątrz grupy. Dodatkowo unormowanie danych względem war-
tości średniodobowych umożliwia porównanie wszystkich przebiegów dobowych 
stężeń PM10 bez względu na ich wartości średnie oraz łatwy powrót do wartości 
mianowanych, poprzez pomnożenie wektora przebiegu dobowego poprzez wartość 
średniodobową. Z tego względu otrzymane centra skupień można nazywać wzorcami 
przebiegów dobowych stężeń PM10, występującymi na danej stacji pomiarowej. 

W wyniku przeprowadzonych badań stwierdzono, że bez względu na typ obszaru 
reprezentowanego przez stację pomiarową, na której monitorowany jest poziom  
stężeń PM10, liczba wzorców przebiegów dobowych stężeń PM10 jest taka sama. 
W przypadku danych pochodzących z wybranych stacji w województwie śląskim 
wyodrębniono trzy, możliwie różniące się od siebie, centra skupień, ilustrujące 
wzorce przebiegów dobowych stężeń PM10. Można zatem zalecić analizę skupień 
metodą k-średnich z zastosowaniem techniki V-krotnego sprawdzianu krzyżowego 
jako rutynową metodę wyznaczania wzorców przebiegów dobowych stężeń zanie-
czyszczeń powietrza na automatycznych stacjach monitoringu powietrza. 

Znajomość optymalnej liczby k możliwie różniących się od siebie przebiegów  
dobowych stężeń PM10 jest podstawową informacją do dalszych analiz związanych 
z predykcją danych monitoringowych, opartych na przebiegach dobowych stężeń. 

Źródło finanasowania 

Badania naukowe zostały sfinansowane z subwencji statutowej Wydziału Infrastruktury  
i Środowiska Politechniki Częstochowskiej. 
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The optimal number of clusters representing the daily patterns of PM10  
concentrations in the silesian voivodeship 

 

Abstract: The aim of the chapter was to determine the optimal number of clusters illustrating 
possibly diverse daily patterns of PM10 suspended dust concentrations for various types of 
monitored areas in the Silesian Voivodeship. The study used average 1-hour PM10 concen-
tration values from 4 selected automatic air monitoring stations from the period 2021-2023. 
Data belonging to the Chief Inspectorate of Environmental Protection were obtained 
through the Air Quality Portal. The data were arranged into a matrix, where the rows were 
the 1-hour course of PM10 concentration values in subsequent days of the year and normal-
ized to the average daily values. The k-means algorithm using the V-fold cross-validation 
technique and the Ward’s hierarchical agglomeration method were adopted as the grouping 
method for the data prepared in this way. The obtained cluster centers were called patterns 
of daily patterns of PM10 concentrations. It was found that regardless of the type of moni-
tored area, the optimal number of daily patterns of PM10 concentrations is the same. For 
each station, three cluster centers, possibly different from each other, were identified, illus-
trating the patterns of daily PM10 concentration patterns. The results were confirmed by  
visual analysis of dendrograms. It was found that knowledge of the optimal number k of 
possibly different daily patterns of PM10 concentrations is basic information for conducting  
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further analyzes related to the prediction of monitoring data based on daily concentration 
patterns. K-means cluster analysis using V-fold cross-validation was recommended as  
a routine method for determining the optimal number of patterns of daily patterns of air 
pollution concentrations. 

Keywords: cluster analysis, dendrogram, daily patterns, PM10, silesian voivodeship 
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Streszczenie: W rozdziale dokonano syntetycznego omówienia biologicznych metod 
uszlachetniania biogazu, mających na celu poprawę jego wartości opałowej poprzez usu-
nięcie z niego niepożądanych składników, takich jak: dwutlenek węgla, woda, siarkowodór, 
siloksany, tlenek węgla i azot. Omówiono metody uszlachetniania biogazu bazujące na  
chemoautotroficznym uzdatnianiu, działające zarówno w systemie in-, jak i ex-situ, a także 
przedstawiono możliwość zastosowania do tego celu procesów fermentacji oraz metod 
opartych na fotosyntetycznych właściwościach glonów. Dodatkowo w analizie uwzględ-
niono nową koncepcję uszlachetniania biogazu, jaką jest metanizacja podziemna. Przepro-
wadzona analiza wykazała, że metody biologiczne charakteryzują się wysokim potencja-
łem, jednak ich implementacja wciąż napotyka na ograniczenia techniczne. W metodach 
in-situ najbardziej problematyczną kwestią jest ograniczona rozpuszczalność wodoru  
w medium fermentacyjnym oraz ryzyko destabilizacji procesu związane z wahaniem pH.  
Natomiast metody ex-situ, choć bardziej efektywne, są kosztowne i wymagają specjali-
stycznej infrastruktury. Z kolei wdrożenie metod opartych na procesach fotoautotroficz-
nych wiąże się z rozwiązaniem kwestii niskiego transferu gazów i koniecznością zapew-
nienia odpowiedniego naświetlania. Z kolei metanizacja podziemna, pomimo obiecujących 
wyników w testach terenowych, wciąż pozostaje w fazie badawczej. Znacznie niższym  
poziomem gotowości technologicznej odznaczają się metody bazujące na fermentacji, choć 
w ich przypadku przekształcanie dwutlenku węgla w cenne produkty, takie jak kwas bursz-
tynowy czy bioetanol, otwiera nowe perspektywy w produkcji biopaliw. 

Słowa kluczowe: biogaz, uszlachetnianie biogazu, biometan, fermentacja beztlenowa 

Wprowadzenie 

Paliwa kopalne są obecnie dominującym źródłem energii, bowiem pokrywają one 
około 80 % globalnego zapotrzebowania. Ciągły wzrost cen produkcji energii elek-
trycznej oraz jej stale rosnące zapotrzebowanie spowodowane rozwojem przemysłu 
i urbanizacją społeczeństwa wymuszają rozwój branży energetycznej. W obliczu 
kurczących się zasobów naturalnych priorytetem stał się rozwój alternatyw źródeł 
energii. Wśród nich bogaty w metan biogaz wydaje się być jedną z interesujących 
metod walki z globalnym kryzysem energetycznym (Ahmet i in., 2021). Dodatkowym 
atutem procesu jest możliwość przetwarzania szerokiej gamy odpadów, ponieważ  
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stabilizacja beztlenowa pozwala nie tylko na ich efektywne wykorzystanie (biogaz, 
poferment), ale również niweluje ich negatywny wpływ na środowisko, bowiem 
zmniejsza emisję gazów cieplarnianych do atmosfery, rozwiązując również problem 
przetwarzania tych odpadów (Nyamukamba i in., 2020). 

Biogaz wytwarzany w następstwie fermentacji metanowej odpadów organicz-
nych, w tym osadów ściekowych, składa się głównie z metanu (CH4) i dwutlenku 
węgla (CO2), najczęściej w proporcji objętościowej ok. 60:40, choć może ona ulec 
zmianie w zależności od charakterystyki wsadu oraz warunków operacyjnych pro-
cesu (np. intensywności mieszania, temperatury czy obciążenia reaktora ładunkiem 
zanieczyszczeń organicznych), a także rodzaju reaktora. Obok wymienionych gazów 
w skład biogazu wchodzą również niewielkie ilości azotu (od 0 % do 3 % v/v), tlenu 
(do ok. 1 %), pary wodnej (od 5 % do 10 %), siloksanów (do ok. 40 mg/m2), amo-
niaku (do ok. 200 mg/m3) czy siarkowodoru (do ok. 10 000 ppm) (Khan i in., 2021). 
To ich obecność obok dwutlenku węgla sprawia, że wartość opałowa biogazu  
(21 MJ/m3) jest znacznie niższa niż gazu zmiennego (34 MJ/m3), a także może spra-
wiać problemy podczas stosowania nieoczyszczonego biogazu (Schmid i in., 2019). 
Przykładowo: siloksany mogą odkładać się na powierzchni urządzeń i powodować 
ich mechaniczne uszkadzanie, a siarkowodór niszczyć infrastrukturę w następstwie 
korozji. Z tego powodu biogaz przed zastosowaniem jest oczyszczany (usuwane są 
z niego wspomniane śladowe zanieczyszczenia) i/lub uszlachetniany/uzdatniany do 
biometanu (oprócz oczyszczania z biogazu usuwany jest dwutlenek węgla, tak aby 
zawartość metanu wynosiła co najmniej 90 %) (Abd i in., 2021; Golmakani i in., 
2022).  

Biometan powstający w efekcie oczyszczenia i uszlachetnienia biogazu, w prze-
ciwieństwie do wodoru, nie wymaga aż tak znacznych zmian w istniejącej infra-
strukturze, z uwagi na podobną charakterystykę do gazu ziemnego. W 2018 roku 
produkcja biometanu osiągnęła 35 milionów ton ekwiwalentu ropy (Mtoe). Szacuje 
się jednak, że do 2030 roku wzrośnie ona do 95 Mtoe. O możliwościach energetycz-
nych biometanu oraz biogazu może świadczyć fakt, że ich potencjał określa się  
na odpowiednio 730 Mtoe i 560 Mtoe. Obecnie większość biogazu jest stosowana  
w miejscu produkcji do wytwarzania energii cieplnej i elektrycznej (w następstwie 
spalania w jednostkach kogeneracyjnych). Konwersja biogazu w biometan zwiększa 
nie tylko możliwości jego transportu, ale również poszerza zakres jego zastosowania 
jako np. paliwo do pojazdów albo substytut gazu ziemnego i wtłaczanie go w takiej 
postaci do sieci gazowej (Rafiee i in., 2021). 

Zgodnie z danymi Międzynarodowej Agencji Energetycznej (ang. International 
Energy Agency, IEA) na świecie działa ponad 600 instalacji uszlachetniania biogazu 
(IEA, 2024). Jednak są to instalacje opierające się na procesach adsorpcji, absorpcji, 
separacji membranowej lub kriogenicznej. Stosunkowo nowym, pożądanym rozwią- 
zaniem są metody oparte na procesach biologicznych (tab. 23.1). W niniejszym  
rozdziale syntetycznie omówiono ich istotę, wykorzystując przy tym najczęściej  
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stosowany w literaturze podział (rys. 23.1), czyli uwzględniając procesy metabo-
liczne, dzieląc metody na procesy konwersji chemoautotroficzne oraz wiązania dwu-
tlenku węgla przez fotoautotroficzne organizmy. W rozdziale uwzględniono również  
całkiem nowe podejście do produkcji biometanu na drodze procesów biologicznych, 
czyli procesy fermentacyjne oraz metanizację podziemną. 

Tabela 23.1. Porównanie metod biologicznych (Khan i in., 2021; Lóránt, Tardy, 2022; 
Wu i in., 2021) 

Metoda Warunki 
procesu 

Zawartość 
CH4  

w biometanie 
% 

Zalety Wady 

In-situ 

30 °C - 88 °C, 
pH 6,5-8,0 

Usuwa  
siarkowodór 

70-90 

Relatywnie niskie  
koszty inwestycyjne;  
zintegrowana  
z procesem fermentacji, 
nie ma konieczności  
budowy dodatkowej  
infrastruktury 

Generalnie niska zawartość 
metanu, przez co biometan 
nie może być wprowadzany 
do sieci gazowej, wysokie  
zapotrzebowanie na energię 
urządzeń generujących  
wodór, wzrost pH medium 
fermentacyjnego 

Ex-situ >  90-95 

Wysoki odzysk metanu, 
biometan może być  
wprowadzany do sieci 
gazowej, proste  
biochemiczne procesy 

Wysokie koszty inwestycyjne 
i operacyjne, wymaga  
osobnego reaktora do  
biometanizacji, wymaga  
oddzielnego usuwania  
siarkowodoru, wzrost pH  
medium fermentacyjnego 

Układy  
hybrydowe – 99 

Mniejsze straty metanu  
w porównaniu  
z konwencjonalnymi  
rozwiązaniami;  
niższe koszty, wyższa 
wydajność, elastyczność 

 

Fotoautotro-
ficzna  >  90-97 

Wysoki odzysk  
metanu, produkcja  
biomasy, symultaniczne 
usuwanie siarkowodoru, 
możliwość  
symultanicznego  
oczyszczania ścieków 

Wysokie koszty inwestycyjne 
i zapotrzebowanie na energię, 
wysokie ryzyko kontaminacji 
biologicznej, niski pobór 
dwutlenku węgla, wysokie  
zapotrzebowanie na surowce 
naturalne 

Fermentacja 25 °C - 30 °C, 
pH 5,5-6,5 60-96 

Prostota, niskie  
zapotrzebowanie  
na energię 

Większość energii zawarta 
jest w formie rozpuszczonych 
produktów fermentacji  
niż metanu 
Dodatkowe koszty  
wynikające z konwersji  
metabolitów do metanu 
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Rysunek 23.1. Podział biologicznych metod uszlachetniania biogazu (Angelidaki i in., 

2018; Antukh i in., 2022; Bellini i in., 2022; González i in., 2023; Khan  
i in., 2021; Lóránt, Tardy, 2022) 

23.1. Metody chemoautotroficzne 

Siedemdziesiąt procent pozyskiwanego w fermentacji metanowej metanu powsta- 
je w wyniku rozkładu kwasu octowego prowadzonego przez bakterie heterotroficzne 
(metanogeny acetotroficzne) (równanie 23.1), pomimo że tylko kilka gatunków bak-
terii jest zdolne produkować ten gaz z wykorzystaniem ww. substratu. Pozostała 
ilość generowana jest na drodze redukcji dwutlenku węgla (równanie 23.2), z czego 
tylko od 5 % do 6 % uzyskiwane jest z rozpuszczonego wodoru (rys. 23.2). Zjawisko 
to tłumaczone jest międzygatunkowym transferem wodoru, podczas którego wodór 
nie jest rozpuszczany w medium fermentacyjnym, lecz przemieszczany bezpośrednio 
z acetogenów do metanogenów (Deublein, Steinhauser, 2008): 

 CH3COOH → CH4 + CO2 (23.1) 

 CO2 + 4H2 → CH4 + 2H2O (23.2) 

W metodach chemoautotroficznych najczęściej wykorzystywana jest zdolność 
hydrogenotroficznych metanogenów do wytwarzania metanu w myśl reakcji (23.2), 
przy czym wodór dostarczany jest z zewnętrznych źródeł. Wodór może być wytwarzany 
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jako produkt hydrolizy wody z wykorzystaniem nadwyżek energii pochodzącej z od- 
nawialnych źródeł energii, takich jak elektrownie wiatrowe i słoneczne, które cechują 
się wysokim zróżnicowaniem wielkości produkcji w czasie. Wadami tego rozwiąza-
nia są wysokie koszty produkcji zewnętrznej wodoru, ryzykowne przechowywanie 
substratu z uwagi na jego wybuchowość oraz często konieczność wykorzystywania 
toksycznych substratów. Konwersja chemoautotroficzna może być również prowa-
dzona przy udziale metanogenów homoacetogennych na drodze redukcyjnego 
szklaku acetylo-CoA, zwanego szlakiem Wooda-Ljungdahla, w którym to dwutle-
nek węgla przekształcany jest pośrednio najpierw do octanu, a następnie do metanu. 
W tym procesie wodór jest produktem utleniania kwasu octowego, przy czym klu-
czowe jest zachowanie jego ciśnienia cząsteczkowego na niskim poziomie (Fu i in., 
2021; González i in., 2023; Kapoor i in., 2019; Zhao i in., 2021). W prawidłowo 
funkcjonującym układzie ciśnienie parcjalne gazu powinno się mieścić w przedziale 
od 10–4 Ba (warunek niezbędny do redukcji dwutlenku węgla) do 10–6 Ba (utlenianie 
kwasu propionowego). Z tego względu acetogeny egzystują w ścisłej symbiozie  
z innymi gatunkami bakterii, między którymi ma miejsce tzw. międzygatunkowy 
transfer (międzygatunkowe przenoszenie) wodoru. Powstający wodór może być  
nie tylko wykorzystywany przez metanogeny, tzw. hydrogenotrofy (równanie 23.2), 
ale również bakterie redukujące siarczany (SRB), np. Desulfovibrio desulfuricans 
(równanie 23.3) (czasami pomiędzy wymienionymi grupami mikroorganizmów 
może dochodzić do konkurencji o wodór). W komorach fermentacyjnych wodór 
może być także zużywany przez homooacetogenne bakterie, takie jak Acetobacte-
rium woodii i Clostridium thermoaceticum, w procesie oddychania węglanowego 
(równanie 23.4); reakcja ta jednak ze względów termodynamicznych nie zachodzi  
w typowych warunkach fermentacji (Deublein, Steinhauser, 2008; Gallert, Winter, 
2005; Khanal, 2008). 

 SO4
2– + 4H2 → S2– + 4H2O (23.3) 

 2CO2 + 4H2 → CH3COO– + H+ + 2H2O (23.4) 

 
Rysunek 23.2. Drogi produkcji metanu wraz z odpowiadającymi im reakcjami oraz 

wielkościami entalpii swobodnej rozkładu substratów (Rafrafi i in., 2021) 
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Procesy uszlachetniania metanu na drodze biokonwersji chemosyntetycznej mogą 
być prowadzone zarówno in-, jak i ex-situ (Angelidaki i in., 2018). 

Technologie in-situ nie wymagają stosowania zewnętrznych instalacji, a co za 
tym idzie, nie generują dodatkowych kosztów z uwagi na realizację procesów w jed-
nym reaktorze. Niesie to jednak za sobą ryzyko załamania procesu, z uwagi na 
zmiany pH (wzrost powyżej 9,0 w następstwie usuwania wodorowęglanu) i niepra-
widłową proporcję wodoru do dwutlenku węgla (zbyt niska prowadzi do niekom-
pletnej konwersji, zbyt wysoka do wysokiej zawartości tego gazu w biogazie) (Sar-
ker i in., 2018). Wtłaczanie wodoru bezpośrednio do konwencjonalnych komór 
fermentacyjnych nie jest rozwiązaniem korzystnym, bowiem nie są one zaprojekto-
wane, aby pokonać ograniczenia przepływu masy gaz-ciecz (stała Henriego wodoru 
jest znacząco niższa niż dwutlenku węgla), przez co szybkość przenikania wodoru 
jest czynnikiem ograniczającym tę metodę uszlachetnia. Wobec tego faktu jej dalszy 
rozwój uzależniony będzie od opracowania nowych wydajnych metod doprowadza-
nia i rozpuszczania wodoru. Mieszanie może poprawić transfer mas gaz-ciecz i pod-
nieść jego efektywność do 75 %, jednak zbyt wysoka intensywność mieszania może 
powodować zakłócenia pracy komór fermentacyjnych. Z tego powodu prowadzone 
są liczne badania. Przetestowano m.in. systemy aplikacji za pomocą zwężki Ventu-
riego (transfer masowy wodoru rósł wraz ze wzrostem szybkości jego wtrysku, ale 
uzyskane współczynniki konwersji stanowiły tylko 10 % - 26 % szybkości wtrysku) 
(Jensen i in., 2018), moduły membranowe typu „hollow fiber” (98 % poziom kon-
wersji wodoru) (Díaz i in., 2015), a także realizacje procesu w reaktorach UASB 
(Bassani i in., 2016). Ciekawą alternatywą są reaktory wysokociśnieniowe (Zhao  
i in., 2021). Podwyższone ciśnienie zwiększa rozpuszczalność dwutlenku węgla  
w cieczy, co skutkuje zwiększeniem zawartości metanu w oczyszczanym gazie  
powyżej 85 % (Aertsen i in., 2009; Sarker i in., 2018). Badania prowadzone przez 
Merkle i in. (2016) wskazują na wysoką odporność metanogenów na ciśnienia  
dochodzące nawet do 100 barów, które nie wpływają negatywnie na efektywność 
procesu. 

Z kolei metody ex-situ prowadzone są w dwóch różnych bioreaktorach. W pierw-
szym realizowany jest proces fermentacji metanowej, po czym biogaz kierowany 
jest do jednostki biometanizacji, do której doprowadzany jest również pochodzący 
ze źródeł zewnętrznych wodór. Realizowane w ten sposób uszlachetnianie biogazu  
niweluje potencjalne problemy fermentacji metanowej związane z bezpośrednim 
wtłaczaniem wodoru do bioreaktora. Poza tym proces jest elastyczny (można zasto-
sować inne źródła węgla, np. syngaz), a jego stabilność zależy tylko od dostępności 
dwutlenku węgla, wodoru, niezbędnych składników odżywczych oraz stanu fizjolo-
gicznego metanogenów. Analogicznie jak w przypadku metod in-situ jednym z naj-
ważniejszych czynników ograniczającym osiągnięcie wysokiej efektywności jest  
niska dyfuzja wodoru do cieczy. Poza nią kluczowy wpływ na efekt końcowy procesu 
mają: stosunek molowy wodoru do dwutlenku węgla (najczęściej 2:1-4:1), warunki 
operacyjne (temperatura, pH, ciśnienie), źródło pochodzenia inokulum, intensywność 
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mieszania, recyrkulacja gazu, szybkość jego dozowania oraz konstrukcja bioreak- 
tora (Angelidaki i in., 2018). Przykładowo: w przypadku temperatury wykazano, że  
warunki termofilowe zwiększają biokonwersję wodoru i dwutlenku węgla o co naj-
mniej 60 % w porównaniu z procesem prowadzonym w warunkach mezofilowych 
(Luo, Angelidaki, 2012). 

Wspomniany zewnętrzny dopływ wodoru do fazy ciekłej reaktora ma silny 
wpływ na skład społeczności drobnoustrojów (Ács i in., 2019), prowadzi on do  
proliferacji zarówno metanogenów hydrogenotroficznych (np. Methanobacterium, 
Methanomicrobium czy Methanoculleus), jak i homoacetogenów (np. Moorella 
thermoacetica, Clostridium sp. czy Acetobacterium woodii) wytwarzających octan  
z H2 i CO2 . Z drugiej strony zewnętrzny dodatek wodoru może skutkować zahamo-
waniem wzrostu syntroficznych acetogenów i syntroficznych bakterii utleniają- 
cych octany (ang. SAO – syntrophic acetate oxidation) (Demirel, Scherer, 2008).  
Przy czym proliferację bakterii SAO można zwiększyć poprzez akumulację octanu 
(Szuhaj i in., 2016). Ponieważ przemiany mikrobiologiczne zachodzą głównie  
w fazie wodnej, dozowany gaz, zanim dotrze do komórek mikroorganizmów, prze-
chodzi przez szereg warstw (faza gaz-ciecz, faza ciekła, granica faz ciecz-komórka). 
Jak już wspomniano, bardzo niska szybkość przenikania masy przez fazy gaz-ciecz 
ogranicza dostępność wodoru dla metanogenów, z tego względu kluczowe jest 
zwiększanie powierzchni kontaktu z cieczą (Kougias i in., 2020). Często w celu 
zwiększenia powierzchni kontaktu pomiędzy fazą gazową a ciekłą stosowany jest 
immobilizowany biofilm, co pozwala w warunkach mezofilowych na zwiększenie 
skuteczności biokonwersji dwutlenku węgla do 96 % (Rachbauer i in., 2016). W dys-
trybucji gazów zastosowanie znajdują również ceramiczne dystrybutory (np. SiC  
o średnicach 14 µm, 7 µm i 0,5 µm oraz Al2O3 o średnicy 1,2 µm). Ghofrani-Isfahani 
i in. (2021) wykazali w swoich badaniach, że zastosowanie takich dystrybutorów 
pozwala na osiągnięcie wyższego współczynnika przenikania masy dzięki uzyskaniu 
mniejszych rozmiarów pęcherzyków gazu. Poza tym dzięki dodatkowi SiC uzyskano 
lepsze mieszanie, co w konsekwencji prowadziło do otrzymania gazu o 99 % zawar-
tości metanu. Ponadto przeprowadzona analiza mikrobiologiczna wykazała wysoką 
względną obecność metanogenów hydrogenotroficznych i proliferujących bakterii 
syntroficznych, potwierdzając wpływ wodoru na alternatywny mikrobiom procesu. 
Uzyskane wyniki pozwalają na postawienie hipotezy, że dalsze badania na pograniczu 
hydro- i aerodynamiki pozwolą na optymalizację pracy bioreaktorów oraz ułatwią 
dalsze skalowanie procesu (Rafrafi i in., 2021; Voelklein i in., 2019). 

Z analiz ekonomicznych wynika, że metody ex-situ są opłacalne dla instalacji fer- 
mentacji metanowej, których dzienna produkcja biogazu przekracza 2,4 tys. m3/dobę. 
W przypadku biogazowni średnich (poniżej 0,5 tys. m3/dobę) oraz małych (do  
0,15 tys. m3/dobę) koszty inwestycyjne stanowią zaporową barierę, skutecznie blo-
kując dostęp do stosowania powyższych rozwiązań (Zhao i in., 2021). 

Nowe podejście zakłada integrację metod ex-situ i in-situ. Stosowanie układów 
hybrydowych, bo o nich mowa, pozwala na pełne wykorzystanie zaadoptowanych 
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do biometanizacji kultur hydrogenotroficznych, jak to ma miejsce w metodach  
ex-situ, jednocześnie ogranicza wady technologii in-situ. W rozwiązaniach tych 
wstępne uszlachetnianie biogazu odbywa się w komorach fermentacyjnych, następ-
nie taki biogaz o podwyższonej zawartości metanu trafia do bioreaktorów bio- 
metanizacji, dzięki czemu dalej zwiększa się w nim zawartość metanu. Do obu  
reaktorów dozowany jest wodór z zewnętrznych źródeł. Przykładowo: Wahid i in. 
(2021) w układzie hybrydowym, w porównaniu z biometanizacją in-situ, uzyskali 
wzrost produkcji metanu o 39 %, co więcej – zawartość metanu wzrosła do 80 %  
w biogazie, a wodór został wykorzystany w 62 %. 

Konwersja wodoru w metan może być prowadzona w różnych typach reaktorów. 
Często stosowane są w tym celu reaktory z pełnym wymieszaniem (ang. CSTR – 
continuously stirred tank reactor). Zwiększenie w nich intensywności mieszania 
sprzyja procesowi przenoszenia masy, jednak wiąże się ze wzrostem kosztów (wzrost 
zapotrzebowania na energię), co jest już znaczącym kosztem przy wymiarach  
reaktorów na poziomie kilku tysięcy metrów sześciennych. Z tego względu coraz 
częściej w biometanizacji zastosowanie znajdują reaktory z immobilizowaną bio-
masą, takie jak reaktory ze złożem zraszanym (ang. trickle-bed reactor) czy reaktory  
z upakowanym złożem (ang. packed bed reactor). Istnieją również doniesienia  
literaturowe o możliwości zastosowania w biometanizacji reaktorów membrano-
wych (np. membran kapilarnych typu hollow fiber – ang. hollow-fiber membrane 
reactor), kolumn bąbelkowych (ang. bubble column) czy bioreaktorów barbotażo-
wych typu gaslift (ang. gas lift reactor) (rys. 23.3) (González i in., 2023). 

Do niedawna instalacje biometanizacji biologicznej działały tylko w skali pilota-
żowej (np. Szwandorf, Niemcy; Avedøre, Dania; Solothurn, Szwajcaria) (Antukh  
i in., 2022). Zmieniło się to w kwietniu 2022 roku, kiedy do eksploatacji została 
oddana instalacja w oczyszczalni ścieków w Dietikon (Szwajcaria). Może ona  
przetworzyć 200 m3/h surowego biogazu; obok bioreaktora działa w niej elektrolizer 
o mocy 2,5 MW, który wytwarza 450 m3/h wodoru, wykorzystując odnawialną ener-
gię pochodzącą z pobliskiej spalarni odpadów. Powstający w efekcie uszlachetniania 
biogazu biometan następnie jest doprowadzany do sieci gazowej, co ogranicza emisję 
dwutlenku węgla odpowiadającą emisji z 2000 gospodarstw domowych (Lima  
i in., 2023). 

Koszty biometanizacji przy zastosowaniu metod biologicznych uszlachetniania 
biogazu niestety są wyższe niż w przypadku innych rozwiązań. Przykładowo: system 
ex-situ z produkcją wodoru z wody z zastosowaniem elektrolizera PEM, pomimo 
niższego zużycia energii elektrycznej w sekcji biometanizacji, w porównaniu z sepa- 
racją membranową (0,16 kW/Nm3 v. 0,26 kW/Nm3), wciąż charakteryzuje się wyż-
szymi kosztami (0,73-0,8  EUR/Nm3 v. 0,65  EUR/m3) (Menin i in., 2021). Podob- 
nie sytuacja wygląda przy porównaniu absorpcji wodnej i biometanizacji ex-situ  
(0,225 EUR/Nm3 v. 0,47 EUR/m3) (Junaidi i in., 2016). 
 
 
 



330 Rozdział 23 

 
Rysunek 23.3. Typy bioreaktorów stosowanych w biometanizacji (na podstawie  

González i in., 2023) 

23.2. Metody uszlachetniania oparte na fermentacji 

Obecny w biogazie dwutlenek węgla może być substratem do produkcji wielu 
użytecznych związków. Przykładowo: Butyribacterium methylotrophicum, Aceto-
bacterium woodii czy Clostridium scatologenes są w stanie wykorzystywać dwu- 
tlenek węgla do syntezy octanów, maślanów czy kwasów tłuszczowych, istotnych  
w produkcji biopaliw z uwagi na łatwość ich separacji. Z kolei Clostridium ragsdalei 
jest zdolne do produkcji bioetanolu oraz octanów z gazu zawierającego mieszaninę 
wodoru i dwutlenku węgla. Dodatkowym atutem przemawiającym za rozwojem  
tych metod jest to, iż obecność niektórych związków powstałych jako produkt  
fermentacji, np. glukozy, może hamować autotroficzny metabolizm mikroorgani-
zmów (Angelidaki i in., 2018; Kennes i in., 2016). 

Ostatnio szczególnie interesującym kierunkiem badań jest możliwość wykorzy-
stania dwutlenku węgla do produkcji kwasu bursztynowego. Ten 4-atomowy kwas 
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jest prekursorem wielu związków (surfaktantów, 1,4-butanodiolu, tworzyw bio- 
degradowalnych, pestycydów, herbicydów oraz farmaceutyków). Dotychczas pro-
dukowany był głównie z LPG lub ropy naftowej na drodze reakcji chemicznej.  
Jednak najnowsze doniesienia literaturowe sugerują, że procesy biologiczne mogą 
być nie tylko tańsze, ale również charakteryzować się niższym śladem węglowym 
(0,85 v. 1,8 kg CO2 eq/kg) (Adnan i in., 2019). Jednym ze sposobów przeprowadzenia 
procesu wiązania CO2 jest cykl Krebsa (Sahoo i in., 2022). Prowadzone są również 
badania nad wykorzystaniem CO2 oraz obecnych w zawiesinie hodowlanej cukrów 
w celu produkcji kwasu bursztynowego (C4H6O4) na drodze fermentacji glukozy 
przy udziale np. Actinobacillus succinogenes (stężenie glukozy 30 g/l - 32 g/l, 37 °C, 
pH 6,75, 200 rpm). W następstwie procesu uzyskiwano gaz o 95 % zawartości metanu 
(Gunnarsson i in., 2014). Z kolei w badaniach Babaei i in. (2019) z powodzeniem 
zastąpiono glukozę organiczną frakcją odpadów komunalnych, przy czym proces 
realizowany był przy udziale Basfia succiniciproducens (DSM 22022). Badania 
również wykazały, że szczep ten prowadzi proces znacznie szybciej i z wyższą  
wydajnością niż Actinobacillus succinogenes, a proces najlepiej jest prowadzić  
ze stopniowym zwiększaniem stężenia substratu, niż zaczynać go od razu od jego 
wysokiego stężenia. 

Pomimo obiecujących rezultatów uszlachetnianie biogazu na drodze procesów 
fermentacyjnych nie jest obiektem zaawansowanych prac badawczych. Dalszy  
rozwój technologii wymagać będzie rozszerzenia puli możliwych do stosowania  
mikroorganizmów, jak również prowadzenia procesu w warunkach z wykorzysta-
niem mieszanych kultur mikrobiologicznych (Angelidaki i in., 2018). 

23.3. Fotoautotroficzne wiązanie dwutlenku węgla 

Wiązanie dwutlenku węgla na drodze fotosyntezy stanowi interesującą alterna-
tywę uszlachetniania biogazu. Główną rolę w tej metodzie odgrywają fotosyntezu-
jące mikroorganizmy (np. eukariotyczne glony i prokariotyczne cyjanobakterie), 
które mają możliwość wykorzystywania zawartego w biogazie dwutlenku węgla  
i wbudowywania go w swoją biomasę. Siarkowodór, będący jednym z zanieczysz-
czeń biogazu, może być usuwany chemicznie wraz z niepożądanym tlenem lub na 
drodze biologicznej przez koegzystujące wraz z algami bakterie siarkowe. W efekcie 
procesu uszlachetniony biometan zawiera od 94 % do 98 % metanu (Bahr i in., 
2014). Oprócz biogazu do bioreaktorów (fotobioreaktorów) z algami wprowadzane 
są pożywki hodowlane będące źródłem biogenów. Rolę tę mogą pełnić różnego  
rodzaju ścieki albo odciek z odwadniania pofermentu (Lóránt, Tardy, 2022).  

Proces wiązania dwutlenku węgla przez fotoautotroficzne organizmy może być 
prowadzony bezpośrednio albo pośrednio. W pierwszym podejściu procesy prowa-
dzone są w jednym zbiorniku, z kolei w drugim – w co najmniej dwóch, bowiem 
układ ten rozbudowany jest o kolumnę absorpcyjną, w której ma miejsce wiązanie 
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dwutlenku węgla albo do hydrowęglanów, albo węglanów, dopiero w takiej postaci 
(jako źródło węgla) wykorzystywany jest on przez algi. Podczas wiązania CO2  
węglan jest regenerowany z wodorowęglanów i może być wykorzystany w kolejnym 
cyklu uszlachetniania biogazu (Lóránt, Tardy, 2022; Xia i in., 2015). Wadami pierw-
szego podejścia są wysokie koszty oddzielenia wytworzonego przez algi tlenu  
w późniejszych etapach oczyszczenia, ryzyko wybuchu mieszaniny metan-tlen oraz 
problemy z utrzymaniem odpowiedniego pH w reaktorze. Wynika to z faktu, że 
większość alg stosowanych do uszlachetniania biogazu preferuje pH neutralne bądź 
lekko zasadowe. Obniżenie pH na skutek absorpcji CO2 prowadzi do spowolnienia, 
a nawet zahamowania wzrostu alg (Xia i in., 2016). Z kolei w drugim podejściu 
ograniczenia wynikają z warunków procesu, bowiem wysokie pH – efekt wiązania 
CO2 – wymaga stosowania szczepów alg zdolnych do wzrostu w warunkach środo-
wiska zasadowego, poza tym sprzyja ono wytrącaniu biogenów, zwiększając przez 
to ryzyko ich niedoboru w formach dostępnych dla mikroorganizmów (Toledo- 
-Cervantes i in., 2016; Wu i in., 2021). 

Największym wyznaniem technologicznym metody jest niska rozpuszczalność 
dwutlenku węgla i niski jego transfer do komórek alg. Poza tym należy wziąć pod 
uwagę dostęp do światła, zróżnicowany nie tylko sezonowo, ale również pod wzglę-
dem geograficznym. Wykorzystanie sztucznego oświetlenia wiąże się z dodatko-
wymi kosztami, które również w dużym stopniu zależą od zastosowanego systemu. 
Systemy pośrednie są tańsze, bardziej wydajne, jednak ograniczenia przestrzenne 
sprawiają, że częściej stosowana jest druga wersja. Kluczową rolę w metodzie  
odgrywa wybór odpowiedniego szczepu, który nie tylko musi wykazywać wysoką 
tolerancję na zasadowe warunki i wysokie stężenie CO2, ale również charakteryzo-
wać się wysoką aktywnością anhydrazy węglanowej, zdolnością miksotroficzną 
oraz być łatwy w zbiorze, co jest istotne z uwagi na mały rozmiar komórek alg  
(< 30 µm), ich duże rozcieńczenie (0,02 % - 0,05 % suchej masy) oraz szybkie tempo 
wzrostu. Łatwiej oddzielić gatunki nitkowate, dlatego też prawdopodobnie wspólna 
uprawa mikroalg i grzybów jest interesującą alternatywą. Poza tym, w odróżnieniu 
od monokultur, charakteryzuje się ona niższą konsumpcją energii (Lóránt, Tardy, 
2022). Chlorella vulgaris, Synechococcus sp., Anabaena cylindrica, Spirulina pla-
tensis, Tetraselmis suecica to przykładowe gatunki alg, które z powodzeniem były 
stosowane do wiązania dwutlenku węgla z biogazu (Wu i in., 2021). 

23.4. Metanizacja podziemna 

Metanizacja podziemna (ang. underground bio-methanation) to nowy kierunek 
badań, w którym zakłada się konwersję mieszaniny wodoru i dwutlenku węgla wtła-
czanych do odpowiednio wybranych zbiorników podziemnych. Zgodnie z koncepcją 
proces ma być katalizowany przez archeony metanogenne obecne w złożu/zbiorniku  
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(np. wyczerpane złoża węglowodorów, warstwy wodonośne o dużym zasoleniu – 
rys. 23.4). Wybór podziemnego zbiornika, do którego będą wtłaczane gazy, uzależ-
niony jest od warstw geologicznych przylegających do niego, przy czym uwzględnić 
należy nie tylko ich szczelność, tak aby uniemożliwić migrację gazów, ale również 
potencjalne interakcje gazów ze składnikami skał, które w przyszłości mogłyby  
prowadzić do zmian ich właściwości (np. porowatości, przepuszczalności i właści-
wości mechanicznych). Z tego względu na zbiorniki reakcyjne preferuje się formacje 
geologiczne ze skałami krzemoklastycznymi, takimi jak piaskowce o porowatości po- 
wyżej 20 %. Idea rozwiązania zakłada, że zbiorniki takie będą miały grubość co naj-
mniej 20 m, 10-procentową saturację wody i przepuszczalność na poziomie 50 mD.  
Poza tym ciśnienie w nich nie powinno przekraczać 150 barów, a poziom zasolenia 
nie może być wyższy niż 90 g/l (Bellini i in., 2022; Molíková i in., 2022; Strobel  
i in., 2020). Obecnie badania w tym zakresie są przedmiotem następujących projek-
tów (Bellini i in., 2022): 
– The Hychico-BRGM Pilot Project – Patagonia, modelowanie, optymalizacja  

procesu konwersji, charakterystyka mikroorganizmów; 
– The Underground Sun Conversion-Flexible Storage – testy terenowe w Pilsbach 

(Austria); 
– The Bio-UGS – Biological Conversion of Carbon Dioxide and Hydrogen to  

Methane Potential Analysis of Underground Bio-Methanation Project – wykor-
zystanie istniejącej infrastruktury pod kątem metanizacji. 

 

 
Rysunek 23.4. Idea podziemnej metanizacji (na podstawie Bellini i in., 2022; Strobel  

i in., 2020) 

Rozwój technologii limitowany jest dostępnością odnawialnych źródeł energii, 
które na skalę przemysłową umożliwiają wytwarzanie wystarczającej ilości wodoru, 
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oraz ograniczeniami procesu metanizacji, w tym niską rozpuszczalnością wodoru  
w wodzie, rozwojem biofilmu, który może prowadzić do zmniejszenia porowatości 
skał oraz konkurencją metanogenów o wodór z innymi grupami mikroorganizmów, 
np. bakteriami redukującymi siarczany (Bellini i in., 2022; Molíková i in., 2022; 
Strobel i in., 2020).  

Podsumowanie 

Uszlachetnianie biogazu na drodze biologicznej jest niewątpliwie ciekawym  
podejściem do tematyki uzdatniania biogazu, cechującym się dużym potencjałem. 
Technologia tworzy nowe perspektywy integracji różnych form energii odnawialnej, 
będąc równocześnie siłą napędową do rozwoju rozwiązań z zakresu magazynowania 
energii. Jednak na dzień dzisiejszy istnieją nieliczne przykłady udanej implementacji 
rozwiązania w skali komercyjnej. Kluczowym czynnikiem do dalszego rozwoju 
technologii jest poprawienie efektywności elektrolizerów wody, a tym samym obni-
żenie kosztów wytwarzania biometanu. Niezależnie od zastosowanego rozwiązania 
ważne jest także dalsze prowadzenie testów w celu optymalizacji procesu, zwłaszcza 
pod kątem dyfuzji wodoru w medium fermentacyjnym, rozwoju systemów zwięk-
szających kontakt ciecz-gaz, możliwości stosowania mieszanych kultur (obecnie  
badania często są prowadzone tylko na czystych kulturach) oraz przede wszystkim 
redukcji kosztów i integracji z siecią elektryczną. Metanizacja ex-situ oraz pod-
ziemna wydają się najbardziej perspektywicznymi kierunkami rozwoju. 

Źródło finanasowania 

Badania naukowe zostały sfinansowane z subwencji statutowej Wydziału Infrastruktury  
i Środowiska Politechniki Częstochowskiej. 
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Biological methods for biogas upgrading 
 

Abstract: The chapter synthetically analyzes biological biogas upgrading methods aimed 
at improving its calorific value by removing undesirable components such as carbon diox-
ide, water, hydrogen sulfide, siloxanes, carbon monoxide and nitrogen. Refining methods 
based on chemoautotrophic upgrading, operating both in- and ex-situ conditions, are  
discussed. The possibility of using fermentation processes, methods based on the photo- 
synthetic properties of algae, is also presented. Additionally, the analysis included a new 
concept of upgrading biogas, underground methanation. The analysis showed that biologi-
cal methods have high potential, but their implementation still encounters technical limita-
tions. In in-situ methods, the most problematic issue is the limited solubility of hydrogen  
in the fermentation medium and the risk of process destabilization associated with pH  
fluctuations. On the other hand, ex-situ methods, although more effective, are expensive 
and require specialized infrastructure. In turn, implementing strategies based on photo- 
autotrophic processes is associated with solving the issue of low gas transfer and ensuring 
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adequate irradiation. In turn, underground methanation is still in the research phase despite 
promising results in field tests. Methods based on fermentation have an even lower level of 
technological readiness. However, in their case, converting carbon dioxide into valuable 
products such as succinic acid or bioethanol opens up new perspectives in producing  
biofuels. 

Keywords: biogas, biogas upgrading, biomethane, anaerobic digestion 
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Streszczenie: Latem 2022 roku na rzece Odrze doszło do pierwszego w Polsce masowego 
zakwitu glonów określanych mianem „złotych alg”, który spowodował śmierć ogromnej 
liczby ryb, zarówno po stronie polskiej, jak i niemieckiej. W podanym okresie z Odry wy-
łowiono około 3,3 mln martwych ryb o łącznej masie 1650 ton. Szacuje się, że w efekcie 
katastrofy ekologicznej populacja ryb w rzece na odcinku 560 km spadła o 60 % w porów- 
naniu z poziomem przed jej wystąpieniem. W rozdziale przeanalizowano przyczyny i skutki 
wspominanej katastrofy ekologicznej. Omówiono wprowadzone w następstwie katastrofy 
zasady monitoringu obecności złotych alg w wodach powierzchniowych w Polsce oraz 
przestawiono jego szczegółowe wyniki dla zbiornika Czernica i Kanału Gliwickiego.  
W pracy wykorzystano narzędzia statystyczne do określenia zależności, pomiędzy liczeb-
nością komórek glonów a wybranymi właściwościami fizyczno-chemicznymi wody. Prze-
prowadzona analiza statystyczna danych z monitoringu jakości z analizowanych punktów 
pomiarowych wskazała, że w celu określenia zależności pomiędzy liczebnością złotych alg 
a parametrami fizyczno-chemicznymi wody konieczne jest dalsze prowadzenie pełnej  
i ciągłej kontroli tych parametrów. 

Słowa kluczowe: katastrofa ekologiczna na Odrze, złote algi, Prymnesium parvum,  
prymnezyny, monitoring złotych glonów 

Wprowadzenie 

Znaczący wzrost zarówno częstotliwości, jak i intensywności zakwitów glonów 
w wodach powierzchniowych ma negatywny wpływ nie tylko na same ekosystemy, 
ale również na gospodarkę. Za tym zjawiskiem stoi działalność bytowa i gospodar-
cza człowieka, prowadząca do nadmiernej emisji zanieczyszczeń do wszystkich ma-
tryc środowiskowych, w tym przede wszystkim do wody. W zbiornikach wodnych 
drastycznie wzrasta stężenie azotu i fosforu, przekraczając poziom umożliwiający 
ich samooczyszczanie, w wyniku czego dochodzi do zakwitu glonów. Niższe stęże-
nie w wodzie tlenu rozpuszczonego, wyższe zmętnienie i pH prowadzi do obumie-
rania roślin wodnych oraz masowej śmierci ryb, co w konsekwencji powoduje  
eutrofizację zbiorników wodnych. Eutrofizacja wód powierzchniowych jest poważ-
nym zagrożeniem dla ekosystemów wodnych i skutkuje ograniczeniem możliwości 
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wykorzystania ich jako źródło wody pitnej dla ludzi, wody do celów przemysłowych 
i rekreacyjnych. 

W Polsce zjawisko zakwitu glonów jest powszechne z uwagi na niską jakość wód 
powierzchniowych, których prawie 95 % ma jakość złą. Latem 2022 roku na rzece 
Odrze doszło do pierwszego w Polsce masowego zakwitu glonów określanych  
mianem „złotych alg”, co spowodowało śmierć ogromnej liczby ryb, zarówno po 
stronie polskiej, jak i niemieckiej (Caron i in., 2023). Zjawisko to nie tylko wywołało 
poważne straty w populacji ryb i innych organizmów wodnych, ale również wpły-
nęło na gospodarkę regionu i turystykę. Straty ekonomiczne, społeczne oraz ekolo-
giczne były ogromne, co uzasadnia potrzebę zrozumienia i ograniczenia takich  
zakwitów w przyszłości (Svendsen i in., 2018). 

Jednym z kluczowych czynników, który mógł przyczynić się do szkodliwego  
zakwitu alg, było zwiększenie stopnia zasolenia wody, niski stan wód oraz wysokie 
temperatury w okresie letnim. Jednak brak szczegółowych danych z monitoringu 
jakości wód powierzchniowych z okresu przed katastrofą ekologiczną w 2022 roku 
utrudnia określenie prawdziwych przyczyn tego zjawiska. Ponadto zdolność złotych 
alg do aklimatyzacji w szerokim zakresie parametrów środowiskowych dodatkowo 
komplikuje identyfikację czynników warunkujących wydzielanie przez nie toksyn 
(Caron i in., 2023). 

