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Piotr Zawadzki1 

Odnowa wody ze ścieków –  

korzyści, wyzwania, rozwiązania 

1. Wprowadzenie 

Pogłębiający się światowy kryzys wodny skutkuje brakiem wystarczających, natu-

ralnych zasobów wodnych z powodu niekorzystnego wpływu klimatu i zwiększonego 

zapotrzebowania na wodę, co utrudnia dostęp do czystej i bezpiecznej wody. Do roku 

2030 świat może doświadczyć blisko 40% ograniczenia dostępności do wody. Według 

danych UNICEF (ang. United Nations Children’s Fund) i WHO (ang. World Health 

Organization), 2,2 mld ludzi nie ma dostępu do wody przeznaczonej do spożycia przez 

ludzi w miejscu zamieszkania, a 4,2 mld osób jest pozbawionych odpowiednich warun-

ków sanitarnych [1]. Według szacunków Organizacji Narodów Zjednoczonych (ONZ) 

w ciągu najbliższej dekady dostępność czystej i bezpiecznej wody przeznaczonej do 

spożycia przez ludzi może spaść aż o 40%. Do 2050 roku zapotrzebowanie na wodę 

wzrośnie dwukrotnie, a ponad połowa światowej populacji będzie zagrożona jej deficy-

tem [2]. Według prognozy Światowego Instytutu Zasobów, do 2040 roku 44 kraje staną 

w obliczu „wysokiego” lub „niezwykle wysokiego” poziomu niedoboru wody [3, 4]. 

Prognozuje się, że w 2040 roku Polska zagrożona będzie stresem wodnym na poziomie 

średnim do wysokiego. 

Dodatkowym problemem są stale identyfikowane w wodach i ściekach nowo poja-

wiające się zanieczyszczenia, w tym, m.in. tzw. mikrozanieczyszczenia, jak na przykład: 

chlorowcowane kwasy metanosulfonowe (MSA, ang. methanesulfonic acid), mikroplastiki 

(MPs, ang. microplastics), związki stosowane w filtrach UV (ang. ultraviolet blockers) 

i kremach do opalania, środki kontrastowe stosowane w tomografii komputerowej, 

a nawet narkotyki, takie jak kokaina i jej metabolity [5-7]. 

W ostatnich latach problem z dostępem do czystej wody, jak również światowy 

kryzys wodny oraz surowe regulacje prawne w gospodarce ściekowej spowodował, że 

obiekty komunalne mimo dodatkowych nakładów inwestycyjnych i eksploatacyjnych 

decydują się na implementację trzeciego i czwartego stopnia oczyszczania ścieków [8-10]. 

Pierwsza grupa procesów polega na usuwaniu z oczyszczonych (najczęściej biologicz-

nie) ścieków substancji nieorganicznych oraz pozostałego azotu i fosforu. Są to między 

innymi procesy filtracji klasycznej (złoża piaskowe) czy biofiltracji (biologiczne węgle 

aktywne). Z kolei czwarty stopień oczyszczania ścieków nie jest obecnie powszechnie 

stosowany, natomiast jest niezwykle istotny z punktu widzenia zapewnienia dostaw wody 

bezpiecznej dla zdrowia i życia ludzi, pozbawionej zarówno zagrożenia mikrobiologicz-

nego, jak i mikrozanieczyszczeń. Na uwagę zasługują tutaj procesy zaawansowanego 

utleniania (AOPs, ang. Advanced Oxidation Processes) [11-13]. AOPs polegają na gene-

rowanie reaktywnych rodników utleniających, takich jak rodniki hydroksylowe lub 

siarczanowe. W odpowiednio dobranych warunkach (np. czas reakcji, dawka utleniacza, 

 
1 pzawadzki@gig.eu, Pracownia Technologii Wody i Ścieków, Zakład Ochrony Wód, Główny Instytut 

Górnictwa w Katowicach, www.gig.eu. 
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objętość reaktora itp.), AOPs pozwalają na degradację większości nowo pojawiających 

się zanieczyszczeń, w tym generowanych w trakcie procesów utleniania, produktów 

ubocznych utleniania [14-16]. 

Dane literaturowe wykazują, że ścieki komunalne mogą stanowić źródło wody zasi-

lającej elektrolizer [17, 18]. Produkcja wodoru w procesie elektrolizy wymaga stosun-

kowo dużych ilości wody, ponieważ nawet w idealnych warunkach do wyprodukowania 

1 kg wodoru potrzeba około 9 kg wody. Rozpatrując jednak sprawność elektrolizerów 

oraz potencjalne straty wody na cele utrzymania czystości sprzętu, zużycie wody do 

produkcji 1 kg wodoru w procesie elektrolizy może wynieść nawet około 22 kg [19]. 

Woda odzyskana ze ścieków komunalnych, w zależności od parametrów użytkowych, 

może być wykorzystana do zasilania procesów technologicznych, mycia urządzeń i pla-

ców, do podlewania, a także do produkcji wodoru w procesie elektrolizy, a nawet jako 

źródło wody przeznaczonej do spożycia przez ludzi [20]. Przewagą wody odzyskanej ze 

ścieków komunalnych jest jej stosunkowo niska twardość w porównaniu do wody 

pobieranej z sieci wodociągowej (jakość wody przeznaczonej do spożycia przez ludzi). 

Aby ograniczyć ryzyko niedoboru wody przeznaczonej do spożycia przez ludzi należy 

dążyć do zwiększenia recyklingu wody, czyli szerszego niż np. nawadnianie, wykorzy-

stania odpowiednio oczyszczonych ścieków. Istotnym problemem do rozwiązania jest 

jednak zmienny w czasie skład ścieków. Skład ścieków komunalnych i przemysłowych 

jest zróżnicowany w czasie i zależy, m.in. od takich czynników jak: zmieniające się wa-

runki atmosferyczne i klimatyczne (opady atmosferyczne, roztopy, wahania temperatur), 

charakter i wielkość aglomeracji, dopływ ścieków przemysłowych, zmiany w procesach 

produkcyjnych, awarie i bieżące prace konserwacyjne. Czynniki te wpływają na skład 

ścieków, powodując na przykład dopływ dodatkowego ładunku zawiesin i substancji 

biogennych, co implikuje zmienne warunki wyjściowe końcowy efekt oczyszczania. 

2. Aspekty prawne wód odzyskanych ze ścieków 

Naukowcy zwracają uwagę, iż pod względem bakteriologicznym jakość ścieków 

oczyszczonych, nawet z zastosowaniem wysokoefektywnych metod, nie spełnia zaleceń 

WHO (1000 E. coli/100 ml) [21] ani zaleceń Unii Europejskiej [22, 23] odnośnie jakości 

ścieków odprowadzanych do wód przeznaczonych do celów rekreacyjnych (2000 

E. coli/100 ml). 

Chociaż ścieki poddane klasycznym technologiom mechaniczno-biologicznego oczysz-

czania z pewnością nie będą spełniać wymagań określonych w Rozporządzeniu Ministra 

Zdrowia z dnia 7 grudnia 2017 roku w sprawie jakości wody przeznaczonej do spożycia 

przez ludzi [24], to już w przypadku wody technologicznej (procesowej) możemy mó-

wić o możliwościach wykorzystania oczyszczonego ścieku na potrzeby technologiczne. 

Jakość wody technologicznej ściśle uzależniona jest od prowadzonych procesów, potrzeb 

i wymagań. Niejednokrotnie, aby uzyskać wodę technologiczną, wymagane są znacznie 

bardziej skomplikowane i rozbudowane procesy oczyszczania (uzdatniania), jak w przy-

padku, np. wody chłodniczej, kotłowej itp. [25]. 

Aby zapobiec niedoborom wody w Unii Europejskiej, Parlament Europejski przyjął 

Rozporządzenie (UE) 2020/741 z dnia 25 maja 2020 r. w sprawie minimalnych wymagań 

dotyczących ponownego użycia wody [26]. Celem tego Rozporządzenia jest ułatwienie 

przyjęcia ponownego wykorzystania wody, gdy jest to właściwe i opłacalne, a tym 

samym stworzenie ram umożliwiających tym państwom członkowskim, które chcą lub 
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muszą praktykować ponowne wykorzystanie wody. Ponowne wykorzystanie wody odzy-

skanej ze ścieków, np. na cele nawadniania w rolnictwie może się również przyczynić 

do propagowania gospodarki o obiegu zamkniętym dzięki odzyskiwaniu składników 

odżywczych z odzyskanej wody i wykorzystywaniu ich w uprawach z użyciem technik 

fertygacji (pkt. 11 w [26]). Ponowne wykorzystanie odpowiednio oczyszczonych ścieków, 

na przykład z komunalnych oczyszczalni ścieków, ma mniejszy negatywny wpływ na 

środowisko niż inne alternatywne metody zaopatrzenia w wodę, takie jak transfer wody 

lub odsalanie. Dlatego też konieczność określenia alternatywnych sposobów ponownego 

wykorzystania wody lub wtórnego oczyszczania ścieków jest uzasadniona. W Rozpo-

rządzeniu [26] wyszczególniono także minimalne klasy jakości odzyskanej wody do 

nawadniania w rolnictwie (łącznie 4 klasy: A, B, C, D) wraz z minimalnymi wymogami 

w odniesieniu do jakości wody (tab. 1). 