Badania nad złotymi algami są kluczowe dla opracowania skutecznych strategii 
zapobiegania i kontroli zakwitów. Istnieje konieczność zbadania możliwości ich 
usuwania za pomocą konwencjonalnych metod stosowanych obecnie do usuwa- 
nia innych glonów z wód oraz opracowania nowych rozwiązań umożliwiających  
ich sprawną naturalizację. Kluczowe jest również określenie zależności pomiędzy 
parametrami fizyczno-chemicznymi wody a wzrostem liczebności komórek glonów 
i wydzielanych przez nie toksyn. 

W rozdziale przeanalizowano przyczyny i skutki katastrofy ekologicznej na  
Odrze, która miała miejsce w 2022 roku. Omówiono wprowadzone zasady monito-
ringu obecności złotych alg w wodach powierzchniowych w Polsce oraz przed- 
stawiono jego szczegółowe wyniki dla zbiornika Czernica i Kanału Gliwickiego  
(stanowisko Pyskowice) z uwzględnieniem analizy statystycznej mającej na celu 
określenie zależności pomiędzy liczebnością komórek glonów a wybranymi właści-
wościami fizyczno-chemicznymi wody. 

24.1. Złote algi – charakterystyka gatunku, toksyczność,  
czynniki wpływające na wzrost, metody usuwania 

24.1.1. Charakterystyka gatunku 

Prymnesium spp. należą do chromistów, gromady Haptophyta. Jest to oddziel- 
na grupa glonów, wyróżniającą się odmienną budową chloroplastów. Chromisty  
w większości są organizmami jednokomórkowymi, przybierającymi brązowy lub 



 Złote algi w wodach powierzchniowych w Polsce – analiza przypadków 341 

żółty kolor. Zaliczamy do nich zarówno glony słono-, jak i słodkowodne, takie jak 
brunatnice, okrzemki, lęgniowce oraz haptofity, do tej ostatniej grupy należy jedno-
komórkowy glon Prymnesium parvum nazywany potocznie „złotą algą”. 

Złote algi to organizmy jednokomórkowe, dwuwiciowe, posiadające haptonemę, 
specjalistyczną zewnętrzną strukturę przypominającą wici, która umożliwia komór-
kom przyczepianie się do powierzchni, a także pomaga im wychwytywać cząstki 
pokarmu. Prymnesium parvum (rys. 24.1) jest gatunkiem kosmopolitycznym. Inne 
gatunki z tego rodzaju, które nie są tak szeroko rozpowszechnione jak wyżej wspo-
minany, to Prymnesium calathiferum, Prymnesium saltans, Prymnesium lepailleurii 
i Prymnesium faveolatum (Granéli i in., 2012). 
 

 
Rysunek 24.1. Prymnesium parvum (Larsen, 1999) 

Glony P. parvum są organizmami mikotroficznymi, czyli mogą wykorzystywać 
zarówno energię słoneczną w procesie fotosyntezy, jak i odżywiać się martwą  
materią organiczną. W momencie zakwitu następuje zmiana w sposobie odżywia- 
nia alg. W normalnych warunkach glon jest samożywny i częściowo cudzożywny,  
natomiast w warunkach stresowych zaczyna pobierać związki organiczne pocho-
dzące m.in. z rozkładających się zwierząt oraz z fagocytozy innych komórek glo-
nów. W trakcie zakwitu przy dużej gęstości komórek glonów kolor wody przybiera 
złotawy kolor i stąd wzięła się potoczna nazwa „złote algi” dla P. parvum (Roelke  
i in., 2016). Dodatkowo podczas zakwitu algi te mogą znacząco wpływać na jakość 
wody, zwiększając jej mętność i zmieniając fizykochemiczne parametry wody, takie 
jak stężenie tlenu czy pH (Raport, b.d.). 

24.1.2. Występowanie złotych alg na świecie  

Złote algi występują na całym świecie, ich obecność została udokumentowana  
w Europie, Ameryce Północnej, Ameryce Południowej, Australii czy Azji. Od wielu 
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lat z kwestią toksycznych zakwitów złotych alg borykają się Stany Zjednoczone,  
a problem ten obejmuje tam co najmniej 23 stany, w tym Maine, Waszyngton oraz 
Hawaje. Pierwszy potwierdzony przypadek powiązania występowania złotych alg 
ze śniętymi rybami odnotowano w 1985 roku na rzece Pecos w dorzeczu Rio Grande 
(na 660 km odcinku zginęło 110 000 ryb). Kilka lat później, w 2001 roku, zakwit  
w wylęgarni ryb w Dundee State Fish Hatchery zniszczył całoroczną produkcję  
okonia prążkowanego i hybrydowego (zniszczeniu uległo ponad 5 mln narybku) 
(Texas Parks & Wildlife, b.d.).  

Przed katastrofą ekologiczną na Odrze negatywny wpływ złotych alg na stan ryb 
odnotowano wcześniej w norweskich fiordach, na rzece Thurne w Anglii i w zatoce 
Jasmund (Jasmunder Boddena). Jednak w odróżnieniu od Odry wody te charaktery-
zują się znacznie wyższym naturalnym zasoleniem (Walter, b.d.). Poza tym skala 
działania złotych alg w wymienionych akwenach wodnych była znacznie mniejsza, 
niż to miało miejsce w lipcu i sierpniu 2022 roku na Odrze. 

24.1.3. Toksyczność 

Złote algi wydzielają toksyczne metabolity, tzw. prymnezyny, które w bez- 
pośredni sposób niszczą i zabijają inne organizmy wodne. Udało się zidentyfiko- 
wać kilkanaście substancji wytwarzanych przez te glony, różniących się budową  
i toksycznością, w zależności od szczepu. Związki te mają silne działanie cyto- 
toksyczne, hemolityczne, neurotoksyczne i ichtiotoksyczne. Prymnezyny są szcze-
gólnie szkodliwe dla organizmów oddychających skrzelami, takich jak ryby i skoru-
piaki, ze względu na ich zdolność do uszkadzania błon komórkowych oskrzeli.  
Prymnezyny zostały zidentyfikowane jako glikolipidy, galaktolipidy, proteolipidy  
i związki lipidowo-węglowodanowe. Toksyny te są amfipatyczne. Oznacza to, że 
posiadają zarówno właściwości hydrofilowe, jak i hydrofobowe, co pozwala im na 
interakcję z błonami komórkowymi, doprowadzając do lizy komórek. Aktywności 
hemolityczne i ichtiotoksyczne prymnezyn powodują szybkie pęcznienie komórek, 
ich śmierć oraz masowe śnięcie ryb podczas zakwitów (Manning, La Claire, 2010). 

Dostępność składników odżywczych, zasolenie i intensywność światła wpływają 
na produkcję i skład prymnezyn. Różne szczepy P. parvum wykazują specyficzne 
zmiany w profilach prymnezyn w różnych warunkach. Generalnie toksyny te można 
podzielić na trzy główne typy w zależności od struktury węglowej (rys. 24.2)  
(Bannon i in., 2024), tj. typ A, B i C. Aktualnie jest tendencja do dalszego rozbija- 
nia tych trzech głównych klas na mniejsze, które pozwalają na bardziej precyzyjne  
definiowane jednostki. 

Dodatkowo toksyczność wydzielanych przez glony substancji modyfikowana 
jest przez wiele innych czynników, np. toksyny są mniej aktywne w niskim pH, 
mogą ulegać dezaktywacji w świetle słonecznym albo wymagać obecności innych 
związków chemicznych jako aktywatorów. Generalnie toksyczność prymnezyn 
wzrasta w momencie zakwitu glonów. 



 Złote algi w wodach powierzchniowych w Polsce – analiza przypadków 343 

 
Rysunek 24.2. Struktura chemiczna prymnezyny-1, przymnezyny-2 i prymnezyny B-1 

(Wagstaff i in., 2021) 

24.1.4. Czynniki wpływające na wzrost złotych alg 

Prymnesium parvum rozwija się w różnych warunkach środowiskowych. Badania 
wykazały, że P. parvum może żyć w szerokim zakresie zasolenia, od niemal słodkiej 
wody po warunki morskie, oraz w temperaturach od 5 °C do 35 °C. W wodach słod-
kich obecność P. parvum jest związana z podwyższonym poziomem przewodności 
właściwej oraz jonów, takich jak siarczany i chlorki. W Teksasie, gdzie śnięcia ryb 
spowodowane przez P. parvum stały się powszechne i przyczyniły się do znacznych 
strat w rybołówstwie, śnięcie ryb następowało w wyniku rozwoju glonów w tempe-
raturach od 10 °C do 27 °C. Równie szeroki jest zakres przewodności wody, przy 
której obserwowano zakwit złotych alg. Badania laboratoryjne przeprowadzone  
z udziałem szczepu P. parvum odpowiedzialnego za śnięcie ryb w Dunkard Creek 
(na granicy Pensylwanii i Zachodniej Wirginii) wykazały, że glony te mogą się  
rozwijać przy przewodności 500-2700 µS/cm, jednak przy przewodności około  
4000 µS/cm obserwowane było zahamowanie wzrostu. Wykazano również, że po 
aklimatyzacji w zbiorniku wodnym P. parvum może wytwarzać formy przetrwalni-
kowe, które pozostają w stanie uśpienia, aż powrócą odpowiednie warunki do ich 
rozwoju. Stężenie nutrietów, wartość pH (pH > 7,0) oraz wysokie poziomy chlorków 
i kationów (np. Ca2+ i Mg2+) są wymieniane jako główne czynniki odpowiedzialne 
za toksyczność zakwitów P. parvum (Hartman i in., 2021). 

Różne jony wywierają odmienne efekty na mikroalgi, a zależność pomiędzy  
stężeniem jonów a tempem ich wzrostu jest złożona. Jony metali, w szczególności 
Al3+, Ca2+, Fe2+ i Mg2+, mogą stymulować tempo wzrostu glonów. Z kolei jony SO4

2− 
mogą powodować akumulację toksyn w komórkach mikroalg, podczas gdy jony Cl− 
skutecznie redukują gęstość komórek i zawartość chlorofilu. Natomiast jony Pb2+ 
mają toksyczne działanie na komórki glonów (Liu i in., 2022). 
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24.1.5. Metody usuwania i ograniczenia populacji glonów 

Skuteczna redukcja biomasy glonów, zmniejszenie częstotliwości i intensywno-
ści zakwitów oraz przeciwdziałanie katastrofom ekologicznym związanym z zakwi- 
tami złotych alg wymaga przede wszystkich działań prewencyjnych (m.in. organicze- 
nie zrzutu ścieków przemysłowych, spływów powierzchniowych, stały monitoring 
wód), a w przypadku wystąpienia zakwitu – zastosowania technologii pozwalającej  
na redukcję liczebności glonów oraz ograniczenie ich toksyczności w stosunku do 
organizmów wodnych. 

W tabeli 24.1 przedstawiono technologie usuwania glonów z wód powierzchnio-
wych, które częściowo zostały lub mogą w przyszłości być zaadoptowane do usu-
wania złotych glonów. 

Tabela 24.1. Metody usuwania glonów z wód powierzchniowych 

Metody fizyczne Metody biologiczne Metody chemiczne 

Mechaniczne  
Zaciemnianie 
Flotacja powietrzem 
Flokulacja z użyciem gliny 
Ultradźwięki 
Filtracja 
Promieniowanie UV 
Adsorpcja 
Biostabilizator ze słomy jęczmiennej 

Inaktywacja za pomocą  
odpowiednich szczepów  
wirusów i bakterii 
Wykorzystanie roślin  
intensywnie pobierających  
nutrienty z wody 
Odbudowa biomów i kontrola 
wzrostu glonów poprzez  
konkurencję biologiczną 

Dodatek koagulantów  
(np. AlCl3, PACl, FeCl3, 
Al2(SO4)3) 
Dodatek utleniaczy 
Zaawansowane metody  
utleniania 

 
Do ograniczenia zakwitu złotych alg najczęściej wykorzystuje się techniki oparte 

na metodach fizycznych. Metody mechaniczne polegają na użyciu urządzeń do  
fizycznego zbierania i usuwania glonów z jezior, co pozwala na zmniejszenie stęże-
nia glonów poprzez usunięcie dużej ilości biomasy (Maredová i in., 2021). W trakcie 
katastrofy ekologicznej na Odrze została wykorzystana słoma jęczmienna jako środek 
biostabilizujący. Jednym z powodów wyboru słomy jęczmiennej jest jej zdolność do 
wydzielania podczas rozkładu związków allelopatycznych, które mogą hamować 
wzrost glonów (Mary i in., 2024). 

Metody chemiczne usuwania glonów polegają głównie na bezpośrednim wpro-
wadzaniu substancji chemicznych do środowiska wodnego w celu inhibicji rozwoju 
populacji glonów, co jest szeroko stosowaną praktyką w kontroli zakwitów alg. 
Koszt tych technik chemicznych jest znaczący, co stanowi poważne ograniczenie  
w ich implementacji (Moreno-Andrés i in., 2023). Metody biologiczne ograniczenia 
wzrostu glonów oparte są na konkurencji międzygatunkowej i wprowadzaniu do wody 
odpowiednich szczepów bakterii oraz wirusów i bezwzględnie musi obejmować 
analizę bezpieczeństwa środowiskowego, co przekłada się na znaczne utrudnienia  
w masowym zastosowaniu tych metod (Wang i in., 2024). 
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Należy podkreślić, że nie ma skutecznej i taniej metody pozwalającej na usu- 
nięcie złotych alg z wód powierzchniowych. Większość metod przedstawionych  
w tabeli 24.1 pozostaje wciąż w fazie intensywnych prac badawczo-rozwojowych. 
Na dzień dzisiejszy pozostaje nam, przynajmniej w Polsce, monitorowanie jakości 
wód, stężenia glonów oraz zarządzanie zrzutami zasolonych ścieków w celu ograni-
czenia wystąpienia warunków środowiskowych sprzyjających zakwitowi glonów 
(Raport, b.d.).  

24.2. Katastrofa ekologiczna na Odrze – jej przyczyny  
i następstwa 

Szacuje się, że w efekcie katastrofy ekologicznej populacja ryb w rzece na od- 
cinku 560 km spadła o 60 % w porównaniu z poziomem przed nią. Z rzeki wyłowiono 
około 3,3 mln martwych ryb o łącznej masie 1650 ton (w tym 1025 ton wzdłuż dolnej 
Odry). Największe straty stwierdzono w populacji jazgarza (Gymnocephalus cernua), 
leszcza (Abramis brama) i okonia (Perca fluviatilis). Ponadto odnotowano 88 %  
spadek liczebności małż; największy, bo kształtujący się na poziomie 95 %, zauwa-
żono dla rodzimej małży Anodonta anatina, podczas gdy w przypadku inwazyjnego 
omułka Sinanodonta woodiana populacja obniżyła się jedynie o 15 %. Z kolei popu-
lacja ślimaków, głównie wodnych Viviparus viviparus, spadła o 85 % (Szlauer- 
-Łukaszewska i in., 2024). Straty odnotowano również w populacji innych zwierząt, 
w tym m.in. ptaków czy bobrów.  

W newralgicznym okresie pierwsze duże zjawiska śnięcia ryb na rzece Odrze 
zaobserwowano 14 lipca 2022 roku na Kanale Gliwickim, zebrano wówczas do utyli- 
zacji prawie 920 kg ryb. W późniejszym okresie największe natężenie zjawiska od-
notowano od końca lipca 2022 roku do 12 września 2022 roku, przy czym nie było 
to zjawisko ciągłe, bowiem śnięcie ryb występowało w różnych odcinkach rzeki,  
w różnych interwałach czasowych. Przykładowo, w województwie zachodnio-pomor- 
skim największe straty stwierdzono 15 i 22 sierpnia, podczas gdy na terenie wojewódz- 
twa lubelskiego miało to miejsce 11 sierpnia (Instytut Ochrony Środowiska, b.d.-b). 

Najwięcej danych dotyczących zmian jakości wód w okresie katastrofy ekolo-
gicznej dostarczyły stacje monitoringu jakości wód w Polsce i Niemczech. Monito-
ring on-line prowadzony przez stację we Frankfurcie wykazał wzrost przewodności 
wody w okresie od 1 do 4 sierpnia 2022 roku, przy czym wartości te uległy podwojeniu, 
co może wskazywać na zrzut ścieków ze źródeł przemysłowych lub komunalnych. 
W dolnym biegu Odry wg danych niemieckich (Hoenwutzen) w latach 2005-2020 
przewodność wahała się od 800 μS/cm do 1000 μS/cm (wzrost nachylenia linii 
trendu o 12,79 rocznie). W okresie od 1 do 9 sierpnia 2022 roku, przewodność wód 
wzrosła z 1200 μS/cm do 1900 μS/cm. Na stacji odnotowano również wyraźny wzrost 
chlorofilu a, z 20 μg/l do 140 μg/l, a w późniejszym okresie nawet do 300 μg/l,  
wskazujący na rozwój fitoplanktonu. Obserwacje te potwierdziły również dane  
teledetekcji zakwitu glonów udostępnione przez Brockmann Consult (European  
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Commission. Joint Research Centre, 2023). Z kolei dane zebrane w Hohenwutzen 
wykazały, że od 5 do 15 sierpnia 2022 roku sumaryczny ładunek chlorku sodu trans-
portowany wraz z wodami rzeki zwiększył się o 23 500 ton. Ponadto w porównaniu 
z ostatnim tygodniem lipca odnotowano 50 % - 100 % wzrost stężenia bromu, litu, 
molibdenu, cezu i talu. Dla magnezu, potasu i siarki nie odnotowano znaczących 
zmian, podczas gdy dla wapnia zmniejszył się o około 25 %. Największą liczebność 
fitoplanktonu w punkcie poboru próbek we Frankfurcie odnotowano 19 sierpnia, było 
to 203 milionów komórek na litr, z czego około 48 % stanowiły komórki Prymne-
sium parvum. Z kolei w Hohenwutzen 3 dni wcześniej zaobserwowano rekordową 
ilość komórek złotych alg (141 mln/l) (Raport, b.d.). 

Znacznie wyższe zasolenie w Odrze odnotowano w polskich punktach pomiaro- 
wych. W okresie śnięcia ryb zasolenie przekroczyło poziom 2000 μS/cm i było znacz- 
nie wyższe niż średnie z lat ubiegłych (1030 μS/cm - 1287 μS/cm). W większości przy- 
padków wartości przewodności elektrolitycznej znacząco przekraczały normy tego 
wskaźnika dla rzek nizinnych (690 μS/cm) i wielkich rzek nizinnych (850 μS/cm). 
Najniższe wartości wskaźnika obserwowano na stanowiskach w Chałupach i na  
wysokości Chlewic w województwie lubuskim (średnia poniżej 780 μS/cm, maksy-
malna wartość poniżej 1020 μS/cm). Natomiast najwyższe zasolenie odnotowano  
na stanowiskach w Kłodnicy i w Kanale Gliwickim, w których średnia przewodność 
kształtowała się powyżej 5000 μS/cm, a maksymalne wartości przekraczały pułap 
7000 μS/cm. Dynamika zmian zasolenia w okresie katastrofy ekologicznej była 
różna. W górnym i środkowym odcinku rzeki maksimum obserwowane było przed 
20 sierpnia, później na skutek nawalnych deszczów przewodność zdecydowanie 
zmalała. Z kolei w wodach Kłodnicy i w Kanale Gliwickim obserwowano nie-
znaczne zmiany przewodności, a w punktach pomiarowych zlokalizowanych w wo-
jewództwach opolskim, dolnośląskim i lubuskim odnotowano jej wzrost na początku 
września. Obok zasolenia obserwowany był wzrost pH (średnia powyżej 7,0, przy 
maksymalnych wartościach dochodzących nawet do 9,6) oraz nasycenia wody tle-
nem, które kształtowało się powyżej wartości granicznej dla dużych rzek nizinnych, 
czyli 7,5 mg/l; poza tym jedynie dla Kanału Gliwickiego zaobserwowano nasycenie 
tlenem powyżej 250 %, czyli takie, które może zaczopowywać naczynia krwionośne 
ryb i powodować u nich chorobę gazową. Z kolei stężenia biogenów były bardziej 
podwyższone niż w ubiegłych latach. Opisane skokowe zmiany wskazują na aktyw-
ność fotosyntetyczną glonów. Obecność złotych alg stwierdzono w ponad 79 % ana-
lizowanych prób, co więcej w 35 % prób liczebność komórek glonów kształtowała 
się powyżej 50 mln (graniczna wartość wskazywana w literaturze, powyżej której 
obserwowane jest masowe śnięcie ryb). Najwyższe wartości odnotowano w Kanale 
Gliwickim na stanowisku Marina Gliwice (414 mln) oraz na stanowisku Pyskowice 
(383 mln) (Instytut Ochrony Środowiska, b.d.-b). 

Średnia temperatura obszarowa w lipcu 2022 roku nie odbiegała znacząco od 
średniej wieloletniej, podczas gdy dla sierpnia sytuacja kształtowała się diametralnie 
inaczej. W porównaniu ze średnią wieloletnią ten wakacyjny miesiąc był o 2 °C  
cieplejszy, przez co został zakwalifikowany na 3. miejscu pod względem temperatur  
w skali pomiarowej prowadzonej od 1951 roku (Instytut Ochrony Środowiska, b.d.-b). 
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Ponadto przepływy obserwowane na stacjach pomiarowych zlokalizowanych wzdłuż 
Odry w okresie od czerwca do sierpnia 2022 roku były znacznie niższe w stosunku 
do analogicznego okresu rok wcześniej, co więcej – w porównaniu z sytuacją prze-
ciętną (z wielolecia) były one od 39 % do nawet 76 % niższe. W sierpniu dzięki do-
pływowi wody opadowej przepływy wzrosły, niemniej jednak dalej kształtowały się 
poniżej wartości przeciętnych (Instytut Ochrony Środowiska, b.d.-a). 

Należy również podkreślić, że ocena stanu wód powierzchniowych za lata  
2016-2021 dla Odry wykazała jej zły stan, co było przede wszystkim następstwem 
tego, że dla większości jednolitych części wód powierzchniowych (JCWP) potencjał 
ekologiczny oraz stan chemiczny zostały zaklasyfikowane odpowiednio jako zły  
lub słaby oraz poniżej dobrego. O takiej klasyfikacji zdecydowały przede wszystkim 
przekroczenia w zakresie wskaźników charakteryzujących zasolenie (stężenie siar-
czanów, chlorków, przewodność elektrolityczna właściwa, ilość substancji rozpusz-
czonych) oraz azotu (Panek, 2024).  

Początkowe hipotezy zakładały, że przyczyną masowego śnięcia ryb w Odrze 
może być wyciek do niej nieznanych substancji organicznych lub czynników utle-
niających, jednak analiza jakości wód wskazała, że bezpośrednią przyczyną kata-
strofy ekologicznej na Odrze był zakwit złotych alg i skorelowane z nią uwalniane 
przez nie do wód toksyny (prymnezyny). Zdjęcia satelitarne zmian stężenia chlorofilu 
dodatkowo potwierdzają tę hipotezę, wskazując jednoznacznie na intensywny roz-
wój złotych alg w górnym biegu Odry i ich przemieszczanie się w dół rzeki. Wysoka 
zawartość biogenów, temperatura w połączeniu z wysokim nasłonecznieniem, niskim 
poziomem wody, niskimi jej przepływami oraz zwiększonym zasoleniem były głów-
nymi czynnikami intensywnego rozwoju glonów latem 2022 roku. Ich kompilacja 
sprzyjała rozwojowi złotych alg (rys. 24.3). 
 

 
Rysunek 24.3. Czynniki wpływające na rozwój złotych alg i ich skutki ekologiczne 

(Szlauer-Łukaszewska i in., 2024) 
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24.3. Monitoring złotej algi w Polsce 

Następstwem opisanej sytuacji było – zgodnie z zaleceniami Głównego Inspekto- 
ratu Ochrony Środowiska (GIOŚ) – objęcie wytypowanych 20 punktów pomiarowo- 
-kontrolnych zlokalizowanych na Odrze i jej dopływach oraz kanałach dodatkowym 
stałym monitoringiem interwencyjnym. W punktach tych obok parametrów fizyko-
chemicznych pobrane próbki wody badane są pod kątem oceny stopnia rozwoju  
fitoplanktonu ze szczególnym uwzględnieniem P. parvum, a wyniki analiz dostępne 
są on-line na stronie: https://www.gov.pl/web/odra/badania-odry. Monitoring obej-
muje badanie przewodności elektrolitycznej, stężenia chlorów, siarczanów, tempe-
raturę wody, poziom tlenu rozpuszczonego, przewodność, pH oraz stężenie sodu 
(Instytut Ochrony Środowiska, b.d.-a). 
 

 
Rysunek 24.4. Droga przekazywania informacji o zagrożeniu zakwitem złotej algi 

Ponadto w odpowiedzi na ekologiczne wyzwania, takie jak masowe zakwity  
złotych alg Prymnesium parvum, wprowadzono procedurę monitoringu interwencyj-
nego, która pozwala na ocenę ryzyka zakwitu haplofitów z ww. gatunku, definiuje 
cztery poziomy alarmowe oraz drogę informowania odpowiednich służb (rys. 24.4). 
Zgodnie z procedurą monitorowania interwencyjnego Prymnesium parvum „złotej 
algi” (Główny Inspektorat Ochrony Środowiska, 2023) zdefiniowano specyficzne 
progi liczby komórek alg na litr wody, które wyznaczają różne stopnie zagrożenia  
dla różnych typów zbiorników wodnych: 
– Stopień ostrzegawczy: przypisuje się, gdy liczba Prymnesium parvum waha się  

od 3 mln do 10 mln komórek na litr wody. 
– I stopień zagrożenia: aktywowany, gdy stężenie alg osiąga od 10 mln do 100 mln 

komórek na litr. 
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– II stopień zagrożenia: przypisuje się dla stężeń od 100 mln do 300 mln komórek 
na litr. 

– III stopień zagrożenia: określa sytuację, gdy stężenie przekracza 300 mln komórek 
na litr. 

Ocena ryzyka bazuje nie tylko na danych dotyczących wskaźników biologicznych, 
ale również wartościach wybranych wskaźników fizykochemicznych (tab. 24.2). 

Tabela 24.2. Wskaźniki fizykochemiczne i biologiczne objęte oceną wraz z przypisanymi 
poziomami alarmowymi (Główny Inspektorat Ochrony Środowiska, 2023) 

Badany wskaźnik Jednostka Stopień  
ostrzegawczy 

I stopień  
zagrożenia  

II stopień  
zagrożenia 

III stopień  
zagrożenia 

PEW w 20 °C µS/cm – ≥ 2400 ≥ 3800 ≥ 5500 

Odczyn pH – – ≥ 7,9 ≥ 8,4 ≥ 8,9 

Tlen rozpuszczony mg/l O2 – ≥ 12 ≥ 14 ≥ 16 

Fosfor ogólny mg/l N – ≥ 0,4 ≥ 0,55 ≥ 0,7 

Stosunek atomów N:P – – ≤ 12 ≤ 3 ≤ 1,5 

 
Centralne Laboratorium Badawcze Głównego Inspektoratu Ochrony Środowiska 

(GIOŚ) odgrywa kluczową rolę w tym procesie oceny ryzyka zakwitu złotych alg, 
wykonując regularne pomiary terenowe i laboratoryjne. Wyniki tych badań, po prze-
tworzeniu i analizie, są szybko przekazywane odpowiednim służbom, aby mogły 
podjąć niezbędne działania interwencyjne. System ten nie tylko umożliwia bieżącą 
ocenę ryzyka, ale także informuje o konieczności intensyfikacji działań, gdy stwier-
dzi się wyższe stopnie zagrożenia (https://www.gov.pl, b.d.). Przykładowe dane  
monitoringowe przedstawiono na rysunkach 24.5 i 24.6. 

W przypadku osiągnięcia poziomu ostrzegawczego dla złotych alg, określonego 
przez aktualne przepisy i procedury monitoringu środowiskowego, niezbędne staje 
się natychmiastowe podjęcie szeregu działań prewencyjnych i interwencyjnych. 
Alarm ten inicjuje zintegrowane odpowiedzi ekologiczne, które obejmują intensyfi-
kację badań terenowych i laboratorium w celu potwierdzenia danych wstępnych  
oraz określenia rzeczywistego zagrożenia. 

Zastosowanie zaplanowanej procedury pozwala na szybką identyfikację obszarów 
o wysokim ryzyku oraz koncentrację zasobów na najbardziej krytycznych segmen-
tach ekosystemu. Wzmożone działania monitorujące, takie jak zwiększenie często-
tliwości pobierania próbek wody oraz dokładniejsze badanie wskaźników fizyko-
chemicznych, stają się kluczowe dla efektywnej oceny sytuacji. W odpowiedzi na 
potwierdzenie zagrożenia odpowiednie jednostki zarządzające są zobowiązane do 
informowania lokalnych władz i społeczności, co umożliwia wdrożenie działań 
ochronnych, mających na celu minimalizację szkód dla fauny i flory wodnej. 
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Rysunek 24.5. Wyniki monitoringu wody ze zbiornika Czernica w okresie 2023-2024 

Dodatkowo wyniki badań i analiz są dokumentowane i archiwizowane, co umoż-
liwia ich wykorzystanie w przyszłości do lepszego zrozumienia mechanizmów  
prowadzących do zakwitów złotych alg i przyczynia się do optymalizacji metod  
zapobiegawczych. Procedura ta nie tylko gwarantuje bieżącą ochronę ekosystemów 
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wodnych, ale również dostarcza cennych informacji naukowych, które mogą przy-
czynić się do opracowania długoterminowych strategii zarządzania jakością wód 
(Główny Inspektorat Ochrony Środowiska, 2023). 

 

 
 

 

Rysunek 24.6. Wyniki monitoringu wody w Kanale Gliwickim – Pyskowice w okresie 
2023-2024 



352 Rozdział 24 

24.4. Monitoring złotej algi w praktyce – studium przypadków  
na przykładzie zbiornika Czernica oraz Kanału Gliwickiego,  
stanowisko Pyskowice 

Na rysunkach 24.5 i 24.6 przedstawiono zmiany parametrów fizykochemicznych 
oraz biologicznych w wybranych punktach pomiarowych monitoringu interwencyj-
nego prowadzonego przez GIOŚ od lutego/kwietnia 2023 roku do maja 2024 roku. 
Próbki wody pobrane z punktu pomiarowego na Kanale Gliwickim charakteryzo-
wały się znacznie wyższą przewodnością (wahania od 841 μS/cm do 5920 μS/cm, 
średnia 3467 μS/cm ±1292 μS/cm) oraz stężeniem fosforu ogólnego (wahania od 
0,13 mg/l do 0,9 mg/l, średnia 0,38 mg/l ±0,16 mg/l), podczas gdy stężenie azotu 
ogólnego było znacznie niższe (wahania od 0,0 mg/l do 9,99 mg/l, średnia 1,22 mg/l 
±1,91 mg/l). Z kolei w zbiorniku Czernica w analizowanym interwale czasowym 
przewodność, stężenie azotu ogólnego i fosforu ogólnego wahały się odpowiednio 
od 694 μS/cm do 1173 μS/cm (średnia 919 μS/cm ±122 μS/cm), od 1,13 mg/l do 
4,05 mg/l (średnia 1,87 mg/l ±0,7 mg/l), od 0,02 mg/l do 0,13 mg/l (średnia 0,07 mg/l 
±0,02 mg/l). Temperatura wody była znacznie wyższa w zbiorniku Czernica (mediana 
18,3 °C) niż w Kanale Gliwickim (mediana 15,1 °C). Odwrotną tendencję odnoto-
wano dla poziomu tlenu rozpuszczonego (mediana 13,1 mg/l dla zbiornika oraz 
9,1 mg/l dla Kanału). Z kolei liczebność złotych alg była znacznie wyższa w Kanale 
Gliwickim, w którym liczba komórek wahała się od 0 do 448 mln (średnia 109 mln 
±127 mln, mediana 63 mln), podczas gdy w zbiorniku Czernica liczba komórek 
oscylowała od 2,6 mln do 130 mln (średnia 31,4 mln ±34,4 mln, mediana 18,4 mln). 
Przedstawione dane następnie poddano analizie statystycznej w celu określenia,  
czy istnieje zależność pomiędzy występowaniem Prymnesium parvum a zmienny- 
mi środowiskowymi (rys. 24.7-24.16, tab. 24.3-24.14). Generalnie znacznie wyższe 
współczynniki korelacji uzyskano dla analizy korelacji rang Spearmana niż Pearsona 
(tab. 24.3-24.14), co wskazuje na nieliniowy charakter większości zależności. 

Analizując całą pulę wyników, istotnie statystyczne dodatnie korelacje dla zbior-
nika Czernica pomiędzy liczbą komórek złotych alg odnotowano dla tego wskaźnika 
oraz przewodności (r = 0,48) i stężenia azotu ogólnego (r = 0,37). Jednak były to 
korelacje niskie (tab. 24.4). Liniową zależność dla omawianego punktu pomiarowego 
odnotowano pomiędzy liczbą komórek alg oraz stężeniem tlenu (r = 0,48) i fosforu 
ogólnego (r = 0,52) (tab. 24.3). Podział wyników monitorowanych w zbiorniku 
Czernica na dwie pule w zależności od temperatury wody (< 20 °C i > 20 °C) wyka-
zał w okresie temperatur wyższych niż 20 °C średnią dodatnią liniową zależność  
pomiędzy liczbą komórek Prymnesium parvum a poziomem tlenu (r = 0,59), stęże- 
niem azotu ogólnego (r = 0,56) oraz stężeniem fosforu ogólnego (r = 0,7) (tab. 24.5). 
W przypadku korelacji rang Spearmana wartości współczynnika korelacji były nieco 
wyższe, przy czym istotne statystycznie były tylko pomiędzy liczebnością Prymne-
sium parvum a poziomem tlenu (r = 0,68) i stężeniem fosforu (r = 0,58) (tab. 24.6). 
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Dla prób o temperaturze poniżej 20 °C odnotowano średnią ujemną korelację pomię-
dzy liczbą złotych alg a temperaturą wody oraz średnią dodatnią korelację pomiędzy 
nimi a stężeniem tlenu i przewodnością (tab. 24.7 i 24.8).  

Z kolei w Kanale Gliwickim liczebność alg była skorelowana prawie ze wszyst-
kimi wskaźnikami, jedyne odstępstwo odnotowano dla stężenia fosforu ogólnego 
(tab. 24.9 i 24.10). Niskie ujemne korelacje obserwowano dla liczby komórek i tem-
peratury wody (r = –0,41) oraz przewodności (r = –0,36). Z kolei pomiędzy liczbą 
komórek Prymnesium parvum a stężeniem azotu ogólnego zauważono niską dodat-
nią korelację, a dla tlenu rozpuszczonego średnią dodatnią korelację. Analogicznie 
jak dla zbiornika Czernica wyniki podzielono na dwie pule w zależności od tempe-
ratury wody (< 20 °C i > 20 °C). Uwzględniając podział, odnotowano dla temperatur 
> 20 °C średnią liniową dodatnią korelację pomiędzy liczebnością Prymnesium 
parvum a przewodnością (r = 0,68), stężeniem azotu ogólnego (r = 0,69) i pozio-
mem tlenu (r = 0,61) oraz średnią ujemną korelację pomiędzy temperaturą wody 
(r = –0,7) (tab. 24.11). Przeprowadzenie testów z wykorzystaniem analizy rang 
Spearmana dla podanej puli danych wykazało podobne zależności pomiędzy liczbą 
komórek alg a temperaturą wody, przewodnością oraz azotem ogólnym. Jedyne od-
stępstwa odnotowano dla fosforu ogólnego oraz stężenia tlenu (tab. 24.12). Z kolei 
dla danych o temperaturze < 20 °C charakter zależności był analogiczny, niezależ- 
nie od tego, czy dane poddano analizie z wykorzystaniem testów parametrycznych,  
czy nieparametrycznych. Obserwowano ujemną korelację pomiędzy liczebnością  
Prymnesium parvum a przewodnością oraz dodatnią korelację pomiędzy nią a tlenem 
rozpuszczonym i fosforem ogólnym (tab. 24.13 i 24.14). 

Tabela 24.3. Korelacje Persona – przeprowadzone dla zbiornika Czernica dla danych 
zebranych w okresie 2023-2024, N = 41 (braki danych usuwano przypadkami, 
kolorem czerwonym oznaczano istotne statystycznie korelacje) 

 
Temperatura 

wody  
[°C] 

Tlen  
rozpuszczony 

[mg/l] 

Przewodność 
[µS/cm] 

Azot  
ogólny  
[mg/l] 

Fosfor  
ogólny 
[mg/l] 

Tlen rozpuszczony 
[mg/l] –0,374  

Przewodność  
[µS/cm] 0,437 –0,332  

Azot ogólny  
[mg/l] –0,452 0,175 –0,300  

Fosfor ogólny  
[mg/l] 0,249 –0,234 0,626 0,018  

Liczba komórek  
[mln/l] 0,053 0,481 0,399 0,048 0,519 
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Tabela 24.4. Korelacje nieparametryczne – przeprowadzone dla zbiornika Czernica 
dla danych zebranych w okresie 2023-2024, N = 41 (kolorem czerwonym 
oznaczano istotne statystycznie korelacje) 

 
Temperatura 

wody  
[°C] 

Tlen  
rozpuszczony 

[mg/l] 

Przewodność 
[µS/cm] 

Azot  
ogólny  
[mg/l] 

Fosfor  
ogólny 
[mg/l] 

Tlen rozpuszczony  
[mg/l] –0,123  

Przewodność [µS/cm] 0,128 –0,338  

Azot ogólny [mg/l] –0,589 0,339 –0,265  

Fosfor ogólny [mg/l] 0,225 –0,268 0,533 0,025  

Liczba komórek  
[mln/l] –0,418 0,271 0,484 0,373 0,217 

Tabela 24.5. Korelacje Persona – przeprowadzone dla zbiornika Czernica dla danych 
zebranych w okresie 2023-2024, przypadki dla prób wody o temp. > 20 °C, 
N = 24 (braki danych usuwano przypadkami, kolorem czerwonym oznaczano 
istotne statystycznie korelacje) 

 
Temperatura 

wody  
[°C] 

Tlen  
rozpuszczony 

[mg/l] 

Przewodność 
[µS/cm] 

Azot  
ogólny  
[mg/l] 

Fosfor  
ogólny 
[mg/l] 

Tlen rozpuszczony  
[mg/l] 0,090  

Przewodność [µS/cm] 0,127 –0,209  

Azot ogólny [mg/l] 0,111 0,181 0,374  

Fosfor ogólny [mg/l] 0,156 –0,018 0,784 0,464  

Liczba komórek  
[mln/l] 0,134 0,593 0,403 0,558 0,700 

Tabela 24.6. Korelacje nieparametryczne – przeprowadzone dla zbiornika Czernica 
dla danych zebranych w okresie 2023-2024, przypadki dla prób wody  
o temp. > 20 °C, N = 24 (kolorem czerwonym oznaczano istotne  
statystycznie korelacje) 

 
Temperatura 

wody  
[°C] 

Tlen  
rozpuszczony 

[mg/l] 

Przewodność 
[µS/cm] 

Azot  
ogólny  
[mg/l] 

Fosfor  
ogólny  
[mg/l] 

Tlen rozpuszczony  
[mg/l] 0,090  

Przewodność [µS/cm] 0,183 –0,245  

Azot ogólny [mg/l] 0,023 0,229 0,272  

Fosfor ogólny [mg/l] 0,185 –0,103 0,827 0,434  

Liczba komórek  
[mln/l] –0,232 0,638 0,244 0,583 0,374 
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Tabela 24.7. Korelacje Persona – przeprowadzone dla zbiornika Czernica dla danych 
zebranych w okresie 2023-2024, przypadki dla prób wody o temp. < 20 °C, 
N = 17 (braki danych usuwano przypadkami, kolorem czerwonym  
oznaczano istotne statystycznie korelacje) 

 Temperatura wody  
[°C] 

Tlen rozpuszczony 
[mg/l] 

Przewodność 
[µS/cm] 

Azot ogólny  
[mg/l] 

Fosfor ogólny  
[mg/l] 

Tlen rozpuszczony [mg/l] –0,298  
Przewodność [µS/cm] –0,452 0,178  
Azot ogólny [mg/l] 0,467 –0,548 –0,313  
Fosfor ogólny [mg/l] 0,154 –0,554 0,036 0,080  
Liczba komórek [mln/l] –0,624 0,528 0,583 –0,416 –0,218 

Tabela 24.8. Korelacje nieparametryczne – przeprowadzone dla zbiornika Czernica 
dla danych zebranych w okresie 2023-2024, przypadki dla prób wody  
o temp. < 20 °C, N = 17 (kolorem czerwonym oznaczano istotne  
statystycznie korelacje) 

 Temperatura wody  
[°C] 

Tlen rozpuszczony 
[mg/l] 

Przewodność 
[µS/cm] 

Azot ogólny  
[mg/l] 

Fosfor ogólny  
[mg/l] 

Tlen rozpuszczony [mg/l] –0,489  
Przewodność [µS/cm] –0,406 0,412  
Azot ogólny [mg/l] 0,296 –0,327 –0,164  
Fosfor ogólny [mg/l] 0,275 –0,613 –0,114 –0,148  
Liczba komórek [mln/l] –0,706 0,581 0,562 –0,281 –0,262 

 

 
Rysunek 24.7. Wykres rozrzutu danych dla liczby komórek glonów vs. temperatury wody 

dla zbiornika Czernica dla danych zebranych w okresie 2023-2024, N = 41 
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Rysunek 24.8. Wykres rozrzutu danych dla liczby komórek glonów vs. tlen roz- 

puszczony dla zbiornika Czernica dla danych zebranych w okresie 
2023-2024, N = 41 

 
Rysunek 24.9. Wykres rozrzutu danych dla liczby komórek glonów vs. przewodność 

dla zbiornika Czernica dla danych zebranych w okresie 2023-2024,  
N = 41 
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Rysunek 24.10. Wykres rozrzutu danych dla liczby komórek glonów vs. azot ogól- 

ny wody dla zbiornika Czernica dla danych zebranych w okresie  
2023-2024, N = 41 

 
Rysunek 24.11. Wykres rozrzutu danych dla liczby komórek glonów vs. fosfor ogól- 

ny wody dla zbiornika Czernica dla danych zebranych w okresie 
2023-2024, N = 41 
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Tabela 24.9. Korelacje Persona – przeprowadzone w Kanale Gliwickim – Pyskowice 
dla danych zebranych w okresie 2023-2024, N = 47 (braki danych usuwano 
przypadkami, kolorem czerwonym oznaczano istotne statystycznie korelacje) 

 
Temperatura 

wody  
[°C] 

Tlen  
rozpuszczony 

[mg/l] 

Przewodność 
[µS/cm] 

Azot  
ogólny  
[mg/l] 

Fosfor  
ogólny  
[mg/l] 

Tlen rozpuszczony  
[mg/l] –0,433  

Przewodność [µS/cm] 0,697 –0,427  

Azot ogólny [mg/l] –0,156 0,163 0,323  

Fosfor ogólny [mg/l] 0,216 0,013 0,109 0,015  

Liczba komórek  
[mln/l] –0,292 0,598 –0,294 0,253 0,017 

Tabela 24.10. Korelacje nieparametryczne – przeprowadzone w Kanale Gliwickim – 
Pyskowice dla danych zebranych w okresie 2023-2024, N = 47 (kolorem 
czerwonym oznaczano istotne statystycznie korelacje) 

 
Temperatura 

wody  
[°C] 

Tlen  
rozpuszczony 

[mg/l] 

Przewodność 
[µS/cm] 

Azot  
ogólny  
[mg/l] 

Fosfor  
ogólny  
[mg/l] 

Tlen rozpuszczony  
[mg/l] –0,219  

Przewodność [µS/cm] 0,597 –0,383  

Azot ogólny [mg/l] –0,398 0,136 0,003  

Fosfor ogólny [mg/l] 0,168 0,111 0,061 –0,118  

Liczba komórek  
[mln/l] –0,408 0,615 –0,360 0,328 –0,093 

Tabela 24.11. Korelacje Persona – przeprowadzone w Kanale Gliwickim – Pyskowice 
dla danych zebranych w okresie 2023-2024, przypadki dla prób wody  
o temp. > 20 °C, N = 20 (braki danych usuwano przypadkami, kolorem 
czerwonym oznaczano istotne statystycznie korelacje) 

 
Temperatura 

wody  
[°C] 

Tlen  
rozpuszczony 

[mg/l] 

Przewodność 
[µS/cm] 

Azot  
ogólny  
[mg/l] 

Fosfor  
ogólny  
[mg/l] 

Tlen rozpuszczony  
[mg/l] –0,721  

Przewodność [µS/cm] –0,427 0,271  

Azot ogólny [mg/l] –0,469 0,473 0,589  

Fosfor ogólny [mg/l] 0,109 –0,023 –0,013 0,007  

Liczba komórek  
[mln/l] –0,696 0,612 0,681 0,690 –0,179 
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Tabela 24.12. Korelacje nieparametryczne – przeprowadzone w Kanale Gliwickim – 
Pyskowice dla danych zebranych w okresie 2023-2024, przypadki dla 
prób wody o temp. > 20 °C, N = 20 (kolorem czerwonym oznaczano 
istotne statystycznie korelacje) 

 
Temperatura 

wody  
[°C] 

Tlen  
rozpuszczony 

[mg/l] 

Przewodność 
[µS/cm] 

Azot  
ogólny  
[mg/l] 

Fosfor  
ogólny  
[mg/l] 

Tlen rozpuszczony  
[mg/l] –0,633  

Przewodność [µS/cm] –0,561 0,278  

Azot ogólny [mg/l] –0,240 0,204 0,529  

Fosfor ogólny [mg/l] 0,061 0,072 0,015 –0,154  

Liczba komórek  
[mln/l] –0,505 0,262 0,579 0,740 –0,574 

Tabela 24.13. Korelacje Persona – przeprowadzone w Kanale Gliwickim – Pyskowice 
dla danych zebranych w okresie 2023-2024, przypadki dla prób wody  
o temp. < 20 °C, N = 17 (braki danych usuwano przypadkami, kolorem 
czerwonym oznaczano istotne statystycznie korelacje) 

 
Temperatura 

wody  
[°C] 

Tlen  
rozpuszczony 

[mg/l] 

Przewodność 
[µS/cm] 

Azot  
ogólny  
[mg/l] 

Fosfor  
ogólny  
[mg/l] 

Tlen rozpuszczony  
[mg/l] 0,114  

Przewodność [µS/cm] 0,091 –0,569  

Azot ogólny [mg/l] –0,742 –0,146 0,006  

Fosfor ogólny [mg/l] 0,312 0,306 –0,124 –0,036  

Liczba komórek  
[mln/l] 0,337 0,425 –0,620 –0,210 0,504 

Tabela 24.14. Korelacje nieparametryczne – przeprowadzone w Kanale Gliwickim – 
Pyskowice dla danych zebranych w okresie 2023-2024, przypadki dla 
prób wody o temp. < 20 °C, N = 17 (kolorem czerwonym oznaczano 
istotne statystycznie korelacje) 

 
Temperatura 

wody  
[°C] 

Tlen  
rozpuszczony 

[mg/l] 

Przewodność 
[µS/cm] 

Azot  
ogólny  
[mg/l] 

Fosfor  
ogólny  
[mg/l] 

Tlen rozpuszczony  
[mg/l] 0,194  

Przewodność [µS/cm] –0,019 –0,597  

Azot ogólny [mg/l] –0,736 –0,161 0,066  

Fosfor ogólny [mg/l] 0,317 0,342 –0,072 –0,176  

Liczba komórek  
[mln/l] 0,335 0,569 –0,668 –0,231 0,433 
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Rysunek 24.12. Wykres rozrzutu danych dla liczby komórek glonów vs. tempera-

tury wody w Kanale Gliwickim – Pyskowice dla danych zebranych  
w okresie 2023-2024, N = 47 

 
Rysunek 24.13. Wykres rozrzutu danych dla liczby komórek glonów vs. tlen rozpusz-

czony wody w Kanale Gliwickim – Pyskowice dla danych zebranych 
w okresie 2023-2024, N = 47 
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Rysunek 24.14. Wykres rozrzutu danych dla liczby komórek glonów vs. przewodność 

w Kanale Gliwickim – Pyskowice dla danych zebranych w okresie 
2023-2024, N = 47 

 
Rysunek 24.15. Wykres rozrzutu danych dla liczby komórek glonów vs. azot ogólny 

wody w Kanale Gliwickim – Pyskowice dla danych zebranych w okre- 
sie 2023-2024, N = 47 
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Rysunek 24.16. Wykres rozrzutu danych dla liczby komórek glonów vs. fosfor ogól- 

ny wody w Kanale Gliwickim – Pyskowice dla danych zebranych  
w okresie 2023-2024, N = 47 

Podsumowanie 

Analiza dostępnych danych dotyczących monitoringu złotych alg w polskich  
wodach powierzchniowych wskazuje na krytyczne znaczenie rozwinięcia skutecznych 
strategii monitoringu i zarządzania ekosystemami wodnymi. Wyniki te pokazują,  
że w odpowiedzi na szkodliwe zakwity, jak te obserwowane na Odrze w 2022 roku, 
konieczne jest zastosowanie zintegrowanych i różnorodnych metod monitorowania, 
które pozwolą na szybszą i bardziej precyzyjną reakcję. Wprowadzenie w Polsce 
zaktualizowanego systemu poziomów ostrzeżeń pozwala na efektywniejsze zarzą-
dzanie ryzykiem związanym z nagłymi zmianami w ekosystemach wodnych. W kon-
tekście przeciwdziałania szkodliwym zakwitom złotych alg kluczowe znaczenie 
mają rekomendacje zawarte w analizie Unii Europejskiej dotyczącej katastrofy  
ekologicznej na Odrze (European Commission. Joint Research Centre, 2023). Istotne 
jest, by kraje w dorzeczu Odry, w tym Polska, wdrożyły zalecenia UE dotyczące 
ulepszenia systemów monitorowania on-line oraz wprowadzenia obowiązkowego  
raportowania o incydentach związanych z zanieczyszczeniem. 

W kontekście przyszłych badań oraz praktycznych zastosowań kluczowe będzie 
dalsze doskonalenie technik pomiarowych oraz opracowywanie nowych, jeszcze 
bardziej efektywnych metod analizy i interpretacji danych. Ponadto niezbędne jest 
dalsze badanie i zrozumienie czynników środowiskowych wpływających na rozwój 
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i toksyczność złotych alg, co umożliwi opracowanie celniej ukierunkowanych strate- 
gii ochrony zdrowia wód oraz zapobiegania szkodliwym zakwitom alg w przyszłości. 
Przeprowadzona analiza statystyczna danych z monitoringu jakości wód w zbiorniku 
Czernica i na Kanale Gliwickim wskazuje, że w celu określenia zależności pomiędzy 
liczebnością złotych alg a parametrami fizyczno-chemicznymi wody konieczne  
jest dalsze prowadzenie pełnego i ciągłego monitoringu tych parametrów. W wielu 
przypadkach w obu miejscach pomiarowych brak jest informacji na temat stężenia 
związków azotu i fosforu, co ma kluczowe znaczenie dla wzrostu glonów.  

Niniejszy tekst stanowi krok w kierunku zrozumienia problemu złotych alg  
w Polsce, oferując wgląd w ich dynamikę i potencjalne zagrożenia dla ekosyste- 
mów wodnych. Implementacja zmian wymaga jednak współpracy międzynarodowej  
oraz standaryzacji metod zbierania i udostępniania danych, co zwiększy skuteczność  
monitorowania złotych alg i uchroni przed innymi potencjalnymi katastrofami  
w przyszłości. 

Źródło finanasowania 

Badania naukowe zostały sfinansowane z subwencji statutowej Wydziału Infrastruktury  
i Środowiska Politechniki Częstochowskiej. 
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Monitoring of golden algae in surface waters in Poland – a case study 
 

Abstract: In the summer of 2022, the Oder River experienced Poland’s first massive bloom 
of algae known as “Golden Algae”, which caused the death of a vast number of fish on both 
the Polish and German sides. Approximately 3.3 million dead fish were retrieved from the 
Oder, totaling 1650 tons in weight. It is estimated that as a result of this ecological disaster, 
the fish population in the river over a 560 km stretch decreased by 60 % compared to  
the level before the event. The chapter analyzes the causes and effects of this ecological 
catastrophe. It discusses the introduced rules for monitoring the presence of golden algae 
in surface waters in Poland and presents detailed results for the Czernica reservoir and the 
Gliwice Canal. Statistical tools were used in the work to determine the relationship between 
the number of algal cells and selected physicochemical properties of the water. The statis-
tical analysis of the monitoring data from the analyzed measurement points indicated that 
in order to determine the relationship between the number of golden algae and the physico-
chemical parameters of the water, further full and continuous monitoring of these parame-
ters is necessary. 

Keywords: Oder River ecological disaster, golden algae, Prymnesium parvum, prymnesins, 
monitoring of golden algae 
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Metody usuwania substancji złowonnych  
powstających w procesie kompostowania  

odpadów organicznych 
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Streszczenie: Emisja substancji złowonnych i lotnych związków organicznych podczas 
procesu kompostowania odpadów organicznych jest zagadnieniem o znaczeniu globalnym. 
Brak regulacji prawnych oraz kontroli emisji przyczynia się do społecznego sprzeciwu  
wobec emisji odorantów różnego pochodzenia. Niniejszy rozdział zawiera przegląd stoso-
wanych metod dezodoryzacji, tj.: biologicznych, chemicznych i fizycznych, które mogą 
być skutecznie stosowane do redukcji związków złowonnych. Szczególną uwagę poświę-
cono biofiltracji ze względu na jej wysoką skuteczność, niskie koszty oraz prostotę procesu. 
Zwrócono uwagę na emisję odorów z sektora rolnego. Omówiono potencjalne metody 
ograniczenia emisji amoniaku pochodzącego z obornika kurzego oraz możliwość jego  
wykorzystania. Stwierdzono, że istnieje konieczność prowadzenia dalszych badań nad  
skutecznymi metodami oczyszczania powietrza z odorantów. Podkreślono ponadto, że  
w celu minimalizacji negatywnego wpływu odorantów na zdrowie, jakość życia ludzi oraz 
środowisko wskazane jest wprowadzenie regulacji prawnych dotyczących jednoznacznego 
określenia dopuszczalnego poziomu emisji związków złowonnych do atmosfery. 

Słowa kluczowe: kompostowanie, metody dezodoryzacji, odoranty, odpady organiczne, 
pomiot kurzy, regulacje prawne 

Wprowadzenie 

Odory to związki stanowiące mieszaninę lotnych substancji chemicznych, zarówno 
organicznych, jak i nieorganicznych. W skład odorów emitowanych do atmosfery 
wchodzą takie związki, jak: estry, siarczki, aldehydy, merkaptanty, aminy i inne.  
Do uciążliwych związków należą również amoniak, skatol, pirydyna, aldehydy,  
ketony oraz lotne kwasy tłuszczowe. 

Obecnie problemem o charakterze globalnym jest emisja odorów, jak również 
lotnych związków organicznych. Uciążliwość zapachowa i liczba skarg osób ekspo-
nowanych na nieprzyjemne zapachy spowodowały wzrost zainteresowania naukow-
ców kwestią normalizacji uregulowań prawnych dotyczących stężeń, częstotliwości 
występowania i intensywności emisji substancji złowonnych. W związku z tym  
konieczne jest opracowanie skutecznej metody eliminacji odorantów, której wdrożenie 
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będzie zasadne ekonomicznie, jak również korzystne dla środowiska naturalnego 
(Parzentna-Gabor i in., 2020). Działalność gospodarcza człowieka jest przyczyną 
powstawania odorantów o różnym składzie chemicznym, co stanowi zagrożenie dla 
środowiska i zdrowia ludzi. Sytuacja wymaga podjęcia działań naprawczych, co nie-
odłącznie związane jest z koniecznością wprowadzenia niezbędnych, klarownych 
regulacji prawnych w tym zakresie (Kancelaria Senatu, 2014). 

25.1. Regulacje prawne w aspekcie emisji odorantów  
różnego pochodzenia 

Obecnie w Polsce nie ma jednoznacznych norm regulujących kwestie związane 
z emisją substancji złowonnych do powietrza. Wciąż trwają prace legislacyjne nad 
rozwiązaniem tego problemu. Uciążliwość zapachowa wynikająca z emisji substan-
cji złowonnych do atmosfery, powstających w procesie kompostowania, może wy-
woływać sprzeciw społeczny w odniesieniu do funkcjonowania tego typu instalacji 
(Kancelaria Senatu, 2014). Na potrzebę ustanowienia norm prawnych w Polsce  
dotyczących kontroli uciążliwości zapachowej wpływa fakt, że ponad połowa skarg, 
petycji, uwag kierowanych do Wojewódzkiego Inspektoratu Środowiska i Głównego 
Inspektoratu Środowiska dotyczy zanieczyszczania powietrza z uwzględnieniem 
substancji złowonnych. Fundamentalnym aktem prawnym regulującym w Polsce  
zagadnienia związane z odziaływaniem na środowisko m.in. uciążliwości zapacho-
wych jest ustawa Prawo ochrony środowiska z 27 kwietnia 2001 r. (Dz.U. z 2016 r. 
poz. 627 z późn. zm.). Resort środowiska podejmował szereg inicjatyw legislacyj-
nych w aspekcie uciążliwości zapachowej, w tym określenia metod oceny jakości 
zapachowej powietrza zgodnie z artykułem 222 powyższej ustawy. Analiza zarzutów 
dotyczących poprawności metodyki pomiarowej wynikającej z normy EN13725:2007 
„Jakość powietrza – oznaczania stężenia zapachowego metodą olfaktometrii dyna-
micznej” oraz presja społeczna dotycząca zagadnienia spowodowały odstąpienie od 
prac legislacyjnych związanych z jakością zapachową powietrza. W 2008 roku roz-
poczęto prace nad projektem ustawy o przeciwdziałaniu uciążliwości zapachowej. 
Obecna sytuacja ekonomiczno-gospodarcza w kraju oraz przeprowadzone konsulta-
cje warunkują konieczność zastosowania alternatywnych rozwiązań bez wprowa-
dzania nowych uregulowań prawnych. W rezultacie dostosowano istniejące przepisy 
i wprowadzono nowe obowiązki, nakładając je na działalność samorządów oraz 
przedsiębiorców. Resort środowiska we współpracy z ministrem gospodarki, Mini-
sterstwem Infrastruktury i Rozwoju oraz Ministerstwem Rolnictwa i Rozwoju Wsi 
w latach 2013-2014 przeprowadził analizę obowiązujących przepisów, które doty-
czyły uciążliwości zapachowej. Analizie poddano m.in. kwestie dotyczące minimal-
nych odległości zabudowań od gospodarstw rolnych lub zakładów produkcyjnych 
(Ministerstwo Środowiska, 2016). 
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25.2. Wybrane źródła pochodzenia odorantów 

Odory obecne w powietrzu pochodzą ze źródeł naturalnych oraz antropogenicz-
nych, takich jak procesy przemysłowe, w tym spalanie paliw. Obszary zurbanizo-
wane są źródłem znacznej ilości odorów i stanowią ważny czynnik wpływający na 
pogorszenie jakości powietrza, gleby i wody. Zapachy i inne zanieczyszczenia po-
wietrza są problemem narastającym, który odnosi się nie tylko do aspektów ekolo- 
gicznych, ale również społecznych. Składowiska odpadów komunalnych, oczyszczal- 
nie ścieków, zakłady przemysłowe w latach ubiegłych budowane były na obrzeżach 
miast. Postępująca urbanizacja zmniejsza odległość między zakładami a budynkami 
mieszkalnymi. Zapachy stały się problemem narastającym i w ciągu ostatniej dekady 
odnotowano wzrost liczby skarg mieszkańców na występowanie uciążliwych zapa-
chów w powietrzu atmosferycznym. Gospodarka komunalna ze względu na zajmo-
wanie dużych powierzchni (od kilku do kilkunastu hektarów) często uznawana jest 
za lidera emisji zapachów. 

Oczyszczalnia ścieków to sieć połączonych ze sobą systemów technologicznych. 
Ścieki odprowadzane do oczyszczalni różnią się między sobą właściwościami  
fizycznymi i chemicznymi, co w rezultacie powoduje generowanie różnych grup  
zanieczyszczeń powietrza. Z rozkładu węglowodorów powstają takie związki, jak: 
alkohole, lotne kwasy tłuszczowe, aldehydy. Amoniak powstaje w wyniku rozkładu 
białek i lipidów. Siarkowodór jest generowany podczas beztlenowego rozkładu białek 
zawierających siarkę. Procesy rozkładu ryb, odpadów drobiowych, cielęciny powo-
dują emisję etyloaminy, indoloamin, natomiast rozpad warzyw powoduje emisję 
dwusiarczku węgla i merkaptanów. Przemysły naftowy, garbarski, kosmetyczny czy 
spożywczy skutkują obecnością szerokiej gamy zapachów oraz prekursorów ich po-
wstawania. Ścieki mogą być mieszanką wszystkich wyżej wymienionych odpadów. 
Identyfikacja i oznaczanie powstałych związków chemicznych często okazuje się 
bardzo złożonym zagadnieniem (Lewkowska i in., 2016). 

Hodowla zwierząt gospodarskich i wytwarzanie produktów pochodzenia zwierzę- 
cego są podstawą funkcjonowania światowego przemysłu spożywczego i przemysłu 
rolnego. Popyt na produkty pochodzenia zwierzęcego stale rośnie i prognozuje się 
wzrost zapotrzebowania w kolejnych latach. Zaspokojenie potrzeb społeczeństwa  
w tym obszarze jest wyzwaniem dla producentów produktów pochodzenia zwierzę-
cego, stanowiąc jednocześnie zagrożenie dla środowiska w aspekcie emisji gazów 
cieplarnianych. Sektor hodowlany jest źródłem około 18 % emisji gazów cieplarnia-
nych w ogólnym bilansie ich produkcji (Hristov i in., 2013). Istotnym zagrożeniem 
środowiskowym związanym z produkcją zwierzęcą jest emisja uciążliwych substan-
cji złowonnych, w tym amoniaku. Substancje te migrują do powietrza z budynków 
inwentarskich. Zapachy koncentrują się lokalnie i oddziaływają negatywnie na funk-
cjonowanie okolicznych aglomeracji. Długotrwała ekspozycja na nieprzyjemne  
zapachy powoduje pogorszenie jakości życia i samopoczucia ludzi (Blanes-Vidal  
i in., 2012). Rolnictwo i przemysł związany z produkcją rolniczą są głównym  
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źródłem emisji NH3 . W 2019 roku zanotowano, że ok. 95 % całkowitej emisji  
amoniaku pochodziło z sektora rolnego, w tym około 30 % z hodowli trzody chlew-
nej. Główna emisja amoniaku, wynosząca około 80 %, spowodowana jest składo- 
waniem i nawożeniem pól obornikiem. Stosowanie nawozów azotowych, zawiera-
jących azot w postaci związków chemicznych, takich jak mocznik, azotan amonu,  
azotan wapnia, azotan magnezu i inne, jest źródłem około 20 % emisji amoniaku  
do atmosfery. 

25.3. Stosowane metody dezodoryzacji 

Dezodoryzacja jest to proces, który umożliwia usunięcie niepożądanego zapachu. 
Do głównych metod dezodoryzacji zalicza się (Kennes, Veiga, 2010): 
• Metody fizyczne, polegające na usunięciu najbardziej uciążliwych zapachowo 

substancji. Do metod fizycznych dezodoryzacji zaliczamy np. absorpcję, adsorpcję 
czy separację gazową. 

• Metody biologiczne, które opierają się na wykorzystaniu mikroorganizmów  
w celu usunięcia niepożądanych substancji. Przykładowe metody to np. biofiltra-
cja, czy dezodoryzacja z wykorzystaniem biopłuczek. 

• Metody chemiczne, w których związki uciążliwe zapachowo ulegają przekształ-
ceniu do związków bezwonnych lub o niskiej wyczuwalności zapachowej dla 
człowieka. W dezodoryzacji chemicznej stosuje się takie metody jak spalanie  
katalityczne czy spalanie termiczne. Na rysunku 25.1 przedstawiono metody  
dezodoryzacji, których zastosowanie zależy od strumienia objętości emitowanych 
gazów oraz strumienia lotnych związków organicznych. 

 

 
Rysunek 25.1. Metody dezodoryzacji (opracowanie własne) 



370 Rozdział 25 

Do rozwiązań technologicznych obiecujących pod względem efektywności  
procesu należy proces biofiltracji. Biofiltracja jest popularną, stosowaną na świecie 
od kilkudziesięciu lat, metodą dezodoryzacji gazów. Biofiltracja cechuje się dużą 
skutecznością, prostotą prowadzenia procesu, niskimi kosztami inwestycyjnymi  
i eksploatacyjnymi. Metoda ta wykorzystywana jest głównie w gospodarce komu-
nalnej m.in. w kompostowaniu, oczyszczaniu ścieków, zagospodarowaniu odpadów 
oraz rolnictwie i hodowli zwierząt. Oczyszczanie gazów za pomocą biofiltracji 
opiera się na dwóch głównych procesach, do których należą sorpcja i biodegradacja. 
Biofiltracja jest metodą wykorzystującą do rozkładu związków złowonnych mikro-
organizmy heterotroficzne oraz w przypadku związków nieorganicznych mikro- 
organizmy autotroficzne (Grzelka i in., 2018). Obszar zastosowania procesu bio- 
filtracji jest bardzo szeroki. Istnieje możliwość wykorzystania procesu biofiltracji 
m.in. w przetwórstwie stałych substancji oleistych, suszarniach drożdży, fabrykach 
zajmujących się produkcją mączki rybnej, krwi zwierzęcej, wytwórniach pasz, od-
lewniach, oczyszczalniach ścieków, lakierniach, fermach, ubojniach, wędzarniach, 
palarniach kawy i kakao (Chmiel, Palica, 2005). Kluczowe w zastosowaniu procesu 
biofiltracji jest dobranie odpowiedniego złoża wypełniającego biofiltr. Głównym 
elementem biofiltra jest warstwa materiału porowatego odpowiadającego za filtra-
cję. Najczęściej wybieranymi materiałami przy tworzeniu biofiltra są wypełnie- 
nia organiczne, takie jak: kora drzewna, zrębki drzewne, trociny, kompost, torf.  
Organiczny charakter tych związków powoduje, że są one naturalną pożywką dla 
mikroorganizmów bytujących w biofiltrze. Najważniejszymi czynnikami, które  
charakteryzują materiały filtracyjne są m.in.: powierzchnia właściwa, wilgotność, 
odczyn, porowatość czy spadek ciśnienia związany z przepływem gazów przez złoże 
filtracyjne. Najistotniejszym czynnikiem jest wilgotność, która powinna wynosić  
od 40 % do 60 %. Odpowiednia wilgotność przekłada się na aktywność biologiczną 
mikroorganizmów zasiedlających złoże – zarówno zbyt niska, jak i zbyt wysoka  
nie jest cechą pożądaną. Przy niskiej wilgotności aktywność mikroorganizmów  
maleje i stopniowo ustaje, natomiast przy zbyt wysokiej powstają strefy beztlenowe, 
które zaburzają biooksydację. Nadmierna wilgotność powoduje utratę skuteczności 
rozkładu związków złowonnych. Prowadzi ona do powstania stref beztlenowych, 
które same w sobie mogą stać się przyczyną emisji związków złowonnych. Poro- 
watość jest kluczowym czynnikiem branym pod uwagę przy wyborze materiału  
wypełniającego złoże, ponieważ wpływa w dużym stopniu na zdolność adsorpcji  
zanieczyszczeń przez mikroorganizmy (Miller i in., 2018). Natomiast najbardziej 
optymalny zakres pH wynosi 6-7,5. Z kolei przedział temperatury, powyżej którego 
aktywność biologiczna spada, to 50 °C - 65 °C. Istotne jest, aby temperatura gazów 
poddawanych procesowi biofiltracji nie przekraczała 60 °C. W tabeli 25.1 przedsta-
wiono zestawienie przykładowych wypełnień złóż filtracyjnych oraz ich właści- 
wości. Z zawartych w tabeli danych wynika, że zastosowanie kompostu oraz torfu  
w wypełnieniu złoża biofiltra będzie najefektywniejsze. Zarówno kompost, jak i torf 
mają dobrą zdolność do przyjmowania wody, zadowalającą pojemność odżywczą 



 Metody usuwania substancji złowonnych powstających w procesie kompostowania … 371 

oraz czas użyteczności. Uwzględniając aspekt, jakim jest porowatość materiału filtra- 
cyjnego, można stwierdzić, że zasadne jest również stosowanie trocin jako wypeł-
nienia złoża biofiltra. 

Tabela 25.1. Charakterystyka wybranych materiałów stosowanych jako wypełnienia 
złóż filtracyjnych (Mcnevij i in., 2000) 

Materiał Porowatość Zdolność do  
przyjmowania wody 

Pojemność  
odżywcza 

Czas  
użyteczności 

Torf średnia dobra dobra dobry 

Gleba zła dobra dobra dobry 

Kompost średnia dobra dobra dobry 

Trociny dobra średnia średnia średni 

Słoma dobra średnia zła zły 

 
Absorpcja jest jedną z metod dezodoryzacji i polega na wyizolowaniu danego 

związku z powietrza na skruberach (płuczkach). Niechciany związek może zostać 
usunięty poprzez rozpuszczanie w wodzie lub poddanie reakcji chemicznej. Stosując 
zasadę doboru medium, reagującego z niepożądanym związkiem, można np. usunąć 
zawarty w powietrzu amoniak, wykorzystując kwas siarkowy. Produktem reakcji 
jest siarczan amonu, który może zostać wykorzystany jako nawóz. W metodzie  
absorpcji z reakcją chemiczną najczęściej stosowanymi utleniaczami, oprócz ozonu, 
są nadtlenek wodoru oraz chloran(I) sodu. Absorbcja jest metodą, która nie jest  
powszechnie stosowana w przypadku usuwania substancji odorowych, charakte- 
ryzujących się odmiennymi właściwościami (Kośmider i in., 2002; Szynkowska  
i in., 2009).  

Przykładem absorpcji chemicznej jest absorpcja dwutlenku węgla w wodnych 
roztworach aminy. W większości instalacji stosuje się monoetyloaminę. Chemiczne 
roztwory posiadające w swoim składzie aminy charakteryzują się wysokim stopniem 
absorbowania dwutlenku węgla. Do zastosowania chemicznej absorpcji niezbędne 
jest doprowadzenie wysokotemperaturowego ciepła (około 160 °C). Zastosowanie 
tej metody pozwala na otrzymanie biometanu zawierającego nawet 99,4 % metanu 
(Kamiński, 2024). Na rysunku 25.2 przedstawiono schemat obrazujący absorpcję 
chemiczną opartą na technologii płuczki aminowej. Biogaz wprowadzany jest do 
kolumny adsorpcyjnej, gdzie przepływa z dołu do góry, jednocześnie roztwór absor-
bujący zanieczyszczenia zawierający aminy przepływa z góry na dół, tworząc prze-
pływ przeciwprądowy. Zastosowanie takiego przepływu jest korzystne, ponieważ 
pozwala zmniejszyć ilość użytego rozpuszczalnika, dzięki czemu zwiększa się efek-
tywność procesu. W kolumnie absorpcyjnej zachodzi wymiana gazów. Dwutlenek 
węgla z biogazu absorbowany jest przez roztwór aminy w niskich temperaturach  
(do 50 °C) i następnie po opuszczeniu kolumny absorpcyjnej kierowany jest do  
kolumny regeneracyjnej, gdzie poddany jest procesowi wysokotemperaturowemu. 
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W przypadku zastosowania absorpcji chemicznej straty metanu oscylują w granicach 
poniżej 0,1 %. 
 

 
Rysunek 25.2. Płuczka aminowa (Mroczkowski, Seiffert, 2011) 

Fizyczna absorpcja wykorzystuje różnice rozpuszczalności w wodzie pomiędzy 
dwutlenkiem węgla a metanem. Technologia wodna jest najczęściej stosowana ze 
względu na niskie koszty inwestycyjne. Proces nie wymaga dostarczenia substancji 
chemicznych oraz ciepła. Zastosowanie płuczek wodnych zakłada odzysk ciepła 
oraz zminimalizowanie wykorzystania wody. Uproszczony schemat technologii  
zastosowania płuczki wodnej przedstawiono na rysunku 25.3. Proces rozpoczyna się 
od sprężenia biogazu i dostarczenia go do kolumny absorpcyjnej. Następnie biogaz 
przepływa przeciwprądowo względem rozpuszczalnika od dołu ku górze. W proce-
sie uzdatniania biogazu za pomocą absorpcji biometan wydziela się w górnej części 
kolumny. Woda z dwutlenkiem węgla i siarkowodór kierowane są do płuczki, gdzie 
następuje obniżenie ciśnienia. Etap ten obrazuje odzysk metanu, który wykazuje roz-
puszczalność w wodzie. W następnym kroku dochodzi do desorpcji. Woda płucząca 
jest regenerowana, a powstałe gazy usuwane są za pomocą powietrza. Następnie,  
w końcowym etapie, gaz jest osuszany. Zastosowanie fizycznej absorpcji pozwala 
na uzyskanie biogazu o zawartości 98 % metanu. 

Kolejną z metod dezodoryzaji jest adsorpcja. Adsorpcja to proces, w którym  
substancje złowonne zatrzymywane są na powierzchni i wewnątrz adsorbentu.  
Jest zjawiskiem powierzchniowym, które występuje na granicy zetknięcia się dwóch 
faz (Antoniewicz, 2017). Metoda ta opiera się na sorpcji powierzchniowej, która  
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polega na wiązaniu się z powierzchnią cząsteczkami ciekłymi przez cząsteczki  
stałe (adsorbent).  
 

 
Rysunek 25.3. Płuczka wodna (Mroczkowski, Seiffert, 2011) 

Technologie dezodoryzacji opierają się na dwóch podstawowych rodzajach  
adsorpcji (Dudek, Kowalska-Włodarczyk, 2014): 
• Chemicznej – adsorbent wiąże się z adsorbentem, poprzez wykorzystanie sił  

międzycząsteczkowych typu chemicznego. Chemisorpcja najczęściej jest proce-
sem nieodwracalnym. 

• Fizycznej – adsorbent wiąże się z adsorbentem dzięki siłom van der Waalsa.  
Adsorpcja fizyczna jest procesem egzotermicznym, odwracalnym w podwyższo-
nej temperaturze. 

Na rysunku 25.4 przedstawiono proces adsorpcji zanieczyszczeń z powietrza. 
Jako adsorbenty można wykorzystać węgiel aktywny, tlenki glinu, żele krze-

mionkowe, które charakteryzują się dobrze rozwiniętą nierówną powierzchnią wła-
ściwą. Wysoko rozwinięta powierzchnia właściwa powoduje wrażliwość na obecne 
w oczyszczanym gazie zanieczyszczenia występujące w formie stałej. Należy jednak 
zaznaczyć, że istnieje możliwość zatykania porów w strukturze adsorbentu przez  
ten rodzaj zanieczyszczeń, w wyniku czego obserwowane jest zmniejszenie po-
wierzchni styku (Wysocka i in., 2019). Do najważniejszych parametrów opisujących 
dany adsorbent należy wielkość porów i powierzchnia właściwa. Główny podział 
adsorbentów obejmuje trzy typy strukturalne, opierające się na wielkości porów  
(tab. 25.2). 
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Rysunek 25.4. Proces adsorpcji zanieczyszczeń z powietrza (Dudek, Kowalska- 

-Włodarczyk, 2014) 

Tabela 25.2. Podział adsorbentów stałych ze względu na wielkość porów (Dudek,  
Kowalska-Włodarczyk, 2014) 

Typ adsorbentu Promień efektywny porów 
[nm] Przykłady adsorbentów 

mikroporowaty < 2 zeolity, węgle aktywne 

mezoporowaty 2-50 żele krzemionkowe 

makroporowaty > 50 tlenki metali 

 
Proces spalania jest skuteczną metodą eliminacji związków złowonnych. Obecnie 

w aspekcie spalania można wyróżnić dwie techniki, wykorzystujące spalanie ter-
miczne i spalanie katalityczne. Spalanie termiczne polegające na utlenianiu palnych 
gazów i odorantów wymaga podgrzania gazów w piecu, w mieszaninie z powietrzem 
lub tlenem, w wysokiej temperaturze w zakresie od 650 ℃ do 800 ℃. Spalanie  
katalityczne polega na utlenianiu gazów na powierzchni katalizatora. Sposób ten  
pozwala uzyskać taki sam poziom spalania jak przy zastosowaniu niższej tempera-
tury, a efektem jest mniejsze zużycie paliwa (Ministerstwo Środowiska, 2016). 

Proces kondensacji polega na zmianie stanu nasycenia gazowego na ciekły przy 
zastosowaniu obniżonej temperatury lub podwyższonego ciśnienia. Metoda ta zbieżna 
jest z procesem absorpcji i adsorpcji pod względem wydzielenia danego związku 
złowonnego z mieszaniny gazów. Kondensacja jest kluczowa w wielu procesach, 
takich jak np. fermentacja czy oczyszczanie gazów. W procesie fermentacji powsta-
ją lotne związki organiczne (LZO) oraz para wodna. Zastosowanie kondensacji  
pozwala na odzysk cennych produktów ubocznych, jak również zapobiega emisji  
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substancji szkodliwych i złowonnych do atmosfery. W procesie oczyszczania gazów 
kondensacja jest wykorzystywana, aby wychwycić, zneutralizować bądź usunąć za-
nieczyszczenia ze strumienia gazu. Kondensację z powodzeniem można zastosować 
w oczyszczaniu biogazu, który charakteryzuje się obecnością związków takich jak 
siarkowodór, amoniak czy siloksany (Sarbak, 2014). 

25.4. Eliminacja odorów wydzielanych podczas stabilizacji  
pomiotu kurzego 

Globalna gospodarka żywieniowa kształtowana jest przez zmieniające się wzorce 
konsumpcji. Tendencja wzrostowa spożywania produktów pochodzenia zwierzę-
cego jest zauważalna szczególnie w dynamicznym wzroście światowej produkcji 
mięsa drobiowego. Sektor rolny bazujący na hodowli drobiu przyczynia się do 
znacznej emisji odorów oraz produkcji obornika. Zrównoważone unieszkodliwienie 
tak dużych uzysków obornika jest możliwe jedynie przy odpowiednim ponownym 
jego zagospodarowaniu. W Polsce i na świecie obserwuje się wzrost liczby ferm 
drobiowych. Hodowla skupia się głównie na produkcji jaj (drób nieśny) oraz mięsa 
(brojlery). Ponadto zauważalna jest przewaga hodowli drobiu kurzego, która wynosi 
blisko 90 % w całkowitej hodowli drobiu (Windhorst, 2006). Na rysunku 25.5 przed- 
stawiono metody wpływające na zmniejszenie emisji amoniaku, stanowiącego główne 
i problematyczne zanieczyszczenie emitowane do atmosfery w efekcie składowania 
pomiotu kurzego.  

Stripping jest najczęściej stosowaną metodą usuwania amoniaku. Amoniak od-
zyskiwany jest z gazu przez adsorpcję do kwasu siarkowego. Zastosowanie proce-
sów membranowych, do których należą np. osmoza czy osmoza odwrócona, wyka-
zało potencjał odzysku amoniaku ze ścieków. Zastosowane membrany hydrofobowe 
działają na zasadzie bariery pomiędzy dwoma fazami – substancjami bogatymi  
w azot i roztworem absorbującym. Porowatość membran umożliwia absorpcję gazu 
i przenoszenie amoniaku będącego w fazie gazowej. Amoniak odzyskiwany jest  
w kwaśnym roztworze absorbującym, który obecny jest we włóknach membran. 
Inną metodą odzyskiwania amoniaku jest wytrącanie struwitu. Wytrącenie struwitu 
wykorzystywane jest w procesie oczyszczania końcowego ścieków z fosforanów. 
Jednak w zależności od konkretnych wymagań wytrącenie struwitu może być zasto-
sowane również w usuwaniu amoniaku lub fosforu. Natomiast zastosowanie metody 
anammox polega na wykorzystaniu bakterii chemolitycznych PlanctomycetesI, 
które przekształcają amoniak w gaz azotowy i niewielkie ilości azotanów. Anammox 
w połączeniu z azotowaniem, czyli tlenowym tworzeniem azotynu z amoniaku,  
pozwala wydajnie usunąć amoniak. Wykorzystanie ultradźwięków wraz z wysoką 
temperaturą polega na przekształceniu cząsteczek amoniaku w azot i wodór poprzez 
pirolizę. Zastosowanie ultradźwięków wpływa na zwiększoną solubizację materii 
organicznej, która zwiększa jej biodostępność. 
 



376 Rozdział 25 

 
Rysunek 25.5. Metody wpływające na zmniejszenie emisji amoniaku (Fuchs i in., 

2018) 

Niewłaściwe i niekontrolowane gospodarowanie pomiotem kurzym powoduje 
niepożądane konsekwencje, do których można zaliczyć m.in.: zanieczyszczenie wód 
gruntowych, emisję związków złowonnych i gazów cieplarnianych do atmosfery, 
pogorszenie struktury biologicznej środowiska naturalnego (Böjti i in., 2017). Kur-
czaki hodowlane spożywają w swojej diecie duże ilości białka i substancji bogatych 
w azot. Przekształcenie azotu zawartego w pokarmie jest nieefektywne i wydalane 
jest aż 50 % - 80 % tego pierwiastka. W związku z tak dużymi wartościami wydala-
nego azotu obornik kurzy jest bogaty w substancje azotowe i inne składniki odżyw-
cze. Czynniki wpływające na skład obornika to rodzaj hodowanego drobiu, skład 
paszy i zawartość w niej składników odżywczych. Na rysunku 25.6 przedstawiono 
metody stabilizacji pomiotu kurzego z uwzględnieniem procesu kondycjonowania. 
Schemat uwzględnia proces kondycjonowania polegający na ekstrakcji prowadzącej 
do wydzielenia fazy ciekłej i stałej. Stosowana metoda kondycjonowania ma szereg 
zalet, do których należą niska kosztochłonność i prostota. Frakcja składająca się  
z cząsteczek stałych, po oddzieleniu w wirówce lub poprzez wykorzystanie sedy-
mentacji, nadaje się do wykorzystania jako substrat w biogazowniach. Zastosowa- 
nie kofermentacji pomiotu kurzego z odpadami paszowymi poprawia stosunek C/N  
w podłożu. 
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Rysunek 25.6. Metody stabilizacji pomiotu kurzego (Böjti i in., 2017) 

Podsumowanie 

Zmniejszenie emisji substancji złowonnych i lotnych związków organicznych, 
powstających w procesie kompostowania odpadów organicznych, jest obecnie istot-
nym problemem badawczym. Brak jednoznacznych uregulowań prawnych oraz kon-
troli emisji wzbudza sprzeciw społeczny i wymaga działań naprawczych. Stosowane 
powszechnie metody dezodoryzacji, m.in. proces biofiltracji, stanowią skuteczne  
narzędzie ograniczenia emisji substancji złowonnych. W przypadku odpadu, jakim 
jest pomiot kurzy, metody te wymagają jednak optymalizacji, tj. doboru najkorzyst-
niejszych warunków procesowych warunkujących uzyskanie wysokiej efektywności 
procesu, zwłaszcza w aspekcie usuwania amoniaku. Ponadto skojarzenie procesów 
jednostkowych może wpłynąć na wzrost efektywności dezodoryzacji. 

Źródło finanasowania 

Badania naukowe zostały sfinansowane z subwencji statutowej Wydziału Infrastruktury  
i Środowiska Politechniki Częstochowskiej. 

Fermentacja beztlenowa monosubstratu 

Kofermentacja z odpadami paszowymi 

Kondycjonowanie poprzez ekstrakcję wody 

Ciągła kofermentacja 
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Methods for removing odour substances resulting from  
composting organic waste 

 

Abstract: The emission of odorous substances and volatile organic compounds during the 
composting of organic waste is an issue of global importance. The lack of legal regulations 
and emission control contributes to social opposition to the emission of odorants of various 
origins. This chapter presents deodorization methods: biological, chemical and physical, 
which can be effectively used to reduce odorous compounds. Particular attention is paid to 
biofiltration, due to its high efficiency, low costs and simplicity of the process. Attention is 
paid to the emission of odors from the agricultural sector. Potential methods of reducing 
ammonia emissions from chicken manure and the possibility of its use are discussed. It was 
stated that there is a need for further research on effective methods of air purification from 
odorants. It was also emphasized that in order to minimize the negative impact of odorants 
on human health, quality of life and the environment, it is advisable to introduce legal  
regulations regarding the unambiguous definition of the permissible level of odorous  
compounds emission. 

Keywords: chicken mannure, composting, deodorization methods, legal regulations,  
odorants, organic waste 
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Wpływ aktywacji elektromagnetycznej na właściwości wody 
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Streszczenie: Przedstawiono podstawowe parametry wzbudnika elektromagnetycznego  
i zachodzące procesy w komorze reakcyjnej, umożliwiające zmianę właściwości wody. 
Opisane parametry pozwalają na dostosowanie procesu aktywacji do produktu poddanego 
procesowi, co umożliwia uzyskanie zakładanych wyników. Utylizacja produktów wymaga 
innego podejścia do procesu aktywacji elektromagnetycznej. Innego zaś podejścia wymaga 
komponowanie nowych produktów, w tym nanoproduktów. 

Słowa kluczowe: aktywacja elektromagnetyczna, wzbudnik elektromagnetyczny 

Wprowadzenie 

Wzbudnik elektromagnetyczny, który jest głównym elementem młyna elektro-
magnetycznego, jest urządzeniem trójfazowym. Zastosowania dla młyna elektro- 
magnetycznego to przede wszystkim rozdrabnianie materiałów antropogenicznych  
zarówno kopalnych, jak i materiałów antropogenicznych po procesach termicznych 
czy chemicznych. Dodatkowym ważnym aspektem poddawania materiałów ciekłych 
i stałych obróbce elektromagnetycznej jest fakt ich aktywacji. Pozwala to na zwięk-
szenie reaktywności materiałów mielonych poddanych oddziaływaniu pola elektro-
magnetycznego. Mielenie polega na wywieraniu nacisku na kawałki mielonego  
produktu. W większości metod mielenia nacisk wywierany jest przez grawitacyjny 
spadek ciężkich elementów lub siły odśrodkowe, działania udarowe oraz wibracyjne, 
wytwarzające siły mechaniczne podczas szybkich uderzeń. Metody strumieniowe 
umożliwiają zderzenia strugi cząstek rozdrabnianych z elementami celowo roz-
mieszczonymi na drodze tej strugi. W niektórych metodach mielenia oddziaływa- 
nie elementów mielących na ultradrobne kawałki ogranicza poduszka powietrzna, 
jaka tworzy się na powierzchni nacierającej, zmieniająca kierunek ruchu kawałka 
rozdrabnianego na styczny do powierzchni elementu mielącego, uniemożliwiając 
rozbicie na mniejsze części (Szymanek, 2008). 

Młyn elektromagnetyczny jest połączeniem metod opisanych powyżej. Wyko-
rzystuje zderzenia, siłę odśrodkową, oddziaływania udarowe, ciśnienie wytworzone 
w komorze wskutek odparowywania wody z kapilar mielonego materiału, jak również 
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aktywację elektromagnetyczną. Jedną z zalet młyna elektromagnetycznego jest moż-
liwość doboru wielkości elementów mielących, w zależności od wielkości produktu 
początkowego i zakładanych efektów mielenia. Duża ilość małych elementów poru-
szająca się z dużą prędkością w komorze mielenia umożliwia wielokrotne uderzenia 
o struktury ultradrobnych kawałków substancji mielonej z minimalnym wpływem 
poduszki powietrznej. 

26.1. Budowa młyna elektromagnetycznego  

Elementami mielącymi w młynie elektromagnetycznym są mielniki w postaci 
pręcików wykonanych z materiału ferromagnetycznego. W materiale ferromagne-
tycznym występuje zwiększenie indukcji pola magnetycznego, przez co staje się on 
dipolem magnetycznym (magnesem o dwóch biegunach). Taki element przyciągany 
jest przez pole magnetyczne z określoną siłą, proporcjonalną do wartości indukcji 
tego pola. Jeżeli pole magnetyczne zmieni swój kierunek, to element ferromagne-
tyczny też będzie podążał za tą zmianą. Ferromagnetyczne elementy mielące będą 
podążały za zmianami linii sił pola i będą poruszały się tak jak pole. W tym celu 
komora robocza młyna wykonana jest w kształcie walca, co umożliwia ruch obro-
towy pola magnetycznego poprzecznego do osi walca, wytwarzanego przez obraca-
jący się układ magnesów rozmieszczonych promieniście wokół pobocznicy walca 
komory (Sosiński, 2006). Dlatego najwłaściwszym urządzeniem do wytworzenia 
pola wirującego, wypełniającego całą przestrzeń wewnętrzną jednakowym wirują-
cym polem magnetycznym jest wzbudnik z biegunami jawnymi. W tym przypadku 
uzwojenie nie jest umieszczone w żłobkach, jak w przypadku silnika elektrycznego, 
lecz na rdzeniach biegunów jawnych wykonanych z blach transformatorowych  
w celu uniknięcia strat spowodowanych przez indukowane prądy wirowe (Smekal, 
1942; Sosiński, 2006).  

Znany jest również fakt, iż gęstość energii pola magnetycznego jest proporcjo-
nalna do kwadratu wartości indukcji pola magnetycznego. Zjawiska te pozwala- 
ją wytworzyć w komorze roboczej wykonanej ze stali austenitycznej magnetyczne  
pole wirujące o możliwie największej wartości indukcji, co przekłada się na uzyska-
nie największej gęstości energii pola magnetycznego. Warunki takie mogą być  
spełnione w przypadku obliczenia właściwych proporcji parametrów elektrycznych  
i geometryczno-magnetycznych konstrukcji wzbudnika (Sosiński, 2006). 

 W przypadku stosowania zasilania trójfazowego optymalnym rozwiązaniem  
jest zastosowanie sześciu biegunów, po dwa na jedną fazę (rys. 26.1). Uzwojenia 
znajdujące się na przeciwległych rdzeniach biegunów połączone są szeregowo  
lub równolegle i zasilane są z tej samej fazy sieci zasilającej, w konfiguracji  
gwiazdy lub trójkąta. W tym przypadku wzbudnik stanowi symetryczne obciążenie 
sieci o charakterze indukcyjnym ze stosunkowo niskim współczynnikiem mocy  
(Sosiński, 2006). 
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Rysunek 26.1. Obracający się układ magnesów do wytwarzania wirującego pola  

magnetycznego (Sosiński, 2006) 

Tak przygotowany układ napięć wymusza symetryczne przepływy prądów  
w uzwojeniach biegunów. Wytworzenie sinusoidalnie zmiennego pola magnetycz-
nego w rdzeniu biegunów wzbudnika, którego linie sił pola zamykają się poprzez 
obszar wewnętrzny i jarzmo zewnętrzne wzbudnika, możliwe jest dzięki przesunię-
ciu względem siebie cewek o 120°. Przesunięcie to pozwala na uzyskanie pola o naj- 
większej indukcji, które wiruje w obszarze wewnętrznym wzbudnika (Sosiński, 2006; 
Szymanek, 2008). 

Tak wykonany wzbudnik młyna elektromagnetycznego pozwala uzyskać bardzo 
burzliwy i gwałtowny proces, do którego dochodzi w komorze roboczej. Otrzymuje 
się w ten sposób bardzo reaktywny produkt o wymaganych wielkościach ziaren.  
W celu zyskania wysoko efektywnego, opisanego powyżej procesu, należy spełnić 
warunki właściwego doboru parametrów wzbudnika i komory roboczej (Sosiński, 
2006; Szymanek, 2008). Na rysunku 26.2 przedstawiono trójfazowe uzwojenia wzbud- 
nika z biegunami jawnymi do wytwarzania poprzecznego pola wirującego. 
 

 
Rysunek 26.2. Trójfazowe uzwojenia wzbudnika z biegunami jawnymi do wytwarzania 

poprzecznego pola wirującego (Sosiński, 2006; Szymanek, 2008) 
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Podstawowe elementy konstrukcyjne młyna elektromagnetycznego to (Sosiński, 
2006; Szymanek, 2008): 
– trójfazowy, jawnobiegunowy wzbudnik (induktor) pola wirującego o jednej parze 

biegunów; 
– rura z materiału niemagnetycznego (np. tytanowa lub specjalnej stali austeni- 

tycznej), usytuowana wewnątrz wzbudnika, stanowiąca komorę roboczą; 
– mielniki ferromagnetyczne, umieszczone w komorze roboczej, w przestrzeni  

działania wirującego pola elektromagnetycznego, tworzące strefę aktywną  
urządzenia. 