Tabela 1. Wymogi dotyczące jakości odzyskanej wody do nawadniania w rolnictwie 

Klasa 

jakości 

odzyskanej 

wody 

Orientacyjny cel 

zastosowania 

technologii 

Wymogi dotyczące jakości 

E. coli 

(liczba/100 

ml) 

BZT5 2 

(mg/l) 

Zawiesina 

ogólna 

(mg/l) 

Mętność 

(NTU 3) 
Inne 

A 

Oczyszczanie 

wtórne, filtracja 

i dezynfekcja 

≤10 ≤10 ≤10 ≤5 

Legionella 

spp.: <1 000 

cfu/l, jeżeli 

istnieje 

ryzyko 

powstawania 

(lub 

wytwarzania) 

aerozolu  

 

Nicienie 

jelitowe (jaja 

helmintów): 

≤1 jajo/l dla 

nawadniania 

pastwisk lub 

upraw roślin 

pastewnych 

B 

Oczyszczanie 

wtórne 

i dezynfekcja 

≤100 

Zgodnie z dyrektywą 

91/271/EWG (załącznik I, 

tabela 1) 

- 

C 

Oczyszczanie 

wtórne 

i dezynfekcja 

≤1 000 - 

D 

Oczyszczanie 

wtórne 

i dezynfekcja 

≤10 000 - 

Źródło: [26]. 

Klasa A oznacza wodę o najkorzystniejszych parametrach, przeznaczoną do upraw 

roślin do spożycia w stanie surowym, których część jadalna ma bezpośredni kontakt 

z odzyskaną wodą. Klasa B i C oznacza wodę przeznaczoną do nawadniania roślin do 

spożycia w stanie surowym, których część jadalna jest produkowana powyżej poziomu 

gruntu i nie ma bezpośredniego kontaktu z odzyskaną wodą, rośliny do spożycia po 

przetworzeniu i rośliny niespożywcze. Różnica między obiema klasami polega na tym, 

że woda o klasie czystości B przeznaczona jest do upraw stosowanych jako pasza dla 

zwierząt wykorzystywanych do produkcji mleka lub mięsa, natomiast woda klasy C dla 

 
2 Pięciodniowe Biologiczne Zapotrzebowanie na Tlen. 
3 ang. Nephelometric Turbidity Unit (nefelometryczna jednostka mętności). Jednostka do określania mętności 

roztworu. 
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płodów rolnych przeznaczonych na paszę dla zwierząt wykorzystywanych do produkcji 

mleka lub mięsa. Woda klasy D przeznaczona jest na uprawy przemysłowe, energe-

tyczne i uprawy, które są sadzone. Zgodnie z [26] (z zastrzeżeniem innych stosownych 

przepisów prawa Unii w dziedzinie środowiska i zdrowia), państwa członkowskie mogą 

wykorzystywać odzyskaną wodę do innych celów, takich jak: ponowne wykorzystanie 

w przemyśle, oraz w usługach komunalnych i do celów dotyczących ochrony środowiska. 

3. Wyzwania związane z odzyskiem wody ze ścieków 

Do głównych wyzwań związanych z odzyskiem wody ze ścieków komunalnych zali-

czyć można zagrożenie mikrobiologiczne (wirusy, bakterie, grzyby, itp.). Źródłem 

zanieczyszczeń mikrobiologicznych są przede wszystkim ścieki bytowe (fekalia, mocz), 

jak również ścieki przemysłowe. 

Celem oczyszczania ścieków jest przede wszystkim redukcja ładunku zanieczyszczeń 

organicznych odprowadzanych od odbiornika. Wraz z kolejnymi stopniami mechaniczno-

-biologicznego oczyszczania ścieków następuje także w mniejszym stopniu redukcja 

(lecz nie całkowita eliminacja) zagrożenia mikrobiologicznego, przy czym generalnie 

im wyższy stopień oczyszczania, tym większa efektywność usuwania drobnoustrojów 

[27]. Łączna liczba różnorodnych mikroorganizmów o zróżnicowanym czasie przeżycia 

sięga setek milionów w ml. Przykładowo, na odpływie z komunalnych oczyszczalni ście-

ków w Gdańsku i Gdyni, średnia dobowa liczba bakterii wskaźnikowych (NPL4/100 cm3) 

wynosiła 6,3  1013 (E. coli) i 2,1  1012  1,5  1013 (paciorkowce kałowe) [21]. W publi-

kacji [27] zbadano próbki ścieków pobrane po procesie oczyszczania z zastosowaniem 

stawów biologicznych. Liczba bakterii E. coli na odpływie ze stawu biologicznego 

kształtowała się na poziomie 104  105 NPL/100 cm3. 

Chociaż dane literaturowe wskazują, że na różnych etapach oczyszczania ścieków 

istnieje możliwość zredukowania liczebności drobnoustrojów od 90 do 99% [28-30], to 

pomimo wysokiego procentu redukcji w odniesieniu do wszystkich oznaczanych drobno-

ustrojów, liczba pozostałych w ściekach mikroorganizmów jest nadal wysoka [27] i nie 

spełnia wymagań Rozporządzenia [24]. 

Do innych potencjalnych wyzwań związanych z odzyskiem i odnową wody zali-

czyć można: (1) docelową grupę odbiorców odzyskanej wody, (2) docelową jakość 

odzyskanej wody, (3) obecność mikrozanieczyszczeń oraz (4) obawy społeczne przed 

spożywaniem wody odzyskanej ze ścieków. 

Dobór technologii odnowy wody ze ścieków winien być poprzedzony co najmniej 

rozeznaniem rynku potencjalnych odbiorców, np. w formie badań marketingowych, badań 

potrzeb klientów. Przy wyborze grupy odbiorców odzyskanej wody należy się wów-

czas kierować szczególnie potrzebami poszczególnych odbiorców co do jakości odzyskanej 

wody. W rejonach o niskim zagęszczeniu ludności, a dużym udziale rolnictwa uzasad-

niony będzie dobór technologii spełniającej aktualne wymagania odnośnie wody prze-

znaczonej do nawadniania w rolnictwie. Z kolej w rejonach o istotnym udziale przemysłu, 

potencjalne grupy odbiorców mogą być zainteresowane zarówno dostawami wody prze-

znaczonej do spożycia, jak również wody technologicznej. 

Jakość wody technologicznej powinna zostać określona i sprecyzowana przez poten-

cjalnych zainteresowanych. Dobór technologii musi uwzględniać pożądaną przez 

 
4 Najbardziej Prawdopodobna Liczba bakterii. 
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odbiorców jakość wody (np. mieszkańcy – woda przeznaczona do spożycia przez ludzi, 

rolnictwo – woda do nawadniania; przedsiębiorstwa, przemysł – woda technologiczna). 

Idealna technologia powinna mieć możliwość swobodnego przełączania poszczególnych 

urządzeń w ciągu technologicznym, aby móc produkować wodę o jakości, na którą 

w danym momencie jest zapotrzebowanie (np. w okresie zimowym może być to produkcja 

sztucznego śniegu w obiektach narciarskich, a w okresie letnim produkcja wody prze-

znaczonej do spożycia przez ludzi lub do nawadniania upraw). Należałoby także zazna-

czyć, iż nie zawsze aby wyprodukować wodę o pożądanej jakości (np. wodę do nawad-

niania w rolnictwie) konieczne jest włączenie do eksploatacji wszystkich urządzeń 

technologicznych, które do tej pory służyły, np. do produkcji wody technologicznej na 

potrzeby chłodzenia lub zasilania kotłów. 

Technologia odnowy wody ze ścieków powinna uwzględniać fakt, iż urządzenia tech-

nologiczne eksploatowane będą w warunkach ciągłego funkcjonowania danej oczyszczalni 

ścieków. Jest to istotne z tego względu, że jakość odzyskanej wody musi być stabilna. 

Dobrana technologia musi uwzględniać nierównomierną pracę oczyszczalni ścieków, 

w tym między innymi ewentualne awarie czy też remonty eksploatowanego obiektu przy 

jednoczesnym spełnieniu parametrów odpowiadającym wodzie przeznaczonej do spo-

życia lub wodzie technologicznej. Bardzo ważnym elementem jest również uodpornienie 

technologii odnowy wody od warunków klimatycznych i zjawisk atmosferycznych, 

w tym opadów atmosferycznych, które mogą nieść ze sobą dodatkowy ładunek zawiesin. 

Istotnym elementem jakości odzyskanej wody jest jej twardość, wyrażona jako 

sumaryczna zawartość jonów wapnia i magnezu. Chociaż w przypadku ścieków twar-

dość nie jest wskaźnikiem normatywnym, to już dla wody przeznaczonej do spożycia 

lub wód technologicznych jest to kluczowy wskaźnik warunkujący ich zdatność. Zgodnie 

z [24], twardość wody przeznaczonej do spożycia przez ludzi powinna wynosić od 60 

do 500 mg/dm3 (w przeliczeniu na węglan wapnia), natomiast optymalna twardość wód 

chłodniczych zazwyczaj zawiera się w przedziale od około 30 do 70 mg/dm3 (w przeli-

czeniu na węglan wapnia) [31, 32]. W zależności od lokalizacji, twardość wody odzyskanej 

ze ścieków jest zróżnicowana. Z reguły, twardość wód powierzchniowych jest mniejsza 

niż wód podziemnych, stąd w przypadku, gdzie głównym źródłem ujmowanej wody są 

wody powierzchniowe, twardość odzyskanej wody może być niska. Z punktu widzenia 

zdrowotnego, twardość wody to związki wapnia i magnezu, łatwiej przyswajalne z wody 

niż z pożywienia, niezwykle istotne dla organizmu człowieka. Niedobór wapnia może 

powodować osteoporozę. Magnez jest istotny w budowie kości oraz komórek, zwłaszcza 

komórek mięśni. Miękka woda, pozbawiona kationów wapnia i magnezu, może być 

większym zagrożeniem dla organizmu niż woda twarda. Miękka woda (twardość poniżej 

75 mg CaCO3/dm3) może mieć niekorzystny wpływ na gospodarkę mineralną człowieka 

ze względu na podwyższoną zachorowalność populacji korzystającej z takich wód [33]. 