26.2. Wyznaczenie rozpływu ciepła 

Energia cieplna wydziela się w elementach konstrukcji młyna elektromagnetycz-
nego oraz w obszarze komory roboczej podczas procesu mielenia, który jest energią 
strat. Tylko część tej energii, wytworzonej w komorze podczas zderzeń i tarcia  
między: mielnikami, mielnikami i nadawą oraz rurą i mielnikami, może zostać  
pozytywnie wykorzystana w celu uaktywnienia produktu lub jego dosuszenia.  
Duża gęstość prądowa powoduje wydzielanie dużych ilości energii cieplnej.  
Rdzeń biegunów i jarzmo nagrzewa się od prądów wirowych w wyniku blacho- 
wania, którego nie można w sposób całkowity wyeliminować. Nagrzewanie rury  
komory roboczej wynika z faktu dużej wartości indukcji pola magnetycznego.  
Kolejnym elementem strat ciepła są mielniki, które podczas zderzeń nagrzewają  
komorę roboczą, siebie i materiał poddawany obróbce w młynie. Świadczy to o tym, 
że mielniki są źródłem ciepła, a rura odbiera od nich ciepło i poprzez przewodzenie 
i konwekcję oddaje ciepło do otoczenia. Należy jednak wziąć pod uwagę to, że ciepło 
uzyskane wskutek tarcia może być odbierane przez materiał mielony od mielników. 
W przypadku szybkiej, kilkudziesięciosekundowej obróbki porcji tego materiału tem- 
peratura mielników nie zdąży wrosnąć zbyt wysoko, a ciepło wydzielone zostanie 
wyniesione z komory z produktem mielenia. Należy zatem projektować urządzenie 
zapewniające wysokie wydajności z bardzo dużą efektywnością. Wówczas sprawność 
urządzenia będzie duża, a koszt jednostkowy objętości produktu będzie minimalny. 
Na rysunku 26.3 przedstawiono termogram nagrzewania się elementów konstruk-
cyjnych wzbudnika elektromagnetycznego. 

Cewki z rdzeniem osiągają temperaturę miedzy 80 °C a 120 °C. W komorze  
roboczej młyna temperatura osiąga nawet 250 °C. W tym przypadku komora jest 
wypełniona mielnikami, a czas pracy młyna to 5 min. 
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Rysunek 26.3. Termogram elementów młyna elektromagnetycznego (Sosiński, 2006) 

26.2.1. Aktywacja elektromagnetyczna 

Termin „aktywacja mechaniczna” został wprowadzony przez Smekala, który 
uważał ją za proces powodujący wzrost reaktywności substancji, która sama  
pozostaje niezmienna. Stwierdzając zmianę składu lub struktury materiału podda-
nego aktywacji, należy uważać ją za reakcję mechanochemiczną (Smekal, 1942). 
Wynika z tego, iż aktywacja mechaniczna poprzedza reakcję i nie ma wpływu na 
dalszy jej przebieg. Innym podejściem będzie rozpatrywanie procesu aktywacji  
elektromagnetycznej z wykorzystaniem wzbudnika wirującego pola. Można w tym 
procesie wyznaczyć kilka faz reakcji. Zakłada się, że reakcja zachodzi, zanim  
obróbka mechaniczna zostanie wykryta poprzez wzbudzenie termiczne, i dlatego jest 
funkcją temperatury reakcji. Zastosowanie obróbki w młynie elektromagnetycznym, 
gdzie wstępuje również energia mechaniczna odziaływania mielników na materiał 
poddawany procesom aktywacji, daje znaczny wzrost reakcji w ciele stałym i można 
to uznać za drugą fazę procesu. Po przejściu zwiększonej fazy wzrostu szybkości 
reakcji okazuje się ona stała przy niezmiennych warunkach zewnętrznych i jest to 
trzecia faza procesu. Ostania, czwarta faza zmniejszenia szybkości reakcji następuje 
po przerwaniu procesu. Podczas aktywacji elektromagnetycznej duże znaczenie ma 
energia mechaniczna, która powoduje wiele procesów wzbudzania charakteryzują-
cych się różnymi czasami relaksacji. Procesy te związane są ze stanami energetycz-
nymi związków. Niemiecki uczony Thiessen zaproponował model mechanochemii, 
model magma-plazma. Zgodnie z tym modelem w punkcie styku zderzających się 
drobin uwalniają się ogromne ilości energii. Energia ta odpowiada za utworzenie 
szczególnego stanu, który charakteryzuje się emisją wzbudzonych fragmentów ciała 
oraz elektronów i fotonów w ciągu krótkiego okresu. Powierzchnia stykających się 
ciał jest nieuporządkowana, a temperatura lokalnie może być bardzo wysoka.  
Rozważania takie doprowadziły do ważnego wniosku, że reakcje te nie przebiegają  
wg jednego mechanizmu. Wniosek ten jest poprawny dla materiałów poddanych  
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aktywacji mechanicznej i elektromagnetycznej. Thiessen wskazał na istotność klasy- 
fikacji reakcji tribo-chemicznych zgodnie z procesem wzbudzającym, zapoczątko-
wującym poszczególne reakcje, i podzielił te procesy wg ich przebiegu w czasie. 
Uwzględniając takie podejście, dochodzimy do modelu hierarchiczności, w którym 
najbardziej wzbudzone stany, mające najkrótsze czasy wzbudzania, znajdują się na 
początku, a liczne inne stany włączane są zgodnie z ich czasową kolejnością występo- 
wania w fazie rozproszonej. W tabeli 26.1 przedstawiono czasy relaksacji procesów 
wzbudzania (Smekal, 1942) w mechanicznie aktywowanych ciałach stałych. 

Tabela 26.1. Czas relaksacji procesów wzbudzania w mechanicznie aktywowanych 
ciałach stałych (Juhasz, 1993) 

Proces wzbudzający  Czas relaksacji 

Naprężenie udarowe 
Tryboplazma 
Wyładowanie gazowe 
Gorące punkty 
Lądowanie elektrostatyczne 
Emisja egzoelektronów 
Tryboluminescencja 
Defekt sieci  
Ruch dyslokacyjny 
Drgania sieci 
Tworzenie się pęknięć 
Nowa powierzchnia 
Czas życia wzbudzonych stanów metastabilnych 

> 10–6 s 
< 10–7 s 
~10–7 s 

10–3 - 10–4 s 
102 - 105 s 
10–6 - 105 s 
10–7 - 103 s 
10–7 - 106 s 
105 cm s–1 

10–9 - 10–10 s 
10 - 103 cm s–1 

dla 1,3·10–4 Pa: 1 - 102 s 
dla 105 Pa: < 10–6 s 

10–3 s 
10–2 s 

 
Czynnikiem wpływającym na efektywność młynów elektromagnetycznych i ich 

szerokie spektrum działania jest to, że oprócz procesu mielenia następuje proces  
aktywacji. W zależności od procesu, w którym stosuje się młyn elektromagnetyczny, 
wykorzystuje się efekt tworzenia nowych wiązań elektronowych. Naprężenia udarowe 
związane są z pojawieniem się różnych cząstek. Stan ten określono jako triboplazma. 
Ogranicza się on do bardzo małych przestrzeni i bardzo krótkich czasów. Krótki czas 
występowania triboplazmy nie wymusza rozkładu Maxwella-Boltzmana, co powo-
duje, że temperatura równowagowa nie może być określona, a proces chemiczny 
zachodzący w tej fazie wzbudzeniowej nie da się opisać prawami termodynamiki. 
Najwyższe wzbudzenia energetyczne przechodzą dynamicznie w następny etap, 
charakteryzujący się relaksacją pomiędzy stanami plazmowymi, i określone są jako 
„skrajnie plazmowe”. Na rysunku 26.4 przedstawiono diagram rozproszenia energii 
dla całego procesu, według założeń hierarchii stanów energetycznych. Pomiędzy 
tymi stanami zachodzi wiele procesów fizycznych, które wskazano w tabeli 26.1. 



386 Rozdział 26 

 
Rysunek 26.4. Diagram rozproszenia energii na ciałach stałych poddanych napręże-

niem udarowym (Juhasz, Kollath, 1993) 

26.2.2. Aktywacja w komorze młyna elektromagnetycznego 

Aktywacja mechaniczna, a co za tym idzie i aktywacja elektromagnetyczna,  
zachodząca w komorze młyna wirującego pola, musi być rozpatrywana jako wielo-
stopniowy proces, w którym parametry energetyczne i ilość energii zakumulowanej 
w substancji ulegają zmianom na każdym etapie. Dlatego należy przyjąć, że ilość 
zakumulowanej energii zmienia się w każdym etapie aktywacji. Energie te nakładają 
się na siebie. W przypadku krótkiego czasu pobytu (5 s - 30 s) aktywowanej substan- 
cji w komorze młyna elektromagnetycznego można wyróżnić dwa etapy. Pierwszy 
etap poprzedza efekty strukturalne i jest efektem przyłożenia siły mniejszej niż  
graniczna dla danej substancji. Powoduje to, że siatka krystaliczna staje się nie- 
uporządkowana. 

Za drugi etap należy przyjąć tworzenie się nowych powierzchni podczas proce-
sów aktywacji. Pęknięcia wywołane na strukturze ziarna prowadzą do zmian stanu 
energetycznego. Zmiany te są możliwe dzięki przemianie energii elektromagnetycz-
nej i mechanicznej młyna w energię powierzchniową danej substancji. 

W komorze młyna elektromagnetycznego w czasach kilkusekundowych aktywa-
cji i mielenia dochodzi również do zjawiska (mielenia drobnego), które prowadzi do 
zmian w strukturze i właściwościach produktu końcowego. W celu uzyskania frakcji 
ultradrobnej lub nanocząstek, co jest też możliwe, należy wydłużyć czas lub wielo-
krotnie w odstępach czasu poddać substancje obróbce w komorze młyna elektro-
magnetycznego z uwzględnieniem procesów aglomeracji. Należy pamiętać, że  
podczas ultradrobnego mielenia substancja traci swoją tożsamość i zmienia się  
w produkt charakteryzujący się inną strukturą, właściwościami, a niejednokrotnie 
nawet innym składem. 
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Podczas aktywacji elektromagnetycznej dochodzi również do powstawania  
wolnych rodników, rodników, jonorodników. Pojęcia te są jednoznaczne i są uży-
wane zamiennie (Nic i in., 2006). Wolny rodnik jest jednym z typów centrów para-
magnetycznych. Jest to atom lub cząstka zdolna do samodzielnego istnienia, mająca 
jeden lub więcej niesparowanych elektronów. Klasyfikowane są one jako związki 
nieorganiczne (np. Br•) i organiczne (np. R2BrC-R2C•) (Juhasz, Kollath, 1993; 
Kovetz, 1990). 

Reakcje rodników są reakcjami łańcuchowymi i przebiegają w trzech etapach 
(Nic i in., 2006; Morrison, Boyd,1985). 

Pierwszy z nich to inicjacja (powstanie wolnych rodników). 

 

Drugi etap to propagacja. Jest to reakcja właściwa, w której nie następuje zmiana 
liczby rodników. 

 

Trzeci etap jest etapem terminacji, czyli rekombinacja dwóch rodników do  
produktu nierodnikowego. 

 

Obecność niesparowanego elektronu sprawi, że wolne rodniki są słabo przyciągane 
przez pole magnetyczne. W przypadku tlenu cząsteczka, która ma dwa niesparowane 
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elektrony, jest dwurodnikiem. Rodniki wykazują dużą aktywność chemiczną i mogą 
posiadać ładunek ujemny lub dodatni. Reakcje z udziałem wolnych rodników są  
reakcjami łańcuchowymi, które ulegają przerwaniu w efekcie rekombinacji, dyspro-
porcjonowaniu i rozpadowi wolnych rodników. Atomy są nietrwałe i, spotykając  
się ze sobą, ulegają ponownie rekombinacji, co powoduje odtworzenie wiązania  
chemicznego poprzez ich niesparowane elektrony i w efekcie powstaje molekuła  
dimagnetyczna. Należy pamiętać, że rodniki mają spore właściwości utleniające. 
Tlen cząsteczkowy jest utleniaczem. Reagując ze związkami organicznymi, utlenia-
jąc je, pobiera od nich elektrony, a sam ulega redukcji. Całkowita redukcja cząstecz- 
ki tlenu oznacza przyłączenie czterech elektronów i czterech protonów, w wyniku 
czego powstają dwie cząstki wody. 

O2 + 4e– + 4H+ → +2H2O 

Reakcja ta jest egzotermiczna, a produktem reakcji jest tlenek wodoru. 
 

W stanie podstawowym cząstka tlenu ma dwa elektrony na prostopadłych wzglę-
dem siebie orbitach. Liczba kwantowa spinu jest równa sumie liczb spinowych elek-
tronów tej cząsteczki i wynosi jeden względem zewnętrznego pola magnetycznego. 
Takie ustawienie powoduje, że mamy trzy poziomy energetyczne cząsteczki. Tlen  
w stanie podstawowym ze względu na spin jest w stanie trypletowym (3O2). Większość 
związków, z którymi tlen mógłby reagować, jest w stanie singletowym: wszystkie 
elektrony ich cząsteczek mają spiny sparowane i wypadkowy spin jest równy zero. 
Żeby cząstka trypletowa utleniła inną cząstkę i uległa dwuelektronowej redukcji, 
musiałyby przejść dwa elektrony do utlenianej cząstki. Warunkiem takiej reakcji  
jest to, że cząstka utleniająca musi być również w stanie trypletowym. Tlen tryple- 
towy mający trudności ze znalezieniem odpowiednich cząstek reaguje z wieloma  
związkami jednoelektronowymi poprzez przejęcie jednego elektronu. Taka reakcja  
powoduje powstanie anionorodnika ponadtlenkowego O2

−•. Cząsteczka ta posiada  
jeden niesparowany elektron i anion O2 + e− → O2

−•. Natomiast stan podstawowy 
większości cząsteczek jest w stanie singletowym, dlatego możliwość reakcji cząste-
czek tlenu w stanie trypletowym jest utrudniona. Znacznie bardziej reaktywny jest 
tlen singlowy (1O2) powstający w wyniku wzbudzania cząsteczek tlenu poprzez  
dostarczanie wystarczającej energii, pozwalającej na przegrupowanie elektronów  
w cząsteczce tlenu, tak aby zostały sparowane i wypadkowy spin wynosił zero. 
Wolne rodniki charakteryzuje zazwyczaj wysoka reaktywność, co sprawia, że  
wchodzą bardzo szybko w reakcję z różnymi cząsteczkami. Jednym z bardziej reak-
tywnych rodników jest rodnik wodorotlenkowy •OH, który powstaje z dołączenia 
trzech elektronów do cząstki tlenu. Należy zaznaczyć, że wszystkie produkty reduk-
cji wzbudzania tlenu, które powstają w komorze młyna, podczas aktywacji elektro-
magnetycznej są bardziej reaktywne niż cząsteczka tlenu w stanie podstawowym. 
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Podsumowanie 

Zastosowanie młyna elektromagnetycznego pozwala na efektywną aktywację 
produktów poddanych obróbce w komorze reakcyjnej, w tym produktów uwodnio-
nych, co pozwala na zwiększenie powstawania nowych wiązań tlenowych. Przy  
odpowiednim dostosowaniu pracy młyna elektromagnetycznego można uzyskać 
komponenty na poziomie nanomaterialów. Produkty odpadowe, np. uwodnione  
produkty wapienne, poddane aktywacji można ponownie wykorzystać w procesach 
technologicznych. Produkty w postaci płynów poddane aktywacji elektromagne- 
tycznej utrzymują dłużej swoją reaktywność i ulegają wolniejszemu procesowi  
sedymentacji. Zjawisko to możliwe jest na drodze zwiększonej indukcji w komorze 
reakcyjnej, jak również powstawania nowych wiązań tlenowych. 
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i Środowiska Politechniki Częstochowskiej. 
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The influence of electromagnetic activation on the properties of water 
 

Abstract: The chapter presents the basic parameters of an electromagnetic inductor and  
the processes taking place in the reaction chamber, enabling changes in water properties. 
The described parameters make it possible to adjust the activation process to the product 
subjected to the activation process, which enables obtaining the assumed results. Product 
disposal requires a different approach to the electromagnetic activation process. Composing 
new products, including nano products, requires a different approach. 

Keywords: electromagnetic activation, electromagnetic inductor 
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Streszczenie: Budynki odpowiadają przeciętnie za około 41 % łącznego zużycia energii  
w Unii Europejskiej, co jest związane również z emisją zanieczyszczeń powietrza. Celem 
badań i analiz była ilościowa charakterystyka potencjalnych efektów ekologicznych i ener-
getycznych działań ograniczających zapotrzebowanie energii do ogrzewania do poziomu 
55 kWh/(m2 rok) dla budynków mieszkalnych wielorodzinnych i 60 kWh/(m2 rok) dla  
budynków mieszkalnych jednorodzinnych. Wspomniane cele zrealizowano wykorzystując 
studia literaturowe połączone z analizą, z wnioskowaniem zebranego materiału, metody 
identyfikacji, wyselekcjonowania, porządkowania, analizy i syntezy danych statystycznych, 
pochodzących z baz danych GUS, studiów i badań własnych, doboru i obliczeń wielkości  
i wskaźników ilościowej charakterystyki wielkości, związanych z obszarem badań i analiz. 
Na podstawie wyników można wnioskować, że podjęcie działań w zakresie poprawy  
charakterystyki energetycznej istniejących budynków może zmniejszyć zapotrzebowanie 
na energię do ich ogrzewania średnio o około 72 % w stosunku do stanu w 2011 roku.  
W konsekwencji spowoduje to zmniejszenie ogólnej emisji różnych zanieczyszczeń  
powietrza od około 32 % do około 72 %. Wnioski z przeprowadzonej analizy mogą być 
wykorzystane w działaniach podejmowanych w ramach wdrażania nowelizacji Dyrektywy 
Parlamentu Europejskiego i Rady w sprawie charakterystyki energetycznej budynków 
(Energy Performance of Buildings Directive (EPBD), 2023). 

Słowa kluczowe: budynki mieszkalne, emisja zanieczyszczeń powietrza, gospodarstwa  
domowe, ogrzewanie budynków, zużycie energii 

Wprowadzenie 

Biorąc pod uwagę duże uzależnienie współczesnego świata od różnych rodzajów 
energii, wyczerpujące się zasoby konwencjonalnych surowców energetycznych i od-
działywanie procesów ich przetwarzania na środowisko, a ostatnio również używa-
nie nośników energii jako narzędzia wspomagającego działania militarne, efektywne 
użytkowanie energii powinno być przedmiotem szczególnej troski i zabiegów. 

Poszukiwania największych możliwości w zakresie oszczędności i efektywnego 
wykorzystania energii powinny skupić się na obszarach, w których występuje naj-
większe zużycie energii, a dominującą rolę odgrywa tutaj sektor komunalno-bytowy, 
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w części stanowiącej subsektor budynków z dominującym udziałem budynków 
mieszkalnych. Jest on jednym z głównych konsumentów energii we współczesnych 
gospodarkach krajów rozwiniętych, przede wszystkim w fazie eksploatacji tych  
obiektów. Budynki odpowiadają przeciętnie za około 41 % łącznego zużycia energii  
w Unii Europejskiej, co przekłada się również na emisję setek milionów ton CO2 . 
Na pozostałe sektory przypada zdecydowanie mniejszy udział w łącznym zużyciu 
energii przez gospodarkę: około 29 % na transport, około 27 % na przemysł, około 3 % 
na inne cele (Lis, Sekret, 2016). Udział zużycia energii w budynkach, w stosunku  
do całkowitego zużycia w danym kraju, jest szczególnie wysoki wśród „nowych” 
członków Unii Europejskiej (w tym Łotwy, Węgier, Estonii czy Polski) i przekracza 
średni poziom dla wszystkich krajów członkowskich, wynoszący 41 %. W latach 
2000-2030 w Unii Europejskiej, USA i krajach rozwijających się spodziewany  
jest dalszy wzrost zapotrzebowania na energię związany z eksploatacją budynków 
w wysokości 0,6 % rocznie (Lis, Sekret, 2016; Matulska-Bachura, 2013b). 

Przytoczone informacje uzasadniają i wzmacniają tezę mówiącą o dużym zna-
czeniu zmniejszenia zużycia energii w budynkach dla racjonalnej gospodarki ener-
gią i tym samym ograniczania emisji zanieczyszczeń do powietrza, powstających 
przy jej konwencjonalnym wytwarzaniu. Dominującą rolę w tym procesie odgry-
wają budynki mieszkalne (jest to najliczniejsza grupa funkcjonalna i z tego powodu 
stały się przedmiotem szczególnej uwagi autora). 

Analiza możliwości ograniczenia zużycia energii w budynkach mieszkalnych,  
a tym samym emisji zanieczyszczeń powstających podczas jej wytwarzania, wyraźnie 
wskazuje na największy potencjał działań podejmowanych w zakresie ogrzewania 
pomieszczeń (rys. 27.1). 
 

 
Rysunek 27.1. Struktura zużycia energii w gospodarstwach domowych według celu 

wykorzystania w 2011 roku (opracowanie własne na podstawie Tkaczyk 
i in., 2015) 

Ogrzewanie 
pomieszczeń, 

68,8%

Ogrzewanie wody, 
14,8%

Gotowanie, 
8,3%

Oświetlenie, 
1,5

Urządzenia 
elektryczne, 

6,6%



392 Rozdział 27 

Wspomniane powyżej działania mogą być prowadzone: 
– w zakresie „ilościowym” ograniczenia zapotrzebowania na energię do ogrzewa-

nia pomieszczeń poprzez dostosowanie do przyszłych wymagań cieplno-energe-
tycznych w Polsce; 

– w zakresie „jakościowym”, tj. zmniejszenia lub wyeliminowania emisyjności 
źródeł wytwarzania energii do ogrzewania, jest to osiągalne dzięki zastosowaniu 
odpowiednio bardziej ekologicznych technologii i paliw lub wprowadzeniu na 
szeroką skalę OZE – odnawialnych źródeł energii – możliwych do wykorzystania 
w naszych warunkach klimatycznych do ogrzewania budynków; tego typu dzia-
łania mają wpływ na ograniczenie emisji zanieczyszczeń do powietrza, zmniej-
szając jednocześnie zużycie energii pierwotnej do ogrzewania, nie mają jednak 
wpływu na zużycie energii końcowej; 

– poprzez połączenie w optymalny sposób wymienionych powyżej działań. 

27.1. Przedmiot, metody i przebieg badań i analiz 

27.1.1. Przedmiot badań i analiz 

Przedmiotem badań i analiz są budynki mieszkalne wybudowane w Polsce w róż-
nych okresach, według różnych istniejących tradycji technicznych oraz wprowa- 
dzanych od pewnego momentu wymagań cieplno-energetycznych. Są to budynki  
o różnej charakterystyce energetycznej, która przeciętnie znacznie odbiega od 
współczesnych standardów w tym zakresie. Jest to powodem dominującego udziału 
zużycia energii do ogrzewania pomieszczeń i w ogólnym zużyciu energii w budyn- 
kach oraz bezpośrednią przyczyną ich stosunkowo wysokiej energochłonności  
eksploatacyjnej (Lis, Sekret, 2016; Mańkowski, Szczechowiak, 2013). 

Rozważania i analizy prowadzone w dalszej części pracy odnoszą się do 2011 roku 
z uwagi na przeprowadzany wówczas Narodowy Spis Powszechny (w skrócie NSP 
2011) i związaną z nim kompletność opracowanych danych statystycznych. Prze-
prowadzony w 2021 roku Narodowy Spis Powszechny (NSP, 2021) i szczegółowe 
opracowania jego wyników są jeszcze na etapie szacowania. 

W 2011 roku istniało w Polsce 6 047 100 budynków, z co najmniej jednym miesz-
kaniem, w tym 5 542 600 to budynki mieszkalne jedno- i wielorodzinne (Matulska-
-Bachura, 2013b). Z punktu widzenia zużycia energii uwagę skupiono na budynkach 
mieszkalnych, zamieszkanych i ogrzewanych, których było 5 182 330 (Matulska- 
-Bachura, 2013b). 

Analizowane budynki wybudowano w różnych okresach, w których obowiązy-
wały różne wymagania techniczne, odnoszące się do ich projektowania i realizacji. 

Szczególnie istotne z punktu widzenia zużycia energii do ogrzewania są tutaj  
regulacje dotyczące wymagań ochrony cieplnej, a ostatnio efektywności energetycz-
nej. Pierwsze z nich pojawiły się w polskim budownictwie dopiero w 1955 roku 
(norma PN-53/B-02405). Poziom jakościowy tych wymagań odstawał przez wiele 
lat od poziomu jakości w krajach Europy Zachodniej o podobnych warunkach  
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klimatycznych. Dopiero od 1998 roku Polska zaczęła nadrabiać zaległości w tym 
zakresie. Ta sytuacja spowodowała, że budynki mają różną charakterystykę energe-
tyczną, w której dominującą rolę odgrywa zapotrzebowanie na energię do ogrze- 
wania. Stanowi ono około 70 % zużycia energii w budynku i jest bezpośrednią  
przyczyną stosunkowo wysokiej energochłonności eksploatacyjnej tych obiektów. 
Charakterystykę ilościową budynków i mieszkań w nich zlokalizowanych przedsta-
wiono w tabelach 27.1-27.4. 

Tabela 27.1. Budynki i mieszkania wybudowane w Polsce w różnych okresach – część 1 
(opracowanie własne na podstawie Matulska-Bachura, 2013a; Matulska-Bachura, 
2013b; Matulska-Bachura, 2014; Ürge-Vorsatz i in., 2012) 

Okres wzniesienia  
budynku 

Budynki  
zamieszkane 

Mieszkania zamieszkane  
w budynkach mieszkalnych  

zamieszkanych 

tys. % mln % 

przed 1918 404,61 7,81 1,12 9,25 
1918-1944 809,22 15,61 1,39 11,54 
1945-1970 1363,48 26,31 3,02 25,05 
1971-1978 654,03 12,62 2,03 16,84 
1979-1988 753,79 14,55 2,12 17,57 
1989-2002 670,65 12,94 1,47 12,16 
2003-2007 321,47 6,20 0,55 4,57 
2008-2011 205,08 3,96 0,36 3,01 

Razem 5182,33 100,00 12,06 100,00 

Tabela 27.2. Budynki i mieszkania wybudowane w Polsce w różnych okresach – część 2 
(opracowanie własne na podstawie Matulska-Bachura, 2013a; Matulska-Bachura, 
2013b; Matulska-Bachura, 2014; Ürge-Vorsatz i in., 2012) 

Okres wzniesienia bu-
dynku 

Powierzchnia użytkowa mieszkań  
zamieszkanych w budynkach  
mieszkalnych zamieszkanych 

Przeciętna powierzchnia  
użytkowa mieszkania  

zamieszkanego  
i ogrzewanego 

tys. m2 % m2 

przed 1918 68 346,09 7,87 61,25 
1918-1944 94 086,82 10,84 67,60 
1945-1970 182 847,98 21,06 60,51 
1971-1978 127 816,06 14,72 62,93 
1979-1988 160 657,69 18,51 75,82 
1989-2002 134 916,96 15,54 91,97 
2003-2007 59 469,97 6,85 107,80 
2008-2011 39 942,52 4,60 109,95 

Razem 868 084,10 100,00 – 
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W zamieszkanych w 2011 roku budynkach mieszkalnych znajdowało się 
12 060 000 mieszkań (tab. 27.1-27.4), które były użytkowane przez 13 568 000 gospo- 
darstw domowych (tab. 27.1-27.4). W tym miejscu należy wspomnieć, że podsta-
wową jednostką poddaną badaniu statystycznemu w NSP 2011 było gospodarstwo 
domowe i stąd wprowadzenie tego pojęcia do prowadzonych rozważań. Zostało  
ono zdefiniowane w materiałach GUS jako „zespół osób zamieszkujących razem  
i wspólnie utrzymujących się. Osoby samotne utrzymujące się samodzielnie tworzą 
jednoosobowe gospodarstwa domowe”. Ponadto „Gospodarstwa domowe wyodręb-
nia się spośród ludności zamieszkałej w mieszkaniach (bez obiektów zbiorowego 
zakwaterowania)”. 

Tabela 27.3. Ogrzewane budynki i mieszkania wybudowane w Polsce w różnych  
okresach – część 1 (opracowanie własne na podstawie Matulska-Bachura, 
2013a) 

Okres wzniesienia  
budynku 

Ilość mieszkań ogrzewanych  
Całkowita ilość  

mieszkań ogrzewanych w budynkach  
jednorodzinnych 

w budynkach  
wielorodzinnych 

mln mln mln 

przed 1918 0,45 0,67 1,12 

1918-1944 0,56 0,84 1,39 

1945-1970 1,20 1,82 3,02 

1971-1988 1,66 2,49 4,15 

1989-2011 0,95 1,43 2,38 

Razem 4,81 7,25 12,06 

Tabela 27.4. Ogrzewane budynki i mieszkania wybudowane w Polsce w różnych  
okresach – część 2 (opracowanie własne na podstawie Matulska-Bachura, 
2013a) 

Okres wzniesienia bu-
dynku 

Powierzchnia mieszkań ogrzewanych 
Całkowita powierzchnia 
mieszkań ogrzewanych w budynkach  

jednorodzinnych 
w budynkach  

wielorodzinnych 

mln m2 mln m2 mln m2 

przed 1918 38 30 68 

1918-1944 52 42 94 

1945-1970 102 81 183 

1971-1988 161 128 288 

1989-2011 131 103 234 

Razem 483,73 384,35 868,08 
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Zużycie energii w gospodarstwach domowych (łącznie z eksploatowanymi samo- 
chodami osobowymi) osiągnęło poziom 1117 PJ (Tkaczyk i in., 2015) i stanowiło 
około 27 % (Tkaczyk i in., 2015) krajowej podaży energii. „W ujęciu ilościowym,  
w ogrzewaniu pomieszczeń wiodącą rolę odgrywały paliwa stałe i ciepło sieciowe. 
Paliwa stałe są podstawowym nośnikiem energii grzewczej dla domów jednorodzin-
nych, a ciepło sieciowe dla budynków wielorodzinnych” (Tkaczyk i in., 2015).  
Należy dodać, że produkcja ciepła sieciowego również jest oparta w około 75 %  
o paliwa stałe, węglowe (Tkaczyk i in., 2015). Trzecie miejsce wśród używanych 
nośników energii zajmował gaz ziemny. To bardziej ekologiczne od węgla paliwo 
było jednak użytkowane tylko przez 10 % gospodarstw domowych, w tym jako  
nośnik podstawowy gaz ziemny wykorzystywany był przez 9,2 % gospodarstw,  
a pozostałe gospodarstwa stosowały go sporadycznie (Tkaczyk i in., 2015). Wyko-
rzystanie OZE do ogrzewania pomieszczeń stanowi jedynie margines na poziomie 
do około 0,5 % (Tkaczyk i in., 2015). 

27.1.2. Metoda i przebieg badań i analiz 

W przedstawianych analizach wielkością bazową do ich przeprowadzenia był 
wskaźnik EKH zużycia energii końcowej do ogrzewania, a więc wielkość nie-
uwzględniająca zużycia energii do przygotowania ciepłej wody. Z tego właśnie 
względu przyjęto przedział jego wartości otrzymany po zmniejszeniu wskaźnika 
EPH+W o wartość 10 kWh (m2 rok). W uproszczeniu przyjęto, że taka właśnie wartość 
będzie odpowiadała zużyciu energii do przygotowania ciepłej wody użytkowej.  
W przybliżeniu odpowiada to około 15 % udziału zużycia energii na wymienio- 
ny cel w jej łącznym zużyciu na ogrzewanie i podgrzewanie wody w budynku  
mieszkalnym. 

W pracy uwagę skupiono przede wszystkim na stosunkowo prostych działaniach 
„ilościowych”, polegających na zwiększeniu termoizolacyjności przegród zewnętrz-
nych i ograniczeniu strat ciepła z ogrzewanych obiektów. Działania „jakościowe”, 
polegające między innymi na poprawie parametrów systemu ogrzewania i wentyla-
cji budynku lub zmianie nośnika energii, potraktowano jedynie sygnalizująco i będą 
one przedmiotem późniejszych analiz. 

W prowadzonych analizach korzystano z danych statystycznych GUS dostęp-
nych w bazie danych tej instytucji w postaci zestawień tematycznych w celu uzupeł-
nienia tzw. metadanych zawartych w pojedynczych plikach. Pochodziły one w zna-
czącej części z wyników Narodowego Spisu Powszechnego, który przeprowadzono 
w 2011 roku. Zbiór wyników NSP zawiera najpełniejsze spektrum danych, odnoszą-
cych się do różnych dziedzin życia gospodarczego i społecznego Polski w ostat- 
nich latach. Z tego powodu punktem odniesienia przeprowadzonych analiz był  
właśnie rok 2011. Szczegóły metodyki badań statystycznych stosowanej przez GUS 
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są opisane na początku każdej pozycji źródłowej z danymi Głównego Urzędu  
Statystycznego (Kacperczyk i in., 2006). Wspomniane dane zostały wyszukane  
i zidentyfikowane przez autora pracy pod kątem ich przydatności do wcześniej  
sformułowanego celu zaprezentowanej analizy i stanowiły dane wyjściowe do  
przeprowadzonych szacunkowych obliczeń. Z uwagi jednak na wykorzystywane  
i porównywane wielkości, występujące również w procedurze charakterystyki ener-
getycznej budynków, nieodzowne staje się krótkie wprowadzenie zawierające ich 
„zdefiniowanie”. 

W Polsce metodyka wyznaczania charakterystyki energetycznej budynku zosta- 
ła przedstawiona w Rozporządzeniu Ministra Infrastruktury i Rozwoju w sprawie  
metodologii wyznaczania charakterystyki energetycznej budynku lub części budyn- 
ku oraz świadectw charakterystyki energetycznej (Rozporządzenie Ministra Infra-
struktury i Rozwoju z dnia 27 lutego 2015 r. z późniejszymi zmianami). Podstawową 
wielkością wykorzystywaną do wyznaczania wskaźnika charakterystyki energetycz-
nej budynków mieszkalnych EPH+W jest tutaj obliczana wielkość Qp – rocznego  
zapotrzebowania na nieodnawialną energię pierwotną dla systemów technicznych  
w kWh/rok. W metodyce obliczeń tej wielkości uwzględnia się systemy: ogrzewania 
i wentylacji, przygotowania ciepłej wody oraz oświetlenia zainstalowanego w sposób 
trwały (czyli oświetlenie wbudowane), które tworzą tak zwane cele użytkowania 
energii uwzględniane w metodyce charakterystyki energetycznej budynków. W przy- 
padku budynków mieszkalnych oświetlenie wbudowane najczęściej nie występuje. 

W rozdziale główną uwagę poświęcono ogrzewaniu budynku. Z tego powodu 
podstawową wielkością, od której rozpoczęto rozważania, jest Qp,H – roczne zapo-
trzebowanie na nieodnawialną energię pierwotną dla systemu ogrzewania. Jest ono 
obliczane z uwzględnieniem współczynnika nakładu nieodnawialnej energii pier-
wotnej na wytworzenie i dostarczenie nośnika energii lub energii do ogrzewania wH . 
Wartość tego współczynnika w dużym stopniu zależy od polityki energetycznej  
państwa i zniekształca fizyczny wymiar wielkości Qp,H . W warunkach polskich, war-
tości współczynnika nakładu wH mieszczą się w granicach od 0,0 – dla źródeł energii 
odnawialnej, poprzez 1,1-1,3 – dla węgla kamiennego, aż do 3,0 dla systemowej 
sieci elektroenergetycznej (Rozporządzenie Ministra Infrastruktury i Rozwoju z dnia 
27 lutego 2015 r. z późniejszymi zmianami). Z tego powodu nie można porównywać 
obliczonej wielkości Qp,H z obliczonym zapotrzebowaniem na energię lub zmierzo- 
nym zużyciem energii do ogrzewania CH . Mając to na uwadze zdecydowano, że  
w rozpatrywanym przypadku najbardziej odpowiednią do wykorzystania będzie 
wielkość oznaczana w metodyce charakterystyki energetycznej budynków jako Qk,H . 
Jest to roczne zapotrzebowanie na energię końcową dostarczaną do budynku lub  
jego części dla systemu ogrzewania w kWh/rok, które uwzględnia jego sprawność. 
Analogiczne argumenty przemawiają za zastosowaniem jednostkowego wskaźnika 
EKH zapotrzebowania rocznego energii końcowej do ogrzewania budynku, będącego  
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ilorazem rocznego zapotrzebowania na energię końcową dostarczaną do budynku 
dla systemu ogrzewania Qk,H i powierzchni budynku o regulowanej temperaturze 
powietrza (powierzchni ogrzewanej lub chłodzonej) Af . 

W uzupełnieniu trzeba zwrócić uwagę na wykorzystywanie do charakterystyki 
energetycznej budynków wymienionego wcześniej zapotrzebowania na energię.  
Jest to wielkość obliczana i należy ją zaliczyć do wielkości teoretycznych. Wyjątek  
stanowi wykorzystanie do charakterystyki energetycznej zużycia energii, będącego 
wielkością rzeczywistą, którą otrzymuje się w wyniku bezpośrednich lub pośrednich 
pomiarów. W przypadku danych statystycznych GUS odnoszących się do ogrze- 
wania pomieszczeń dotyczą one zużycia energii na ten cel (wielkość rzeczywista),  
a nie zapotrzebowania na energię (wielkość teoretyczna). To ostatnie pojęcie jest nie- 
definiowane i nieobecne w opracowaniach GUS, np. (GUS, Departament Produk-
cji, Wydział Bilansów Paliw, Surowców i Materiałów, 2016; Tkaczyk i in., 2015). 
Jednocześnie jednak odpowiednia metodyka obliczeń powinna maksymalnie zbliżać 
teorię do rzeczywistych warunków ogrzewania budynków. Stąd wniosek, że prawi- 
dłowo obliczone wartości rocznego zapotrzebowania Qk,H i związanego z nim 
wskaźnika EKH powinny być jak najbardziej zbliżone do wartości rocznego zużycia 
energii CH i związanego z nim jednostkowego wskaźnika rocznego zużycia energii 
końcowej do ogrzewania budynku, oznaczonego jako EKCH . Wskaźnik EKCH to iloraz 
rocznego zużycia energii końcowej dostarczanej do budynku dla systemu ogrzewa-
nia CH i powierzchni budynku o regulowanej temperaturze powietrza (powierzchni 
ogrzewanej) Af . 

Z uwagi na dostępność danych statystycznych przyjęto w obliczeniach uprasz-
czające założenie, że powierzchnia budynku lub mieszkania o regulowanej tempera-
turze powietrza (powierzchnia ogrzewana) Af  jest równa powierzchni użytkowej AU . 

Mając na uwadze powyższe, w przypadku dużego podobieństwa wartości można 
zestawiać i porównywać zapotrzebowanie i zużycie energii do ogrzewania budyn-
ków, co ma miejsce w zaprezentowanym w dalszej części materiale. 

W kolejnym etapie przyjęto procentowe zmniejszenie całkowitego zapotrzebowa- 
nia na energię do ogrzewania rozpatrywanych budynków na obliczonym, z uwzględ- 
nieniem wcześniejszych uwag, średnim poziomie. 

Wartość ta pozwoliła na oszacowanie zmniejszenia emisji wybranych zanieczysz- 
czeń do powietrza w wyniku ograniczenia zapotrzebowania na energię do ogrzewa-
nia budynków poprzez podniesienie ich standardu energetycznego. Do obliczeń 
przyjęto uproszczone założenie, że procentowe ograniczenia zapotrzebowania energii 
i emisji zanieczyszczeń są sobie równe. Obliczenia realizowano, poczynając od 
opracowania zdobytych danych dotyczących emisji wybranych zanieczyszczeń  
do powietrza z ogrzewania i ogółem w gospodarstwach domowych, a kończąc na 
procentowym ich ograniczeniu, będącym efektem obliczanego wcześniej zmniejsze-
nia zapotrzebowania energii do ogrzewania. 
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27.2. Wyniki badań i analiz 

27.2.1. Potencjał ograniczenia zużycia energii do ogrzewania  
budynków mieszkalnych 

W 2011 roku istniało w Polsce 6 047 100 budynków z co najmniej jednym miesz- 
kaniem, w tym 5 542 600 to budynki mieszkalne (Matulska-Bachura, 2013a). Główną 
uwagę skupiono na grupie budynków mieszkalnych zamieszkanych i ogrzewanych, 
a w zasadzie na mieszkaniach tam mieszczących się, ponieważ to one biorą udział 
w analizowanym zużyciu energii do ogrzewania pomieszczeń. Tego typu obiektów 
było w Polsce 5 182 330, a powierzchnia użytkowa mieszkań tam zlokalizowanych 
wynosiła łącznie 868 084,1 tys. m2 (Matulska-Bachura, 2013b). Charakterystykę ilo-
ściową i jakościową rozpatrywanych budynków i mieszkań tam zlokalizowanych 
przedstawiono w tabelach 27.1-27.4. 

Wzniesione w różnych okresach budynki mają różną charakterystykę energe-
tyczną, na którą dominujący wpływ ma zapotrzebowanie na energię do ogrzewa- 
nia pomieszczeń stanowiącą około 70 % całkowitego zużycia energii w budynku. 
Stan ten wraz z przeciętną dla wszystkich budynków niekorzystną charakterystyką 
energetyczną jest bezpośrednią przyczyną stosunkowo wysokiej energochłonności 
eksploatacyjnej tych obiektów. Charakterystykę energetyczną rozpatrywanych obiek- 
tów i zużycie energii w grupach budynków i mieszkań w zależności od okresu ich 
wzniesienia przedstawiono w tabelach 27.5 i 27.6.  

Tabela 27.5. Ogrzewane budynki i mieszkania wybudowane w Polsce w różnych  
okresach – część 1 (opracowanie własne na podstawie Mańkowski,  
Szczechowiak, 2013; Matulska-Bachura, 2013a; Matulska-Bachura, 2013b; 
Matulska-Bachura, 2014; Ürge-Vorsatz i in., 2012) 

Okres wzniesienia bu-
dynku 

Budynki zamieszkane1 
Mieszkania zamieszkane  

w budynkach mieszkalnych  
zamieszkanych2 

tys. % mln % 

przed 1918 404,61 7,81 1,12 9,25 

1918-1944 809,22 15,61 1,39 11,54 

1945-1970 1363,48 26,31 3,02 25,05 

1971-1978 654,03 12,62 2,03 16,84 

1979-1988 753,79 14,55 2,12 17,57 

1989-2002 670,65 12,94 1,47 12,16 

2003-2007 321,47 6,20 0,55 4,57 

2008-2011 205,08 3,96 0,36 3,01 

Razem 5182,33 100,00 12,06 100,00 
1 (Matulska-Bachura, 2013b)  
2 (Matulska-Bachura, 2013a; Matulska-Bachura, 2014)  
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Tabela 27.6. Ogrzewane budynki i mieszkania wybudowane w Polsce w różnych  
okresach – część 2 (opracowanie własne na podstawie Mańkowski,  
Szczechowiak 2013; Matulska-Bachura 2013a; Matulska-Bachura 2013b; 
Matulska-Bachura 2014; Ürge-Vorsatz i in., 2012) 

Okres wzniesienia bu-
dynku 

Powierzchnia użytkowa Pu  
mieszkań zamieszkanych  

w budynkach mieszkalnych  
zamieszkanych1 

EK1 EK2 

tys. m2 % kWh/(m2 rok) kWh/(m2 rok) 

przed 1918 68 346,09 7,87 > 300 321,89 

1918-1944 94 086,82 10,84 260-300 255,08 

1945-1970 182 847,98 21,06 220-260 224,23 

1971-1978 127 816,06 14,72 190-220 
197,59 

1979-1988 160 657,69 18,51 140-190 

1989-2002 134 916,96 15,54 125-160 

157,90 2003-2007 59 469,97 6,85 
90-120 

2008-2011 39 942,52 4,60 

Razem 868 084,10 100,00 – – 
1 (Mańkowski, Szczechowiak, 2013) 
2 Obliczenia własne na podstawie: Matulska-Bachura 2013a; Ürge-Vorsatz i in., 2012 

Tabela 27.7. Zużycie energii do ogrzewania budynków i mieszkań wybudowanych  
w Polsce w różnych okresach – część 1 (opracowanie własne na podstawie 
Matulska-Bachura, 2013a; Ürge-Vorsatz i in., 2012) 

Okres wzniesienia bu-
dynku 

Jednostkowe zapotrzebowanie  
na energię do ogrzewania 

Jednostkowe  
zapotrzebowanie  

na energię  
do ogrzewania  

budynków 
w budynkach  

jednorodzinnych 
w budynkach  

wielorodzinnych 

kWh/(m2 rok) kWh/(m2 rok) kWh/(m2 rok) 

przed 1918 367,66 264,31 321,89 

1918-1944 306,10 191,31 255,08 

1945-1970 265,22 172,74 224,23 

1971-1988 230,25 156,52 197,59 

1989-2011 183,36 125,67 157,90 

Razem – – – 

 
Wspomnianą charakterystykę energetyczną ograniczono do wskaźników jednost-

kowego zapotrzebowania na energię końcową. Szczegółowe wyjaśnienie tej kwestii 
przedstawiono wcześniej przy omawianiu metodyki. Informacje zawarte w tabelach 
27.5 i 27.6 oraz w tabelach 27.7 i 27.8 posłużą jako dane wyjściowe do obliczeń 
efektów energetycznych i ekologicznych związanych z ograniczaniem zużycia  
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energii w budynkach mieszkalnych zamieszkanych. Zostaną one zaprezentowane  
w dalszej części. 

Tabela 27.8. Zużycie energii do ogrzewania budynków i mieszkań wybudowanych  
w Polsce w różnych okresach – część 2 (opracowanie własne na podstawie 
Matulska-Bachura, 2013a; Ürge-Vorsatz i in., 2012) 

Okres wzniesienia bu-
dynku 

Całkowite zapotrzebowanie  
na energię do ogrzewania 

Całkowite  
zapotrzebowanie  

na energię  
do ogrzewania  

budynków 
w budynkach  

wielorodzinnych 
w budynkach  

jednorodzinnych 

TWh TWh TWh 

przed 1918 8 14 22 
1918-1944 8 16 24 
1945-1970 14 27 41 
1971-1988 20 37 57 
1989-2011 13 24 37 

Razem 63,00 118,00 181,00 

 
W następnej kolejności przeprowadzono oszacowanie potencjału redukcji zuży- 

cia energii do ogrzewania budynków mieszkalnych, które były eksploatowane  
w 2011 roku w Polsce przy obniżeniu wartości jednostkowego rocznego zużycia 
energii do ogrzewania do poziomu 60 kWh/(m2 rok) w przypadku budynków wielo-
rodzinnych oraz 55 kWh/(m2 rok) dla budynków jednorodzinnych. Możliwe do  
uzyskania oszczędności energii do ogrzewania przy jej redukcji do ww. poziomów 
przedstawiono w tabelach 27.9 i 27.10.  

Tabela 27.9. Zmniejszenie jednostkowego zużycia energii do ogrzewania budynków  
i mieszkań wybudowanych w Polsce w różnych okresach w wyniku 
zmniejszenia jednostkowego zapotrzebowania na energię do ogrzewania 
do poziomu: 60 kWh/(m2 rok) dla budynków jednorodzinnych,  
55 kWh/(m2 rok) dla budynków wielorodzinnych (opracowanie własne  
na podstawie Matulska-Bachura 2013a; Ürge-Vorsatz i in., 2012) 

Okres wzniesienia  
budynku 

Jednostkowe zapotrzebowanie  
na energię do ogrzewania 

Zmniejszenie jednostkowego  
zapotrzebowania na energię  

do ogrzewania 

w budynkach 
jednorodzinnych 

w budynkach 
wielorodzinnych 

w budynkach  
jednorodzinnych 

w budynkach 
wielorodzinnych 

kWh/(m2 rok) kWh/(m2 rok) kWh/(m2 rok) kWh/(m2 rok) 

przed 1918 367,66 264,31 307,66 209,31 
1918-1944 306,10 191,31 246,10 136,31 
1945-1970 265,22 172,74 205,22 117,74 
1971-1988 230,25 156,52 170,25 101,52 
1989-2010 183,36 125,67 123,36 70,67 
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Tabela 27.10. Zmniejszenie zużycia energii do ogrzewania budynków i mieszkań  
wybudowanych w Polsce w różnych okresach w wyniku zmniejszenia 
jednostkowego zapotrzebowania na energię do ogrzewania do poziomu: 
60 kWh/(m2 rok) dla budynków jednorodzinnych, 55 kWh/(m2 rok)  
dla budynków wielorodzinnych – część 1 (opracowanie własne na podstawie 
Matulska-Bachura, 2013a; Ürge-Vorsatz i in., 2012) 

Okres wzniesienia bu-
dynku 

Zmniejszenie całkowitego zapotrzebowania 
na energię do ogrzewania 

Zmniejszenie całkowitego 
zapotrzebowania  

na energię do ogrzewania 
budynków 

w budynkach  
jednorodzinnych 

w budynkach  
wielorodzinnych 

TWh TWh TWh 

przed 1918 11,72 6,34 18,05 
1918-1944 12,86 5,70 18,56 
1945-1970 20,89 9,54 30,43 
1971-1988 27,36 12,97 40,33 
1989-2010 16,15 7,31 23,46 

dla całego okresu 88,98 41,86 130,84 

 
Na tej podstawie obliczono średnie wartości jednostkowego rocznego zużycia 

energii do ogrzewania 1 m2 powierzchni mieszkań w poszczególnych grupach  
„wiekowych” budynków. Podział na okresy wzniesienia analizowanych budynków, 
a tym samym na ich grupy „wiekowe”, przedstawiony w tabelach wynika z uporząd-
kowania w analogiczny sposób danych GUS wykorzystywanych w analizach przez 
autorów. 

Tabela 27.11. Zmniejszenie zużycia energii do ogrzewania budynków i mieszkań  
wybudowanych w Polsce w różnych okresach w wyniku zmniejszenia 
jednostkowego zapotrzebowania na energię do ogrzewania do poziomu: 
60 kWh/(m2 rok) dla budynków jednorodzinnych, 55 kWh/(m2 rok)  
dla budynków wielorodzinnych – część 2 (opracowanie własne na podstawie 
Matulska-Bachura 2013a; Ürge-Vorsatz i in., 2012) 

Okres wzniesienia bu-
dynku 

Zmniejszenie całkowitego zapotrzebowania 
na energię do ogrzewania 

Zmniejszenie całkowitego 
zapotrzebowania  

na energię do ogrzewania 
budynków 

w budynkach  
jednorodzinnych 

w budynkach  
wielorodzinnych 

% % % 

przed 1918 83,7 79,2 82,05 
1918-1944 80,4 71,3 77,35 
1945-1970 77,4 68,2 74,23 
1971-1988 73,9 64,9 70,76 
1989-2010 67,3 56,2 63,40 

dla całego okresu 75,4 66,4 72,29 
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27.2.2. Potencjał ograniczenia emisji zanieczyszczeń do powietrza  
w wyniku zmniejszenia zużycia energii do ogrzewania  
budynków mieszkalnych 

Zmniejszenie zużycia energii do ogrzewania rozpatrywanych budynków będzie 
skutkowało również ograniczeniem emisji zanieczyszczeń do powietrza powstają-
cych przy konwencjonalnym wytwarzaniu energii. Sytuację i spodziewane efekty 
ekologiczne w tym zakresie z uwzględnieniem gospodarstw domowych, przedsta-
wiono w tabelach 27.12-27.14. 

Tabela 27.12. Emisje zanieczyszczeń do powietrza z ogrzewania i ogółem  
w gospodarstwach domowych (opracowanie własne na podstawie Bochenek 
i in., 2013; GUS, Departament Badań Regionalnych i Środowiska, 2016) 

Wyszczególnienie 

Emisja  
do powietrza 
z ogrzewania 
gospodarstw 
domowych  

w 2011 roku, 
tys. ton 

Emisja  
do powietrza 
z gospodarstw 

domowych  
w 2011 roku, 

tys. ton 

Emisja  
do powietrza 

– ogółem  
w 2011 roku,  

tys. ton 

1 2 3 4 
EMISJA GAZÓW CIEPLARNIANYCH 

Łączna emisja ditlenku węgla CO2 49 440,568 62 566,758 330 309 
Emisja podtlenku azotu 0,906 1,408 88 
Emisja metanu 120,873 122,487 1692 

EMISJA DO POWIETRZA GAZÓW CIEPLARNIANYCH  
WYRAŻONA W EKWIWALENCIE DWUTLENKU WĘGLA 

Łączna emisja ditlenku węgla CO2 49 440,568 62 566,758 330 309 
Emisja podtlenku azotu 280,575 435,758 27 241 

1 2 3 4 
Emisja metanu 2538,768 2572,661 35 538 
Emisja wodorofluorowęglowodorów (HFCs)  0,000 487,607 6211 
Emisja perfluorowęglowodorów (PFCs) 0,000 1,622 50 
Emisja heksafluorku siarki (SF6) 0,000 0,000 41 

EMISJA DO POWIETRZA WYBRANYCH ZANIECZYSZCZEŃ 
Emisja tlenków azotu NOx  67,506 117,448 851 
Emisja tlenków siarki SOx  219,180 219,180 910 
Emisja amoniaku NH3 0,510 0,819 270 
Emisja niemetanowych lotnych związków organicznych 102,769 229,456 652 
Emisja tlenku węgla CO 1622,308 1873,686 2916 
Emisja pyłu PM10 103,756 109,877 245 
Emisja pyłu PM2,5 61,348 66,813 151 
Emisja pyłu (PM10 + PM2,5) 165,104 176,690 449 
Emisja pyłu całk. zawieszonego 141,360 – 414 
Emisja dioksyn i furanów, g i-TEQ 134,9 – 269 
Emisja heksachlorobenzenu (HCB) 2,8 – 14 
Emisja polichlorowanych bifenyli (PCB) 0,0004353 – 0,0007246 
Emisja wielopierścieniowych węglowodorów  
aromatycznych (WWA) 0,1230266 – 0,1437719 
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Tabela 27.13. Emisje zanieczyszczeń do powietrza z ogrzewania i ogółem  
w gospodarstwach domowych (opracowanie własne na podstawie Bochenek 
i in., 2013; GUS, Departament Badań Regionalnych i Środowiska, 2016) 

Wyszczególnienie 

Emisja do powietrza 
z ogrzewania / emisja 
ogólna z gospodarstw 

domowych  
w 2011 roku,  

% 

Emisja do powietrza 
z ogrzewania / emisja 

do powietrza –  
ogółem w 2011 roku, 

% 

1 2 3 

EMISJA GAZÓW CIEPLARNIANYCH 

Łączna emisja ditlenku węgla CO2 79,02 14,97 

Emisja podtlenku azotu 64,39 1,03 

Emisja metanu 98,68 7,14 

EMISJA DO POWIETRZA GAZÓW CIEPLARNIANYCH  
WYRAŻONA W EKWIWALENCIE DWUTLENKU WĘGLA 

Łączna emisja ditlenku węgla CO2 79,02 14,97 

Emisja podtlenku azotu 64,39 1,03 

Emisja metanu 98,68 7,14 

Emisja wodorofluorowęglowodorów (HFCs)  0,00 0,00 

Emisja perfluorowęglowodorów (PFCs) 0,00 0,00 

Emisja heksafluorku siarki (SF6)  0,00 0,00 

1 2 3 

EMISJA DO POWIETRZA WYBRANYCH ZANIECZYSZCZEŃ 

Emisja tlenków azotu NOx  57,48 14,97 

Emisja tlenków siarki SOx  100,00 1,03 

Emisja amoniaku NH3 62,30 7,14 

Emisja niemetanowych lotnych związków org. 44,79 0,00 

Emisja tlenku węgla CO 86,58 0,00 

Emisja pyłu PM10 94,43 0,00 

Emisja pyłu PM2,5 91,82 12,22 

Emisja pyłu (PM10 + PM2,5) 93,44 14,97 

Emisja pyłu całk. zawieszonego – 1,03 

Emisja dioksyn i furanów, g i-TEQ – 7,14 

Emisja heksachlorobenzenu (HCB) – 0,00 

Emisja polichlorowanych bifenyli (PCB) – 0,00 

Emisja wielopierścieniowych węglowodorów  
aromatycznych (WWA) – 0,00 
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Tabela 27.14. Zmniejszenie emisji z gospodarstw domowych z tytułu zmniejszenia  
zużycia energii do ogrzewania budynków i mieszkań w wyniku  
zmniejszenia jednostkowego zapotrzebowania na energię do ogrzewania 
do poziomu: 60 kWh/(m2 rok) dla budynków jednorodzinnych,  
55 kWh/(m2 rok) dla budynków wielorodzinnych (opracowanie własne  
na podstawie Bochenek i in., 2013; GUS, Departament Badań Regionalnych 
i Środowiska, 2016) 

Wyszczególnienie 

Zmniejszenie emisji 
z gospodarstw 

domowych z tytułu 
zmniejszenia  

zużycia energii  
do ogrzewania  

mieszkań  
w gospodarstwach 

domowych, 
tys. ton 

Zmniejszenie emisji  
z gospodarstw  

domowych z tytułu 
zmniejszenia zużycia 
energii do ogrzewania  
mieszkań w gospodar-

stwach domowych  
w stosunku do emisji 

ogólnej z gospodarstw  
domowych,  

% 

Zmniejszenie emisji 
z ogrzewania  

w gospodarstwach  
domowych z tytułu 

zmniejszenia zużycia 
energii do ogrzewania, 
mieszkań w gospodar-

stwach domowych  
w stosunku do emisji 

ogółem w Polsce,  
% 

1 2 3 4 
EMISJA GAZÓW CIEPLARNIANYCH 

Łączna emisja ditlenku węgla CO2 35738,35 53,33 10,82 
Emisja podtlenku azotu 202,81 43,45 0,74 
Emisja metanu 1835,16 66,60 5,16 

EMISJA DO POWIETRZA GAZÓW CIEPLARNIANYCH  
WYRAŻONA W EKWIWALENCIE DWUTLENKU WĘGLA 

Łączna emisja ditlenku węgla CO2 33367,16 53,33 10,82 
Emisja podtlenku azotu 189,36 43,45 0,74 
Emisja metanu 1713,40 66,60 5,16 
Emisja HFCs  0,00 0,00 0,00 

1 2 3 4 
Emisja perfluorowęglowodorów 
(PFCs) 0,00 0,00 0,00 

Emisja heksafluorku siarki (SF6)  0,00 0,00 0,00 
EMISJA DO POWIETRZA WYBRANYCH ZANIECZYSZCZEŃ 

Emisja tlenków azotu NOx  45,56 38,79 5,74 
Emisja tlenków siarki SOx  147,92 67,49 17,41 
Emisja amoniaku NH3 0,34 42,04 0,14 
Emisja niemetanowych lotnych 
związków organicznych 69,36 30,23 11,39 

Emisja tlenku węgla CO 1094,89 58,43 40,22 
Emisja pyłu PM10 70,02 63,73 30,58 
Emisja pyłu PM2,5 41,40 61,97 29,29 
Emisja pyłu (PM10 + PM2,5) 111,43 63,06 26,58 
Emisja pyłu całk. zawieszonego 95,40 – 24,69 
Emisja dioksyn i furanów, g i-TEQ 91,04 – 36,25 
Emisja HCB 1,89 – 14,88 
Emisja PCB 0,00 – 43,43 
Emisja WWA 0,08 – 61,86 
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Podsumowanie 

Możliwości w zakresie oszczędności energii w budynkach (głównie mieszkalnych) 
szacowane są na 33 % - 60 % dla poprawy izolacyjności cieplnej ścian, 16 % - 21 % 
dla modernizacji systemu wentylacji, 14 % - 20 % dla poprawy termoizolacyjno- 
ści przegród przezroczystych, 10 % - 12 % dla regularnych przeglądów i remontów  
kotłów centralnego ogrzewania oraz 50 % - 80 % dla modernizacji systemu przy- 
gotowania ciepłej wody użytkowej z wykorzystaniem OZE (Balaras i in., 2007). 

W przedstawionym materiale w wyniku prostych obliczeń oszacowano oszczędno- 
ści, które można byłoby uzyskać, zakładając obniżenie zużycia energii do ogrzewa- 
nia budynków mieszkalnych, ogrzewanych i eksploatowanych w Polsce w 2011 roku 
do poziomu 60 kWh/(m2 rok) w przypadku budynków jednorodzinnych oraz 
55 kWh/(m2 rok) dla wielorodzinnych. W metodyce przeprowadzonych obliczeń 
można oczywiście znaleźć wiele uproszczeń wpływających na dokładność oszaco-
wania. Jednak z uwagi na postawiony cel pracy nie wnoszą one istotnych zniekształ-
ceń do oszacowanego potencjału oszczędności energii do ogrzewania budynków 
mieszkalnych w wyniku zwiększenia termoizolacyjności ich przegród zewnętrznych. 

Redukując zużycie energii do ogrzewania pomieszczeń do wskazanych wartości 
otrzymano oszczędności energii na przeciętnym poziomie 72,3 % w stosunku do 
stanu wyjściowego (tab. 27.10 i 27.11). Dla budynków jednorodzinnych oszczędno-
ści te wyniosły 75,4 %, a dla wielorodzinnych 66,4 % (tab. 27.10 i 27.11). Ujawniona 
dysproporcja pomiędzy budownictwem jedno i wielorodzinnym jest spowodowana 
większymi środkami finansowymi przeznaczanymi na budynki mieszkalne wielo- 
rodzinne w programach poprawy termoizolacyjności, pozwalającej ograniczyć straty 
ciepła z ogrzewanych pomieszczeń. Potencjał rocznych oszczędności energii w za-
kresie ograniczenia jej zużycia do ogrzewania budynków wyniósł 130,8 TWh/rok 
(tab. 27.6), przy tym około 2/3 tej ilości przypada na budynki jednorodzinne. Mając 
na uwadze, że w 2014 roku całkowite zużycie końcowe energii w Polsce wyniosło 
531,4 TWh (GUS, Departament Produkcji, Wydział Bilansów Paliw, Surowców  
i Materiałów, 2016), to oszacowana oszczędność energii stanowi 24,6 % wspomnia-
nego zużycia. 

Podjęcie takich działań spowoduje jednocześnie zmniejszenie ogólnej emisji  
zanieczyszczeń powietrza z gospodarstw domowych z tytułu ograniczenia zużycia 
energii do ogrzewania mieszkań od około 30 % do około 67 % (tab. 27.14) w zależ-
ności od rodzaju zanieczyszczeń. W skali Polski obniży to rozpatrywane w niniejszej 
pracy emisje zanieczyszczeń powietrza od około 0,7 % do około 61 % w stosunku 
do krajowych emisji tych zanieczyszczeń w 2011 roku. Należy również zauważyć, 
że niskie procentowe wartości zmniejszenia, w przypadku niektórych emisji krajo-
wych, wynikają przede wszystkim z niewielkiego udziału emisji tych zanieczysz-
czeń z gospodarstw domowych w łącznym rachunku emisji zanieczyszczeń do  
powietrza w Polsce. 

Tak duże możliwości w przedmiotowym zakresie mogą zostać zwiększone  
również poprzez modernizację systemów ogrzewania i wentylacji w analizowanych 
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obiektach. Zamiana źródła ciepła dla systemów ogrzewania wykorzystujących paliwa 
węglowe na źródło zasilane paliwami gazowymi dodatkowo zwiększy sprawność 
całego systemu ogrzewania, zwiększając otrzymany efekt energetyczny i ekolo- 
giczny. Rozwiązanie to jest szczególnie istotne dla budynków jednorodzinnych oraz 
budynków wielorodzinnych, wybudowanych do lat sześćdziesiątych dwudziestego 
wieku. Podobny skutek może przynieść podłączanie istniejących budynków do sieci 
cieplnej, o ile istnieją uzasadnione techniczno-ekonomiczne możliwości w tym  
zakresie (głównie obszary miast). 

Ponadto mniejsze zużycie energii do ogrzewania to również mniejsze jego 
koszty, co wpłynie na ograniczenie dostrzeganego ostatnio zjawiska ubóstwa  
energetycznego.  

Podsumowując zaprezentowany materiał można stwierdzić, że poprawa efektyw- 
ności energetycznej budynków stwarza w dłuższej perspektywie szanse na rozwój, 
zaspokojenie potrzeb energetycznych oraz znaczącą poprawę jakości powietrza  
i może napędzać rozwój polskiej gospodarki. Przedstawione tutaj zagadnienia  
stanowią jedynie fragment problematyki związanej z efektywnością energetyczną 
budynków, którego uwzględnienie może znacząco przyczynić się do wykorzystania 
wspomnianej szansy. Zdaniem autora, osiągnięcie oszacowanych efektów w zado-
walającej skali i czasie powinno być przedmiotem daleko posuniętego interwencjo-
nizmu państwowego z uwagi na ograniczenia finansowe przeciętnego gospodarstwa 
domowego w Polsce w stosunku do zamożniejszych społeczeństw w innych krajach 
Unii Europejskiej. Powyższe nabiera dodatkowego znaczenia biorąc pod uwagę fakt, 
że nowelizacja Dyrektywy Parlamentu Europejskiego i Rady w sprawie charaktery-
styki energetycznej budynków (Energy Performance of Buildings Directive (EPBD), 
2023) jest jednym z kluczowych elementów tzw. „Zielonego ładu” w krajach Unii 
Europejskiej. 

Źródło finanasowania 

Badania naukowe zostały sfinansowane z subwencji statutowej Wydziału Infrastruktury  
i Środowiska Politechniki Częstochowskiej. 
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Improving the energy performance of buildings in Poland as one of  
the important elements of the implementation of sustainable  

development policy in the European Union 
 

Abstract: Buildings account for an average of around 41 % of total energy consumption in 
the European Union, which is also related to the emission of air pollutants, contributing, 
among others, to the phenomenon of smog. The aim of the research and analyses was to 
quantitatively characterize the potential ecological and energy effects of activities limiting 
the energy demand for heating to the level of 55 kWh/(m2 per year) for multi-family resi-
dential buildings and 60 kWh/(m2 per year) for single-family residential buildings. The aim 
of the work was realized by the method of literature studies and analysis of the inference  
of the collected material, by the methods of selecting, organizing, analyzing and synthesizing 
statistical data from GUS databases, studies and own research, then selecting and calculat-
ing the quantities and indicators relevant to the quantitative characteristics of the volumes 
related to the topic of the chapter. Based on the results, it can be concluded that taking 
actions to improve the energy performance of existing buildings can reduce the demand for 
energy for heating by approximately 67 % on average compared to 2011. Consequently, 
this will reduce the overall emission of various air pollutants from about 32 % to about 
72 %. The conclusions from the analysis can be used in activities related to the implemen-
tation of the amendment to the Energy Performance of Buildings Directive (EPBD). 

Keywords: air pollutant emissions, energy consumption, heating buildings, households, 
residential buildings 
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Streszczenie: Rosnąca ilość ładunków zanieczyszczeń w ściekach doprowadzanych do 
oczyszczalni, a także zaostrzające się przepisy w zakresie jakości ścieków oczyszczonych 
powodują, że istniejące oczyszczalnie ścieków wymagają modernizacji oraz wprowadze- 
nia dodatkowych procesów jednostkowych. Szczególnie trudne do usunięcia są mikro- 
zanieczyszczenia organiczne, takie jak farmaceutyki i mikroplastik, których pozostałości 
przedostają się do środowiska naturalnego. Powoduje to wzrost zainteresowania niskotem-
peraturową plazmą (zimną plazmą), która jest obiecującą techniką do usuwania trudno  
biodegradowalnych zanieczyszczeń. Zimna plazma to zjonizowany gaz będący mieszaniną 
m.in. jonów, elektronów oraz rodników. Wykorzystanie zimnej plazmy jako potencjalnej 
technologii do usuwania mikrozanieczyszczeń organicznych, w tym mikroplastiku, jest 
bardzo obiecujące. Zakłada się, że technologia ta jest skuteczna i przyjazna dla środowiska 
oraz nie generuje toksycznych produktów ubocznych. Do ograniczeń w oczyszczaniu wody 
zimną plazmą należą głównie trudności z zastosowaniem tej metody w skali przemysłowej 
oraz utrzymanie stabilności procesu. Konieczne są dalsze badania, aby lepiej zrozumieć 
mechanizmy działania zimnej plazmy na różne grupy zanieczyszczeń i opracować lepsze 
metody jej wykorzystania. 

Słowa kluczowe: niskotemperaturowa plazma, farmaceutyki, mikroplastik, eliminacja  
mikrozanieczyszczeń 

Wprowadzenie 

Kluczowym działaniem mającym chronić środowisko przed niedoborem wody 
jest właściwe gospodarowanie wodą i ściekami w sposób umożliwiający mini- 
malizację negatywnych skutków środowiskowych. Ponowne wykorzystanie wody  
z oczyszczalni ścieków staje się coraz bardziej istotne w kontekście niedoboru  
czystej wody, zwłaszcza w regionach, gdzie występuje jej znaczny deficyt. Według 
raportu UNESCO z 2023 roku średnio 10 % światowej populacji żyje w krajach  
o wysokim lub krytycznym poziomie stresu wodnego. Ponad 85 % naturalnych  
terenów podmokłych zostało utracone. Natomiast 75 % powierzchni lądów zostało 
znacząco zmienione, co zasadniczo zmniejszyło możliwość utrzymania zasobów 
wodnych przez ekosystemy (UNESCO World Water Assessment Programme, 2023).  
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Ponadto warto zaznaczyć, iż Polska także jest krajem ubogim w zasoby wodne.  
Według danych statystycznych Głównego Urzędu Statystycznego w Polsce zasoby 
wód w wynoszą ok. 60 mld m3, natomiast w porach suchych nawet poniżej 40 mld 
m3 (Statistic Poland. Spatial and Environmental Surveys Department, 2022).  

Jednym z największych wyzwań stojących przed współczesnymi oczyszczal-
niami ścieków jest usuwanie mikrozanieczyszczeń i mikrodrobin plastiku ze ście-
ków w celu ograniczenia przedostawania się ich do środowiska (rys. 28.1). Branża 
ściekowa od lat boryka się z problemem ciągłych zmian stężeń tych substancji  
w ściekach (Sturm i in., 2023). Mikrozanieczyszczenia znajdujące się w ściekach 
oczyszczonych to grupa związków, które są uwalniane do środowiska wodnego, nie-
będąca obecnie regulowana ani monitorowana. Są one składnikami szerokiej gamy 
produktów pochodzenia antropogenicznego lub naturalnego, w tym farmaceutyków, 
produktów higieny osobistej, związków zaburzających funkcjonowanie układu  
hormonalnego, aż po chemikalia przemysłowe. Wspólną cechą wszystkich mikro- 
zanieczyszczeń jest potencjalne zagrożenie dla ludzi oraz środowiska (Guanglei  
i in., 2021). 
 

 
Rysunek 28.1. Źródła zanieczyszczeń w zasobach wodnych (opracowano na podstawie 

Sturm i in., 2022) 

Do grupy najgroźniejszych zanieczyszczeń występujących w ściekach zaliczyć 
można substancje farmakologicznie czynne, które trafiając do oczyszczalni ścieków 
komunalnych, nie są w pełni eliminowane w klasycznych systemach oczyszczania. 
Ponadto obecność antybiotyków w wodach powierzchniowych przyczynia się do  
nabywania przez bakterie oporności, co sprzyja selekcjonowaniu bakterii leko- 
opornych (Hejna i in., 2022). Kolejnym ważnym problemem jest mikroplastik,  
którego obecność w wodach stwarza realne zagrożenie dla organizmów wodnych. 
W 2016 roku produkcja plastiku przekroczyła 330 mln ton, a w 2019 roku osiągnęła 
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ilość bliską 370 mln ton, z czego w samej Europie ilość ta sięgnęła prawie 58 mln ton, 
co wskazuje na skalę rozpowszechnienia tego materiału w środowisku (Ormaniec, 
Mikosz, 2022). 

Dotychczasowy brak regulacji prawnych określających dopuszczalną zawartość 
większości mikrozanieczyszczeń w ściekach oczyszczonych i osadach ściekowych 
powoduje, że zanieczyszczenia te są tylko w niewielkim stopniu monitorowane.  
Jednak już w projekcie nowej dyrektywy ściekowej znajdują się zapisy o koniecz-
ności usuwania mikrozanieczyszczeń ze ścieków. W celu zapobiegania przedosta-
waniu się mikrozanieczyszczeń do środowiska nowoczesne oczyszczalnie ścieków 
będą musiały wprowadzić dodatkowe procesy oczyszczania jako III lub nawet  
IV etap. Technologie wykorzystywane obecnie (rys. 28.2) nie są w stanie w pełni 
wyeliminować większości powyższych związków. 
 

 
Rysunek 28.2. Obecnie wykorzystywane technologie do oczyszczania ścieków (opra-

cowano na podstawie Sturm i in., 2022) 
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Podstawowymi technologiami możliwymi do zastosowania na dużą skalę są  
koagulant w postaci polichlorku glinu (PAC) lub granulowany węgiel aktywny (GAC), 
ozonowanie, zaawansowane procesy utleniania (AOP) oraz technologie membrano- 
we. Każda z wymienionych technologii ma swoje zalety i wady. Proces ozonowania 
wymaga dużych dawek O3 , a to prowadzi do powstawania szkodliwych produktów 
ubocznych, np. bromianów, co powoduje wprowadzenie dodatkowych etapów, jak 
np.: filtracja. GAC ma dużą powierzchnię właściwą, która umożliwia adsorpcję,  
a tym samym fizyczne usuwanie większości mikrozanieczyszczeń ze ścieków. 
Ogólna wydajność przebiegu procesu jednak silnie zależy od częstotliwości regene-
racji GAC. Metody AOP bazują na wytwarzaniu in situ wolnych rodników. Foto-
chemiczne podejście AOP, łączące światło UV z nadtlenkiem wodoru jako utlenia- 
czem, wykazało skuteczność w eliminacji mikrozanieczyszczeń; jednak ogólne  
zapotrzebowanie na energię jest wyższe niż w przypadku pozostałych dwóch metod, 
a pozostały H2O2 musi zostać usunięty, co może wymagać dodatkowego etapu 
(Sturm i in., 2022). 

W ostatnich latach wzrasta zainteresowanie niskotemperaturową plazmą wyła- 
dowczą (CP), tzw. zimną plazmą, do usuwania trudnobiodegradowalnych zanieczysz- 
czeń obecnych w ściekach oczyszczonych. Technika ta jest obiecującym narzędziem 
do efektywnego i bezpiecznego usuwania mikrozanieczyszczeń organicznych ze 
ścieków jako IV stopień oczyszczania ścieków. 

28.1. Czym jest zimna plazma? 

Plazma, często nazywana czwartym stanem skupienia, to zjonizowana forma 
gazu, składająca się z różnego rodzaju cząstek takich jak obojętne atomy, jony,  
elektrony, atomy o podwyższonym poziomie energii czy rodniki (Roszek i in., 
2023). Pojęcie plazmy zostało wprowadzone przez Irwinga Langmuira w 1928 roku. 
Ze względu na swoje właściwości plazmę wykorzystuje się w wielu gałęziach  
przemysłu, m.in. w medycynie do regeneracji ran, walki w leczeniu nowotworów, 
przemyśle spożywczym do poprawy wszelkich właściwości produktów. Zastosowa-
nie również znajduje w sterylizacji i dekontaminacji. Plazmę można klasyfikować 
według szerokiego zakresu ciśnień i temperatur, w jakich może się znajdować,  
dzieląc ją na nisko- i wysokotemperaturową. Linią podziału pomiędzy tymi dwoma 
formami jest temperatura 30 000 K. W plazmie niskotemperaturowej cząsteczki  
nie uległy całkowitej jonizacji i występują w niej cząstki obojętne, w przeciwień- 
stwie do plazmy wysokotemperaturowej, gdzie każda cząstka uległa jonizacji  
i brak w nich cząsteczek obojętnych. Również w zimnej plazmie można wyróżnić, 
ze względu na właściwości, plazmę równowagową, nazywaną inaczej plazmą  
termiczną, czy nierównowagową, określaną jako nietermiczną (Skryplonek, 2016). 
Technologia zimnej plazmy to jeden z rodzajów technik nietermicznych, generu- 
jący kilka reaktywnych form m.in. O2

∙ , OH∙, H2O2, H+, O3 i HO2
∙ , które oddziałują  
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z cząsteczkami wody, emitując jednocześnie światło i falę uderzeniową (rys. 28.3). 
Wytworzone w ten sposób reaktywne formy – wolne rodniki – powstają bez użycia 
drogich substancji chemicznych i lamp UV. Jest to metoda możliwa do użytkowania 
w temperaturze pokojowej i pod ciśnieniem atmosferycznym, co sprawia, iż jest to 
opłacalna, ekologiczna i prosta technika (Gururani i in., 2021). 
 

 
Rysunek 28.3. Rodzaje form aktywnych wytwarzanych przez zimną plazmę (opraco-

wano na podstawie Gururani i in., 2021) 

Zimna plazma może być generowana przy różnego rodzaju wyładowaniach:  
wyładowania impulsowe, wyładowania przy napięciu stałym (DC), wyładowania 
koronowe, wyładowania dielektryczne barierowe (DBD), wyładowania łukowe i inne. 
Bardzo ważne są parametry oraz właściwości fizykochemiczne uzdatnianej cieczy 
(przewodność, pH, zawartość substancji organicznych i nieorganicznych) (Jabłońska 
i in., 2022). 
 

 
Rysunek 28.4. Schematy układów doświadczalnych wyładowania zimnej plazmy 

(opracowano na podstawie Gururani i in., 2021) 

Wyładowanie plazmowe może zajść w różnych konfiguracjach, które zostały 
przedstawione na rysunku 28.4. Układy, w których plazma generowana jest nad  
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powierzchnią cieczy i w pęcherzykach, są powszechnie stosowane do oczyszczania 
ścieków, podczas gdy bezpośredni kontakt z cieczą nie jest często stosowany.  
W przypadku wyładowania powyżej powierzchni cieczy formy plazmy powstają  
w fazie gazowej w pobliżu powierzchni cieczy, a następnie przenoszone są do  
wnętrza próbki cieczy, gdzie powodują degradację mikrozanieczyszczeń w wodzie. 
W przypadku pęcherzyków w cieczy plazma jest ponownie formowana w fazie  
gazowej wewnątrz pęcherzyka, a reaktywne związki pochodzą z oddzielnych miejsc 
plazmy i wchodzą do próbki. Zbadano tworzenie form plazmy nad cieczą i okazuje 
się, że jest ono silnie zależne od źródła plazmy, geometrii elektrod, gazu roboczego, 
zmniejszonego pola elektrycznego. Kolejna faza obróbki plazmowej, oddziaływanie 
plazmy z cieczą, jest zjawiskiem nazbyt złożonym, w którym zachodzi wiele proce-
sów jednocześnie: jonizacja, wzbudzenie i dysocjacja w fazie gazowej, niejedno-
rodny transfer masy, reakcje chemiczne w masie cieczy, parowanie, elektroliza itd. 
(Gururani i in., 2021; Svarnas i in., 2022). 

28.2. Zastosowanie zimnej plazmy w eliminacji  
mikrozanieczyszczeń organicznych 

W ostatnich latach odnotowano rosnącą tendencję ilości zanieczyszczeń znajdu- 
jących się w ekosystemach wodnych. Preparaty farmaceutyczne, środki ochrony  
roślin, stanowiące mikrozanieczyszczenia organiczne, tworzą problem w różnego  
rodzaju ściekach. Ich występowanie może nieść wiele niekorzystnych skutków  
zarówno dla organizmów żyjących w tym środowisku, jak i dla ludzi. Mogą wyka- 
zywać skłonność do gromadzenia się w organizmach oraz ograniczać rozwój  
(Topolovec i in., 2022). Podstawowe metody usuwania zanieczyszczeń ze zmienną 
efektywnością radzą sobie z zanieczyszczeniami organicznymi. Trudność stanowi 
nieraz sama ekonomia czy opłacalność procesu. Perspektywiczne rozwiązanie wy-
kazuje w oczyszczaniu ścieków zastosowanie technologii zimnej plazmy. Na sku-
teczność usuwania farmacutyków ze środowiska wodnego wskazuje wiele badań  
dotyczących ich zastosowania. Były one efektywne dla różnego rodzaju zanieczysz-
czeń. W wielu artykułach przedstawiono wykorzystanie plazmy do usuwania anty-
biotyku tetracyklinowego, leku diklofenaku czy sulfadiazyny. Wykazano skuteczną 
degradację tych produktów farmaceutycznych, jak również produktów ubocznych. 
W publikacji (Kumar i in., 2021) przedstawiono degradację wybranych farmaceuty-
ków z wody, takich jak karbamazepina, diatrizoat, diazepam, diklofenak, ibuprofen, 
17α-etynyloestradiol, trimetoprim. Dwa z nich zostały całkowicie usunięte. Modyfi- 
kując parametry urządzeń plazmowych, można usunąć różnego rodzaju zanieczysz- 
czenia organiczne, w tym farmaceutyki. Wiele analiz wskazuje, iż jest to skuteczna 
metoda degradacji, która stanowi obiecującą koncepcję w oczyszczaniu ścieków  
i może pomóc w rozwiązaniu problemu nadmiernej ilości farmaceutyków w wodzie. 
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Mechanizm działania zimnej plazmy podczas degradacji mikroplastiku opiera się 
na generowaniu aktywnych specyfików, takich jak rodniki, jony oraz elektrony, 
które inicjują reakcje chemiczne prowadzące do rozpadu długich łańcuchów polime-
rowych mikroplastiku na mniejsze, bardziej biodegradowalne frakcje. Zastosowanie 
zimnej plazmy w kontekście oczyszczania wód z mikroplastiku obejmuje zarówno 
bezpośrednią degradację mikrocząstek, jak i modyfikację ich powierzchni, co ułatwia 
późniejsze ich usunięcie z medium za pomocą zaawansowanych technik separacyj- 
nych, takich jak flotacja czy adsorpcja. Ponadto materiały modyfikowane zimną  
plazmą mogą znaleźć zastosowanie jako nowoczesne filtry, efektywnie wychwytu-
jące mikroplastik z różnych źródeł wodnych (Ormaniec, Mikosz, 2022). Badania  
laboratoryjne wykazują, że zimna plazma może skutecznie degradować różnorodne 
rodzaje mikroplastiku, w tym popularne polimery, takie jak polietylen (PE) czy poli- 
propylen (PP), transformując je w bardziej biodegradowalne produkty (Velasquez, 
2023; Velasquez i in., 2024). 

Zimna plazma stanowi obiecującą perspektywę w walce z globalnym problemem 
mikroplastiku, oferując zaawansowane, naukowo oparte rozwiązania ochrony środo- 
wiska. Niemniej jednak konieczne są dalsze badania i optymalizacja tej technologii 
przed jej szerokim wdrożeniem na skalę przemysłową. 

28.3. Wyzwania i ograniczenia 

W ostatnich latach odnotowano rosnącą tendencję ilości zanieczyszczeń znajdują- 
cych się w ekosystemach wodnych. Preparaty farmaceutyczne, środki ochrony roślin 
stanowiące mikrozanieczyszczenia organiczne tworzą problem w różnego rodzaju 
ściekach. Ich występowanie może nieść wiele niekorzystnych skutków zarówno dla 
organizmów żyjących w tym środowisku, jak i dla ludzi. Mogą wykazywać skłon-
ność do gromadzenia się w organizmach oraz ograniczać ich prawidłowy rozwój. 

Wykorzystanie zimnej plazmy do usuwania mikrozanieczyszczeń organicznych 
jest obiecującą technologią, jednak napotyka kilka wyzwań i ograniczeń, które  
należy rozwiązać, aby mogła być szeroko stosowana. Jednym z najważniejszych 
aspektów jest efektywność procesu, uzależniona od selektywności i szybkości reak- 
cji. Zimna plazma może nie być równie skuteczna w usuwaniu wszystkich grup  
mikrozanieczyszczeń organicznych, co jest zależne od ich struktury chemicznej.  
Im bardziej złożony chemicznie związek, tym reakcja może przebiegać wolniej. 
Może to wymagać użycia dodatkowych katalizatorów w postaci innych substancji 
utleniających. Kolejnym ważnym aspektem jest stabilność procesu, czyli utrzymanie 
stałych warunków reakcji przez cały okres prowadzenia procesu. Dla przedsiębior-
ców najistotniejsze są koszty operacyjne. Tymczasem generowanie zimnej plazmy 
wymaga nakładu energii. Należy ocenić, czy proces plazmowania nie zużywa więcej 
mocy w porównaniu z innymi technologiami.  
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Według powszechnego przekonania wykorzystanie technologii zimnej plazmy  
w procesie eliminacji mikrozanieczyszczeń organicznych nie generuje toksycznych 
produktów ubocznych. Jednak jest to bardzo ważna kwestia, która wymaga dokład- 
nego zbadania i przenalizowania. Kolejnym wyzwaniem, jakie stoi przed nisko- 
temperaturową plazmą, jest przeskalowanie technologii. Przeniesienie technologii 
zimnej plazmy z laboratorium na skalę przemysłową może stać się ogromnym  
wyzwaniem. Konieczne jest opracowanie systemów, które będą działać efektywnie 
w dużej skali. Te systemy plazmowe mogą być skomplikowane i wymagać specja-
listycznej wiedzy do obsługi i konserwacji. Wiąże się to również z poniesieniem 
kosztów instalacyjnych, operacyjnych oraz konserwacyjnych.  

Pomimo tych wyzwań zimna plazma ma potencjał do stania się skuteczną tech- 
nologią w usuwaniu mikrozanieczyszczeń organicznych, szczególnie jeśli uda się 
opracować bardziej efektywne, bezpieczne i kosztowo opłacalne rozwiązania.  
Konieczne są dalsze badania, aby lepiej zrozumieć mechanizmy działania zimnej 
plazmy na różne grupy zanieczyszczeń i opracować bardziej skuteczne i bezpieczne 
metody jej wykorzystania. 

Podsumowanie 

Wzrastająca ilość zanieczyszczeń w ściekach oraz zaostrzające się przepisy  
dotyczące jakości ścieków oczyszczonych wymagają modernizacji oczyszczalni  
i wprowadzenia dodatkowych procesów oczyszczania. Szczególnie trudne do usu-
nięcia są mikrozanieczyszczenia organiczne, takie jak farmaceutyki i mikroplastik, 
które przedostają się do środowiska. Coraz większe zainteresowanie niskotempera-
turową plazmą wynika z jej obiecujących wyników w usuwaniu trudno biodegrado-
walnych zanieczyszczeń. Zimna plazma, będąca zjonizowanym gazem, skutecznie 
neutralizuje te zanieczyszczenia, nie generując toksycznych produktów ubocznych. 
Jednakże istnieją ograniczenia tej metody, takie jak trudności w zastosowaniu na 
skalę przemysłową i utrzymanie stabilności procesu, co wymaga dalszych badań. 

Właściwe gospodarowanie wodą i ściekami jest kluczowe dla ochrony środowiska, 
szczególnie w kontekście globalnego deficytu wody pitnej. Ponowne wykorzystanie 
wody z oczyszczalni ścieków staje się coraz bardziej istotne. Według UNESCO, 
10 % światowej populacji żyje w krajach o wysokim poziomie stresu wodnego,  
a Polska również ma ograniczone zasoby wodne, wynoszące około 60 mld m3. 

Usuwanie mikrozanieczyszczeń i mikrodrobin plastiku ze ścieków jest jednym  
z największych wyzwań. Mikrozanieczyszczenia, takie jak farmaceutyki i produkty 
higieny osobistej, stanowią potencjalne zagrożenie dla ludzi i środowiska. Obecne 
technologie oczyszczania, takie jak węgiel aktywny, ozonowanie i zaawansowane 
procesy utleniania, mają swoje zalety i wady, ale nie są wystarczająco skuteczne,  
a przede wszystkim generują wysokie koszty eksploatacyjne. 
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Zimna plazma jest obiecującą technologią do usuwania tych zanieczyszczeń,  
ale jej skuteczność zależy od wielu czynników, takich jak struktura chemiczna 
związków, stabilność procesu oraz koszty operacyjne. Przeniesienie tej technologii 
z laboratorium na zasięg przemysłowy wymaga opracowania systemów działających 
efektywnie w dużej skali, co wiąże się z kosztami instalacyjnymi i operacyjnymi. 
Pomimo tych wyzwań zimna plazma ma potencjał, by stać się skuteczną technologią 
do usuwania mikrozanieczyszczeń organicznych, jeśli uda się opracować bardziej 
efektywne, bezpieczne i kosztowo opłacalne rozwiązania. Konieczne są dalsze  
badania, aby lepiej zrozumieć mechanizmy działania zimnej plazmy i opracować 
skuteczniejsze metody jej wykorzystania. 

Źródło finanasowania 

Badania naukowe zrealizowano w ramach projektu nr SKN/SP/603087/2024 finansowanego 
ze środków budżetu państwa, przyznanych przez ministra nauki w ramach Programu „Stu-
denckie koła naukowe tworzą innowacje” i z subwencji statutowej Wydziału Infrastruktury 
i Środowiska Politechniki Częstochowskiej. 

Literatura 

1. Guanglei, Q., Hang, Ch., Raghavan, S., Shankari, D., Yen Peng, T. (2021), Removal behaviors 
of antibiotics in a hybrid microfiltration-forward osmotic membrane bioreactor for real mu-
nicipal wastewater treatment, Chem. Eng. J., 417(February), 129146, DOI: 10.1016/j.cej.2021 
.129146. 

2. Gururani, P., Bhatnagar, P., Bisht, B., Kumar, V., Joshi, N.Ch., Tomar, M.S., Pathak, B. (2021), 
Cold plasma technology: Advanced and sustainable approach for wastewater treatment,  
Environ. Sci. Pollut. Res., 28(46), 65062-65082. 

3. Hejna, M., Kapuścińska, D., Aksmann, A. (2022), Pharmaceuticals in the aquatic environ-
ment: A review on eco-toxicology and the remediation potential of algae, Inter. J. Environ. 
Res. Pub. Health, 19(3), 7717. 

4. Jabłońska, B., Dróżdż, T., Jabłoński, P., Kiełbasa, P. (2022), Removal of Pb(II), Cd(II) and 
Ni(II) ions from groundwater by nonthermal plasma, Materials, 15(15), 5426. 

5. Kumar, A., Škoro, N., Gernjak, W., Puač, N. (2021), Cold atmospheric plasma technology  
for removal of organic micropollutants from wastewater – A review, Eur. Phys. J. D, 75(11). 

6. Ormaniec, P., Mikosz, J. (2022), Przegląd metod identyfikacji mikroplastików w ściekach 
komunalnych, Instal, 7(8), 54-58. 

7. Roszek, K., Moszczy, J., Wiśniewski, M. (2023), Non-thermal plasma application in medicine – 
Focus on reactive species involvement, Int. J. Mol. Sci., 24(16), 12667. 

8. Skryplonek, K. (2016), Zimna plazma jako niekonwencjonalna metoda utrwalania żywności, 
Inż. Przet. Spoż., 4(20), 28-33. 

9. Statistic Poland. Spatial and Environmental Surveys Department (2022), Environment 2022. 
10. Sturm, M.T., Myers, E., Schober, D., Korzin, A., Thege, C., Schuhen, K. (2023), Comparison 

of AOP, GAC, and novel organosilane-based process for the removal of microplastics at  
a municipal wastewater treatment plant, Water, 15(6), 1164. 



418 Rozdział 28 

11. Sturm, M.T., Myers, E., Schober, D., Thege, C., Korzin, A., Schuhen, K. (2022), Adaptable 
process design as a key for sustainability upgrades in wastewater treatment: Comparative 
study on the removal of micropollutants by advanced oxidation and granular activated carbon 
processing at a German municipal wastewater treatment plant, Sustainability (Switzerland), 
14(18), 11605. 

12. Svarnas, P., Poupouzas, M., Papalexopoulou, K., Kalaitzopoulou, E., Skipitari, M., Papadea, P., 
Varemmenou, A., Giannakopoulos, E., Georgiou, Ch.D., Georga, S., Krontiras, Ch. (2022), 
Water modification by cold plasma Jet with respect to physical and chemical properties,  
Appl. Sci. (Switzerland), 12(23), 11950. 

13. Topolovec, B., Škoro, N., Puаč, N., Petrovic, M. (2022), Pathways of organic micropollutants 
degradation in atmospheric pressure plasma processing – A review, Chemosphere, 294(5), 
133606. 

14. UNESCO World Water Assessment Programme (2023), The United Nations World Water  
Development Report 2023. Partnerships and Cooperation for Water. 

15. Velasquez, J. (2023), Novel microplastics remediation strategy using high-voltage atmospheric 
cold plasma, Purdue University Graduate School. Thesis. 

16. Velasquez, J.A., Bao, Y., Huang, J. (2024), Atmospheric cold plasma as a novel approach to 
remediating microplastics pollution in water, Environ. Pollut., 356, 124390. 

 

The use of cold plasma in the degradation of organic micropollutants 
 

Abstract: The increasing amounts of loads of pollutants in sewage supplied to sewage 
treatment plants, as well as the tightening of regulations regarding the quality of treated 
sewage, mean that existing sewage treatment plants require modernization and the intro-
duction of additional unit processes. Organic micropollutants, such as pharmaceuticals and 
microplastics, are particularly difficult to remove, and their remains can enter the natural 
environment. This raises interest in low-temperature plasma (cold plasma), which is a prom- 
ising technique for removing pollutants, that are difficult to biodegrade. Cold plasma is  
an ionized gas, that is a mixture of, among others, ions, electrons and radicals. The use of 
cold plasma as a potential technology for removing organic micropollutants, including  
microplastics, is very promising. It is assumed that this technology is effective and envi-
ronmentally friendly, moreover it doesn’t generate toxic by-products. The limitations of 
water purification with cold plasma include primarily the difficulties in using this method 
on an industrial scale and maintaining the stability of the process. Further research is  
necessary to better understand the action mechanisms of cold plasma on different groups  
of pollutants and develop better methods of using it. 