Związek między twardością wody, a zachorowaniami na choroby naczyniowe opisano 

w publikacji [34], w której zaobserwowano wyższe współczynniki umieralności na cho-

roby naczyń mózgowych w obszarach z miękką wodą, w porównaniu do tych z bardziej 

twardszą wodą używaną do picia. Z kolei w publikacji [35] wykazano, że twardość wody 

oraz zawartość wapnia i magnezu w wodzie mogą pełnić rolę ochronną przed wczesnymi 

stadiami miażdżycy u dzieci i nastolatków. 

Z punktu widzenia procesowego wykorzystania odzyskanej wody, w zależności od 

jej właściwości fizykochemicznych (np. odczyn – pH i zasadowość), woda o twardości 
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powyżej około 200 mg/l może powodować osadzanie się kamienia w zakładach uzdat-

niania, systemie dystrybucji oraz rurociągach i zbiornikach w budynkach. Podczas ogrze-

wania, twarde wody tworzą osady z węglanu wapnia [36]. Z kolei woda bardzo miękka, 

o twardości bliskiej zeru, może mieć niską zdolność buforowania i właściwości korozyjne 

względem rur (np. miedzianych) z powodu pozostawionego w niej dwutlenku węgla [36, 

37]. W przypadku twardości poniżej 60 mg/dm3 i zastosowania odzyskanej wody jako 

źródło wody przeznaczonej do spożycia przez ludzi należałoby przewidzieć procesy remi-

neralizacji wody o wapń i magnez. Odzysk ze ścieków wód o niskiej twardości może 

być korzystny pod względem wykorzystania takich wód w procesach technologicznych. 

Jak pokazują dane literaturowe [38-43], w wodzie i ściekach na całym świecie 

występuje problem obecności mikrozanieczyszczeń, tj. związków występujących 

w wodach i ściekach na poziomie ng/dm3 lub g/dm3. Przykładem takich substancji są 

substancje farmaceutyczne, pestycydy, związki hormonalne. Mikrozanieczyszczenia 

charakteryzują się dużą podatnością do migracji w środowisku, a co za tym idzie ulegają 

bioakumulacji i przemieszają się w łańcuchu troficznym. Są również stosunkowo od-

porne na rozkład. Emisja mikrozanieczyszczeń do środowiska spowodowana jest przede 

wszystkim efektem działalności przemysłowej. Związana jest głównie z procesami 

termicznymi i chemicznymi (np. koksownie, elektrownie, spalarnie odpadów oraz zakłady 

chemiczne). Bezpośrednim źródłem mikrozanieczyszczeń są koksownie, elektrownie, 

spalarnie odpadów oraz zakłady chemiczne. Duże znaczenie ma stosowanie nadmiernych 

ilości pestycydów, substancji farmaceutycznych i antybakteryjnych. Mikrozanieczysz-

czenia występujące w wodzie i ściekach są tym groźniejsze, im niższe jest ich stężenie, 

z uwagi na trudności w usuwaniu śladowych ilości zanieczyszczeń. Ponadto o negatyw-

nych efektach względem organizmów żywych decyduje również długi czas narażenia na 

te związki. 

Ważną rolę w przełamaniu oporu społecznego przed wykorzystaniem wody 

odzyskanej ze ścieków są kampanie informacyjne, broszury reklamowe, spotkania. 

Niewątpliwie za sukcesem ponownego wykorzystania ścieków stać będą demonstratory 

i instalacje pilotażowe, pokazujące lokalnym społecznościom sposób odnowy wody 

i uzdatniania ścieków przed ich powtórnym wykorzystaniem. Aktualnie stosowane 

technologie pozwalają oczyszczać ścieki do standardów spełniających kryteria wody 

bezpiecznej do spożycia przez ludzi, co potwierdzają zarówno wyniki badań, jak rów-

nież praktyczne zastosowanie tych technologii na całym świecie. Przykładowo, około 

20 000 m3 ścieków komunalnych dziennie przetwarzane jest w zakładzie uzdatniania 

ścieków miasta Windhoek (Namibia) na wodę przeznaczonej do spożycia przez ludzi. 

Badania jakości odzyskanej wody wykonywane są co 30 minut [44]. Powstały w 1968 roku 

zakład uzdatniania ścieków w Namibii był pierwszym obiektem tego typu, w którym 

zaimplementowano procesy recyklingu ze ścieków komunalnych wody przeznaczonej 

do spożycia przez ludzi [45]. Z kolei we francuskim mieście turystycznym Sainte-Maxime 

część wody odzyskanej ze ścieków komunalnych (około 10 000 m3/d), po uprzednim 

podczyszczeniu metodami filtracji, dezynfekcji UV i chlorem, wykorzystywana jest do 

nawadniania pola golfowego (65 ha) [46]. Należy również przytoczyć rodzime przy-

kłady zastosowania wody odzyskanej ze ścieków, w tym między innymi zastosowanie 

technologii reaktorów biomembranowych (MBR, ang. membrane bioreactor) dla Stacji 

Narciarskiej Kasina Ski & Bike Park. Technologia MBR zastosowana w kompleksie 

zakłada zastosowanie filtracji membranowej wraz z powtórnym wykorzystaniem ścieków 
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oczyszczonych po dezynfekcji lampą UV do naśnieżania stoku w okresie zimowym, 

a w okresie letnim do nawadniania terenów zielonych [47]. Efektywność oczyszczania 

przedmiotowych ścieków oscyluje w granicach 95-99% dla parametrów takich jak: ChZT 

(Chemiczne Zapotrzebowanie na Tlen), BZT5, zawiesiny ogólne, azot ogólny i fosfor 

ogólny. W 2021 roku obiekt uzyskał pozwolenie wodnoprawne na wprowadzanie oczysz-

czonych ścieków bytowo-gospodarczych, pochodzących z istniejących oraz nowoprojekto-

wanych obiektów wchodzących w skład kompleksu „Kasina-Ski”, do ziemi za pomocą 

armatek śnieżnych i zraszaczy. 

4. Korzyści stosowania wód odzyskanych ze ścieków 

Odzysk wody ze ścieków komunalnych zasadniczo nie jest ograniczony położeniem 

geograficznym, w porównaniu, np. do technologii odsalania wody morskiej, dlatego 

wykorzystanie lokalnych zasobów (ścieków) jest kluczową zaletą procesów odzysku 

wody. Generalnie w obrębie większości jednostek osadniczych zlokalizowane są mniejsze 

lub większe obiekty komunalne zajmujące się oczyszczaniem ścieków. 

W ostatnich latach częstotliwość występowania ekstremalnych zjawisk meteorolo-

gicznych i hydrologicznych (m.in. susze) uległa wyraźnemu nasileniu. Co więcej, sytuacja 

suszy hydrologicznej powoduje brak możliwości zrealizowania przez użytkowników 

potrzeb związanych z poborem wód (23,60% powierzchni Polski) [48]. Stąd stosowanie 

metod odzysku wody ze ścieków bez wątpienia przyczynia się również do ograniczenia 

poborów wód z ujęć komunalnych (powierzchniowych i podziemnych). Implementacja 

technologii odzysku wody ze ścieków jest ważnym elementem ochrony zasobów wod-

nych i przeciwdziałania skutkom suszy, ponieważ zapewnia prawidłowe zagospodaro-

wanie i użytkowanie zlewni rzecznej i zbiorników wód podziemnych. Ponadto, odzysk 

wody ze ścieków nakierowany jest na proaktywne działania zapobiegające oraz zmniej-

szające prawdopodobieństwo wystąpienia negatywnych skutków suszy, realizowane 

niezależnie od faktycznego wystąpienia tego zjawiska. 

W zależności od wymagań odbiorcy lub potrzeb technologicznych (np. woda prze-

znaczona do spożycia przez ludzi, woda do nawadniania, woda technologiczna), zakładając 

odpowiedni dobór technologii odzysku, możliwa jest produkcja wody o różnych para-

metrach jakościowych. Pogarszająca się jakość i wielkość zasobów wody przeznaczonej 

do spożycia przez ludzi uzasadnia konieczność poszukiwania nowych możliwości zapew-

nienia bezpieczeństwa systemów zaopatrzenia w wodę, w tym poprzez, m.in. odzyski-

wanie ze ścieków wody jako cennego surowca, w celu zapewnienia odporności na niedo-

bory wody i zrównoważonego wykorzystania zasobów wodnych. Odzysk wody ze ścieków 

realizuje zatem ideę gospodarki obiegu zamkniętego, zamykając jednocześnie obieg 

wody w obiektach komunalnych. 