Keywords: low-temperature plasma, pharmaceuticals, microplastics, elimination of  
micropollutants 
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Mikrodrobiny plastiku w ekosystemach lądowych i wodnych 
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Streszczenie: Tworzywa sztuczne znajdują zastosowanie w licznych gałęziach przemysłu. 
Jednak pomimo wielu korzyści płynących z ich wykorzystywania coraz większy niepokój 
wywołuje gromadzenie się praktycznie we wszystkich ekosystemach niewielkich (nie- 
przekraczających 5 mm) drobin plastików, nazywanych w skrócie mikroplastikami (MP). 
Mikroplastik stał się globalnym problemem ze względu na wszechobecność oraz zdolność 
do interakcji z systemami biologicznymi. Niemniej jednak długoterminowy wpływ mikro-
plastiku na biotyczne i abiotyczne zasoby nie jest w pełni zrozumiały, a istniejące dowody 
sugerują, że mikroplastiki są niebezpieczne dla różnych gatunków, kluczowych globalnych 
biomów. W ekosystemach skażonych mikroplastikiem stwierdzono zmniejszoną ilość bio-
masy roślinnej, co przekłada się na obieg pierwiastków w przyrodzie (azot, tlen, węgiel) 
oraz utratę bioróżnorodności biologicznej. Konieczne są dalsze, szeroko zakrojone badania 
dotyczące ilości mikroplastików i ich dróg krążenia w przyrodzie, źródeł pochodzenia,  
zanieczyszczeń adsorbowanych na powierzchni oraz wywieranych efektów biologicznych. 
Z dotychczasowych badań wynika, że mikroplastiki przenikają do organizmów żywych  
i kumulują się w ich poszczególnych częściach ciała. Trudność w badaniu MP jest również 
związana z tym, że cząstki te nie są stałe, ale ulegają ciągłym zmianom w czasie, przez 
dezintegrację, kumulację w organizmach żywych. Ulegają one dynamicznym zmianom pod 
względem wielkości, udziału, rozpowszechnienia i rozmieszczenia. Ponadto nie ma aktu-
alnych badań dotyczących losów MP i drogi ich migracji w ekosystemach wodnych i lądo-
wych z uwzględnieniem wpływu na organizmy żywe. W niniejszym przeglądzie omówiono 
nie tylko potencjalne zagrożenia i zakłócenia funkcjonowania ekosystemów lądowych oraz 
wodnych ze strony mikroplastiku, ale także związane z nimi reperkusje społeczne, ekolo-
giczne i gospodarcze. Analizowane są również możliwe długoterminowe przepływy mikro-
plastiku w sieci nisz lądowych i wodnych. 

Słowa kluczowe: mikroplastik, mikroplastik w wodzie, mikroplastik w glebie 

Wprowadzenie 

Często w środowisku wodnym oraz lądowym obserwuje się odpady z tworzyw 
sztucznych (polimerów). Powszechne są kolorowe hałdy tworzyw sztucznych na 
plaży, pływające butelki czy worki foliowe unoszące się na wietrze wzdłuż brze- 
gów rzek, odpady po ustąpieniu powodzi, na poboczach szlaków komunikacyjnych,  
w lasach itp. Nie jest to jednak tylko kwestią estetyczną, którą można łatwo rozwią-
zać poprzez usunięcie śmieci. Problem jest dużo poważniejszy. Ostatnio wiele obaw 
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o zanieczyszczenie środowiska wodnego wzbudzają mikrodrobiny tworzyw sztucz-
nych (tzw. mikroplastiki – MP). Są to drobne elementy polimerów sztucznych  
o średnicy od 20 μm do 5 mm (Thompson i in., 2004), w większości niedostrzegal- 
ne dla ludzkiego oka. Mikroplastiki stanowią prawdopodobnie najliczniejszą grupę  
odpadów tworzyw sztucznych we współczesnych środowiskach wodnych (Law, 
Thompson, 2014), a ich ilość będzie wzrastać wraz ze wzrostem światowej pro- 
dukcji tworzyw.  

Ciągły wzrost użyteczności tworzyw sztucznych doprowadził do stałego wzrostu 
ładunku MP w środowisku, praktycznie we wszystkich ekosystemach: morskim 
(Barboza i in., 2018; Huang i in., 2020), lądowym (Boots i in., 2019; Rillig, Lehmann, 
2020) i antropogenicznym (Malizia, Monmany-Garzia, 2019). Źródła, rodzaje, roz-
miary i stężenia MP w środowisku są związane z lokalną działalnością człowieka. 

Wysoka trwałość tworzyw sztucznych oraz nieodpowiednie gospodarowanie spo- 
wodowały ich nagromadzenie w przyrodzie. Plastiki różnej wielkości i pochodzenia 
są obecnie systematycznie odnajdywane na całym świecie. Stale zwiększająca się 
liczba tych zanieczyszczeń wynika między innymi z tego, że tradycyjne materiały, 
takie jak szkło, metal i papier, są zastępowane przez tańsze produkty z tworzyw 
sztucznych. W ciągu ostatnich 10 lat (2004-2014) produkcja tworzyw na świecie 
wzrosła z 225 do 311 mln ton rocznie, a w Europie utrzymuje się na stałym poziomie 
– około 60 mln ton rocznie (Plastics Europe, 2015). W 2014 roku opakowania tego 
typu stanowiły około 40 % całkowitej produkcji tworzyw sztucznych w Europie.  
Dodatkowy problem to również składowanie niezagospodarowanych odpadów  
plastikowych.  

Pomimo że coraz częściej odpady te poddaje się recyklingowi lub przetwarza się 
w procesie odzyskania energii, problem mogą stanowić źródła wtórne mikroplasti-
ków. Materiały te trafiają do środowiska za pośrednictwem wielu antropogenicznych  
źródeł. Mikroplastiki wtórne stanowią jedno z głównych źródeł tworzyw sztucznych 
w środowisku, pochodzą z rozpadu większych odłamków plastiku, wywołanego pro-
cesami degradacji. Szereg oddziaływań fizycznych, biologicznych oraz chemicz-
nych może spowodować zmniejszenie integralności strukturalnej odpadów z two-
rzywa sztucznego, w wyniku czego, po pewnym czasie, ulegają one rozdrobnieniu. 
Bardzo istotne jest zatem zrozumienie, iż wszystkie odpady z tworzyw sztucznych 
są potencjalnym źródłem mikroplastików. Wszechobecność mikroplastiku wynika  
z wszechstronnego zastosowania tworzyw sztucznych w życiu codziennym, w postaci 
opakowań żywności i napojów czy w sprzętach gospodarstwa domowego, takich jak 
np. grzebienie, szczoteczki do zębów, długopisy oraz torby na zakupy. Interesującym  
i równie istotnym źródłem wtórnych mikroplastików jest stosowanie syntetycznych 
tkanin (np. poliestru i włókna akrylowego) oraz popularna w ostatnich czasach  
praktyka powlekania tkanin cienką warstwą tworzyw sztucznych (np. teflonem). 
Tego rodzaju tkaniny są stosowane do produkcji: kurtek, odzieży sportowej, poń-
czoch, rajstop, firan, obrusów, koców, polarów, koszulek i wielu innych. Podczas  
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noszenia tkanin syntetycznych mikrowłókna są uwalniane do powietrza, natomiast 
jednorazowe pranie wybranej części garderoby uwalnia ponad 1900 mikrowłókien 
do ścieków. 

Dotychczasowe badania na temat MP dotyczyły: źródeł (He i in., 2019), losów, 
dystrybucji (He i in., 2019), rozmieszczenia (He i in., 2019; Wu i in., 2019), oddzia-
ływania (Li i in., 2020a), obaw dotyczących zdrowia ludzi (Barboza i in., 2018; 
2020), ekotoksyczności (Ma i in., 2020a; 2020b) i degradacji (Veerasingam i in., 
2016b). Od 2010 roku badania dotyczące MP i ich wpływu na środowisko koncentro- 
wały się na bioakumulacji, biomagnifikacji i innych skutkach ekotoksykologicznych. 
Szerszy obraz zagrożeń ze strony MP dla środowiska staje się bardziej widoczny  
dopiero w ostatnich latach (Long i in., 2015; Ma i in., 2020a; 2020b). Wiele badań 
dotyczących tego problemu naukowego było prowadzone w skali laboratoryjnej,  
co nie zawsze ma odzwierciedlenie w warunkach rzeczywistych, gdzie istotny wpływ 
wywierają tzw. dodatkowe czynniki. 

Źródła MP w morzach nie są obecnie wystarczająco poznane. Orientacyjne sza-
cunki zakładają, że 70 % - 80 % odpadów MP w wodzie morskiej pochodzi ze źródeł 
śródlądowych, trafiając do oceanów niesionych wraz z rzekami (GESAMP, 2015). 
Największe ilości odpadów plastikowych produkują kraje azjatyckie (Parker, 2015). 
Potencjalne źródła MP to zanieczyszczone ścieki z oczyszczalni, śmieci z plaży,  
odpady z rybołówstwa, transport ładunków morskich i odpady portowe (GESAMP, 
2015). Chociaż brak jest szczegółowych danych na temat wielkości ładunku odpadów 
z fabryk tworzyw sztucznych, to podejrzewa się, że przemysł ten jest dodatkowym 
źródłem MP. Główne źródło MP, jak wskazuje większość badań wód morskich,  
stanowią jednak wody śródlądowe. Mimo takich podejrzeń źródła lądowe MP nie 
zostały jednak dokładnie ustalone. Główne źródło MP w rzekach i jeziorach, podob-
nie jak w morzach, stanowić może odpływ z oczyszczalni ścieków i z obszarów 
miejskich, rolniczych, turystycznych i przemysłowych, a także dopływ z odpadów 
związanych z transportem lądowym i żeglugą wodną. Innym potencjalnym źródłem 
jest szlam z osadów ściekowych, który zawiera zwykle więcej MP niż osady rzek 
(Leslie i in., 2012). MP z osadów ściekowych, które są składowane na lądzie i ewen-
tualnie wykorzystywane jako nawóz w rolnictwie, mogą trafiać wraz ze spływem 
powierzchniowym do rzek i jezior, a ostatecznie do mórz. Powszechnie znanym, 
istotnym problemem dla oczyszczalni są ścieki zawierające włókna z tworzyw 
sztucznych, pochodzące z pranych syntetycznych ubrań, oraz odpady sanitarne  
i kosmetyczne (Fendall, Sewell, 2009). Możliwości usuwania mikrowłókien ze ście-
ków w konwencjonalnych oczyszczalniach są ograniczone (Cole i in., 2011), dlatego 
konieczne jest jak najszybsze przeprowadzenie oceny skali tego zjawiska. 

Całkowity czas rozkładu sztucznych tworzyw jest na ogół bardzo długi, liczony 
nawet w setkach lat, zależy on również od składu chemicznego polimerów oraz  
dodatków stosowanych w ich produkcji. Szacunkowy czas degradacji różnych pro-
duktów odpadowych w środowisku naturalnym podano w tabeli 29.1. Duże frag-
menty tworzyw, dostając się do wody, ulegają degradacji, najczęściej mechanicznej, 
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pozornie znikają, zamieniając się w bardzo małe drobiny. Z punktu widzenia przy-
rodniczego MP stanowią ogromne zagrożenie dla środowiska wodnego, gdyż ich 
niewielkie rozmiary czynią je dostępnymi dla wielu organizmów (np. zooplanktonu, 
małży, larw owadów wodnych, ryb, ptaków, ssaków wodnych). Wchłanianie MP 
może spowodować uszkodzenia fizyczne i działać toksycznie na organizmy wodne. 
Większość badań dotychczas koncentrowała się głównie na losach i skutkach mikro-
plastiku w środowisku wodnym, natomiast zanieczyszczenia mikroplastikiem  
w środowisku lądowym rozpatrywano rzadziej (Malizia, Monmany-Garzia, 2019; 
Zhang i in., 2018). Wiele badań wskazuje, że mikroplastik występujący w ekosyste-
mach wodnych ma swoje pochodzenie z ekosystemów lądowych, poprzez spływy 
lądowe, przenoszenie przez osady i erozję gleb (Cole i in., 2016; Kumar i in., 2020). 

Tabela 29.1. Lista najczęstszych odpadów codziennego użytku według szacowanego 
czasu degradacji w środowisku (według różnych źródeł informacji) 

Odpady Szacunkowy czas degradacji 

Ogryzek z jabłka 3 miesiące 

Tetra Pak 3 miesiące - 1 rok 

Tektura falista 2 miesiące 

Bawełniana koszulka 2-5 miesięcy 

Wełniane skarpety 1-5 lat 

Sklejka drewniana 1-3 lat 

Filtry papierosowe 1-5 lat 

Plastikowa torba 10-20 lat 

Kubek styropianowy 50 lat 

Boja styropianowa 50 lat 

Metalowa puszka 50 lat 

Aluminiowa puszka na napoje 200 lat 

Pampersy 450 lat 

Butelka PET 450-1000 lat 

Sieci rybackie i żyłki wędkarskie 600 lat 

Butelka szklana 1 000 000 lat 

 
Dodatkowym zagrożeniem związanym z mikroplastikiem w środowisku jest zdol- 

ność mikroplastików do gromadzenia na swojej hydrofobowej powierzchni obec-
nych w wodzie innych współzanieczyszczeń, toksycznych związków organicznych, 
przyczyniając się w efekcie do miejscowego zatężania tych związków (Bradney i in., 
2019). MP łatwo chłoną zanieczyszczenia, co sprzyja wysokiemu stosunkowi ich po- 
wierzchni do objętości. Szczególnie łatwo łączą się z metalami ciężkimi wykazują-
cymi zdolność do akumulacji w drobinach polietylenu oraz ze związkami toksycznymi, 
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jak poli(tereftalan butylenu) (PBT, tworzywo termoplastyczne) (Ashton i in., 2010). 
Niedawno opublikowano wiele prac na temat interakcji między MP i substancjami 
PBT (np. polichlorowane bifenyle – PCB i azotox – DDT) oraz przeprowadzono 
badania z użyciem wielopierścieniowych węglowodorów aromatycznych (WWA) 
(Wagner i in., 2014). Nadal jednak brakuje informacji na temat wpływu innych  
potencjalnych zanieczyszczeń, jakimi mogą być leki i ich pochodne, wykazujące  
podobne działanie do hormonów (np. EDC). W wielu tworzywach wykryto niebez-
pieczne i słabo biodegradowalne substancje, jak: nonylofenol (stosowany jako prze-
ciwutleniacz, dodatek do olejów, dodatek do detergentów do prania i mycia naczyń, 
emulgator i środek zwiększający rozpuszczalność) oraz bisfenol A (stosowany m.in. 
w opakowaniach) (Hirai i in., 2011). Wiele badań dotyczących adsorpcji-desorpcji 
różnych związków chemicznych potwierdza złożoność relacji MP z innymi zanie-
czyszczeniami. MP zwykle pełni rolę wektora (tj. nośnika) zanieczyszczeń ze śro-
dowiska wodnego do fauny i flory. Ponadto mikroplastiki często wydzielają związki 
dodawane przy ich produkcji w celu modyfikacji właściwości, zwane plastyfikato-
rami, które również są uważane za toksyczne. 

Mikroplastiki stanowią zatem drogę wprowadzenia toksyn, wiodącą do groma-
dzenia się (bioakumulacji) coraz większych ilości tych związków w organizmach 
zwierząt, ostatecznie powodując choroby lub nawet śmierć. Wzrost liczebności MP 
w ekosystemach prowadzi do zwiększenia ich biodostępności dla wszystkich orga-
nizmów żywych. Natomiast spożywanie mniejszych organizmów zawierających  
mikroplastiki powoduje, że związki te transportowane są w górę łańcucha pokarmo-
wego (w procesie biomagnifikacji) – począwszy od zooplanktonu, który jest źródłem 
pokarmu dla szerokiej gamy konsumentów wtórnych, takich jak małe ryby, skoru-
piaki, po wielkie ryby i ostatecznie ludzi (Almeda i in., 2021; Cole i in., 2016). Tym 
samym zagrożenia te nie obejmują tylko środowiska naturalnego, lecz także zdrowie 
i życie ludzi. Różne badania wykazują, że połknięcie MP działa negatywnie na  
organizmy żywe, może wywoływać stany zapalne oraz uszkodzenia fizjologiczne  
w wyniku długiego czasu przebywania i kumulowania się w organizmie (Jin i in., 
2018). Eksperymentalne badania wykazały przyswajanie związków toksycznych  
u ryb narażonych na zanieczyszczenia zawarte w MP, powodujące m.in. takie nie- 
pożądane objawy jak nadmierne wyczerpanie glikogenu i zmiany histopatologiczne 
(Rochman i in., 2013). 

Wiele badań potwierdza negatywny wpływ MP na organizmy żywe poprzez  
upośledzenie normalnego wzrostu, rozmnażania i przeżycia różnych gatunków.  
Negatywny wpływ MP na funkcje życiowe i użytkowe gatunku, niszy, a następnie 
ekosystemu, ma przełożenie na globalną utratę różnorodności biologicznej (Hu i in., 
2019a). 

MP może być nośnikiem nie tylko innych substancji toksycznych, ale również 
mikroorganizmów patogennych. Na powierzchni MP może powstawać błona biolo-
giczna (biofilm), na której rozwijają się mikroorganizmy. Tego typu zagrożenie  
potwierdzono w ekosystemach wodnych. Wstępnie opisano zróżnicowany zespół 
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drobnoustrojów (tzw. plastisfera), odkryty na powierzchni MP w północnym Atlan-
tyku (Zettler i in., 2013). W plastisferze znaleziono kilka grup bakterii rozkładają-
cych węglowodory, które mogą prowadzić do rozkładu odpadów plastikowych, oraz, 
ku zaskoczeniu badaczy, zidentyfikowano też w MP oportunistyczne przecinkowce 
z rodzaju Vibrio (wiele gatunków jest odpowiedzialnych za zakażenia pokarmo- 
we). Tworzywa sztuczne nieoczekiwanie mogą okazać się, zwłaszcza w środowisku  
morskim, nośnikiem ludzkich patogenów, wpływających na pogorszenie stanu  
sanitarnego wód. 

29.1. Mikroplastiki w morzach i oceanach 

Początkowe badania dotyczące MP koncentrowały się na badaniu ich obecności 
w morzach i oceanach. Silne prądy morskie oraz lekkość i ruchliwość MP sprzyjają ich 
rozprzestrzenianiu się w wodach morskich na całej kuli ziemskiej, włączając regiony 
polarne, obszary wokół wysp oceanicznych i głębiny morskie. Ze względu na spe-
cyficzne warunki hydrologiczne odpady tworzyw sztucznych (tzw. plamy śmieci) 
gromadzą się w wirach oceanicznych (ang. gyres), a ilość MP w tych miejscach często 
przekracza ilość zooplanktonu (od 1000 do 100 000 drobin w m3). Zanieczyszczenia 
mórz przez MP są obecne i potwierdzone właściwie dla wszystkich mórz i oceanów 
(Wagner i in., 2014). 

Badania dotyczące obecności MP w morzach i oceanach prowadzono właściwie 
we wszystkich strefach: na powierzchni (neustal), w strefie głębszej toni wodnej  
(pelagial). MP badano też w osadach na dnie na pełnym morzu oraz wzdłuż linii 
brzegowych dna okalającego sześć kontynentów. Według różnych źródeł przeciętne 
stężenia MP wahają się na tych obszarach od 1 do 100 drobin w kilogramie osadów, 
do 400 drobin w kilogramie osadów z rejonów portowych (Claessens i in., 2011). 
Jeszcze wyższe ilości MP potwierdzono w osadach w Morzu Wattowym (770 drobin 
w kilogramie suchej masy) oraz w delcie Renu (3300). 

Istnieje wiele obserwacji terenowych świadczących o szkodliwym działaniu  
tworzyw sztucznych na florę i faunę (Wright i in., 2013). MP są pochłaniane przez 
wiele organizmów, takich jak: bezkręgowce, żółwie, ryby, ptaki i morskie ssaki.  
Dotychczas prowadzono badania laboratoryjne polegające na analizie tempa filtracji 
MP z wody u przedstawicieli różnych taksonów bezkręgowców morskich, takich jak: 
widłonóg Calanus helgolandicus, pierścienica – piaskówka Arenicola marina, małż – 
omułek jadalny Mytilus edulis, obunóg – zmieraczek plażowy Talitrus saltator  
(Wagner i in., 2014). Omułek jest jednym z bezkręgowców, u którego badano  
przenikanie MP z przewodu pokarmowego do tkanek. W zooplanktonie morskim 
zaobserwowano spadek tempa filtrowania glonów, wzrost śmiertelności i spadek 
płodności widłonogów w obecności MP. U wieloszczeta piaskówki pod wpływem 
MP pobranych w pokarmie dochodzi do spadku masy ciała i akumulacji w ciele  
pochodzących z MP polichlorowanych bifenyli (PCB) (Besseling i in., 2013).  
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U omułka, w odpowiedzi na stan zapalny wywołany przez MP, wystąpiły spadek 
tempa filtrowania wody i zmiany histologiczne. MP w połączeniu z pirenem poda- 
wane rybom morskim (babka piaskowa Pomatoschistus microps) (Oliveira i in., 
2013) miały wpływ na biodostępność i biotransformację pirenu oraz obniżały efek- 
tywność oddychania. Inne badania wykazały istnienie transferu MP w morskich  
sieciach pokarmowych, na przykład z mezo- do makrozooplanktonu (Setälä i in., 
2014) lub z małży do krabów morskich (Farrell, Nelson, 2013). Wiedza na temat 
wpływu MP na zwierzęta jest jednak ograniczona. 

29.2. Mikroplastiki w wodach śródlądowych 

Mimo wielu doniesień naukowych na temat odpadów MP w środowisku morskim 
niewiele uwagi poświecono temu problemowi w wodach słodkich. W Ameryce  
Północnej w wodach powierzchniowych w pobliżu miast położonych nad Wielkimi 
Jeziorami wykryto MP w stężeniu 43 000 drobin na km2 (Eriksen i in., 2013). Inne 
prace wskazują na depozycję MP w osadach dennych, wynoszącą do 34 drobin  
na m2 (jezioro Huron, Kanada), co wiąże się z funkcjonowaniem fabryki tworzyw 
sztucznych na tym terenie. W Europie w osadach przybrzeżnych północnej i połu-
dniowej części jeziora Garda (Włochy) stężenie MP było jeszcze wyższe i wynosiło 
od 100 do 1100 drobin na m2. Większość badań potwierdza osadzanie się na dnie 
głównie polimerów o niskiej gęstości, takich jak: polistyren (PS), polietylen (PE)  
i polipropylen (PP), co zapewne jest związane z bujnym rozwojem błon biologicznych 
na ich powierzchni. Spore ilości MP wykrywane są również w wodach płynących. 
W sestonie unoszonym w kalifornijskich rzekach znaleziono od 30 do 109 drobin  
w m3, a w nurcie rzeki w Los Angeles do 12 000 drobin w m3, co powoduje, że dobowy 
ładunek niesiony do Oceanu Spokojnego wynosi 1 mld drobin. Choć danych jest nie-
wiele, to należy przypuszczać, że również inne rzeki mogą transportować ogromne 
ilości MP. Ostatnie badania wskazują, że znacznie zanieczyszczony MP jest Dunaj – 
jedna z największych rzek europejskich uchodząca do Morza Czarnego. Koncentra-
cję MP w tej rzece mierzono za pomocą sieci dryfujących (frakcja wielkości oka  
0,5 mm - 5 mm) (Lechner i in., 2014) i stwierdzono 50-900 drobin w 1000 m3. Oszaco- 
wano, że maksymalny ładunek MP wnoszony przez Dunaj może osiągać ok. 1500 ton  
odpadów plastikowych rocznie. Wielkość ta przewyższa obciążenie tworzywami 
sztucznymi stwierdzone w całym północnoatlantyckim wirze (Law i in., 2010).  
Najnowsze dane dostarczają dowodów na to, że duże rzeki transportują znaczne  
ilości MP i tym samym przyczyniają się istotnie do zanieczyszczenia wód morskich. 
Kolejne dane dotyczą obecności MP w osadach rzecznych. Jak podaje niemiecki 
Federalny Instytut Hydrologii Uniwersytetu Goethego, po przeprowadzeniu badań 
pilotażowych w Łabie, Mozeli, Nekarze i Renie potwierdzono obecność MP w osa-
dach wszystkich rzek w stężeniach od 34 do 64 drobin MP na kg suchej masy. Naj- 
bardziej obciążone tworzywami były osady Renu. Fragmenty tworzyw sztucznych 
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w postaci włókien (pochodzące ze ścieków pralniczych) stanowiły 40 % ogólnej  
ilości MP (Wagner i in., 2014). Można więc przypuszczać, że podobnie jak w przy-
padku osadów morskich i ujść rzek, osady rzek i jezior mogą stanowić rezerwuary 
dla MP, jednak problem ten wymaga dalszych badań. 

Wiele badań potwierdziło obecność MP u organizmów słodkowodnych. Badania 
słodkowodnego kiełbia Gobio gobio złowionego w 11 francuskich zanieczyszczo-
nych rzekach wykazało obecność MP w przewodach pokarmowych u 12 % osobni-
ków (Sanchez i in., 2014). Badania te miały jednak charakter wstępny i nieznane są 
tempo spożycia i wpływ MP na organizmy ryb. Badaniami laboratoryjnymi pod  
kątem kumulacji MP objęto z kolei zooplanktonową rozwielitkę Daphnia magna – 
gatunek często wykorzystywany w biotestach. Rozwielitki karmiono MP o różnej 
średnicy drobin (0,02 i 1 mm) i wykazano, że MP przenikały z przewodów pokarmo- 
wych do ciała i były magazynowane w kroplach tłuszczu (Rosenkranz i in., 2009). 
Wyniki te wskazują, że MP mogą przenikać z przewodów pokarmowych w głąb ciała, 
do tkanek, powodując dysfunkcje tkanek i narządów. Badano ponadto wpływ MP  
u przedstawicieli innych grup bezkręgowców: pierścienic (Lumbriculus variegatus), 
kiełży (Gammarus pulex), małżoraczków (Notodromas monacha) i ślimaków  
(Potamopyrgus antipodarum) (Imhof i in., 2013). Te słodkowodne gatunki pobie- 
rały MP do przewodu pokarmowego, lecz rola MP jako nośników (tzw. wektorów)  
substancji toksycznych nie została dotąd poznana. 

29.3. Mikroplastiki na lądzie 

Zanieczyszczenia MP na lądzie mogą być od 4 do 23 razy większe niż w oceanie. 
Głównie dotyczy to gleb rolniczych, które mogą zawierać więcej MP niż oceany 
(Machado i in., 2018). Ekosystemy lądowe, a w szczególności gleby, odgrywają 
ważną rolę dla człowieka w zakresie produkcji żywności, stanowią też nieodłączny 
element w naturalnym obiegu składników odżywczych i pierwiastków w przyrodzie. 
Gleby użytkowane przez człowieka otrzymują duże ilości tworzyw sztucznych  
w postaci kompostów, dodatków doglebowych, systemów nawadniania czy mulczo- 
wania plastikiem. Obecność MP w systemach nawadniania, czyli samej wodzie, 
ściekach systematycznie zwieksza udział tego typu zanieczyszczenia w glebie  
(Zang i in., 2020; Ziajahromi i in., 2020). Tworzywa sztuczne gromadzą się również  
w strefach o dużym wpływie antropogenicznym, w środowiskach kontynentalnych – 
tereny rolnicze, miejskie i podmiejskie. Szczególnie widoczne jest to w krajach  
z nieefektywną gospodarką i zarządzaniem odpadami (Malizia, Monmany-Garzia, 
2019). Obecność MP w ekosystemach lądowych stanowi zagrożenie dla organizmów 
zasiedlających te ekosystemy. MP wpływają na strukturę, metabolizm i funkcjono-
wanie organizmów glebowych, produktywność roślinności oraz ogólną bioróżno-
rodność ekosystemu (Bigalke, Fiella, 2019). 
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Dotychczas niewiele uwagi poświęcono zanieczyszczeniom plastikiem oraz MP 
w środowisku glebowym. Może to wynikać z trudności jego wykrycia i ilościowe- 
go określenia w glebie w porównaniu z ekosystemami wodnymi. Gleba składa się  
w zasadzie z dużej liczby cząstek o ogromnej powierzchni wewnętrznej i dużej ilości 
materiału organicznego (Chae, An, 2018; Corradini i in., 2019a; Corradini i in., 
2019b). 

Metody badania źródeł oraz migracji MP w ekosystemach lądowych są wciąż 
optymalizowane. Mikroplastik zawarty w glebie wpływa nie tylko na jej strukturę 
czy zdolność do retencji wody, ale także na żyjące w niej organizmy żywe. Mikro-
plastik może być toksyczny dla niektórych organizmów, ale także ulegać dalszemu 
rozdrobnieniu w środowisku, rozpadowi na jeszcze mniejsze kawałki, osiągając osta- 
tecznie rozmiary nano. A nanocząsteczki NP są często znacznie bardziej toksyczne. 

Mechaniczna obróbka gleby, jak mulczowanie plastikowe i orka, przyczyniają się 
do liczby i rozmieszczania MP i NP w glebach rolniczych, jednakże mechanizmy  
i migracja zanieczyszczeń nie zostały wyjaśnione. Poziomy zanieczyszczeń MP  
różnią się w różnych glebach, w różnych systemach użytkowania ziemi, co również 
wymaga dalszych badań. Na zawartość MP w glebie będą miały wpływ takie czyn-
niki, jak: rodzaj uprawy, sposób nawożenia, nawadniania, obecność i rodzaj organi-
zmów glebowych oraz możliwe mechanizmy przenoszenia. 

Jednym ze źródeł zanieczyszczenia MP ekosystemu lądowego są oczyszczalnie 
ścieków czy składowiska odpadów. MP zostały znalezione w odciekach z czynnych 
i zamkniętych składowisk odpadów w Chinach, co sugeruje, że składowiska komu-
nalne (He i in., 2019), na których składowane jest 21 % - 42 % odpadów z tworzyw 
sztucznych na świecie, są ważnym źródłem MP (Murphy i in., 2016). W przypadku 
oczyszczalni ścieków większość MP nie jest filtrowana w oczyszczalniach ścieków, 
a procesy oczyszczania wpływają na ich redystrybucję w biosferze i ściekach (Jiang 
i in., 2020a; 2020b). Hu i in. (2019b) stwierdzili, że konwencjonalne procesy oczysz-
czania ścieków mogą być skuteczne w usuwaniu mikroperełek z kosmetyków,  
ale nie są w stanie oczyszczać mikrowłókien. Oczyszczanie wstępne (odtłuszczanie 
i sedymentacja osadów) to jedyny, główny proces zatrzymujący cząstki tworzyw 
sztucznych (Mason i in., 2016) w komunalnych oczyszczalniach ścieków, które stają 
się kanałem dla przedostawania się cząstek tworzyw sztucznych do dróg wodnych 
(Raju i in., 2018). Zanieczyszczone drogi wodne mogą transportować duże ilości 
cząstek stałych do oceanu (Li i in., 2017; Pan i in., 2020). 

Obecność MP może zmienić naturalną strukturę i pH gleby, co może mieć wpływ 
na wydajność upraw. Boots i in. (2019) wykazali, że MP w glebie mogą zmniejszyć 
biomasę i produktywność popularnej wieloletniej trawy (Lolium perenne) i endoge- 
nicznej dżdżownicy glebowej (Aporrectodea rosea). Ponieważ syntetyczne/biodegra- 
dowalne MP/NP mogą negatywnie wpływać na biomasę, produktywność i wzrost róż-
nych gatunków roślin o znaczeniu komercyjnym, np. gatunków roślin uprawnych, 
takich jak fasola zwyczajna: Phaseolus vulgaris L. (Meng i in., 2021), rzeżucha 
ogrodowa: Lepidium sativum (Pignattelli i in., 2021), jęczmień: Hordeum vulgare 
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(Li i in., 2021), ogórek: Cucumis sativus L. (Li i in., 2020b), ryż: Oryza sativa L. 
(Zhou i in., 2021). Istnieje duże prawdopodobieństwo zmniejszenia plonów, których 
straty nie zostały, jak dotąd, określone ilościowo. 

Ważnym elementem w obiegu MP w ekosystemach wodnych i lądowych są  
gatunki, które znacząco wpływają na siedliska i zbiorowiska poprzez obieg materii 
w przyrodzie. Zanieczyszczenia ze strony MP i jego akumulacja w organizmach  
glebowych może prowadzić do poważnych uszkodzeń i zmian fizjologicznych  
(metabolizm, aktywność enzymów i reprodukcja) oraz ekologicznych (bioremediacja 
i obieg materii, pierwiastków i składników odżywczych) (Maisey i in., 2021; Zhu i in., 
2018a; 2018b). Ponadto takie gatunki jak dżdżownice, inne bezkręgowce, termity  
i mrówki transportują cząsteczki tworzyw sztucznych w dół profilu glebowego  
(Rillig i in., 2017). 

Obecność MP w glebie może mieć także pozytywne skutki, zwłaszcza dla wzro-
stu roślin. Włókna mikroplastikowe obniżają gęstość nasypową i stwarzają lepsze 
warunki dla rozwoju korzeni. Pozytywne efekty na jednym poziomie mogą przeło-
żyć się na przesunięcia na innym poziomie ekosystemu. MP jest nowym globalnym 
czynnikiem zmian, który wpływa na właściwości gleby, wydajność roślin i procesy 
zachodzące w ekosystemie. 

Kwestie akumulacji MP w zbiornikach wodnych i związane z tym implikacje  
dla zrównoważonego rozwoju oceanów są badane od ponad dekady (Rillig, 2018), 
ale zrozumienie losu, akumulacji i wpływu MP w ekosystemach lądowych jest klu-
czem do rozwiązania problemu dróg ich przenoszenia do ekosystemów wodnych. 

Podsumowanie 

Rosnąca produkcja, długi czas rozkładu, właściwości fizykochemiczne oraz  
produkty odpadowe tworzyw sztucznych, notowane od roku 2000, doprowadziły  
do nadmiernego nagromadzenia się MP w wodach morskich i śródlądowych oraz 
lądach. Dotychczasowy stan badań nad źródłami MP i wiedza o ich wpływie na  
organizmy żywe są niewystarczające. Istniejące dane wskazują jednak na wiele  
zagrożeń, jakie niesie produkcja tworzyw z ropy naftowej. Wiele badań potwierdza, 
że zanieczyszczenia MP w ekosystemach lądowych stanowią główne źródło zanie- 
czyszczeń dla ekosystemów wodnych, zagrożonych gatunków, zbiorowisk czy samej 
bioróżnorodności. Ekosystemy skażone MP charakteryzują się zmniejszoną biomasą, 
produktywnością oraz negatywnym wpływem na gatunki kluczowe dominujące  
w danym środowisku. Konieczne jest prowadzenie szeroko zakrojonych badań w celu 
szczegółowego przeanalizowania i zrozumienia losów MP, czasu ich przebywania, 
formy występowania, w różnych systemach biologicznych. Nieodpowiedzialna tury- 
styka jest powszechnie uważana za główną przyczynę zwiększonej ilości odpadów 
antropogenicznych w delikatnych ekosystemach. 
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Zintegrowanie działań w walce z zagrożeniami środowiskowymi pomoże w przy- 
szłości wyeliminować współczesne problemy wywołane niekontrolowanym rozprze- 
strzenianiem się odpadów z tworzyw sztucznych. Do najważniejszych zadań należy: 
• usprawnienie zbiórki, przechowywania i zagospodarowania odpadów polimerów 

z wykorzystaniem najnowszych technologii; 
• zakaz składowania tworzyw sztucznych na składowiskach, monitoring MP  

w rzekach i odpływach z oczyszczalni ścieków, standaryzacja metod pomiaru 
wielkości MP; 

• zmniejszenie produkcji tworzyw sztucznych z węglowodorów ze źródeł nieodna- 
wialnych na rzecz rozwijania produkcji biopolimerów (pochodzenia organicznego), 
o stosunkowo szybkim czasie rozkładu przez mikroorganizmy (do 6 miesięcy); 

• kontynuacja badań naukowych nad wpływem MP i substancji chemicznych z nimi 
związanych na poszczególne organizmy wodne i całe łańcuchy pokarmowe (w tym 
człowieka), zwłaszcza w wodach śródlądowych, które stanowią główne źródło 
zanieczyszczenia tworzywami mórz i oceanów. 

Źródło finanasowania 

Badania naukowe zostały sfinansowane z subwencji statutowej Wydziału Infrastruktury  
i Środowiska Politechniki Częstochowskiej. 
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Microplastics in terrestrial and aquatic ecosystems  
 

Abstract: Plastics are used in virtually all industries, despite their many benefits, there is 
growing concern about the accumulation in virtually all ecosystems of small (no more than 
5 mm) particles of plastics, called microplastics (MPs) for short. Microplastics have become 
a global concern due to their ubiquity and ability to interact with biological systems.  
However, the long-term impacts of microplastics on biotic and abiotic resources are  
not fully understood, and existing evidence suggests that microplastics are dangerous to: 
various species of key global biomes. Microplastic-contaminated ecosystems have been  
found to have reduced plant biomass, which translates into the cycling of the elements  
in nature: nitrogen, oxygen, carbon, and loss of biodiversity. Further extensive research is 
needed on the amount of microplastics and their pathways of circulation in nature, sources 
of origin, pollutants adsorbed on the surface and biological effects exerted. From previous, 
work shows that microplastics penetrate the bodies of living organisms and accumulate in 
particular parts of their bodies. The difficulty in studying MP is also related to the fact that 
these particles are not solid, but undergo constant changes over time, through disintegration, 
accumulation in living organisms, which makes them dynamic in size, proportion, preva-
lence and distribution. In addition, there is no current research on the fate of MP and the 
path of its migration in aquatic and terrestrial ecosystems, taking into account the impact 
on living organisms. This review discusses not only the potential threats and disruptions to 
terrestrial and aquatic ecosystems from microplastics, but also the associated social, eco-
logical and economic repercussions. Possible long-term flows in the microplastic network 
of terrestrial and aquatic niches are also analyzed. 

Keywords: microplastic, microplastic in water, in soil 

 



 
Rozdział 30 

 

Analiza możliwości rozwoju energetyki wiatrowej w Polsce 
 

Michał WICHLIŃSKI 

Politechnika Częstochowska, Wydział Infrastruktury i Środowiska 
michal.wichlinski@pcz.pl 

Streszczenie: Polska energetyka wiatrowa rozwija się już od przeszło 20 lat. Pierwsza 
farma wiatrowa w Polsce została uruchomiona w 2001 roku. Od tamtej pory zmieniła się 
charakterystyka turbin wiatrowych: moc pojedynczej turbiny wzrosła z 150 kW do ponad 
3 MW. Zmianie uległa również sytuacja prawna. Wyznaczono minimalne odległości,  
w jakich można zbudować turbinę wiatrową od budynków mieszkalnych. W ciągu ostatnich 
20 lat zwiększeniu uległy moce poszczególnych turbin, a energetyka wiatrowa stała się  
jednym z najważniejszych elementów systemu energetycznego kraju. Pomimo różnych  
głosów sprzeciwu źródła odnawialne takie jak energetyka wiatrowa są obiecującym roz- 
wiązaniem w aspekcie pozyskiwania energii. Energetyka wiatrowa, zlokalizowana zarówno 
na lądzie, jak i na wodzie, będzie stanowić coraz większy udział w produkcji energii elek-
trycznej nie tylko w Polsce, ale także na całym świecie. 

Słowa kluczowe: energetyka wiatrowa, offshore, onshore, turbina wiatrowa 

Wprowadzenie 

Polska energetyka wiatrowa rozwija się w Polsce od przeszło 20 lat. Pierwszą 
turbinę uruchomiono w Polsce w latach 90., a pierwszą farmę wiatrową w 2001 roku. 
Początkowo były to turbiny mocy około 800 kW (https://pl.wikipedia.org/wiki/Ener 
getyka_wiatrowa_w_Polsce). W późniejszym okresie moc poszczególnych instalo-
wanych turbin wiatrowych wzrastała. Obecnie największa zainstalowana turbina 
wiatrowa w Polsce, o mocy 3,45 MW, znajduje się na farmie wiatrowej Biały Bór 
(https://inzynieria.com/budownictwo/rankingi/66685,najwieksze-farmy-wiatrowe 
-w-polsce-2023-top-10,pozycja-rankingu-3-farma-wiatrowa-bialy-bor). 

30.1. Moc zainstalowana i produkcja 

Z roku na rok rosła również moc zainstalowana w energetyce wiatrowej. W 2000 
roku było to zaledwie 4,74 MW, natomiast w 2023 roku blisko 9700 MW (rys. 30.1) 
(Raport KSE, 2023). Przyrost zainstalowanej mocy nie był równomierny – wyraź- 
nie widoczne jest wyhamowanie, spowodowane zmianami legislacyjnymi. Wprowa-
dzona tzw. zasada 10H, zakazująca budowy nowych turbin wiatrowych w odległości 
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mniejszej niż 10-krotność wysokości turbiny od budynków mieszkalnych, wyklu-
czyła z użytkowania znaczne ilości terenu. Dopiero zmiana tej ustawy w 2023 roku 
doprowadziła do wyraźnego wzrostu mocy zainstalowanej elektrowni wiatrowych. 
Wraz z mocą zainstalowaną rosła również produkcja energii elektrycznej, która 
zwiększyła się z 5 GWh w 2000 roku, do blisko 20 000 w 2023 roku (rys. 30.1). 
 

 
Rysunek 30.1. Moc zainstalowana w energetyce wiatrowej i produkcja energii wia-

trowej w Polsce w latach 2000-2023 (opracowanie własne na podstawie 
GUS, 2022; Raport KSE, 2023) 

 
Rysunek 30.2. Udział energii wiatrowej w całkowitej produkcji energii elektrycznej 

w Polsce w latach 2000-2023 (opracowanie własne na podstawie GUS, 
2022; Raport KSE, 2023) 

Rośnie również udział energetyki wiatrowej w całkowitej produkcji energii  
w Polsce (rys. 30.2). Po kilku latach stagnacji wywołanej wyżej wymienioną sytuacją 
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legislacyjną od dwóch lat obserwuje się systematyczny wzrost udziału energetyki 
wiatrowej. Zainteresowanie energetyką wiatrową jest również spowodowane zmniej- 
szaniem się polskiego potencjału produkcyjnego w energetyce i wzrostem importu 
energii elektrycznej. W ciągu ostatnich 20 lat Polska z eksportera energii zmieniła się 
w importera (rys. 30.3). Tak niekorzystny stosunek salda wymiany ukazuje koniecz- 
ność wykorzystania źródeł energii innych niż paliwa węglowe, takich jak energia 
słoneczna czy też wiatrowa. 
 

 
Rysunek 30.3. Saldo wymiany energii elektrycznej z zagranicą w latach 2000-2023 

[MWh] (opracowanie własne na podstawie Raportu KSE, 2023) 

30.2. Lokalizacja, ograniczenia ustawy 10 H 

Wyżej wspomniana ustawa odległościowa uchwalona w 2016 roku spowodowała, 
że w miejscach, gdzie turbin wiatrowych było bardzo dużo, czyli np. na wybrzeżu, 
znaczne ilości terenu zostały wyłączone z możliwości zabudowy budynkami miesz- 
kalnymi (rys. 30.4). Turbina o mocy 2 MW ma około 150 metrów wysokości (łącznie 
z łopatami wirnika), co przekłada się na wyłącznie z możliwości zabudowy terenu  
w promieniu około 1500 metrów od turbiny. W przypadku większych turbin o mocy 
3 MW i wysokości 180 metrów byłby to już promień o średnicy 1,8 km. W 2021 roku 
w Polsce było około 3700 turbin wiatrowych, co przekłada się na wyłącznie z za- 
budowy obszaru o powierzchni około 6300 km2 (https://globenergia.pl/ustawa-anty 
wiatrakowa-jak-miecz-obosieczny-kiedy-nowelizacja-odblokuje-budownictwo-mie 
szkalne/; https://wysokienapiecie.pl/1479-energetyka-wiatrowa-w-polsce-fakty-mity 
-2016/). 

Ustawa 10 H, która została zmieniona w 2023 roku, wprowadziła nowe minimalne 
odległości turbin wiatrowych od zabudowań mieszkalnych. Na mocy tej ustawy mini- 
malna bezwzględna odległość lokowania nowych budynków mieszkalnych od turbin 
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wiatrowych została ustalona na 700 metrów. Natomiast jeżeli chcemy zbudować  
turbinę wiatrową w pobliżu istniejących zabudowań, to w dalszym ciągu obowiązuje 
zasada 10 H. Odległość tę można zmniejszyć do 700 metrów, ale tylko w przypadku 
terenów, na których pozwala na to miejscowy plan zagospodarowania przestrzennego. 
Istnieje również wyjątek w postać turbin wiatrowych, które posiadają już pozwo- 
lenie na budowę, wydane przed 2016 rokiem, ale nie zostały wybudowane do tej  
pory. Takie turbiny można zbudować dowolnie blisko istniejących już budynków  
z zachowaniem Warunków Technicznych. Takie pozorne zmiany wciąż blokują  
rozwój lądowej energetyki wiatrowej, której potencjał szacuje się na 20 GW - 35 GW 
(Niewitała-Rej, 2023).  
 

 
Rysunek 30.4. Lokalizacja turbin wiatrowych na wybrzeżu Polski i zaznaczona strefa 

wykluczona z zabudowy na mocy ustawy 10 H z 2016 roku (https://glob 
energia.pl/ustawa-antywiatrakowa-jak-miecz-obosieczny-kiedy-noweliza 
cja-odblokuje-budownictwo-mieszkalne/) 

30.3. Udział energetyki wiatrowej w produkcji OZE 

Te wyżej wymienione ograniczenia spowodowały wyhamowanie rozwoju energe- 
tyki wiatrowej. Można przyjąć, że ustawodawca postanowił ograniczyć rozwój tego 
rodzaju energetyki kosztem instalacji fotowoltaicznych (PV) (rys. 30.5). Energetyka 
wiatrowa znajduje się obecnie na drugim miejscu za instalacjami fotowoltaicznymi 
pod względem mocy zainstalowanej. Jednakże intensywny rozwój instalacji PV 
również napotyka pewne ograniczenia kategorii technicznej, a także legislacyjnej. 
Nieograniczony rozwój instalacji PV, bez uwzględnienia konieczności rozwoju sieci 
elektroenergetycznych i budowy magazynów energii, doprowadził do konieczności 
wyłączania instalacji w godzinach, w których produkcja przewyższa możliwości  
popytowe i eksportowe sieci elektroenergetycznych. 
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Rysunek 30.5. Moc zainstalowana farm wiatrowych na tle innych źródeł OZE w stycz- 

niu 2024 roku (https://www.rynekelektryczny.pl/moc-zainstalowana-farm 
-wiatrowych-w-polsce/) 

Średnie wykorzystanie mocy turbin wiatrowych wynosi około 34 %, jednakże  
w pojedyncze dni są one w stanie zapewnić znaczącą ilość energii. Rekordowa gene- 
racja ze źródeł wiatrowych miała miejsce 3 lutego 2024 roku, gdy o godzinie 12.15 
chwilowa moc wynosiła 8504 MW, a średnia godzinowa produkcja 8493 MWh.  
Co ciekawe poprzedni rekord padł 24 stycznia 2024 roku i wyniósł 8484 MW  
(moc chwilowa) oraz 8438 MWh (produkcja energii w godzinie) (https://www.rynek 
elektryczny.pl/moc-zainstalowana-farm-wiatrowych-wpolsce/). 
 

 
Rysunek 30.6. Szacunkowy zakres udziału w produkcji źródeł OZE oraz średni udział 

w produkcji energii elektrycznej (https://www.gramwzielone.pl/trendy/ 
20198317/kwiecien-z-duzym-udzialem-oze-w-krajowym-miksie-elektro 
energetycznym) 
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W kwietniu 2024 roku źródła odnawialne wytworzyły łącznie 30,7 % krajowego 
miksu energetycznego. Z roku na rok te wartości zwiększają się; w 2023 roku było 
to 27,4 %. Zmieniają się także udziały godzinowe produkcji z OZE. W sobotę 13 kwiet- 
nia 2023 roku w godzinach 14.00-15.00 było to 62,9 %, gdy w 2020 roku udziały te 
nie przekraczały 50 % (rys. 30.6) (https://www.gramwzielone.pl/trendy/20198317/ 
kwiecien-z-duzym-udzialem-oze-w-krajowym-miksie-elektroenergetycznym). 

30.4. Energetyka wiatrowa onshore i offshore 

Ilość produkowanej energii zależy przede wszystkim od prędkości wiatru. Pręd-
kość wiatru na lądzie jest mniejsza niż prędkość wiatru nad obszarami wodnymi. 
Stąd też w ostatnich latach intensywny rozwój przeżywa morska energetyka wiatro-
wa (offshore) (rys. 30.7). Tego typu instalacje mają przewagę nad instalacjami lądo-
wymi, gdyż nie podlegają przepisom ustawy 10 H, prędkość wiatru nad wodą jest  
większa niż nad lądem, a także wiatry wiejące nad wodą są stabilniejsze, co prze-
kłada się na większą produkcję energii elektrycznej. Od 2013 roku można zaobser-
wować rozwój tego typu inwestycji na całym świecie. W 2022 roku energetyka  
offshore dysponowała na świecie mocą zainstalowaną 64 GW (TPA Poland, 2023). 
 

 
Rysunek 30.7. Moce zainstalowane w energetyce wiatrowej onshore i offshore na 

świecie w latach 2013-2022 (TPA Poland, 2023) 

Również w Polsce ten rodzaj energetyki wiatrowej jest w planach. Potencjał pol-
skiej strefy Bałtyku szacuje się na ponad 9 GW, co patrząc na całą polską energetykę 
może stanowić znaczącą jej część. Na terenie Bałtyku wydzielono trzy potencjalne 
lokalizacje tego typu turbin: Ławicę Odrzańską, Ławicę Słupską i Ławicę Środkową. 
Do lipca 2023 roku wyłoniono zwycięzców w postępowaniach o lokalizację farm 
wiatrowych (rys. 30.8). Potencjał mocy zainstalowanej w fazie I sięgnął 5,9 GW, 
natomiast dla fazy II inwestycji dla wszystkich obszarów łącznie osiągnął 9,4 GW 
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(https://wysokienapiecie.pl/96647-co-dalej-z-pozwoleniami-dla-morskich-farm-wia 
trowych/; TPA Poland 2023). Produktywność dla fazy I określono na 22,7 TWh 
rocznie, a dla fazy II na 37,3 TWh. Łączy obszar, który zostanie przeznaczony pod 
budowę tych farm wiatrowych wyniesie ponad 2170 km2 (TPA Poland, 2023). 
 

 
Rysunek 30.8. Potencjał polskich elektrowni offshore na Bałtyku (https://wysokienapiecie 

.pl/96647-co-dalej-z-pozwoleniami-dla-morskich-farm-wiatrowych/) 

Podsumowanie 

Energetyka wiatrowa, pomimo trudności stawianych przed nią, głównie przez 
przepisy legislacyjne, rozwija się w Polsce dynamicznie. Już teraz jest to drugie po 
fotowoltaice źródło energii odnawialnej, które w znaczący sposób przyczynia się do 
zmniejszenia emisji CO2 oraz poprawy bezpieczeństwa energetycznego. Jej dalszy 
rozwój jest uzależniony przede wszystkim od zmian w ustawie odległościowej  
w przypadku instalacji onshore oraz od zakończenia procesu inwestycyjnego w przy- 
padku instalacji offshore. Energetyka wiatrowa jest już w tej chwili niezbędnym  
elementem miksu energetycznego Polski, a po wybudowaniu instalacji na Morzu 
Bałtyckim jej znaczenie tylko wzrośnie. Inwestycje w elektrownie wiatrowe na świecie 
sięgnęły wartości blisko 37 mld dolarów w 2022 roku. Jednocześnie budowa kolej- 
nych turbin wiatrowych jest coraz tańsza, a co za tym idzie cena energii przez  
nie produkowanej również jest coraz niższa. W latach 2020-2021 koszty wytwarzania 
energii z wiatru dla turbin typu onshore spadły o około 13 %, a turbin typu offshore 
o około 15 %. Koszt inwestycyjny dla energetyki wiatrowej o mocy zainstalowanej 
1 MW wynosi około 7,1 mln PLN, z czego największy koszt stanowi turbina wiatrowa 
(4,2 mln PLN) (TPA Poland, 2023). 
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Źródło finanasowania 

Badania naukowe zostały sfinansowane z subwencji statutowej Wydziału Infrastruktury  
i Środowiska Politechniki Częstochowskiej. 
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Analysis of the development possibilities of wind energy in Poland 
 

Abstract: Polish wind energy has been developing for over 20 years. The first wind farm 
was opened in Poland in 2001. Since then, the wind turbines themselves have changed;  
the power of a single turbine increased from 150 kW to over 3MW. The legal situation has 
also changed, specifying the minimum distances at which a wind turbine can be built from 
residential buildings. During the 20 years that have passed since then, the power of individ-
ual turbines has increased, and wind energy has become one of the most important elements 
of the country’s energy system. Despite various voices of opposition, renewable sources 
such as wind energy have a future ahead of them. Wind energy located both on land and  
on water will constitute an increasing share in electricity production not only in Poland,  
but also around the world. 

Keywords: offshore, onshore, wind energy, wind turbine 
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Wykorzystanie biomateriałów odpadowych do usuwania  
jonów metali ciężkich z roztworów wodnych 
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Streszczenie: Usuwanie jonów metali ciężkich ze ścieków w sposób przyjazny dla środo-
wiska stanowi jedno z największych współczesnych wyzwań dla badaczy. W porównaniu 
do konwencjonalnych fizyczno-chemicznych metod, które mają zarówno wiele zalet,  
jak i wad, wykorzystanie do tego celu procesu biosorpcji stanowi istotny krok naprzód.  
Od wielu lat prowadzone są liczne badania w celu odkrycia i doboru najefektywniejszych 
biosorbentów, posiadających jak największe powinowactwo do usuwanych metali oraz  
optymalnych warunków prowadzenia procesu, które pozwolą uzyskać jak najwyższy  
procent usunięcia. Wśród biosorbentów najczęściej badane są mikro- i makroorganizmy 
(bakterie, grzyby, glony), jednak od lat prowadzone są również liczne eksperymenty  
wykorzystujące z powodzeniem różnorodne materiały odpadowe pochodzące z rolnictwa, 
hodowli oraz przemysłu. Cechuje je niski koszt pozyskania, dostępność, wysoka efektyw-
ność procesu oraz niejednokrotnie możliwość regeneracji i ponownego wykorzystania. 

Słowa kluczowe: biosorpcja, materiały odpadowe, metale ciężkie 

Wprowadzenie 

Antropogeniczne niszczenie ekosystemów, spowodowane głównie działalnością 
przemysłową, poważnie zagraża rozwojowi roślin i zwierząt. Wiele toksycznych,  
organicznych i nieorganicznych, substancji chemicznych jest odprowadzanych do 
środowiska jako odpady przemysłowe, powodując poważne zanieczyszczenie wód 
(Ali, Gupta, 2009, 2662). 

Wśród substancji toksycznych znajdują się metale ciężkie, które stanowią jedno 
z najbardziej niebezpiecznych zanieczyszczeń ścieków (Davis i in., 2000, 4271).  
Zanieczyszczenie nimi ścieków następuje bezpośrednio z zakładów przemysłowych, 
rafinerii i oczyszczalni ścieków oraz pośrednio w wyniku zanieczyszczeń przedosta- 
jących się do wody z gleb, systemów wód gruntowych oraz poprzez spływy  
powierzchniowe (Vijayaraghavan, Yun, 2008, 271). Jony metali ciężkich są nie- 
zwykle szkodliwe dla ludzi, zwierząt i roślin ze względu na ich kumulację, toksycz-
ność, brak biodegradowalności oraz możliwe skutki kancerogenne i teratogenne  
(Gupta i in., 2009, 794). Metale ciężkie mogą wykazywać toksyczny efekt oraz  
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nieść poważne następstwa rozwojowe dla organizmów żywych nawet przy niskich 
stężeniach w środowisku rzędu około 1,0 mg/dm3 - 10 mg/dm3 (tab. 31.1) (Thakur, 
2011, 183). 

Tabela 31.1. Klasyfikacja metali ciężkich na podstawie toksyczności (Thakur, 2011, 183) 

Metale ciężkie Toksyczność 

Fe, Mo, Mn Niska toksyczność 

Zn, Ni, Cu, V, Co, W, Cr Średnia toksyczność 

As, Ag, Sb, Cd, Hg, Pb, U Wysoka toksyczność 

 
Usuwanie jonów metali ciężkich ze ścieków przed ich odprowadzeniem do  

odbiornika jest kwestią fundamentalną z uwagi na ochronę zdrowia publicznego  
i środowiska. Od wielu lat uwaga badaczy z całego świata skupia się na ekspery- 
mentowaniu z nowymi, efektywniejszymi, bardziej przyjaznymi dla środowiska  
procesami, metodami i technologiami. Badane są metody tradycyjne oraz te mniej 
obciążające dla ekosystemów, takie jak sorpcja z udziałem biomasy bakterii, glonów 
i grzybów oraz różnorodnych biomateriałów odpadowych. 

31.1. Usuwanie metali ciężkich 

Do usuwania zanieczyszczeń spowodowanych metalami ciężkimi stosuje się 
różne techniki, które zwykle obejmują strącanie chemiczne (wodorotlenki, siarczki 
itp.), ekstrakcję rozpuszczalnikami, filtrację membranową (odwrócona osmoza,  
nanofiltracja), wymianę jonową, oczyszczanie elektrochemiczne i adsorpcję (Wang 
i in., 2003, 292). W tabeli 31.2 zaprezentowano porównanie wad i zalet technik  
stosowanych selektywnie (Farooq i in., 2009, 5044). Strącanie chemiczne oraz  
metody elektrochemiczne są mało skuteczne, zwłaszcza gdy stężenie jonów metali 
w roztworze wodnym wynosi od 1 mg/dm3 do 100 mg/dm3. Ponadto strącanie gene- 
ruje duże ilości zanieczyszczonych osadów, które stanowią kolejny problem do  
rozwiązania. Wymiana jonowa, filtracja membranowa oraz ekstrakcja rozpuszczal-
nikami są wysoce kosztowne w przypadku oczyszczania dużych ilości ścieków za-
wierających metale ciężkie w niskich stężeniach, dlatego stosowanie ich na szeroką 
skalę jest ekonomicznie nieuzasadnione (Volesky, 2001, 205). Większość ze wspo- 
mnianych technik charakteryzuje się ponadto skomplikowanym lub uciążliwym  
prowadzeniem procesu, wysokimi kosztami materiałów i zużyciem energii. 

Adsorpcja jest uważana za najlepszą alternatywę w takich sytuacjach ze względu 
na prostotę oraz niskie koszty procesu (Saxena, D’Souza, 2006, 200). Główne  
właściwości stosowanych adsorbentów to przede wszystkim duże powinowactwo  
do usuwanych metali oraz wysoka efektywność procesu sorpcji. Kolejną zaletą  
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jest (w zależności od stosowanego adsorbentu) możliwość odwrócenia procesu  
i ewentualna regeneracja za pomocą odpowiedniego procesu desorpcji (Fu, Wang, 
2011, 410). 

Tabela 31.2. Fizyczno-chemiczne metody usuwania jonów metali ze ścieków (Farooq  
i in., 2009, 5044) 

Metoda Zalety Wady 

Strącanie chemiczne 
Koszt 
Prostota 
Działanie na większość metali 

Duże ilości osadu 
Problemy z utylizacją 

Koagulacja Odwadnianie 
Sedymentacja osadu 

Koszt 
Duże zużycie środków chemicznych 
 

Wymiana jonowa Regeneracja materiałów 
Selektywność metali 

Koszt 
Mniejsza liczba usuniętych jonów  
metali 

Metody  
elektrochemiczne 

Selektywne wobec metali 
Brak zużycia środków chemicznych 
Uzyskiwane czyste metale 

Koszt inwestycyjny 
Koszt eksploatacji 
Problemy z utylizacją 

Adsorpcja z użyciem  
węgla aktywnego 

Możliwość usunięcia większości  
metali 
Wysoka efektywność  
(> 99 %) 

Koszt węgla aktywnego 
Brak regeneracji 
Efektywność zależna od adsorbentu 

Adsorpcja z użyciem  
naturalnego 
zeolitu 

Możliwość usunięcia większości  
metali 
Koszt 

Niska efektywność 

Proces membranowy  
i ultrafiltracja 

Wysoka wydajność procesu  
podczas usuwania jonów  
jednego metalu  
(> 95 %) 

Koszt eksploatacyjny 
Niskie natężenie przepływu 
Efektywność usuwania konkretnego 
metalu maleje wraz z obecnością  
innych metali 

 
Adsorpcja następuje w wyniku niezrównoważenia sił powierzchniowych lub 

energii, na co składają się zarówno mechanizmy fizyczne, jak i chemiczne (Ecken-
felder, 2000, 184). Fizyczne mechanizmy sorpcji wynikają z kondensacji molekular- 
nej w kapilarach ciała stałego (wykorzystywanego jako adsorbent), proces jest od-
wracalny, a układ charakteryzuje się niskim ciepłem adsorpcji. Chociaż mechanizmy 
sorpcji chemicznej obejmują tworzenie kompleksów jonowych i tworzenie wiązań 
chemicznych pomiędzy adsorbatem a adsorbentem (ciałem stałym), wymaga to  
dużej energii i może być nieodwracalne. Ze względu na swoją stosunkową nie- 
odwracalność przyjmuje się, że podczas sorpcji chemicznej powstanie monowarstwa, 
podczas gdy przy sorpcji fizycznej występuje wielowarstwowa struktura cząsteczek. 
Zdarza się, że w układzie adsorpcyjnym jednocześnie występuje sorpcja fizyczna  
i chemiczna, toteż analiza wykazuje właściwości obu rodzajów procesu. Jednakże 
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większość procesów separacji adsorpcyjnej opiera się na adsorpcji fizycznej  
(Eckenfelder, 2000, 216). 

W ciągu ostatnich kilku dziesięcioleci adsorpcja zyskała na znaczeniu jako  
metoda oczyszczania i proces separacji na skalę przemysłową. Opracowano różne 
materiały stanowiące wysokoefektywne adsorbenty do usuwania metali ciężkich. 
Węgiel aktywny był i nadal pozostaje popularnym adsorbentem do usuwania tego 
typu zanieczyszczeń (Jusoh i in., 2007, 12). Jego użyteczność spowodowana jest 
głównie dużą objętością mikroporów i mezoporów oraz wynikającą z tego dużą  
powierzchnią właściwą i dużą zdolnością adsorpcyjną. Jednakże węgiel aktywny  
nie jest tanim sorbentem, a wymywanie z niego jonów metali i późniejsza jego  
regeneracja może być problematyczna z uwagi na silne oddziaływania między  
cząsteczkami. Stosowanie droższych od węgla aktywnego materiałów syntetycznych 
wiąże się z podobnymi problemami, takimi jak ograniczenia techniczne lub ekono-
miczne (Lata i in., 2008, 505). Dlatego obecnym celem badań większości badaczy 
eksperymentujących z biosorpcją jest poszukiwanie tanich, efektywnych oraz ulega-
jących regeneracji materiałów adsorpcyjnych, które są w stanie usuwać różnorodne 
stężenia metali ciężkich ze ścieków. Adsorbent można uznać za „tani”, jeżeli cechuje 
go prostota przetwarzania, występuje w dużych ilościach lub stanowi produkt uboczny 
czy też materiał odpadowy z przemysłu (Beni, Esmaeili, 2020, 100503). Do chwili  
obecnej opublikowano wiele badań dotyczących stosowania tanich adsorbentów. 
Zbadano odpady rolnicze, produkty uboczne i odpady przemysłowe oraz substancje 
naturalne, które w większości stanowią tanie oraz wydajne adsorbenty do oczysz-
czania ścieków zawierających metale ciężkie. 

31.3. Biosorpcja metali ciężkich z wykorzystaniem biomateriałów 

W stosunku do konwencjonalnych metod biosorpcja jest alternatywnym proce-
sem usuwania metali, związków i cząstek stałych z roztworu przy udziale różnorod-
nych naturalnych materiałów pochodzenia biologicznego. Biosorpcja metali przez 
biomasę zależy głównie od grup funkcyjnych. Volesky (2007) dowodzi, że jednymi 
z najistotniejszych są grupy: karbonylowa, karboksylowa, sulfhydrolowa, sulfonowa, 
sulfidowa, aminowa, aminowa drugorzędowa, amidowa, jak również imidazol, fosfo- 
niany i fosfodiestry. 

Biosorpcję metali ciężkich z udziałem biomateriałów można przypisać temu, iż 
składają się one głównie z polisacharydów, białek i lipidów, posiadają grupy karbo- 
ksylowe, hydroksylowe, sulfhydrylowe, fosforanowe, karbonylowe oraz aminowe  
i mogą wiązać jony metali z udziałem sił walencyjnych poprzez dzielenie lub wy-
mianę elektronów pomiędzy biosorbentem a jonami metali (Volesky, 2007, 4020). 
Jednakże materiały te mogą również pasywnie wiązać jony metali poprzez różne 
mechanizmy fizykochemiczne. Mechanizmy odpowiedzialne za biosorpcję, choć  
rozumiane w ograniczonym zakresie, mogą obejmować jeden proces lub kombinację 
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wymiany jonowej, kompleksowania, koordynacji, adsorpcji, oddziaływania elektro- 
statycznego, chelatacji i/lub mikrostrącania. Istnieją dowody potwierdzające, że 
grupy zawierające tlen, azot, siarkę lub fosfor bezpośrednio uczestniczą w wiązaniu 
określonych metali (Vijayaraghavan, Yun, 2008, 273). 

Przebadano dużą liczbę biomateriałów i rodzajów biomasy pod kątem usuwania 
metali ciężkich z uwagi na ich zdolność wiązania jonów tych pierwiastków w róż-
nych warunkach. Biomateriały odpadowe są uważane za bardzo dobrą alternatywę 
dla konwencjonalnych sorbentów w procesach usuwania jonów metali ciężkich  
z roztworów. Ich pozyskiwanie generuje niewielkie koszty, a wiele z nich charakte-
ryzuje się efektywnymi zdolnościami adsorpcyjnymi. Szeroka gama tanich bioma-
teriałów odpadowych z zakładów przemysłowych została z powodzeniem wykorzy-
stana jako biosorbent do usuwania metali ciężkich z roztworów wodnych i ścieków. 
Wiele biomateriałów posiada zdolność wiązania metali ciężkich, ale tylko te, które 
cechuje wystarczająco wysoka efektywność wiązania jonów tych pierwiastków oraz 
selektywność wobec metali, nadają się do stosowania w procesie biosorpcji na wielką 
skalę (Ahalya i in., 2003, 74). 

Różnorodne odpady celulozowe są jednymi z popularniejszych biosorbentów, 
nad którymi trwają badania w kierunku sorpcji metali. Są to m.in.: odpady rolnicze 
(Demirbas, 2008, 223), takie jak odpady na bazie pszenicy (Farooq, 2010, 294) czy 
łuski ryżowe (Ahmaruzzaman, Gupta, 2011, 13590) oraz odpady z przemysłu drzew- 
nego: kora, drewno, trociny (Bulut, Tez, 2007, 161). Odpady celulozowe zwykle 
składają się z ligniny i celulozy i mogą również zawierać inne polarne grupy funk- 
cyjne ligniny, które obejmują alkohole, aldehydy, ketony, grupy karboksylowe, feno- 
lowe i inne. Grupy te mają zdolność wiązania metali ciężkich poprzez oddawanie 
pary elektronów z tych grup do kompleksów z jonem metalu w roztworze. Biosor-
benty na bazie celulozy mogą być wysoce efektywne. W małych oczyszczalniach 
ścieków stosowano łuski ryżowe jako biosorbent do usuwania takich metali cięż- 
kich, jak: Fe, Mn, Zn, Cu, Cd i Pb. Skuteczność procesu była bardzo wysoka  
w przypadku niektórych metali oraz przy optymalnie dobranych parametrach pro-
cesu dochodziła do 100 % (Madeła, 2022, 180). 

Chityna jest drugim po celulozie najbardziej rozpowszechnionym biosorbentem 
wykorzystywanym do usuwania metali ciężkich. Najobficiej występującym natural-
nym źródłem chityny są najczęściej skorupy lub egzoszkielety zwierząt, takich jak 
skorupiaki, stawonogi i mięczaki. Właściwości adsorpcyjne chityny przypisuje się 
przede wszystkim jej wysokiej hydrofilowości, obecności dużej liczby grup funk-
cyjnych oraz wysokiej reaktywności chemicznej. Na drodze częściowej deacetylacji 
z chityny wytwarza się chitozan. Yang i Zall (1984, 169) dowiedli, że zdolność  
biosorpcji jonów metali ciężkich przez chitozan jest pięć do sześciu razy większa  
w porównaniu do chityny, ze względu na wolne grupy aminowe odsłonięte podczas 
deacetylacji. Efektywność sorpcji z udziałem chizotanu okazała się na tyle duża,  
iż opracowano kompozyty przeznaczone do sorbowania metali ciężkich ze ścieków. 
Przykładowe kompozyty: chitozan/ceramika z tlenkiem glinu, chitozan/magnetyt 
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czy chitozan/celuloza zostały z powodzeniem wykorzystane do usuwania jonów  
metali ciężkich ze ścieków (Liu i in., 2013, 502). 

Keratyna to wysoce wyspecjalizowane białko włókniste, produkowane w komór- 
kach nabłonkowych wyższych kręgowców (gadów, ptaków i ssaków) oraz ludzi. 
Białko to jest odporne na fizyczne i chemiczne czynniki środowiskowe. Jest nieroz-
puszczalne w wodzie, w słabych kwasach i zasadach oraz rozpuszczalnikach orga-
nicznych. Keratyna jest głównym składnikiem wełny, włosów, piór, rogów i kopyt. 
Pióra, rogi i kopyta pozyskiwane z rzeźni, ludzkie włosy, słaba jakościowo wełna 
pochodząca z hodowli owiec oraz niektóre produkty uboczne przemysłu tekstylnego 
stanowią ponad cztery miliony ton odpadów keratynowych rocznie. Materiały te są 
tanie oraz łatwo dostępne lokalnie (Yin i in., 2007, 801). 

Wśród różnych biomateriałów odpadowych wełna występuje powszechnie.  
Wełniana keratyna budzi coraz większe zainteresowanie badaczy, ponieważ jest  
skutecznym biosorbentem i może być stosowana do zatężania, usuwania i odzyski-
wania jonów toksycznych, szlachetnych, radioaktywnych lub innych metali z natu-
ralnych ujęć wody lub ścieków przemysłowych. Dzieje się tak dlatego, że włókno 
białkowe na powierzchni wełny posiada polarne oraz podatne na jonizację grupy  
w bocznym łańcuchu reszt aminokwasowych, które mogą silnie wiązać naładowane 
cząsteczki, takie jak jony metali. Stwierdzono ponadto, iż szybkość i zakres wchła-
niania zależy od różnych czynników, takich jak rodzaj metalu i jego wartościowość, 
stężenie roztworu, pH, czas ekspozycji, temperatura itp. (Ahalya i in., 2003, 74). 

Shinoda i Kikyotani (1978, 44) w swych badaniach zastosowali specjalną żywicę 
przygotowaną z włókien odpadowych wełny jako adsorbent do odzyskiwania rtęci 
ze ścieków. Przeprowadzono również podobne badania sorpcji rtęci z użyciem 
wełny odpadowej z procesów produkcji wełny. Stwierdzono, że wełna odpadowa 
może być wykorzystana do usuwania tego metalu ze ścieków przemysłowych. Ilość 
jonów rtęci zaadsorbowanych na wełnie osiąga 90 % (z roztworów zawierających 
100 mg Hg/dm3) (Laurie, Barraclough, 1979, 140). Freddi i in. (2001, 3514) udo-
wodnili, iż możliwe jest usuwanie jonów Cu(II) i Ag(I) z wykorzystaniem wełny 
modyfikowanej EDTA. Modyfikacja włókien wełnianych skutecznie zwiększyła ich 
wewnętrzną zdolność do wchłaniania i wiązania Ag(I) i Cu(II). Dakiky i in. (2002, 
534) z powodzeniem przeprowadzili proces selektywnej adsorpcji Cr(VI) ze ścieków 
przemysłowych z użyciem kilku powszechnie dostępnych tanich adsorbentów, w tym 
wełny, trocin, igieł sosnowych, łupin migdałów, liści kaktusa i węgla. Spośród wy-
mienionych adsorbentów naturalna wełna owcza okazała się najlepsza pod wzglę- 
dem selektywnego usuwania Cr(VI) w warunkach kwaśnego pH (Dakiky i in.,  
2002, 534). 

El-Sayed i inni (2004, 142) eksperymentowali z usuwaniem Cu(II), Co(II), Ni(II), 
Zn(II) i Cr(VI) z ich wodnych roztworów, wykorzystując słabą jakościowo wełnę 
owczą i odpady wełniane. Stwierdzili, że skuteczność sorpcji wyżej wymienionych 
metali przez wełnę jest następująca: Cu(II) > Co(II) = Ni(II) > Zn(II) > Cr(VI).  
W międzyczasie autorzy badali także wpływ modyfikacji wełny na sorpcję Cu(II). 
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Wyniki wykazały, że wełna modyfikowana jest lepsza w usuwaniu Cu(II) ze ścieków 
niż wełna naturalna. Wełnę można wielokrotnie wykorzystywać do sorpcji miedzi 
po elucji kwasem solnym. Skuteczność wełny w usuwaniu śladowych ilości jonów 
metali ze ścieków pozwala wykorzystać włókna wełniane jako filtry wody pitnej na 
terenach, gdzie woda jest zanieczyszczona tymi metalami. 

Reasumując, wełna odpadowa, która może zostać pozyskiwana przy udziale  
niewielkich kosztów, wykazuje duży potencjał usuwania jonów metali ciężkich  
ze ścieków przemysłowych – zwłaszcza modyfikowana dodatkami w celu poprawy 
zdolności sorpcyjnej. 

Kurze pióra składają się w ponad 90 % z keratyny, co oznacza, że mogą stanowić 
potencjalny biosorbent do usuwania jonów metali ciężkich. Banat i in. wykazali,  
że pióra kurze są skutecznymi biosorbentami jonów Cu(II) i Zn(II). Skuteczność 
usuwania Cu(II) i Zn(II) ze ścieków przez pierze kurze badali również Al-Asheh  
i in. Autorzy porównali skuteczność usuwania Cu(II) i Zn(II) ze ścieków z użyciem 
piór kurzych, piór kurzych traktowanych roztworem alkalicznym i piór kurzych  
traktowanych anionowym surfaktantem. Stwierdzono, że pióra kurze traktowane 
roztworem zasadowym adsorbują więcej jonów metali niż te traktowane anionowym 
surfaktantem. Najmniejszą skuteczność sorpcji wykazały pióra naturalne (Al-Asheh 
i in., 2003, 322; Banat i in., 2002, 395). Kar i Misra odkryli, że kurze pióra wykazują 
efektywną zdolność usuwania Cu(II), Pb(II), Cr(VI) i Hg(II) z rozcieńczonych roz-
tworów wodnych, szczególnie po obróbce ultradźwiękowej włókna keratynowego, 
która spowodowała wzrost absorpcji metali. W zakresie pH 5-7 włókna białka kera-
tynowego wykazują wyjątkową selektywność sorpcji w stosunku do Pb(II) i Cu(II), 
a przy kwaśnym pH w stosunku do Cr(VI) i Hg(II) (Kar, Misra, 2004, 1314).  
W innym badaniu pióra poddano alkalizacji NaOH i przeprowadzono eksperyment 
sorpcji jonów Ca(II), Mg(II), Fe(II) i Mn(II) z wód. Badania wykazały zdolność  
adsorpcji powyżej 90 % dla Ca(II) i powyżej 70 % dla Fe(II) i Mg(II) przy pH 6-9  
w czasie ekspozycji 20 min. - 30 min. Wykorzystane sorbenty można regenerować 
roztworem NaCl (Sayed i in., 2005, 244). 

Pióra są obiecującym biosorbentem do usuwania jonów metali ciężkich ze względu 
na ich porowatą strukturę i dużą liczbę grup funkcyjnych, szczególnie po odpo- 
wiedniej obróbce chemicznej, która skutkuje kilkukrotnym wzrostem efektywności  
w pobieraniu metali. 

Podsumowanie 

Biosorpcja jest obecnie stosunkowo dobrze poznanym procesem, który wniósł 
znaczący wkład w proces usuwania jonów metali z roztworów wodnych. Wciąż  
jednak prowadzone są liczne badania w poszukiwaniu jak najefektywniejszych  
i najtańszych biosorbentów. Większość badaczy w swoich eksperymentach wyko- 
rzystuje biomasę mikro- lub makroorganizmów (glony, grzyby, bakterie), ale coraz  
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popularniejsze są biomateriały odpadowe. Cechuje je dostępność, wysoka efektyw-
ność procesu oraz niski koszt pozyskania. Grupy funkcyjne obecne na powierzchni 
biomateriałów, takie jak grupy karboksylowe, hydroksylowe, aminowe, zawierające 
siarkę itp., wykazują powinowactwo do usuwania metali ciężkich. Z literatury  
wynika, że obróbka wstępna oraz modyfikacja naturalnych biomateriałów popra- 
wia ich zdolności biosorpcji. Możliwość ich regeneracji oraz ponownego wyko- 
rzystania również przemawia na korzyść biomateriałów odpadowych. Pomimo tego  
proces biosorpcji wymaga dalszych badań w kierunku modelowania, regeneracji 
biosorbentu, odzysku jonów metali i modyfikacji biomateriałów w celu ich prak-
tycznego wykorzystania. 

Źródło finanasowania 

Badania naukowe zostały sfinansowane z subwencji statutowej Wydziału Infrastruktury  
i Środowiska Politechniki Częstochowskiej. 
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The use of waste biomaterials to remove heavy metal ions  
from aqueous solutions 

 

Abstract: The removal of heavy metal ions from wastewater in an environmentally friendly 
manner is one of the greatest contemporary challenges that researchers face. Compared to 
conventional physico-chemical methods, which have many advantages but also numerous 
drawbacks, the use of biosorption processes for this purpose is a significant step forward. 
For many years, extensive research has been conducted to find the most effective bio-
sorbents with the highest affinity for the metals being removed, as well as optimal condi- 
tions for the process that will yield the best removal percentages. Among biosorbents,  
microorganisms such as bacteria, fungi, and algae are most commonly studied. However, 
for years, numerous experiments have also successfully utilized various waste materials 
from agriculture, livestock, and industry. These materials are characterized by their low 
acquisition cost, easy availability, high process efficiency, and often the potential for  
regeneration and reuse. 

Keywords: biosorption, heavy metals, waste materials 
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Streszczenie: Piroliza stanowi technologię recyklingu chemicznego, która przyczynia się 
do zamknięcia obiegu w zrównoważonej gospodarce odpadami z tworzyw sztucznych 
(OTS) poprzez wytwarzanie użytecznych surowców i produktów, takich jak mieszaniny 
cieczy i gazów oraz karbonizatu (materiału zwęglonego). Produkty te mogą być wykorzy-
stane jako paliwa odnawialne lub produkty chemiczne w rafineriach. Implementacja tech-
nologii pirolizy w unieszkodliwianiu OTS pozwala zmniejszyć ilości odpadów polimero-
wych, a tym samym zanieczyszczenie środowiska i ma najmniejszy ślad środowiskowy  
w porównaniu z procesami spalania, zgazowania czy składowania OTS. W pracy zwrócono 
uwagę na perspektywy wykorzystania karbonizatu, szczególnie w przemyśle i inżynierii 
środowiska. Na podstawie przeglądu licznych prac badawczych wskazano, że zwęglony 
produkt uboczny pirolizy może być wykorzystany jako surowiec do produkcji grafenu,  
nanomateriałów, adsorbentów w uzdatnianiu wody oraz jako wypełniacz do materiałów 
kompozytowych. 

Słowa kluczowe: karbonizat, odpadowe tworzywa sztuczne, piroliza, recykling chemiczny 

Wprowadzenie 

Globalne zapotrzebowanie na tworzywa sztuczne (TS) od początku istnienia 
przemysłu polimerów wzrosło gwałtownie z 2 mln Mg do ponad 400 mln Mg  
(Plastic Europe 2024, 36). W wyrobach codziennego użytku, zwłaszcza w produk-
tach jednorazowych, takich jak: opakowania, reklamówki czy butelki, najczęściej 
wykorzystuje się dwa polimery, tj.: polietylen (PE) i polipropylen (PP) (Giacovelii  
i in., 2018, 3). Polimery charakteryzują się wysoką masą cząsteczkową, są odporne 
na działanie czynników chemicznych, wody, światła, a także drobnoustrojów (Geyer 
i in., 2017, 1). W środowisku naturalnym tempo degradacji odpadowych tworzyw 
sztucznych (OTS) jest powolne i trwa od 60 do nawet 1000 lat (Artkatkar i in., 2009, 
106; Chamas i in., 2020, 3495). Dodatki stabilizatorów i antyutleniaczy obecne w poli- 
merach, mające za zadanie przedłużyć żywotność materiału, powodują zahamowanie 
degradacji OTS. Ponadto w stosowanych dodatkach, takich jak np.: plastyfikatory, 
barwniki czy stabilizatory, obecne są metale ciężkie (m.in. kadm i ołów). Polimerowe 
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odpady komunalne są źródłem nawet do 28 % całkowitej zawartości kadmu w stałych 
odpadach komunalnych (Harussani i in., 2022, 2; Yaşar, 2004, 60). 

Obecnie zanieczyszczenie środowiska plastikami stanowi jedno z największych 
wyzwań w aspekcie ochrony środowiska. Jedną z metod zagospodarowania OTS jest 
ich termochemiczna konwersja w procesie pirolizy, w wyniku której można uzyskać 
wysoki stopień ich rozkładu przy niewielkiej ilości emisji zanieczyszczeń do środo-
wiska, jak również uzyskać produkty użyteczne, takie jak: olej, gaz i karbonizat 
(Verma i in., 2019, 1). Produkty te są wykorzystywane jako paliwa odnawialne, gdyż 
składają się głównie z węglowodorów, lub pozyskiwane produkty chemiczne stoso-
wane są w różnych gałęziach przemysłu. Według Worrela i Vesilinda (2012, 307) 
przekształcenie OTS w procesie pirolizy jest optymalną metodą recyklingu chemicz-
nego i rozkładu odpadów, która pozwala na zmniejszenie ich ilości w środowisku. 
Ponadto w porównaniu z procesami zgazowania, spalania czy składowania wywiera 
ona znacznie mniejszy ślad środowiskowy (Tripathi i in., 2016, 469; Wijesekara  
i in., 2021, 1). 

Proces pirolizy można łatwo kontrolować poprzez zmianę podstawowych para-
metrów operacyjnych, takich jak: temperatura, szybkość ogrzewania i czas przeby-
wania w reaktorze. Podczas procesu pirolizy OTS początkowo rozkładają się do 
frakcji woskowych, które następnie przechodzą w ciecz i gazy. Ostatecznie pod  
koniec procesu na dnie pirolizera powstaje karbonizat. Tworzenie się karbonizatu  
w procesie pirolizy zachodzi na skutek wtórnych reakcji repolimeryzacji pomiędzy 
produktami, które są pochodnymi polimerów (López i in., 2011, 1). 

Celem niniejszej pracy jest przegląd aktualnych perspektyw wykorzystania  
karbonizatu, otrzymywanego w procesie pirolizy OTS w inżynierii środowiska.  
Zrewidowane zostały zrównoważone strategie zastosowania zwęglonego produktu 
otrzymanego z konwersji tworzyw sztucznych pod kątem nowych, „bardziej ekolo-
gicznych” materiałów w celu zapobiegania ich składowaniu. 

32.1. Proces pirolizy a pozyskiwanie karbonizatu 

Piroliza jest procesem termochemicznym zachodzącym w niskiej lub wysokiej 
temperaturze bez dostępu tlenu, w którym OTS przekształcane są w małocząstecz-
kowe związki, głównie gazowe, ciekłe i stałe (karbonizat) (Nurazzi i in., 2021, 30). 
Na rysunku 32.1 przedstawiono mechanizm degradacji tworzyw sztucznych na przy-
kładzie polipropylenu, który zachodzi w trakcie procesu pirolizy, z wytworzeniem 
produktów gazowych, ciekłych i stałych (Yan i in., 2015, 2297). 

Rodzaje odpadów, które zostają użyte w procesie pirolizy, mają bezpośredni 
wpływ na tworzące się produkty, bowiem skład materiału poddanego pirolizie prze-
kłada się na różną wydajność produktów, w tym na cechy i właściwości karbonizatu 
(Bernardo i in., 2016, 199). W zależności od warunków, w jakich prowadzony jest 
proces pirolizy (temperatura, czas przebywania, szybkość ogrzewania), wyróżnia się 
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trzy rodzaje pirolizy: konwencjonalną (powolną), szybką i błyskawiczną (Salami  
i in., 2024, 5). 
 

 
Rysunek 32.1. Produkty wytworzone z odpadowego polipropylenu w procesie pirolizy 

(Yan i in., 2015, 229) 

Każda z nich oparta jest na szybkości ogrzewania, przy czym pirolizę powolną  
i szybką przeprowadza się w atmosferze gazu obojętnego (najczęściej azotu).  
Na przykład w pirolizie konwencjonalnej występują niskie temperatury, wolne  
szybkości ogrzewania i długi czas przebywania w reaktorze substancji gazowych  
i stałych (Singh i in., 2019, 1650). W tabeli 32.1 zebrano warunki procesowe po-
szczególnych rodzajów pirolizy. 

Tabela 32.1. Warunki procesowe dla różnych typów pirolizy 

Rodzaj  
pirolizy 

Warunki procesu pirolizy 
Źródło 

literaturowe Ciśnienie 
bar 

Temperatura 
°C 

Czas  
przebywania 

min 

Szybkość 
ogrzewania 

°C/s 
Produkty 

Powolna 1 300-700 30-300 0,02-5,0 
gaz, olej  
pirolityczny, 
karbonizat 

Foong i in., 
2022, 2 

Szybka 1 400-800 0,01-0,1 10-200 olej  
pirolityczny 

Bushra, Remya, 
2020, 3 

Błyskawiczna 1 800-1200 < 0,01 > 1000 olej  
pirolityczny 

Tripathi i in., 
2016, 472 

 
W zależności od środowiska, w jakim zachodzi proces pirolizy, dzieli się go na 

cztery typy: 
– hydropirolizę, prowadzoną w obecności wodoru (Wang i in., 2022, 1); 
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– pirolizę oksydacyjną (autotermiczną), w której na skutek spalania gazowego 
tlenu i surowców organicznych samoczynnie wytwarzane jest ciepło wymagane 
do reakcji termicznych (Kim, Hadigheh, 2024, 2); 

– pirolizę katalityczną, wspomaganą katalizatorami w celu poprawy wydajności 
produktów (Panda, Singh, 2011, 12); 

– pirolizę wspomaganą próżnią (Kim, Hadigheh, 2024, 2). 

W zależności od stosowanego systemu grzewczego wyróżnia się również pirolizę 
mikrofalową i plazmową (Martinez i in., 2013, 184). 

We wszystkich tych rodzajach pirolizy otrzymuje się karbonizat z różną wydaj-
nością. Ze względu na to, że proces pirolizy zachodzi w warunkach beztlenowych, 
karobnizat jest jedynym produktem, który nie ulega rozkładowi termicznemu. W licz- 
nych badaniach udowodniono, że największą wydajność karbonizatu uzyskuje się  
w przypadku prowadzenia pirolizy powolnej (Cai i in., 2019, 2). W pirolizie powolnej 
czas przebywania wsadu wewnątrz reaktora jest znacznie bardziej wydłużony niż  
na przykład w przypadku pirolizy błyskawicznej (tab. 32.1) (Zaman i in., 2017, 14). 
Piroliza powolna zachodzi w niskiej temperaturze (300 °C - 600 °C) z powolną  
szybkością ogrzewania (poniżej 5 °C/min) i dłuższym czasem przebywania wsadu  
w reaktorze (1 h - 5 h), co prowadzi do wtórnej konwersji pierwotnych produktów  
i wytworzenia większej ilości karbonizatu w porównaniu z produktami gazowymi 
lub ciekłymi (Harussani i in., 2021, 3). W pracy (Ahmad i in., 2015, 11) badano 
wpływ temperatury na ilość powstających produktów podczas procesu pirolizy  
powolnej w niskiej temperaturze od 250 °C do 400 °C. Wykazano, że wraz ze wzro-
stem temperatury wydajność powstającego karbonizatu malała z 13,68 % do 5,7 %, 
co spowodowane jest najprawdopodobniej zwiększoną pierwotną depolimeryzacją 
tworzyw sztucznych i jednoczesnym zachodzeniem wtórnej repolimeryzacji karbo-
nizatu w wyższej temperaturze prowadzenia procesu (Witkowski i in., 2017, 183). 

Badania prowadzone przez Singha i in. (2019, 2) wskazują, że prowadzanie  
szybkiej pirolizy w wysokiej temperaturze prowadzi do wytworzenia małej ilości 
karbonizatu z dużą wydajnością gazów pirolitycznych. Wykazano również, że dla 
odpadów PE i PP, które zostały poddane pirolizie w niskiej temperaturze (< 400 °C) 
uzyskano większą wydajność ciekłych frakcji lekkich węglowodorów (od C6 do 
C20) (Diaz-Silvarrey i in., 2018, 1). Natomiast z pracy Sogancioglu, Ahmetli (2017, 
375) wynika, że odpady z PP poddane pirolizie niskotemperaturowej z powolnym 
ogrzewaniem 5 °C/min dają wydajność karbonizatu w ilości 2,67 %. W tabeli 32.2, 
na podstawie danych literaturowych, zebrano wartości wydajności karbonizatu  
powstającego w procesie pirolizy w zależności od rodziaju OTS i warunków prowa-
dzenia pirolizy (temperatury, czasu przebywania w reaktorze, szybkości ogrzania  
i typu reaktora). 

Według Junga i in. (2020, 2), Martineza i in. (2013, 185), Singha i in. (2019, 10) 
szybka i błyskawiczna piroliza prowadzi do szybkiego rozkładu materiału i powstania 
dużej ilości produktów ciekłych. Pirolizie poddano odpady polimerowe z PE i PP  
w wysokiej temperaturze procesu (668 °C - 746 °C), uzyskując 66 % frakcji gazowej, 
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32 % frakcji olejowej i 2 % karbonizatu o powierzchni właściwej 192 m2/g. Również 
błyskawiczna piroliza, a także mikrofalowa i próżniowa, sprzyjają większej wydaj-
ności gazu syntetycznego i biooleju (Adeniyi i in., 2024, 34). Piroliza błyskawiczna 
charakteryzuje się wysokimi temperaturami (900 °C - 1000 °C), krótkim czasem  
reakcji (< 1 s), szybkością ogrzewania powyżej 1000 °C/s i szybkim schładzaniem 
oparów pirolitycznych (tab. 32.2) (Adeniyi i in., 2024, 34; Ighalo i in., 2022, 2).  
Warunki prowadzenia pirolizy błyskawicznej pozwalają uzyskać około 60 % - 70 % 
biooleju, 10 % - 20 % gazu pirolitycznego i 15 % - 20 % biokarbonizatu (Wang i in., 
2014, 377). 

Tabela 32.2. Porównanie uzysku frakcji stałej – karbonizatu (% wag.) z procesu  
pirolizy różnych tworzyw sztucznych 

Rodzaj 
odpadu 

Temperatura 
procesu 

°C 

Szybkość 
ogrzewania 

°/min 

Czas  
przebywania 

wsadu  
w reaktorze 

min 

Typ  
reaktora 

Wydajność 
karbonizatu 

% wag. 