5. Proponowane metody odnowy wody ze ścieków 

Każdy przypadek zastosowania procesów odzysku wody ze ścieków winien być 

rozpatrywany indywidualnie. Dobór odpowiedniej metody oczyszczania zależny jest od 

przeznaczenia takiej wody, jej docelowej jakości i ilości, składu oczyszczanego medium 

(ścieku), warunków lokalnych. Nie ma potrzeby stosowania skomplikowanych zabiegów 

podczyszczania, gdy celem jest, np. eliminacja zawiesiny ogólnej i węglowodorów ropo-

pochodnych. Do stosunkowo prostych zabiegów oczyszczania można zaliczyć procesy 

takie jak: koagulacja, sedymentacja, filtracja ciśnieniowa lub grawitacyjna, pozwa-



 

Piotr Zawadzki 
 

14 

 

lające na eliminację zawiesin, barwy, prostych zanieczyszczeń organicznych, substancji 

rozpuszczonych. 

Koagulacja polega na destabilizacji układu koloidalnego przez dodatek do wody lub 

ścieków odpowiednich reagentów (koagulanty, flokulanty). Dodatek reagentów powoduje 

zobojętnienie cząstek zawieszonych, wytworzenie kłaczków osadu (flokulacja), a na-

stępnie ich usunięcie (oddzielenie od wody lub ścieków) w procesie sedymentacji i/lub 

filtracji. Koagulację stosuje się przede wszystkim do usuwania koloidów, które ze 

względu na swój niewielki rozmiar nie sedymentują. Koloidy nadają wodzie barwę oraz 

mętność [49]. Celem filtracji ciśnieniowej i grawitacyjnej jest eliminacja cząstek zawie-

szonych [33]. Procesy filtracji mają również za zadanie ochronę kolejnych urządzeń 

technologicznych przed ich mechanicznym uszkodzeniem. Filtracji można poddawać 

ścieki oczyszczone w głównym ciągu oczyszczalni ścieków, jak również może być to 

proces filtracji ścieków wstępnie oczyszczonych w innych technologiach (np. koagulacja/ 

sedymentacja). Do filtracji wstępnej mogą być stosowane filtry ciśnieniowe (w przy-

padku małych wydajności) lub filtry grawitacyjne (otwarte) dla dużych przepływów. 

W przypadku zawartości dużej ilości zawiesin eliminację cząstek zawieszonych w wodzie 

wspomaga się procesami koagulacji (dozowanie środków chemicznych wspomagających 

łączenie mniejszych cząstek w większe), a następnie sedymentacji (osiadanie cząstek) 

i filtracji. 

Na rynku obecne są również rozwiązania będące szczególnymi przypadkami kon-

wencjonalnych technologii, jak na przykład flotacja rozpuszczonym powietrzem. Flotacja 

rozpuszczonym powietrzem jest szczególnym przypadkiem sedymentacji. Flotacja 

ciśnieniowa wykorzystuje zjawisko tworzenia się trwałego aglomeratu złożonego z fazy 

rozproszonej (agregaty zawiesin pokoagulacyjnych) oraz pęcherzyków gazu [50]. W pro-

cesie flotacji ciśnieniowej powstają bardzo drobne pęcherzyki gazu poprzez zmniejszenie 

ciśnienia w strumieniu, który został poddany wcześniejszemu nasycaniu pod ciśnieniem 

większym niż atmosferyczne. Flotacja rozpuszczonym powietrzem jest głównie używana 

do usuwania zawieszonych i koloidalnych cząstek. W ten sposób oczyszczać można 

surową wodę, ścieki oraz szlam ciekły. W połączeniu z koagulacją, pozwala flotacja 

ciśnieniowa na uzyskanie bardzo wysokich efektów usuwania zanieczyszczeń, typo-

wych dla wód powierzchniowych, przy których klasyczne metody koagulacji oparte na 

procesach sedymentacji nie zawsze dają satysfakcjonujące rezultaty [51]. Przewagą 

flotacji ciśnieniowej nad sedymentacją jest krótszy czas separacji zawiesin (około 5 do 

15 minut) oraz wyższe obciążenie hydrauliczne urządzeń (około 5 do 12 m3/m2  h), co 

przekłada się na urządzenia o mniejszych rozmiarach, ograniczając tym samym koszty 

inwestycyjne [50]. 

Do nieco bardziej złożonych technik podczyszczania ścieków, chociaż stosunkowo 

prostych w eksploatacji, zalicza się ciśnieniowe procesy separacji membranowej 

(mikro- i ultrafiltracja, nanofiltracja, odwrócona osmoza). Do ciśnieniowych procesów 

membranowych zaliczane są: mikrofiltracja, ultrafiltracja, nanofiltracja i odwrócona 

osmoza. Zasadniczo procesy separacji membranowej przebiegają bez dodatku środków 

chemicznych, bowiem o skuteczności separacji decyduje m.in. zastosowane ciśnienie 

i wielkości porów membran (mikrofiltracja, ultrafiltracja) lub materiał membran (odwró-

cona osmoza – mechanizm rozpuszczania i dyfuzji). Do niewątpliwych zalet ciśnieniowej 

separacji membranowej należy zaliczyć brak dozowania chemikaliów, gdyż działanie 

układu opiera się jedynie na ciśnieniu jako sile napędowej, a separacja odbywa się 
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w temperaturze pokojowej, bez przemiany fazowej. Ciśnieniowe procesy membranowe 

mogą nawet funkcjonować jako samodzielny system, np. w porównaniu z destylacją, 

która obecnie jest nieopłacalna ze względu na wysokie zużycie energii, gdy jest stoso-

wana jako pojedyncza technologia odzysku. Stosowanie ciśnieniowych procesów mem-

branowych ma również pewne ograniczenia. Jest to, m.in. zjawisko foulingu membra-

nowego, które wymusza konieczność częstego płukania membran lub dozowania che-

mikaliów czyszczących. W procesie odwróconej osmozy powstaje również dodatkowy 

strumień cieczy odpadowej (koncentrat), który musi zostać wyeliminowany [52-56]. 

Mikrofiltrację (MF, ang. microfiltration) stosuje się do zatrzymywania cząstek 

zawieszonych, niektórych bakterii i substancji rozpuszczonych o rozmiarze większym 

niż pory membran sitowych, ponieważ mechanizm separacji oparty jest na działaniu 

sitowym. Usuwane są materiały cząsteczkowe o średnicy powyżej 0,1 m. Mikrofiltracja 

jest ciśnieniowym procesem membranowym pracującym pod ciśnieniem poniżej 0,3 MPa 

(3 bar) [33, 57]. Ultrafiltracja (UF, ang. ultrafiltration) wykorzystywana jest powszechnie 

do usuwania mikroorganizmów i mętności (powodowaną obecnością substancji stałych 

i koloidalnych) oraz w mniejszym stopniu barwy wody. Mechanizm separacji oparty jest 

na działaniu sitowym. Usuwane są materiały cząsteczkowe o średnicy około 2 nm do 

0,1 m. Ultrafiltracja jest ciśnieniowym procesem membranowym pracującym w zakresie 

ciśnień 0,1  1,0 MPa (1  10 bar) [57]. Nanofiltracja (NF, ang. nanofiltration) stoso-

wana jest głównie do usuwania jonów wielowartościowych, takich jak kationy wapnia 

i magnezu, odpowiedzialnych za twardość wody. Pod względem zdolności do odrzucania 

cząsteczek lub jonów, nanofiltracja znajduje się między ultrafiltracją, a odwróconą 

osmozą. Mechanizm separacji oparty jest na rozpuszczaniu i dyfuzji oraz efekcie Donnana 

(równowaga między 2 roztworami przedzielonymi membraną półprzepuszczalną) [57]. 

Usuwane są głównie cząstki o wielkościach ok. 1 nm (stąd nazwa procesu). NF należy 

do membranowych procesów ciśnieniowych pracującym zazwyczaj w zakresie ciśnień 

między 0,5  2,0 MPa (5  20 bar) [58, 59]. Kluczową przewagą membran NF nad 

membranami do odwróconej osmozy jest to, że przy tym samym ciśnieniu roboczym 

zapewniają znacznie wyższy przepływ. Mechanizm transportu przez membranę 

nanofiltracyjną zależy w dużej mierze od jej struktury i interakcji między membraną 

a cząsteczkami w roztworze. Odwrócona osmoza (RO, ang. reverse osmosis) to ciśnie-

niowy proces membranowy, w którym pod wpływem zastosowanego ciśnienia transmem-

branowego odbywa się selektywny ruch cząsteczek rozpuszczalnika w kierunku prze-

ciwnym do kierunku wynikającego z wartości ciśnienia osmotycznego, tj. od roztworu 

o wysokim ciśnieniu osmotycznym do roztworu o niskim ciśnieniu osmotycznym (wody). 

Mechanizm separacji oparty jest na rozpuszczaniu i dyfuzji. Ciśnienie transmembranowe 

stosowane w RO musi przekraczać wartość ciśnienia osmotycznego nadawy i mieści się 

na ogół w zakresie 1  8 MPa (10  80 bar), jednak coraz częściej procesy prowadzone 

są przy wyższych wartościach ciśnienia, nawet do 12 MPa (120 bar) [60, 61]. Głównym 

zastosowaniem RO jest odsalanie. W procesie RO zatrzymywane są substancje mało-

cząsteczkowe (m.in. sole jednowartościowe, kwasy niezdysocjowane, związki organiczne). 

Odwrócona osmoza pracuje przy ciśnieniach wyższych niż NF, co przekłada się na 

większe zużycie energii. Jednak, w przeciwieństwie do nanofiltracji, z porównywalną 

efektywnością zatrzymuje zarówno jony wielo-, jak i jednowartościowe [62, 64]. 

Technologie odzysku wody ze ścieków często wymagają zintegrowania kilku procesów 

jednocześnie. Przykładem takich rozwiązań jest biofiltracja (biodegradacja zanieczyszczeń 
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organicznych z wykorzystaniem ozonu i filtracji na węglu aktywnym) oraz bioreaktory 

membranowe (połączenie procesu mikro- i/lub ultrafiltracji z osadem czynnym). Głów-

nym celem biofiltracji jest biologiczne utlenianie biodegradowalnych związków orga-

nicznych oraz azotu amonowego [33, 65, 66]. Moduł biofiltracyjny najczęściej składa 

się z systemu ozonowania, zbiorników kontaktowych oraz filtra wypełnionego wysoko 

porowatym węglem aktywnym. Kombinacja procesu utleniania (ozonowanie) i filtracji 

(węgiel aktywny) pozwala stworzyć mikroorganizmom warunki do rozwoju na złożu 

węglowym. Zastosowanie ozonu jako jednego z najsilniejszych utleniaczy stosowanych 

w technologii wody i ścieków pozwala na rozkład mikrozanieczyszczeń organicznych 

do związków prostych, łatwo dostępnych dla mikroorganizmów i jednocześnie nietok-

sycznych dla tych organizmów (przy odpowiednio dobranej dawce ozonu). Interesu-

jącym połączeniem dwóch technologii są bioreaktory membranowe. W bioreaktorze 

membranowym zachodzi proces jednoczesnej biodegradacji zanieczyszczeń z wykorzy-

staniem komórek mikroorganizmów i ich zatrzymanie w reaktorze za pomocą membran 

mikro- lub ultrafiltracyjnych. Membrana w tym układzie pełni rolę przegrody selektywnej 

i biernej, umożliwiając separację oczyszczonego ścieku (odzyskanej wody) od osadu 

czynnego [67-69]. Bioreaktor membranowy jest zatem przykładem procesu zintegrowa-

nego, w którym zachodzi klasyczne biologiczne oczyszczanie ścieków z wykorzystaniem 

komórek osadu czynnego i separacja membranowa, dzięki czemu w połączeniu z meto-

dami dezynfekcji, np. promieniowanie UV lub chlorowanie, uzyskuje się maksymalny 

efekt oczyszczania (w tym eliminacja zagrożenia mikrobiologicznego, mikrozanie-

czyszczeń, prekursorów produktów utleniania). 

Ze względu na cechy antropogenicznych zanieczyszczeń chemicznych, konwencjo-

nalne technologie uzdatniana wody i oczyszczania ścieków są niewystarczające. 

W przypadku konieczności eliminacji ze ścieków specyficznych zanieczyszczeń, takich 

jak mikrozanieczyszczenia, do pionierskich technologii zaliczane są zaawansowane 

procesy utleniania [70-72]. Zaawansowane procesy utleniania mogą być stosowane 

wszędzie tam, gdzie konwencjonalne procesy oczyszczania (fizyczne i biologiczne) nie 

pozwalają obniżyć stężenia zanieczyszczeń do wymaganego przepisami prawa poziomu 

dopuszczalnego. Ponadto podczas oczyszczania konwencjonalnymi procesami chemicz-

nymi istnieje ryzyko generowania produktów ubocznych, o toksyczności często wyższej 

niż związki wyjściowe. Z kolei w obiektach przemysłowych, gdzie mimo stosowania 

skutecznych technologii oczyszczania ścieków przemysłowych, istnieje ryzyko odpro-

wadzania do środowiska zanieczyszczeń typowych dla procesu produkcyjnego (np. 

substancje farmaceutyczne, pestycydy i środki ochrony roślin, mikroplastiki). Oczyszczalnie 

przemysłowe są ponadto bardziej narażone na obecność toksycznych zanieczyszczeń, 

co uniemożliwia stosowanie metod biologicznych ze względu na wrażliwość mikroorga-

nizmów osadu czynnego. Do zaawansowanego utleniania ścieków można zastosować 

kombinację różnych procesów fizyko-chemicznych (np. ozonowanie, dozowanie nad-

tlenku wodoru, dozowanie katalizatorów, promieniowanie UV, ultradźwięki). Reakcja 

rozkładu zanieczyszczeń przybiera natomiast postać chemiczną, gdyż efektem jest 

wygenerowanie silnie utleniających rodników: hydroksylowych •OH, siarczanowych 

SO4
•- lub obu jednocześnie [73-75]. Rodniki utleniające są nieselektywne i odznaczają 

się wysokim potencjałem utleniającym (E0 = 2,50  3,1 V). Jest to istotna zaleta 

omawianych metod ze względu na obecność w strumieniach wodnych zanieczyszczeń 

opornych na rozkład i występujących w postaci złożonych mieszanin [76, 77]. W trakcie 
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prowadzenia AOPs, rodnik hydroksylowy wchodzi w reakcję z substancjami organicz-

nymi umożliwiając ich rozkład do związków obojętnych dla środowiska. AOPs prowadzą 

zatem do przekształcenia związków wysokocząsteczkowych w substancje o mniejszej 

masie cząsteczkowej z produkcją wody i dwutlenku węgla jako produktami końcowymi 

reakcji. Kluczowym kryterium pozwalającym na ocenę użyteczności technik pogłębionego 

utleniania w praktyce, tj. do wstępnego oczyszczania ścieków, eliminacji związków 

niepodatnych na rozkład biologiczny opuszczających oczyszczalnię lub do degradacji 

mikrozanieczyszczeń na stacjach uzdatniania wody jest stężenie zanieczyszczeń w oczysz-

czanym strumieniu. Jednak ze względu na wysokie koszty aplikacji AOPs do oczyszczania 

ścieków (m.in. ze względu na zakup reagentów lub drogich urządzeń), zastosowanie 

tych metod nie powinno zastępować, lecz uzupełniać klasyczne i ekonomiczne metody 

oczyszczania takie jak metody biologiczne lub fizyczne [78-80]. 

6. Badania prowadzone w Głównym Instytucie Górnictwa 

W Głównym Instytucie Górnictwa w Katowicach badano zastosowanie zaawanso-

wanych procesów utleniania do oczyszczania roztworów zawierających barwniki, m.in. 

rodaminę B i błękit metylenowy [81-85] oraz pestycyd (chlorfenwinfos) [12, 86, 87]. 

Nowością prowadzonych badań jest możliwość generowania reaktywnych rod-

ników utleniających (hydroksylowe, siarczanowe) z wykorzystaniem nietoksycz-

nych, prośrodowiskowych reagentów (cukry, kwasy) oraz odnawialnego źródła 

energii z wyższą wydajnością procesu w porównaniu do konwencjonalnych pro-

cesów zaawansowanego utleniania. 

Do zaawansowanego oczyszczania wody i ścieków stosowano proces fotokatalizy 

oraz utlenianie rodnikami siarczanowymi. Fotokatalizę prowadzono z udziałem foto-

katalizatora – tlenku tytanu (IV) modyfikowanego kwasami organicznymi (pirogronowy, 

bursztynowy). Aktywację katalizatora prowadzono za pomocą światła widzialnego. 

Źródłem rodników siarczanowych był nadsiarczan sodu aktywowany promotorami orga-

nicznymi (glukoza, sacharoza) oraz światłem widzialnym. Źródłem światła widzialnego 

jest lampa tungstenowa emitująca promieniowanie powyżej 400 nm (pasmo widzialne). 

Ma to na celu symulowanie promieniowania słonecznego emitowanego przez słońce 

(odnawialne źródło energii). 

Celem modyfikacji fotokatalizatorów, jak i stosowania promotorów organicznych 

jest przesunięcie absorbcji światła w kierunku światła widzialnego (fotokataliza) oraz 

aktywacja opłacalnymi ekonomicznie i nietoksycznymi substancjami organicznymi 

(utlenianie rodnikami siarczanowymi). Niekonwencjonalne metody aktywacji powinny 

być równie wydajne i opłacalne w porównaniu z metodami konwencjonalnymi. Nowo-

czesnymi materiałami umożliwiającymi aktywację nadsiarczanów mogą być, np. kwasy 

i cukry. Ceny cukrów mogą być nawet dwukrotnie niższe w porównaniu z FeSO4 x 7H2O, 

związkiem powszechnie stosowanym do konwencjonalnej aktywacji nadsiarczanów. 

Cukry są promotorami organicznymi aktywacji nadsiarczanów ponieważ mechanizm 

aktywacji polega generalnie na przeniesieniu z cukru elektronu w kierunku nadsiarczanu. 

W przypadku sacharozy, mechanizm ten zachodzi dodatkowo w wyniku rozpadu cukru 

na związki cyklu Krebsa, szczególnie na związki z grupy kwasów ketonowych, które 

w największym stopniu mogą aktywować nadsiarczany. W odniesieniu do kwasów orga-

nicznych stosowanych do modyfikacji fotokatalizatorów, grupy karboksylowe i ketonowe 

kwasów mogą tworzyć wiązania z nanocząstkami fotokatalizatora i odgrywać pozytywną 
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rolę w rozszerzaniu zakresu absorpcji światła. Kwasy organiczne, np. kwas pirogronowy 

i bursztynowy są naturalnie dostępnymi kwasami (związki cyklu Krebsa) i charakteryzują 

się one niską toksycznością wobec organizmów żywych. 