Źródło 
literaturowe 

PP 400 5 45 
Okresowy  
ze stałym  
złożem 

2,49 
Sogancioglu  
i in., 2020, 
3874 

PP 250 20 30 Poziomy 13,68 Ahmad i in., 
2015, 11 

HDPE 500 5 330 Ze złożem  
nieruchomym 20,00 Al.-Salem, 

2019, 175 

LDPE 300 5 360 Okresowy 10,80 
Bow,  
Kurniawan, 
2021, 24 

OTK 500 20 30 Okresowy 33,50 Adrados i in., 
2012, 829 

PET 450 20 30 Poziomy  
reaktor rurowy 21 Jia i in.,  

2020, 7 

PE 550 – 13,9 
Reaktor  
ze złożem  
fluidalnym 

2,1 Zhao i in., 
2020, 8 

PP – polipropylen, HDPE – polietylen o dużej gęstości; LDPE – polietylen o niskiej gęstości, OTK – odpa-
dowe tworzywo sztuczne komunalne, PET – poli(tereftalan etylenu), PE – polietylen 

 
Stosując pirolizę katalityczną, można zmniejszyć koszty energetyczne procesu 

poprzez zastosowanie odpowiednich katalizatorów, które obniżają energię aktywacji 
procesu i przyspieszają szybkość zachodzących reakcji. W badaniach pirolizy OTS 
do krakingu katalitycznego zastosowano katalizator fluidalny (FCC) (Abbas-Abadi 
i in., 2014, 5). Zaobserwowano, że zwiększając ilość katalizatora FCC, otrzymuje się 
wyższe ilości produktu niekondensującego (karbonizatu) nawet do 14 %. Do szyb-
kiej pirolizy najczęściej stosowanymi katalizatorami są kaolin, krzemionka, tlenek 

https://chemistry-europe.onlinelibrary.wiley.com/authored-by/Zhao/Dongting
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glinu i zeolity, np.: H ZSM-5 (Hydrothermally Zeolite Socony Mobil), zeolit Y (Y) 
czy zeolit β (BEA) (Sharuddin in., 2016, 317). Zastosowanie katalizatorów w proce-
sie pirolizy pozwala na uzysk produktów wysokiej jakości przy niższych kosztach 
energetycznych. Podczas procesu pirolizy możliwe jest wprowadzenie katalizatorów  
do procesu pirolizy na dwa sposoby (Xue i in., 2016, 229): poprzez wymieszanie go 
z polimerem i umieszczenie ich razem w reaktorze lub metodą ex-situ, w której  
odpady najpierw są podgrzewane do określonej temperatury, a następnie przepro- 
wadzane w formę gazową, do której wprowadzany jest katalizator. 

32.2. Właściwości karbonizatu otrzymanego z procesu  
pirolizy OTS 

Właściwości fizyczno-chemiczne karbonizatu zależą od rodzaju materiału wsado- 
wego (rodzaju polimerów), proporcji ich mieszania, technologii oraz warunków,  
w jakich prowadzony jest proces pirolizy (Adeniyi i in., 2024, 39). Materiał zwęglony 
otrzymywany w procesie pirolizy OTS na ogół charakteryzuje się dużą zawartością 
związanego węgla, co powoduje, że może być on wykorzystywany jako paliwo stałe. 
W jego składzie mogą również znajdować się składniki mineralne, które pogarszają 
jego właściwości paliwowe (Saptoadi i in., 2016, 2). Przykładowe analizy składu 
fizyczno-chemicznego karbonizatów pozyskanych po procesie szybkiej pirolizy odpa- 
dowego HDPE w temperaturze 400 °C - 450 °C i zmieszanych komunalnych OTS  
w temperaturze 550 °C oraz mieszanki TS po pirolizie w piecu rurowym w tempera- 
turze 500 °C z szybkością grzania 10 °C/min i czasem reakcji 90 minut przedstawiono 
w tabeli 32.3 (Jamradloedluk, Lertsatitthanakorn, 2014, 3; Ligero i in., 2024, 4;  
Martín-Lara i in., 2021, 11). 

W licznych badaniach zaobserwowano, że temperatura pirolizy wpływa na jakość 
karbonizatu. Wraz ze wzrostem temperatury zmniejsza się zawartość C i H. Na przy-
kład w pracy Buah i in. (2007, 43) zawartość C malała od 55,13 % (w temperaturze 
400 °C) do 49,91 % (w temperaturze 700 °C). Podobne wyniki uzyskano także  
w badaniach Martín-Lara i in. (2021, 11), w których zawartość procentowa C i H 
malała wraz ze wzrostem temperatury od 450 °C do 550 °C (odpowiednio z 55,24 % 
do 17,82 % i z 5,74 % do 0,55 %), natomiast zawartość O wzrastała z 3,31 % do 
12,29 % w tym samym zakresie temperatur. Spadek zawartości C i H przypisuje się 
reakcjom przemiany materiału zwęglonego w związki gazowe (CH4, CO2, CO) i inne 
aromatyczne gazy (Martín-Lara i in., 2021, 11). Również zawartość popiołu i sub-
stancji lotnych jest ściśle powiązana z temperaturą procesu pirolizy. W wyższej  
temperaturze zachodzi większa degradacja, co wiąże się z większą ilością powstają-
cego popiołu. Zwiększone uwalnianie substancji lotnych w wyższych temperaturach 
pirolizy powoduje utratę grup funkcyjnych, co tłumaczy procentowy spadek zawar-
tości N i H (Martín-Lara i in., 2021, 11; Tian i in., 2021, 5536).  
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Tabela 32.3. Charakterystyka karbonizatu otrzymanego w procesie pirolizy z różnych 
rodzajów OTS 

Surowiec HDPE 
Zmieszane TS 

z odpadów 
komunalnych 

Mieszanka TS 
(PP, HIPS*, EPS**, 

PP, PE) 

Analiza elementarna 

%C 42,65 17.8 33 

%H 3,06 0,55 2,1 

%N 0,43 0,24 0,9 

%S 1,8 0,00 0,00 

%O 52,06 12,95 64 

Analiza fizyczno-chemiczna 

Wilgotność, % 2,41 0,84 – 

Substancje lotne, % 51,4 24,9 – 

Fixed carbon, % 46,03 6.4 – 

Popiół, % 0,16 67,87 – 

Gęstość, g/cm³ 42,65 – – 

Wartość opałowa, MJ/kg 18,83 3,69 – 

Analiza strukturalna 

Powierzchnia właściwa  
(BET), m2/g 10,83 67,11 2,9 

Objętość porów 
(VT), cm³/g 0,1441 0,0403 0,010 

Rozmiar porów, Å 521,3 60,09 – 

Źródło literaturowe 
Jamradloedluk,  
Lertsatitthanakorn, 
2014, 3 

Martín-Lara i in., 
2021, 11 Ligero in., 2024, 4 

* HIPS – polistyren wysokoudarowy, ** EPS – polistyren ekspandowany 

 
W wyniku dekarbonizacji TS wraz ze wzrostem temperatury pirolizy i wzrostem 
zawartości tlenu spada wartość opałowa karbonizatu. Buah i in. (2007, 454) uzyskali 
spadek wartości energetycznej materiału zwęglonego w zakresie temperatur od 
400 °C do 700 °C, odpowiednio z 20,4 MJ/kg do 11,2 MJ/kg. Wyższa temperatura 
pirolizy wpływa natomiast korzystnie na właściwości strukturalne materiału zwęglo- 
nego: im jest ona wyższa, tym uzyskuje się większą powierzchnię właściwą i objętość 
porów, co poprawia znacznie właściwości sorpcyjne karbonizatu jako adsorbentu. 
Struktura karbonizatu z OTS otrzymanego w procesie pirolizy staje się stabilna wraz 
ze wzrostem temperatury ze względu na niską zawartość węgla do wodoru w pier-
ścieniach aromatycznych (Adeniyi i in., 2024, 41). Na przykład w pracy Martín-Lara 
i in. (2021, 14), zwiększając temperaturę pirolizy o 100 °C, uzyskano około 250 razy 
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większą powierzchnię właściwą karbonizatu. Jednakże zbyt wysoka temperatura 
(powyżej 650 °C) może doprowadzić do zniszczenia sąsiednich ścian porów, przy-
czyniając się do zmniejszenia powierzchni właściwej (Singh i in., 2020, 4). 

32.3. Potencjalne zastosowanie karobnizatu 

Obecnie karbonizat pozyskany w procesie pirolizy znajduje możliwe zastosowa-
nie w mniej tradycyjnych materiałach. Może być stosowany jako materiał opałowy 
w postaci brykietów (Harussani i in., 2021, 2), jako surowiec do produkcji grafenu 
(Miandad i in., 2019, 12), nanomateriałów i adsorbentów (Martín-Lara i in., 2021, 2) 
lub jako wypełniacz do materiałów kompozytowych (Lee i in., 2023, 1; Sogancioglu 
i in., 2020, 370). 

32.3.1. Surowiec opałowy 

Istnieje możliwość wykorzystania karbonizatu do celów paliwowych i wytworze- 
nia brykietów dla przemysłu cementowego i betonowego (Wijesekara i in., 2021, 2). 
Brykiety powstają poprzez zmieszanie karbonizatu z 0,5 g - 1 g spoiwa. Jako spoiwo 
może być stosowana skrobia maniokowa, palmowa lub inna. Spalanie brykietów 
może odbywać się w temperaturze około 230 °C ze stałą prędkością przepływu po-
wietrza 0,7 m/s. W pracy Saptoadi i in. (2016, 2-3) przebadano 13 próbek brykietów 
wytworzonych z karbonizatu, pozyskanego z pirolizy różnych rodzajów tworzyw 
sztucznych. Autorzy pracy (Saptoadi i in., 2016, 7) wykazali, że brykiety wykonane 
w 100 % z odpadów PE spalają się znacznie krócej, niż brykiety ze zmieszanych OTS.  

Według badań (Harussani i in., 2021, 2) karbonizat z OTS z dodatkiem skrobi 
palmowej charakteryzuje się dobrymi parametrami spalania (wartością opałową na 
poziomie 20 MJ/kg). 

32.3.2. Materiał adsorbujący 

Karbonizat otrzymany w procesie pirolizy posiada dobrą porowatość i powierzch- 
nię właściwą, dlatego może być stosowany jako adsorbent w inżynierii środowiska. 
Karbonizat może być także użyty jako surowiec do wytwarzania węgli aktywnych 
(Ligero i in., 2024, 1). Powierzchnię właściwą BET karbonizatu można aktywować 
parą wodną, termicznie lub chemicznie. Ligero i in. (2024, 1) aktywowali materiał 
zwęglony KOH, zwiększając powierzchnię właściwą z 2,9 m2/g do 496 m2/g oraz 
modyfikowali ją grupami azotowymi, aby zwiększyć sorpcję CO2 w celu uszlachet-
niania strumienia biogazu. Inni naukowcy stosowali karbonizat do sorpcji ołowiu  
z wody, osiągając pojemność sorpcyjną bliską 26 mg/g dla początkowego stężenia 
Pb wynoszącego 40 mg/l (Martín-Lara i in., 2021, 17). Sorpcję Pb, Cd i Cu w wodzie 
syntetycznej, jak również agrochemicznych ściekach przemysłowych badano także 
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w pracy Pereiry i in. (2024, 1 i 7), uzyskując pojemność sorpcyjną metali ciężkich 
odpowiednio 26,8 mg/g, 4,1 mg/g i 7,9 mg/g. 

32.3.3. Surowiec do produkcji grafenu i nanorurek 

Badania przeprowadzone przez Pandey i in. (2021, 1) wykazują zastosowanie 
karbonizatu z OTS do produkcji nanocząstek grafenu, który może być zastosowany 
w superkondensatorach i w ogniwach słonecznych uczulanych barwnikiem (ogniwa 
barwnikowe, DSCC). Do wytwarzania nanocząstek grafenu odpady z tworzyw sztucz- 
nych poddaje się dwuetapowej pirolizie. W pracy Yao i in. (2018, 2) zastosowano 
natomiast pirolizę PP z użyciem katalizatora na bazie niklu i nanoglinki, z dodatkiem 
modyfikowanego powierzchniowo montmorylonitu (OMMT), otrzymując nanorurki 
węglowe. W innych badaniach do pozyskania nanorurek węglowych zastosowano 
pirolizę mikrofalową in-situ OTS w obecności katalizatora Zeolite Socony Mobil 
ZSM-5 (Irfan i in., 2023, 2). 

32.3.4. Materiał wypełniający 

Produkt pirolizy OTS (zwęglenie) może być również stosowany jako wypełniacz 
kompozytów epoksydowych (Sogancioglu i in., 2017, 1). Badania przeprowadzone 
przez Soganciogla i in. wykazały, że wraz ze wzrostem temperatury karbonizat  
wytwarza silne wiązania z żywicą epoksydową ze względu na puste przestrzenie 
międzyfazowe. Dodatek karbonizatu w ilości 10 % otrzymanego w procesie pirolizy 
PP w temperaturze 300 °C do epoksydu znacznie poprawił właściwości mechaniczne 
materiału (twardość powierzchniową i moduł sprężystości Younga), a otrzymany 
materiał charakteryzował się strukturą półprzewodnikową. Mieszanie konwencjo-
nalnej żywicy epoksydowej z karbonizatem pochodzącym z OTS prowadzi do  
poprawy właściwości epoksydu, takich jak: wytrzymałość na rozciąganie, moduł 
Younga, twardość i przewodność elektryczna (Lee i in., 2023, 3), co przyczynia się 
do większego wykorzystania kompozytów epoksydowych w lotnictwie, motoryzacji, 
mikroelektronice i innych gałęziach przemysłu. Karbonizat otrzymany z OTS może 
być wykorzystany także jako mikrowypełniacz szczelin między porami w betonie, 
co zwiększa jego wytrzymałość i sztywność. 

Podsumowanie 

W pracy dokonano przeglądu potencjalnych zastosowań zwęglonego materiału 
(karbonizatu) otrzymanego w wyniku procesów konwersji OTS oraz rodzajów  
pirolizy stosowanych do pozyskiwania tego karbonizatu. Z przeglądu literatury wy-
nika, że piroliza powolna stanowi najkorzystniejszy pod względem maksymalizacji  
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wydajności karbonizatu proces termochemicznego przekształcania odpadów poli-
merowych. Konwersja OTS w procesie pirolizy powolnej poprzez właściwy dobór 
warunków jej prowadzenia pozwala uzyskać z OTS materiał węglowy o dużej  
wydajności (powyżej 50 %) w stosunku do gazu i oleju pirolitycznego. Proces ten  
nie tylko pozwala zagospodarować nagromadzone mieszane odpady z TS, ale także 
przyczynia się do redukcji emisji gazów cieplarnianych, dostosowując się w ten sposób 
do zasad paradygmatu gospodarki o obiegu zamkniętym (Pereira i in., 2024, 2). 
Liczne badania przeprowadzone przez naukowców dotyczące zagospodarowania 
karbonizatu pozyskanego z pirolizy OTS wskazały, że może być on wykorzystany 
jako surowiec do produkcji grafenu, nanomateriałów, adsorbentów oraz jako wypeł-
niacz do materiałów kompozytowych. W przyszłości badania powinny również  
skupić się na ocenie techniczno-ekonomicznej zastosowania tego materiału w prze-
myśle i jego opłacalności. 

Źródło finanasowania 

Praca została wykonana w ramach projektu Ministerstwa Edukacji i Nauki „Doktorat  
wdrożeniowy” DWD/6/0571/2022 oraz sfinansowana z subwencji statutowej Wydziału  
Infrastruktury i Środowiska Politechniki Częstochowskiej. 
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Possibilities of using carbonisate obtained from the pyrolysis of waste plastics 
 

Abstract: Pyrolysis is a chemical recycling technology that contributes to closing the loop 
in sustainable plastic waste management by producing useful raw materials and products 
such as liquid/gas mixtures and carbonisate (charred material). These products can be used 
as renewable fuels or chemical products in refineries. The implementation of pyrolysis  
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technology in the disposal of waste plastics reduces polymer waste and thus environmental 
pollution, and has the smallest environmental footprint compared to incineration, gasifica-
tion or landfilling processes for waste plastics. The paper highlights the prospects for  
the use of carbonisate particularly in industry and environmental engineering. Based on  
a review of numerous research papers, it was indicated that the carbonised pyrolysis  
by-product can be used as a raw material for graphene, nanomaterials, adsorbents in water 
treatment and as a filler for composite materials. 

Keywords: carbonisate, waste plastics, pyrolysis, chemical recycling 
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Streszczenie: Woda odgrywa fundamentalną rolę w życiu ludzi. Dotyczy to zarówno wód 
powierzchniowych, jak i podziemnych, które są źródłem wody pitnej oraz wykorzystywane 
są w celach gospodarczych. Czystość wód jest istotna również w aspekcie turystycznym, 
jak i gospodarczym. Niestety, stan chemiczny ponad 98 % polskich wód powierzchniowych 
został oceniony jako zły. Ekologiczna katastrofa na Odrze, wynikająca z wieloletniego kry-
zysu środowiskowego, ujawniła, że w tym ekosystemie sytuacja osiągnęła punkt krytyczny. 
W niniejszym rozdziale przedstawiono zagadnienia dotyczące pogarszającego się stanu 
rzek, zarówno w Polsce, jak i na świecie, oraz omówiono obecnie dostępne technologie 
oczyszczania wód płynących. 

Słowa kluczowe: zanieczyszczenia rzek, katastrofa ekologiczna, gospodarka wodno- 
-ściekowa, technologie oczyszczania wód, stan ekologiczny 

Wprowadzenie 

Woda – jeden z najpowszechniejszych związków chemicznych na Ziemi – jest 
kluczowa dla życia wszystkich organizmów. Dzięki swojej zdolności występowania 
w trzech stanach skupienia – ciekłym, gazowym i stałym – uczestniczy w cyklu  
hydrologicznym. W Polsce zasoby wodne są ograniczone, wynosząc jedynie 4,8 dm3 
na osobę dziennie, co wymaga racjonalnego zarządzania. Ziemia, choć nazywana 
planetą oceaniczną, ma ogromne zasoby wodne wynoszące około 1,386 mld km3 
(Małecka, Staszewski, 2015). Największy udział w słodkich zasobach wodnych mają 
lodowce oraz trwała pokrywa śnieżna (tab. 33.1), jednakże użycie ich na ten moment 
jako źródło wody pitnej może być nieopłacalne, a nawet stanowić pewne zagrożenie 
epidemiologiczne. Drugim w kolejności zasobem wodnym są wody podziemne,  
zasilane z wielu źródeł, które w różnych etapach wędrówki mogą być narażone na 
akumulację zanieczyszczeń, np. opady atmosferyczne, wnikanie wody w głąb gruntu 
w wyniku tychże opadów lub przenikanie wody z terenów podmokłych, tj. jeziora, 
rzeki, bagna itd. 

Rzeki i ich systemy są odzwierciedleniem wpływu różnych czynników geograficz- 
nych. Kształt, ilość i jakość wody, którą transportują, są zawsze wynikiem warunków 
środowiskowych, które je otaczają i formują. Rzeki w unikalny sposób rejestrują 
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także różnorodne zdarzenia i procesy zachodzące w środowisku, takie jak zmiany 
klimatu, katastrofy geologiczne czy rozwój biologiczny. Od pewnego czasu doku- 
mentują również szeroko rozumianą działalność człowieka. Są trwałym, ale i zmienia- 
jącym się elementem środowiska. Ich trwałość jest zazwyczaj korzystna, ponieważ 
postrzegamy rzeki jako źródło wody, energii i pożywienia, a także jako trasy trans-
portowe, miejsca wypoczynku i elementy krajobrazu. Mają one niewielki udział  
procentowy w słodkich zasobach wodnych, jednakże stanowią źródło wody pitnej 
na dużych odległościach, dodatkowo nawadniając tereny i pozwalając rozwijać się 
życiu na obszarach w ich zasięgu (Bartnik, Jokiel, 2012). 

Tabela 33.1. Całkowity udział zasobów wodnych na świecie (Małecka, Staszewski, 2015) 

Część hydrologiczna Objętość 
[km3] 

Odsetek całkowitych  
zasobów wodnych 

[%] 

Ocean 1 338 000 000 96,5 

Lodowce i trwała pokrywa śnieżna 24 364 100 1,725 

Wody podziemne 23 400 000 1,69 

Wody w jeziorach 176 400 0,013 

Woda glebowa 16 500 0,0012 

Woda w atmosferze 12 900 0,001 

Tereny podmokłe 11 470 0,0008 

Rzeki 2120 0,0002 

Woda biologiczna 1120 0,0001 

 
Stan czystości wód w Polsce stanowi poważny problem. Zanieczyszczenia rzek 

prowadzą do wymierania różnych gatunków roślin i zwierząt, co zaburza ekosyste- 
my i może prowadzić do ich degradacji. Inspekcja Ochrony Środowiska monitoruje 
stan rzek, dostarczając danych niezbędnych do ochrony wód przed eutrofizacją i za-
nieczyszczeniami przemysłowymi, w tym zasoleniem. Kontrole NIK z ostatnich lat 
wykazały, że zarówno podmioty odpowiedzialne za monitoring, jak i organy nad-
zorcze nie wywiązywały się z tych zadań prawidłowo, co mogło przyczynić się do 
opóźnienia podjęcia działań zapobiegających wystąpieniu katastrofy ekologicznej 
na Odrze mającej miejsce w 2022 roku (Trzaskowski, 2017). 

33.1. Jakość wód rzecznych wpływająca na środowisko,  
rodzaje i źródła zanieczyszczeń 

Wiele krajów na świecie boryka się z zanieczyszczeniami cieków wodnych. 
Ogromna skala emisji substancji biogennych spływających z pól uprawnych, wycieki 
metali ciężkich oraz farmaceutyków z oczyszczalni ścieków nieprzystosowanych do 
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usuwania tego rodzaju zanieczyszczeń oraz substancji ropopochodnych – wynika-
jąca głównie z wypadków na szlaku wodnym, a także nieszczelnych rafinerii w przy-
padku mórz i oceanów – powoduje szereg skutków negatywnie oddziałujących na  
środowisko naturalne.  

W krajach słabiej rozwiniętych istotną rolę odgrywa niski poziom świadomości 
ludności, szczególnie jeżeli dany ciek wodny jest objęty kultem, jak np. rzeka  
Ganges w Indiach. Rzeka ta, nazywana „Rzeką Matką” i uważana za świętą przez 
Hindusów, jest miejscem intensywnych praktyk religijnych, co niestety skutkuje jej 
zanieczyszczeniem. Pielgrzymki do Gangesu stanowią istotny element duchowej 
drogi, symbolizując dążenie do ostatecznego wyzwolenia. Miliony wiernych odwie-
dzają rzekę, aby dokonywać rytualnych kąpieli, składać ofiary i uczestniczyć w cere- 
moniach religijnych. Takie masowe zgromadzenia i rytuały wprowadzają do rzeki 
różne substancje, takie jak resztki ofiar, popioły z kremacji oraz odpady. Choć te prak- 
tyki mają ogromne znaczenie religijne, przyczyniają się do degradacji jakości wody 
w Gangesie, stwarzając zagrożenie dla zdrowia ludzi i ekosystemu (Banaszkiewicz, 
2017; Kiestrzyn, 2021). 

Innym, równie poważnym problem, z którym stale mamy do czynienia, oraz  
mającym istotny wpływ na zanieczyszczenie cieków wodnych jest mentalność  
ludności. Liczebność populacji zdolnej do ignorowania apeli o zaprzestanie emito-
wania odpadów stałych bezpośrednio do cieków wodnych skutkuje powstawaniem 
tzw. rzeki śmieci, gdzie zrywki, butelki, plastikowe opakowania oraz wszelkie inne 
odpady stałe zdolne unosić się na powierzchni wody płyną z nurtem, trafiając do 
obiegu wodnego, siejąc po drodze spustoszenie w środowisku. 

Polska posiada niewielkie zasoby wodne, wynoszące około 1600 m3 na osobę 
rocznie, podczas gdy w innych krajach europejskich przeciętnie przypada 4500 m3 
na mieszkańca. Kraj ten leży w zlewniach trzech mórz: Morza Bałtyckiego (99,7 % 
powierzchni Polski), Morza Północnego (0,1 %) i Morza Czarnego (0,2 %). Polskie 
zlewnie Bałtyku obejmują dwa największe dorzecza: Wisły (54 % powierzchni 
kraju, 168,9 tys. km2) i Odry (33,9 % powierzchni, 106 tys. km2) oraz pięć mniej-
szych dorzeczy: Ücker, Jarft, Świeżej, Pregoły i Niemna, a także zlewnie rzek wpa-
dających bezpośrednio do Bałtyku (17,3 tys. km2, 5,5 %) (Trzaskowski, 2017). 

Zlewnia Morza Północnego obejmuje polską część dorzecza Łaby (238 km2),  
a zlewnia Morza Czarnego – fragmenty dorzeczy Dunaju (385 km2) i Dniestru  
(233 km2). Zlewnie rzek uchodzących bezpośrednio do Bałtyku są podzielone na 
dwa regiony, które wraz z dorzeczami Odry i Wisły tworzą główne obszary gospo-
darowania wodami w Polsce. Ramowa Dyrektywa Wodna (RDW) Unii Europejskiej 
reguluje politykę wodną, mając na celu utrzymanie i poprawę jakości środowiska 
wodnego w krajach członkowskich, z zamiarem osiągnięcia do końca 2015 roku opty- 
malnego stanu wód w całej UE. W Polsce, zgodnie z RDW, zdefiniowano typy wód 
powierzchniowych i wyznaczono jednolite części wód (JCW). Klasyfikacja stanu 
wód opiera się głównie na elementach biologicznych z uwzględnieniem czynników 
fizyczno-chemicznych i hydromorfologicznych jako uzupełniających. Jeśli elementy 
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biologiczne wskazują na umiarkowany, słaby lub zły stan wód, klasyfikacja ekolo-
giczna również jest negatywna. Dla wskaźników biologicznych na poziomie bardzo 
dobrym lub dobrym uwzględnia się także wyniki oceny chemicznej (Trzaskowski, 
2017). 

Zgodnie z Rozporządzeniem Ministra Infrastruktury z dnia 25 czerwca 2021 r.  
w sprawie klasyfikacji stanu ekologicznego, potencjału ekologicznego i stanu che- 
micznego oraz sposobu klasyfikacji stanu jednolitych części wód powierzchniowych, 
a także środowiskowych norm jakości dla substancji priorytetowych (Dz.U. 2021 
poz. 1475) wyróżniona została pięciostopniowa klasyfikacja jakości wód powierzchnio- 
wych. Zaprezentowana w tabeli 33.2 ogólna charakterystyka wód powierzchniowych 
określa stan wszystkich wód powierzchniowych w Polsce. W dalszej części Rozpo-
rządzenia rozwinięte są opisy poszczególnych klas pod kątem elementów biologicz-
nych, tj.: fitoplankton, inna flora wodna (makrofity i fitobentos), makrobezkręgowce 
bentosowe oraz ichtiofauna. W dokumencie tym uwzględniono również element  
hydromorfologiczny mający znaczny wpływ na stopień zanieczyszczenia oraz szyb-
kość jego rozprzestrzeniania w środowisku (Rozporządzenie, 2021). 

Tabela 33.2. Klasyfikacja stanu ekologicznego jednolitych części wód powierzchniowych 
w Polsce – charakterystyka ogólna (opracowanie własne na podstawie  
Rozporządzenie, 2021) 

Klasa Opis 

I – bardzo dobry 

Zmiany w różnych substancjach chemicznych i fizycznych, które mogą być 
spowodowane przez ludzi, są niewielkie lub nie występują w ogóle  
w porównaniu z ich naturalnymi poziomami. Organizmy żyjące w wodzie 
mają wartości takie same jak w naturze, co oznacza, że nie ma większych 
problemów z ich życiem. Dodatkowo w wodzie występują warunki  
i organizmy, które są typowe dla danej rzeki lub jeziora. 

II – dobry 
Wpływ człowieka na życie w wodzie jest niewielki, a różnice między  
naturalnym stanem wody a obecnym w danym cieku lub zbiorniku  
są minimalne. 

III – umiarkowany Wartości organizmów w wodzie wskazują na pewne zakłócenia, ale nie są 
one bardzo duże, chociaż wyższe niż w przypadku wody o stanie dobrym. 

IV – słaby 
Widoczne są duże różnice między życiem w wodzie obecnie a tym sprzed  
ingerencji człowieka. Zbiorowiska organizmów w wodzie znacznie się  
różnią od tych występujących w naturalnych warunkach. 

V – zły Zauważalna jest silna degradacja środowiska wodnego. Większość  
gatunków wodnych uległa wymarciu w wyniku działalności człowieka. 

 
Oszacowanie stanu wód powierzchniowych (rzek, jezior, wód przejściowych  

i przybrzeżnych) w Polsce przeprowadza się w odniesieniu do JCW na podstawie 
państwowego monitoringu środowiska. Wyniki prezentowane są jako ocena stanu 
ekologicznego, chemicznego oraz końcowa ocena stanu wód. Monitoring realizo- 
wany jest zgodnie z wieloletnimi programami opracowanymi przez Głównego  
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Inspektora Ochrony Środowiska i zatwierdzanymi przez ministra środowiska oraz 
wojewódzkie programy, opracowane przez wojewódzkich inspektorów ochrony środo- 
wiska. Celem monitoringu jest dostarczenie informacji o jakości wód, niezbędnych 
do podejmowania działań poprawiających ich stan i ochrony przed zanieczyszcze-
niem, w tym eutrofizacją spowodowaną wpływem źródeł komunalnych i rolniczych 
oraz zanieczyszczeniami przemysłowymi. 

Jednym z głównych źródeł zanieczyszczenia wód jest gospodarka komunalna, 
zwłaszcza ściekowa. Inspekcja Ochrony Środowiska kontroluje przestrzeganie przez 
eksploatatorów oczyszczalni ścieków warunków korzystania ze środowiska oraz 
sposób i częstotliwość pomiarów emisji. W przypadku naruszeń warunków korzy- 
stania ze środowiska organy IOŚ są zobowiązane do podejmowania odpowiednich 
działań. Monitoring wód realizowany jest w cyklach sześcioletnich, zgodnie z krajo- 
wymi przepisami transponującymi wymagania RDW. Wyniki monitoringu są również 
wykorzystywane do sprawozdawczości wobec Komisji Europejskiej oraz realizacji 
zobowiązań wobec Komisji Helsińskiej i Europejskiej Agencji Środowiska. 

Wśród zanieczyszczeń wód powierzchniowych znalazł się również popularny  
w ostatnim czasie mikroplastik. Stanowi on poważny problem, który wynika z róż- 
nych czynników, takich jak rozpad plastikowych materiałów i ich przenoszenie 
przez fale, wiatr i prądy wodne. Mikroplastik definiuje się jako zróżnicowaną mie-
szankę różnych rodzajów plastiku, występujących w postaci małych fragmentów, 
włókien, kulistych i eliptycznych cząstek, granulek oraz płatków o rozmiarach  
od 0,1 μm do 5 mm. Mogą one przemieszczać się w środowisku wodnym, gromadzić 
zanieczyszczenia (np. drobiny piasku) i wpływać na życie wodne. Istotne znaczenie 
mają na przykład ich kształt, gęstość i właściwości chemiczne. Odnotowano obecność 
małych fragmentów plastiku w produktach spożywczych i organizmach wodnych, 
co może stanowić zagrożenie dla zdrowia ludzi. Dlatego ważne jest, aby podejmo-
wać działania mające na celu zmniejszenie ilości mikroplastiku w naszych wodach  
i opracowywać skuteczne sposoby jego usuwania, aby chronić środowisko i zdrowie 
(Samsonowska, Kaszuba, 2022; Włodarczyk-Makuła, Wiśniowska, 2020). 

33.2. Katastrofy ekologiczne – następstwa zanieczyszczenia  
cieków wodnych 

Katastrofa ekologiczna na Odrze była wynikiem zarówno naturalnych, jak i antro- 
pogenicznych czynników. Eutrofizacja wód oraz zmiany klimatyczne prowadzą do 
zakwitów szkodliwych glonów, zwłaszcza haptofitu Prymnesium parvum, który  
produkuje toksynę zwaną prymnezyną. Zjawisko to, obserwowane w różnych eko- 
systemach na świecie, wpływa negatywnie na zdrowie ludzkie, usługi ekosystemowe 
i rybołówstwo. Dotychczasowe badania wykazały, że P. parvum charakteryzuje się 
wysoką adaptacyjnością ekologiczną dzięki miksotroficznemu sposobowi odżywiania 
i mutualistycznym relacjom z bakteriami. Parametry rozwoju Prymnesium parvum 
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obejmują: temperaturę wody wynoszącą około 20 °C - 25 °C w okresie letnim oraz 
18 °C w okresie zimowym, poziom zasolenia od 0,6 ‰ do 70,0 ‰, przy optymalnym 
zasoleniu 3,0 ‰ - 5,0 ‰, optymalne stężenia jonów takich jak KNO3 , CO(NH2)2  
i NaHCO3 dla tempa wzrostu mikroalg odpowiednio 500 mg/l, 360 mg/l i 1500 mg/l 
oraz pH w przedziale 7,8-9,2 (Liu i in., 2022). Wystąpienie gwałtownych zmian 
wśród wymienionych parametrów traktowane jest przez mikroorganizmy jako  
czynnik stresogenny będący bezpośrednią przyczyną uwolnienia toksyny do środo-
wiska. Biorąc pod uwagę, że algi te są mikroorganizmami słonolubnymi, naturalnie 
słodkie rzeki o podwyższonym stopniu zasolenia wynikającym z emisji odpadów 
bogatych w sole, są szczególnie narażone na zakwit oraz uwolnienie toksyny.  
Kontrola zakwitów P. parvum jest trudna, a literatura opisuje różne metody wspiera- 
jące monitoring, w tym fizyczne, chemiczne oraz biologiczne, np. z użyciem pato-
genów i pasożytów glonów. Planowane eksperymenty w skali mesokosmu, takie jak 
te na Kanale Gliwickim, mają na celu opracowanie skutecznych metod ograniczenia 
negatywnych skutków gradacji tych organizmów w ekosystemie Odry (IOŚ-PIB, 
2023; Najwyższa Izba Kontroli, 2023). 

Ekosystemy rzeczne są wyjątkowo podatne na wpływy zewnętrzne, które mogą 
poważnie zaburzyć ich równowagę. Katastrofa ekologiczna na Odrze jest przykła- 
dem, jak działalność człowieka i zanieczyszczenia mogą drastycznie wpłynąć na  
środowisko wodne. Kanał Gliwicki, z jego stojącą, zasoloną i żyzną wodą, stworzył 
idealne warunki dla rozwoju szkodliwych alg, takich jak Prymnesium. Substancje 
chemiczne, takie jak rozcieńczalniki i węglowodory aromatyczne, które mogą dostać 
się do wód, niszczą naturalne ekosystemy i sprzyjają ekspansji toksycznych organi-
zmów. Tego typu zjawiska stanowią realne zagrożenie również dla Wisły. Jeśli nie 
zostaną podjęte odpowiednie środki zaradcze, Wisła może doświadczyć podobnych 
problemów. Jakość wody w rzece ma kluczowe znaczenie dla rolnictwa, turystyki, 
wędkarstwa i dostaw wody pitnej. Aby zapobiec ekologicznej katastrofie, konieczne 
jest systematyczne monitorowanie stanu wód, redukcja zanieczyszczeń i wdrażanie 
efektywnych strategii zarządzania zasobami wodnymi (IOŚ-PIB, 2023; Najwyższa 
Izba Kontroli, 2023). 

33.3. Dostępne technologie oczyszczania wód płynących 

Dominacja umiarkowanej klasy jakości wód w Polsce oraz globalnie występu-
jący problem zanieczyszczenia powierzchniowych wód płynących wymaga udosko-
nalania technologii oczyszczania oraz poszukiwania nowych wydajniejszych metod. 
Ochrona jakości wód obejmuje działania mające na celu zarówno zapobieganie  
zanieczyszczeniom u źródła, jak i ich ograniczanie w obiegu wodnym (Wiatkowski, 
Rosik-Dulewska, 2016). Kluczowe są: wprowadzenie praktyk rolniczych minimali- 
zujących zanieczyszczenia, budowa oczyszczalni ścieków oraz poprawa warunków 
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sanitarnych na obszarach wiejskich. Te działania pomagają zmniejszyć ilość zanie-
czyszczeń trafiających do wód powierzchniowych. 

Niemniej jednak całkowite wyeliminowanie zanieczyszczeń u źródła jest nie- 
możliwe. Dlatego konieczne staje się również ograniczenie ich rozprzestrzeniania  
i wspieranie procesów naturalnego samooczyszczania wód. W praktyce oznacza to 
wdrażanie rozwiązań, które spowalniają obieg chemikaliów w środowisku wodnym. 
Jednym z efektywnych rozwiązań są małe zbiorniki retencyjne, często zwane  
„constructed wetlands”. Są to płytkie stawy porośnięte roślinnością, które skutecznie 
redukują dopływ związków biogennych do większych zbiorników wodnych, chroniąc 
je przed degradacją (Mioduszewski, 2004). 

Uporządkowana gospodarka wodno-ściekowa, obejmująca budowę oczyszczalni 
ścieków, jest jednym z najbardziej skutecznych sposobów na ograniczenie zanie- 
czyszczeń. Mimo wysokich kosztów oczyszczalnie są niezbędne dla utrzymania  
czystości wód. Alternatywnie stosowanie zbiorników wstępnych przed głównymi 
zbiornikami wodnymi jest praktycznym rozwiązaniem, które pomaga zatrzymywać 
zanieczyszczenia i chronić główne zbiorniki przed eutrofizacją oraz awaryjnymi 
zrzutami ścieków (Czamara i in., 2008; Wiatkowski, Rosik-Dulewska, 2016). 

Barierami biogeochemicznymi, które skutecznie ograniczają wymywanie związ-
ków chemicznych z pól uprawnych do wód, są śródpolne zadrzewienia. Roślinność 
z rozwiniętym systemem korzeniowym znacząco redukuje migrację szkodliwych 
substancji. Badania wykazują, że zadrzewienia mogą obniżyć stężenia azotanów, 
fosforu i metali ciężkich w wodach gruntowych nawet dwudziestokrotnie (Karg, 
Karlik, 1993). Zarządzanie gospodarką wodną na obszarach wiejskich wymaga  
odpowiedniego kształtowania układu przestrzennego. Tworzenie pasów roślinnych 
oraz odtwarzanie licznych użytków ekologicznych pozwala na ograniczenie szyb- 
kiego odpływu wód opadowych i roztopowych. Roślinność działa jako naturalna  
bariera, akumulując biogenne pierwiastki oraz zanieczyszczenia, a także wspomaga-
jąc ich neutralizację (Sumorok, Zdanowska, 2006). 

Powyższe metody oczyszczania wód powierzchniowych skupiają się głównie  
na ograniczeniu przedostawania i rozprzestrzeniania zanieczyszczeń w środowisku 
i prowadzone są metodą ex situ. Niewiele jest obecnie stosowanych metod oczysz- 
czania wód płynących bezpośrednio na korycie rzecznym, jednak można do nich 
zaliczyć usuwanie obcych gatunków inwazyjnych, które również stanowią pewną 
formę zanieczyszczenia dla naturalnej flory danego regionu, oraz utrzymywanie  
roślinności uregulowanych i obwałowanych koryt rzecznych. Rośliny takie jak  
rdestowiec (Reynoutria) czy barszcz Sosnowskiego (Heracleum sosnowskyi) szybko 
kolonizują brzegi rzek i strumieni, często po pracach budowlanych lub regulacyj-
nych, które odsłaniają nasłonecznione, pozbawione gleby powierzchnie. Te gatunki 
wypierają rodzime rośliny i zaburzają ekosystemy, co prowadzi do pogorszenia  
jakości wody. Aby przeciwdziałać tym negatywnym skutkom, ważne jest utrzymanie 
naturalnych zespołów roślinnych. W obszarach chronionych, takich jak Natura 2000,  
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plany ochronne powinny obejmować monitorowanie i skuteczne usuwanie inwazyj- 
nych gatunków roślin. Dzięki temu można ograniczyć ich negatywny wpływ na  
ekosystemy wodne, poprawiając tym samym jakość wody i zdrowie środowiska.  
Zarządzanie roślinnością w korytach uregulowanych rzek oraz na obwałowaniach 
odgrywa kluczową rolę w poprawie jakości wód powierzchniowych. Administracja 
wodna regularnie usuwa roślinność z brzegów, aby chronić budowle hydrotechniczne, 
szczególnie dbając o to, by drzewa nie rosły zbyt blisko konstrukcji. Wierzby, często 
wykorzystywane do stabilizacji brzegów, charakteryzują się szybkim wzrostem,  
co wymaga systematycznego przycinania. Zarządzanie strefami przybrzeżnymi, 
które rzadko są zalewane, ale często zdominowane przez niekontrolowaną roślin- 
ność, taką jak krzewy wikliny, jest również kluczowe. Regularne usuwanie tej  
roślinności oraz ochrona naturalnych samosiejek drzew, takich jak jesion, jarzębina, 
dąb, może z czasem zmniejszyć dominację wierzby. Po intensywnych opadach  
w miejscach erozji można sadzić rośliny wodne i przybrzeżne odporne na prądy 
wodne i falowanie, jak rdestnice czy wywłócznik okółkowy. Te działania wspierają 
naturalne procesy oczyszczania wód, pomagając w utrzymaniu czystości ekosyste-
mów rzecznych (Jeleński, Wyżga, 2016). 

Wykorzystanie robotów do oczyszczania wód oferuje nowoczesne i efektywne 
rozwiązania w walce z zanieczyszczeniami oceanicznymi i rzeczno-portowymi. 
Technologia ta, jak pokazano w badaniach, obejmuje różnorodne podejścia, w tym 
zastosowanie rojów robotycznych oraz autonomicznych katamaranów, takich jak 
Waste Shark. Rojowe roboty, działające na zasadzie współpracy, mogą skutecznie 
usuwać odpady wodne, dzieląc się zadaniami i minimalizując czas oraz złożoność 
operacji. Natomiast Waste Shark, opracowany przez Niemieckie Centrum Badań 
nad Sztuczną Inteligencją, jest zdolny do autonomicznego zbierania unoszących się 
odpadów plastikowych z portów i przystani, dzięki zaawansowanym algorytmom 
unikania kolizji. Pomimo wyzwań, takich jak falowanie, biofouling oraz obecność 
mikroplastików, technologie te pokazują znaczący potencjał w ochronie ekosystemów 
wodnych. Dalsze badania i rozwój mogą jeszcze bardziej zwiększyć efektywność 
tych rozwiązań, przyczyniając się do skuteczniejszego zarządzania zanieczyszcze-
niami wodnymi na globalną skalę (Ali i in., 2023). 

Dostępne technologie oczyszczania wód ze szkodliwego mikroplastiku (MP) 
można podzielić na trzy główne rodzaje: fizyczne, chemiczne i biologiczne. Warto 
jednak pamiętać, że usunięcie MP z wody nie zawsze jest równoznaczne z całko- 
witą jego eliminacją z obiegu. Często po tych procesach pozostają odpady, które 
trzeba odpowiednio utylizować, aby nie trafiły z powrotem do środowiska. Metody 
fizyczne obejmują szybką filtrację oraz filtrację membranową. Pierwszy rodzaj  
filtracji z wykorzystaniem różnych materiałów, jak piasek kwarcowy czy antracyt, 
jest skuteczną metodą, ale nie zawsze usuwa najmniejsze cząstki. Filtracja membra-
nowa z kolei może być bardzo efektywna, ale jest droższa i wymaga zastosowania 
wysokich ciśnień. Adsorpcja to kolejna fizyczna metoda, która polega na przyciąganiu 
mikroplastików przez odpowiednie substancje, na przykład węgiel aktywny. Separacja 
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magnetyczna wykorzystuje magnesowane cząstki, które przyciągają i oddzielają  
mikroplastiki od wody za pomocą pola magnetycznego. Natomiast metody che-
miczne, jak koagulacja, polegają na dodaniu substancji, które łączą się z mikro- 
plastikami, tworząc większe struktury, łatwiejsze do usunięcia. Elektrokoagulacja  
to podobna metoda, ale wykorzystuje prąd elektryczny do generowania substancji 
usuwających MP. Utlenianie chemiczne z kolei używa reakcji chemicznych do de-
gradacji mikroplastików. Metodami biologicznymi są procesy, które wykorzystują 
zdolność niektórych organizmów do rozkładu mikroplastików. Bakterie, glony czy 
organizmy wodne mogą degradować te substancje, ale efektywność zależy od wielu 
czynników środowiskowych. Istnieje również ryzyko, że w przypadku organizmów 
wodnych może dojść do akumulacji zanieczyszczenia, zamiast jego degradacji, 
przez co metoda ta nie jest w pełni efektywna i wymaga odpowiedniego doboru  
organizmów (Mrowiec, 2023). 

Podsumowanie 

Ogólny stan rzek na świecie nie ulega znacznej poprawie i stale utrzymuje się  
na niskim poziomie jakości. Ze względu na wiele czynników antropogenicznych 
rzeki stanowią bardzo dobry nośnik zanieczyszczeń w obiegu wodnym, wpływając 
tym samym na wiele regionalnych ekosystemów. 

Liczne rodzaje zanieczyszczeń przedostających się do środowiska wodnego 
utrudniają dobór jednej kombinacji metod oczyszczania wód powierzchniowych. 
Konieczny jest przez to indywidualny dobór technologii, który przekłada się jedno-
cześnie na zwiększenie kosztów całego przedsięwzięcia. W dalszym ciągu nie dla 
wszystkich rodzajów zanieczyszczeń opracowano metody usuwania ze środowiska 
wodnego np. farmaceutyków, które odprowadzane są z nieprzystosowanych do ich 
wychwytywania oczyszczalni ścieków. 

W Polsce dominuje umiarkowana klasa jakości wód w rzekach i ich dopływach, 
a sytuacja na Odrze z 2022 roku świadczy o potrzebie opracowywania oraz ulepsza-
nia technologii usuwania zanieczyszczeń, a także ograniczania ich rozprzestrzenia-
nia się w środowisku wodnym. W celu ograniczenia ryzyka wystąpienia podobnego 
zjawiska na Wiśle konieczne jest podjęcie działań badawczych oraz prawnych,  
skupiających się na wprowadzonych obecnie normach warunkujących jakość odpro-
wadzanych ścieków do rzek i ich dopływów. 

Oczyszczanie wód płynących stanowi ogromne wyzwanie ze względu na nie- 
przewidywalność panujących warunków w ciekach wodnych. Warunki te determinu- 
ją dopływy, czynniki atmosferyczne, w tym gwałtowne opady atmosferyczne, opady 
śniegu oraz susze. Jest to główną przyczyną braku skutecznych technologii in situ 
do oczyszczania wód płynących. 
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Flowing water purification technologies 
 

Abstract: Water plays a fundamental role in people’s lives. This applies to both surface 
and underground waters, which are the source of drinking water and are used for economic 
purposes. Water purity is also important in the aspects of tourism and economy. Unfortu-
nately, the chemical condition of over 98 % of Polish surface waters has been assessed  
as poor. The Oder River environmental disaster resulting from a long-term environmental 
crisis has revealed that the state of the ecosystem has reached a critical point. The following 
chapter presents issues related to the deteriorating condition of rivers, in Poland and around 
the world, and discusses flowing water purification technologies that are currently available. 

Keywords: river pollution, environmental disaster, water and sewage management, water 
purification technologies, ecological condition 
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