Stanowisko badawcze do zaawansowanego oczyszczania wody i ścieków (rys. 1) 

stosowane w Głównym Instytucie Górnictwa w Katowicach składa się z następujących 

komponentów: 

• lampa tungstenowa emitującej promieniowanie widzialne ( > 400 nm); 

• lampa UV emitująca promieniowanie ultrafioletowe ( < 400 nm); 

• ozonator; 

• aerator; 

• generator ultradźwięków; 

• reaktor fotolityczny; 

Modułowa budowa stanowiska badawczego pozwala na dowolną konfigurację pro-

cesu oczyszczania wód i ścieków, w zależności od początkowej jakości wód i ścieków 

oraz pożądanych końcowych parametrów użytkowych. Możliwa jest praca na jednym 

module (urządzeniu) lub kilku urządzeniach zespolonych w jeden ciąg oczyszczania. 

W trakcie procesu oczyszczania istnieje możliwość wprowadzania dodatkowych odczyn-

ników chemicznych, np. katalizatory, które mają na celu wspomaganie rozkładu zanie-

czyszczeń. 

 
Rysunek 1. Stanowisko badawcze do zaawansowanego oczyszczania wody i ścieków [opracowanie własne] 

W trakcie prac badawczych określano parametry procesowe takie jak: czas reakcji, 

dawka fotokatalizatora, dawka utleniaczy, dawka promotorów organicznych, całkowity 

węgiel organiczny, chemiczne zapotrzebowanie na tlen. W ramach badań monitorowano 

również toksyczność roztworów poprocesowych (roztworów po procesie oczyszczania). 

Analiza toksyczności roztworów poprocesowych jest niezwykle istotna z powodu 

generowanych w trakcie reakcji produktów ubocznych. Ich wytwarzanie często wiążę 

się z wyższym efektem toksycznym w porównaniu do roztworów wyjściowych. 

Wyniki prac eksperymentalnych wykazały, że dodatek cukrów może pełnić pozytywną 

rolę w oczyszczaniu mieszanin barwnych i ścieków zawierających pestycyd (chlorfen-
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winfos) o zmiennym stężeniu zanieczyszczeń. Roztwory poddane działaniu nadsiarczanów 

aktywowanych cukrami i światłem widzialnym wykazywały również mniejszą tok-

syczność względem bakterii Aliivibrio fischeri oraz rzeżuchy ogrodowej w porównaniu 

do roztworów pierwotnie oczyszczanych. Na podstawie przeprowadzonych badań stwier-

dzono, że uzyskane wyniki wykazują możliwości praktycznego zastosowania zapropo-

nowanego rozwiązania w oczyszczalniach ścieków. Zaletą zaproponowanej metody 

oczyszczania wód i ścieków są niskie koszty eksploatacyjne, wynikające przede wszyst-

kim z wykorzystania energii promieniowania słonecznego jako odnawialnego źródła 

energii, co stwierdzono w oparciu o analizę wskaźników zużycia energii. Proces z wyko-

rzystaniem nadsiarczanu sodu aktywowanego glukozą i światłem widzialnym charakte-

ryzuje się zużyciem energii elektrycznej na poziomie około 70,2 kWh/kg TOC, co było 

wartością około 2-krotnie niższą w porównaniu do procesów fotokatalizy (TiO2/UV) 

i ozonowania wspomaganego promieniowaniem UV (O3/UV). 

7. Podsumowanie 

Wdrożenie technologii odzysku wody ze ścieków jest ważnym elementem gospo-

darki obiegu zamkniętego. Odzysk wody ze ścieków powinien pozwolić ograniczyć 

zużycie wody na świecie, jak również zmniejszyć ilość zanieczyszczeń odprowadzanych 

do środowiska. Stosowane na świecie technologie zapewniają odzysk wody spełniającej 

standardy bezpieczeństwa fizykochemicznego i mikrobiologicznego systemów zaopatrzenia 

w wodę. Obecnie istotny nacisk należy kłaść na edukację społeczną w zakresie ponow-

nego wykorzystania wody, w tym szczególnie realizację projektów demonstracyjnych 

i pilotażowych pokazujące lokalnym społecznościom sposób odnowy wody i uzdatniania 

ścieków przed ich powtórnym wykorzystaniem. 

Analiza danych literaturowych wskazuje, że odzysk wody ze ścieków i ponowne 

wykorzystanie tej wody staje się wysoce zalecane na całym świecie z powodów strate-

gicznych, środowiskowych, technologicznych i ekonomicznych. Jednak wśród powodów 

rzadkiego stosowania ponownego wykorzystania wody w Unii Europejskiej wymienia 

się wysoki poziom inwestycji koniecznych do modernizacji oczyszczalni ścieków ko-

munalnych i brak zachęt finansowych dla takich projektów. Przedstawione przykłady 

wskazują na ogromny potencjał aplikacyjny procesów doczyszczania ścieków. Jednakże 

technologie te wymagają nieustannych badań, szczególnie w kontekście wdrożenia 

procesów zaawansowanego utleniania jako IV lub V stopnia oczyszczania ścieków 

w obiektach komunalnych. 

Badania w zakresie zaawansowanych procesów oczyszczania prowadzonych w Głów-

nym Instytucie Górnictwa w Katowicach wpisują się w koncepcję gospodarki obiegu 

zamkniętego oraz zostały uwzględnione w obszarach wspieranych w ramach Krajowych 

Inteligentnych Specjalizacji (np. zamykanie obiegów wodno-ściekowych z wykorzysta-

niem wstępnie oczyszczonych ścieków, oczyszczanie wody poprocesowej na potrzeby 

komunalne i w sferze przemysłowej). Wyniki prowadzonych prac badawczych mogą 

w przyszłości określić dalszy kierunek postępowania ze ściekami, w tym w obszarze metod 

pozyskiwania i przetwarzania wody na potrzeby elektrolizy i wdrażania opracowanych 

rozwiązań i technologii wykorzystania wodoru w energetyce, transporcie i przemyśle. 
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Podziękowania 

Prezentowane wyniki zostały opracowane w ramach projektu Sieć Regionalnych 

Obserwatoriów Specjalistycznych w Procesie Przedsiębiorczego Odkrywania w woje-

wództwie śląskim (SO RIS w PPO – II) realizowanego w ramach Regionalnego Programu 

Operacyjnego Województwa Śląskiego na lata 2014-2020 (UDA-RPSL.01.04.01-24-

06C8/19-00). 
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Odnowa wody ze ścieków – korzyści, wyzwania, rozwiązania 

Streszczenie 

W obliczu światowego wyzwania jakim jest pogłębiający się światowy kryzys wodny, uzasadnione jest 

poszukiwanie nowych źródeł wody przeznaczonej do spożycia przez ludzi. Do niezagospodarowanych 

źródeł wody należą, m.in. ścieki, które mogą stanowić interesujące źródło wody przeznaczonej do spożycia, 

jak również źródło wody o jakości wód do celów procesowych (woda technologiczna). W ostatnich latach 

problem z dostępem do czystej wody, jak również surowe regulacje prawne w gospodarce ściekowej spo-

wodował, że obiekty komunalne i przemysłowe w Polsce i na świecie coraz częściej decydują się na imple-

mentację dodatkowych metod podczyszczania ścieków – trzeciego i czwartego stopnia oczyszczania. Procesy 

odzysku wody ze ścieków mają na celu eliminację zawiesiny, ładunku zanieczyszczeń organicznych oraz 

eliminację zagrożenia mikrobiologicznego. Z uwagi na stale pojawiające się w środowisku nowe grupy 

zanieczyszczeń, w tym m.in. tzw. mikrozanieczyszczenia, jak na przykład np. mikroplastiki, substancje hor-

monalne, narkotyki, mogące przedostawać się wraz z niedokładnie oczyszczonymi ściekami do wód będących 

źródłem zaopatrzenia ludności w wodę przeznaczoną do spożycia przez ludzi, jedną z proponowanych metod 

odzysku wody są procesy zaawansowanego utleniania. W niniejszej pracy zaprezentowano, z jakimi wyzwa-

niami prawdopodobnie będą musiały zmierzyć się przedsiębiorstwa wodociągowe, które w przyszłości 

zechcą wdrożyć w swoich obiektach procesy odnowy ścieków. Omówiono również spodziewane korzyści 

związane z implementacją procesów doczyszczania ścieków, a także zaproponowano metody odnowy wody 

ze ścieków, z uwzględnieniem procesów zaawansowanego utleniania. Przedstawiono wyniki badań prowa-

dzone w Głównym Instytucie Górnictwa w kierunku doczyszczania ścieków komunalnych i ścieków barwnych 

w procesach zaawansowanego utleniania prowadzonych w obecności promieniowania widzialnego jako 

odnawialnego źródła energii. 

Słowa kluczowe: odnowa wody, oczyszczalnia ścieków, zaawansowane utlenianie, mikrozanieczyszczenia 
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Wastewater reclamation – benefits, challenges, solutions 

Abstract 

With the global challenge of a widening global water crisis, the search for new sources of drinking water is 

justified. Undeveloped water sources include, among others, wastewater, which can be an attractive source 

of drinking water as well as a source of water with a high quality for industrial processes (technological 

water). In recent years, the problem with access to clean water, as well as strict legal regulations in wastewater 

management has led municipal and industrial facilities in Poland and around the world increasingly decided 

to implement additional methods of wastewater pretreatment – tertiary and quaternary treatment. Wastewater 

recovery processes aim to remove suspended solids, organic pollutant loads and eliminate microbiological 

hazards. Due to new groups of pollutants constantly appearing in the environment, in particular so-called 

micropollutants, e.g. microplastics, hormonal substances, drugs, which can enter with inadequately treated 

wastewater into the public drinking water supply, one of the proposed water recovery methods is advanced 

oxidation processes. This paper presents what challenges are likely to be faced by water supply companies 

that would like to implement wastewater recovery processes at their plants. The expected benefits associated 

with the implementation of wastewater treatment processes are also discussed, and methods for wastewater 

renewal, including advanced oxidation processes, are proposed. The results of research conducted at the 

Central Mining Institute towards the treatment of municipal wastewater and colored wastewater by advanced 

oxidation processes carried out in the presence of visible radiation as a renewable energy source are reported. 

Keywords: water reclamation, wastewater treatment plant, advanced oxidation, micropollutants 
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Jolanta Agnieszka Latosińska1 

Osady ściekowe – wczoraj, dziś, jutro… 

1. Wprowadzenie 

Do nieuniknionych efektów eksploatacji komunalnych oczyszczalni ścieków należą 

osady ściekowe, które powstają na różnych etapach oczyszczania. Stosownie do tech-

nologii oczyszczania wyróżnia się osady wstępne, osady wtórne (osady recyrkulowane, 

osady nadmierne), osady zmieszane i osady chemiczne. Osady ściekowe z przydomo-

wych oczyszczalni zaliczone są do nieczystości ciekłych [1, 2]. Pomimo, że objętość 

powstających osadów ściekowych stanowi zaledwie 1% objętości oczyszczanych ście-

ków, to przeróbka i ostateczne ich zagospodarowanie tworzą do 50% ogólnych kosztów 

oczyszczalni [3].  

Ilość komunalnych osadów ściekowych wymagających unieszkodliwienia i zagospo-

darowania w ciągu dwóch dekad XXI wieku wzrosła w kraju o ponad 60%. Największy 

wzrost w latach 2001-2008 (rys. 1) był konsekwencją rozwoju sieci wodociągowych 

i kanalizacyjnych oraz zwiększenia przepustowości oczyszczalni ścieków [4]. Prognozo-

wane wówczas według [5] dla 2015 roku wytworzenie 642 tys. Mg s.m. osadów ścieko-

wych może być uznane za przeszacowaną wartość, ale jest to spowodowane brakiem 

spójności danych o wytwarzaniu i zagospodarowaniu osadów ściekowych według Głów-

nego Urzędu Statystycznego i sprawozdań z wykonania Krajowego Programu Oczyszczania 

Ścieków Komunalnych [6]. 

 
Rysunek 1. Ilości osadów ściekowych wytworzonych w Polsce, opracowanie własne na podstawie [5, 6] 

Prognozuje się, że z powodu budowy nowych oczyszczalni ścieków, rozbudowy 

i modernizacji istniejących, w tym stosowania pogłębionego usuwania biogenów, a także 

rozwoju społeczno-gospodarczego Polski ilość osadów ściekowych będzie nadal wzra-

stała [7]. W Krajowym Planie Gospodarki Odpadami 2028 [6] założono utrzymanie 

trendu wzrostu (ok. 3,5%-2,8% rocznie) i przyjęto, że w 2028 roku ilość osadów ścieko-

wych wyniesie 888 tys. Mg s.m., a po uwzględnieniu zawartości suchej masy na poziomie 

20% będzie ich około 4 440 tys. Mg.  

 
1 jlatosin@tu.kielce.pl, Katedra Geotechniki i Gospodarki Odpadami, Wydział Inżynierii Środowiska, Geodezji 

i Energetyki Odnawialnej, Politechnika Świętokrzyska, www.wiśgie.pl. 
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Jednak dyskusyjne pozostaje prognozowanie tempa wzrostu ilości osadów ściekowych 

wymagających zagospodarowania. Szczególnie, że prowadzone badania nad zmianami 

technologii oczyszczania ścieków i przeróbki osadów ściekowych, mają na celu minima-

lizowanie ilości osadów wraz z redukcją zapotrzebowania na energię [7-11]. Jedno-

cześnie według [12] 675 aglomeracji nie spełnia standardów dyrektywy 91/271/EWG 

dotyczącej oczyszczania ścieków komunalnych [13], której nowelizacja zakłada objęcie 

wymogami aglomeracje poniżej 2000 RLM [14]. Trend wzrastającej ilości powstających 

komunalnych osadów ściekowych jest również łatwo zauważalny w Unii Europejskiej 

[15]. 

Celem pracy jest przedstawienie zmian występujących w pierwszych dwóch deka-

dach XXI wieku w zagospodarowaniu komunalnych osadów ściekowych oraz przykładów 

ich innowacyjnego wykorzystania.  

2. Regulacje prawne o zagospodarowaniu osadów ściekowych 

W ostatnim dwudziestoleciu procentowy udział masowy poszczególnych metod 

unieszkodliwiania i zagospodarowania osadów ściekowych ewoluował od dominującego 

składowania do jego ograniczenia na rzecz przekształcania termicznego oraz stosowania 

ich w rolnictwie (rys. 2). Do kluczowych czynników będących motorem zmian w go-

spodarce osadami ściekowymi należą przepisy. Normatywy prawne podążają za zmianami 

stanu wiedzy, rozwojem technicznym, technologicznym oraz analitycznym, w tym badania 

próbek środowiskowych.  

 
Rysunek 2. Unieszkodliwianie i zagospodarowanie osadów ściekowych w Polsce w latach 2000-2021, 

opracowanie własne na podstawie [16, 17] 
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Określona w ustawie o odpadach [18], zgodna z tzw. ramową dyrektywą w sprawie 

odpadów [19], hierarchia postępowania z odpadami obejmuje również działania doty-

czące komunalnych osadów ściekowych: 

• zapobiegnie powstawaniu osadów – poddawanie osadów procesom przeróbki 

pierwotnej, tj. dezintegracja, stabilizacja, higienizacja i odwodnienie lub działania 

zmierzające do utraty statusu odpadu, tak aby osady były wykorzystane jako nawozy 

organiczne; 

• recykling osadów – recykling organiczny, w tym kompostowanie osadów z innymi 

odpadami w celu uzyskania materiału po procesie kompostowania stosowanego 

w celach nawozowych oraz recykling mineralny z odzyskiem fosforu;  

• odzysk osadów – bezpośrednio na powierzchni ziemi, odzysk w kompostowniach, 

biogazowniach lub cementowniach, w tym odzysk energii przez spalenie;  

• unieszkodliwianie osadów – termicznie przekształcanie w spalarniach lub współ-

spalarniach bez odzysku energetycznego lub składowanie pod warunkiem, że osady 

ściekowe zostały poddane przetworzeniu oraz spełniają wymogi określone w rozpo-

rządzeniu Ministra Gospodarki w sprawie dopuszczania odpadów do składowania 

na składowiskach (tab. 1) [20]. 

Tabela 1. Kryteria dopuszczania odpadu o kodzie 19 08 05 (tj. ustabilizowane komunalne osady ściekowe) do 

składowania na składowisku odpadów innych niż niebezpieczne i obojętne  

Parametr Wartość graniczna 

Ogólny węgiel organiczny (TOC) 5% suchej masy 

Strata przy prażeniu (LOI) 8% suchej masy 

Ciepło spalania Maksimum 6 MJ/kg suchej masy 

Źródło: [20]. 

Ustawa o odpadach określa również warunki odzysku komunalnych osadów ścieko-

wych podczas ich stosowania [18]:  

• w rolnictwie obejmującym uprawę wszystkich płodów rolnych wprowadzanych do 

obrotu handlowego oraz uprawy przeznaczone do produkcji pasz; 

• do uprawy roślin przeznaczonych do produkcji kompostu; 

• do uprawy roślin nieprzeznaczonych do spożycia i do produkcji pasz; 

• do rekultywacji terenów, w tym gruntów na cele rolne; 

• przy dostosowaniu gruntów do określonych potrzeb wynikających z planów gospo-

darki odpadami, planów zagospodarowania przestrzennego lub decyzji o warunkach 

zabudowy i zagospodarowania terenu.  

Zgodnie z ustawą [18] stosowanie komunalnych osadów ściekowych jest możliwe, 

jeśli są ustabilizowane oraz odpowiednio przygotowane do celu i sposobu ich stosowania. 

Odpowiednie przygotowanie może być realizowane przez poddanie osadów ściekowych 

obróbce biologicznej, chemicznej, termicznej lub procesowi, który spowoduje obniżenie 

podatności osadów ściekowych na zagniwanie i eliminuje zagrożenie dla środowiska lub 

życia i zdrowia ludzi.  

Na poziomie unijnym gospodarkę osadami ściekowymi w zakresie rolniczego i przy-

rodniczego wykorzystania reguluje Dyrektywa Rady 86/278/EWG w sprawie ochrony 

środowiska w szczególności gleby, w przypadku wykorzystania osadów ściekowych 

w rolnictwie [21]. Natomiast na poziomie krajowym ten aspekt określa rozporządzenie 
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Ministra Środowiska w sprawie komunalnych osadów ściekowych [22]. Warunkiem 

stosowania komunalnych osadów ściekowych jest przestrzeganie [22]: 

• dopuszczalnych zawartości metali ciężkich oraz bakterii z rodzaju Salmonella 

i żywych jaj pasożytów jelitowych Ascaris sp., Trichuris sp., Toxocara sp. w osadach; 

• dopuszczalnych ilości metali ciężkich w wierzchniej warstwie gruntu, na którym 

osady mają być stosowane; 

• minimalnej wartość pH gleby na terenach użytkowanych rolniczo, na których osady 

mają być stosowane; 

• dopuszczalnej dawki osadów w ciągu roku na jednostkę powierzchni gruntu.  

Odnotowania wymaga fakt, że od 15 stycznia 2026 r. przed stosowaniem osadów 

ściekowych na gruntach konieczne będzie poddanie osadów jednemu z procesów [22]: 

• beztlenowego, jeżeli w jego wyniku zawartość substancji organicznej w osadach 

zostanie zredukowana o co najmniej 38% lub był prowadzony w temperaturze po-

wyżej 34°C przez co najmniej 12 dni; 

• tlenowego, jeżeli był prowadzony przez co najmniej 25 dni, przy czym do tego okresu 

wlicza się czas, w jakim zachodziły procesy w części tlenowej reaktora biologicznego; 

• tlenowego, jeżeli był prowadzony przez co najmniej 10 dni w temperaturze powyżej 

40°C; 

• chemicznego, z wykorzystaniem wapna w dawce co najmniej 0,25 kg wapna na 1 kg 

s.m. osadów ściekowych; 

• humifikacji, przez leżakowanie osadu co najmniej 90 dni lub suszenie powodujące 

dezaktywację biologiczną przy wilgotności osadu poniżej 30%. 

Ponadto kwestie prawne zagospodarowania komunalnych osadów ściekowych regu-

luje m.in.:  

• rozporządzenie Ministra Rozwoju z dnia 21 stycznia 2016 roku w sprawie wymagań 

dotyczących prowadzenia procesu termicznego przekształcania odpadów oraz spo-

sobów postępowania z odpadami powstałymi w wyniku tego procesu [23]; 

• rozporządzenie Ministra Środowiska z dnia 20 stycznia 2015 roku w sprawie procesu 

odzysku R10 [24]; 

• rozporządzenie Ministra Środowiska z dnia 30 kwietnia 2013 roku w sprawie 

składowisk odpadów [25]; 

• ustawa z dnia 10 lipca 2007 r. o nawozach i nawożeniu [26]. 

3. Właściwości komunalnych osadów ściekowych 

Osady ściekowe charakteryzuje duża zmienność właściwości nawet w obrębie tej 

samej oczyszczalni w różnym czasie. Jest to konsekwencją składu ścieków, ciągu tech-

nologicznego oczyszczania ścieków, pory roku i sposobu przeróbki osadów.  

Zawartość suchej masy w osadach ściekowych może wahać się od 9 do 79%, a wartość 

odczynu pH od 6,4 do 12,5 [27]. Przyjmuje się, że zawartość substancji organicznych 

w osadach źle ustabilizowanych mieści się w przedziale 75-85% s.m., natomiast w osa-

dach właściwie ustabilizowanych 30-50% s.m. [28].  

Osady ściekowe mogą być źródłem mikroorganizmów chorobotwórczych i pasożytów. 

Współcześnie znane i poprawnie stosowane metody higienizacji osadów pozwalają na 

skuteczne rozwiązanie kwestii bezpieczeństwa sanitarnego, tym samym nie ograniczają 

metod ostatecznego ich zagospodarowania.  
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Osady ściekowe zawierają cenne składniki nawozowe niezbędne do prawidłowego 

wzrostu roślin (tab. 2). Jednocześnie stanowią potencjalne źródło substancji niepożą-

danych, tj.: metale ciężkie, wielopierścieniowe węglowodory aromatyczne (WWA), 

polichlorowane bifenyle (PCB), dioksyny i furany (PCDDs/PCDFs) (tab. 3 i 4).  

Tabela 2. Właściwości nawozowe osadów ściekowych  

 Rodzaj osadu  

Wstępny Wtórny Przefermentowany  

Azot ogólny, % N s.m. 2,0-70 1,5-50  0,5-3,5 

Fosfor ogólny, % P s.m. 0,4-3,0  0,9-1,5 0,8-2,6 

Potas, % K s.m. 0,1-0,7 0,1-0,8 0,1-0,3 

Źródło: [29]. 

Tabela 3. Stężenia metali ciężkich w osadach ściekowych  

 Metal  Stężenie metalu [mg/kg s.m.] 

Zn  249,9-5351,0 

Cu  7,5-583,3 

Pb 16,2-427,1 

Cd  0,4-16,7 

Ni  1,3-83,5 

Cr  12,3-2759,8 

Źródło: [30]. 

Tabela 4. Wybrane zanieczyszczenia organiczne w osadach ściekowych  

Zanieczyszczenia organiczne Jednostka  Wartość  Źródło 

Benzo(a)piren ng/g 17,9-1475,5  31 

PCDDs/PCDFs ng I-TEQ /kg 2,26-1 270 32 

 ∑WWA  μg/kg  261,6-1 1236,3 33 

PCB ngTEQ/g 4,1-18,0 34 

 

Sumaryczne stężenia metali ciężkich w osadach ściekowych nie są miarą ich nega-

tywnego wpływu na środowisko gruntowo-wodne. Forma chemiczna metali ciężkich 

determinuje ich mobilność do wód i roślin. Metale ciężkie obecne w osadach ścieko-

wych występują w formie: metali przyswajalnych i związanych z węglanami, metali zwią-

zanych z amorficznymi tlenkami żelaza i manganu (tj. frakcje mobilne), metaloorga-

nicznej i siarczkowej oraz metali związanych z krzemianami (tj. frakcje niemobilne) 

[30]. Według [30] udział frakcji mobilnych metali ciężkich w osadach ściekowych jest 

niewielki. Uwzględnienie frakcji metali ciężkich powinno wejść do kanonu normatywów 

regulujących przyrodnicze i rolnicze wykorzystanie osadów ściekowych. Wówczas osady 

ściekowe mogłyby być efektywniej wykorzystane w aspekcie bezpieczeństwa środowisko-

wego oraz gospodarki surowcowej zgodnej z ideą gospodarki o obiegu zamkniętym.  

W osadach ściekowych stwierdzano także farmaceutyki, szczególnie leki przeciw-

bólowe, przeciwgorączkowe oraz antybiotyki [31, 35]. Według Gawlika i in. [31] stężenia 
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w osadach ściekowych były notowane odpowiednio: ibuprofen 0,2-108,2 ng/g s.m., 

naproksen 0,2-9,0 ng/g s.m., diklofenak 1,3-429,1 ng/g s.m. i ketoprofen 0,3-8,6 ng/g s.m. 

Najbardziej zanieczyszczone farmaceutykami są osady wtórne, a mniej osady wstępne, 

stabilizowane tlenowo, składowane, kompostowane i stabilizowane beztlenowo [35]. 

W ostatniej dekadzie uwaga badaczy zwrócona jest na mikroplastiki, to jest trwałe 

tworzywa syntetyczne o wielkości poniżej 5 mm. Mikroplastiki występują w różnych 

formach morfologicznych, np. w postaci kulek, fragmentów folii lub włókien [36]. Wy-

różnia się dwa źródła pochodzenia mikroplastiku [37]. Do pierwszego należy celowa 

produkcja tzw. mikroplastików pierwotnych, które stosowane są w kosmetykach i pro-

duktach higieny osobistej [38]. Drugie źródło, tzw. mikroplastiki wtórne, powstają 

w efekcie degradacji tworzyw syntetycznych o większych wymiarach narażonych na 

działanie wody, wiatru i światła słonecznego [39]. Zarówno pierwotne, jak i wtórne 

mikroplastiki, przedostają się do środowiska z gospodarstw domowych, działalności 

przemysłowej i rolniczej, transportu oraz oczyszczalni ścieków [40]. Mikroplastiki mogą 

być pobierane przez organizmy żywe, a przenoszone przez łańcuch pokarmowy mogą 

stwarzać potencjalne ryzyko dla zdrowia człowieka [41], min. są odpowiedzialne za 

wzrost chorób immunologicznych lub neurodegeneracyjnych [42]. Mikroplastiki mogą 

być wektorami hydrofobowych zanieczyszczeń organicznych, tj. PCBs, WWA, a także 

metali: nikiel, cynk, kadm i ołów [43-45]. Pomimo, że oczyszczanie ścieków powoduje 

usunięcie do 99,9% mikroplastiku to jednocześnie przyczynia się do koncentracji tego 

zanieczyszczenia w osadach ściekowych [39-40, 46, tabela 5]. W osadach ściekowych 

najczęściej występują: polietylen, polipropylen, polichlorek winylu i polistyren [47].  

Tabela. 5. Stężenia mikroplastików (MP) w osadach ściekowych, opracowanie własne na podstawie 48-52;  
a – MP/L; b – MP/kg s.m.; c – MP/kg 

Wielkość 

oczyszczalni, 

RLM  

Rodzaj 

oczyszczanych 

ścieków 

Stężenie MP 

w ściekach 

dopływających  

Rodzaj 

osadów 

Przeróbka 

osadów  

Stężenie MP 

w osadach ściekowych  

2 000 000 SK  73,1a W Sur. 203a 

200 000 SK 85,9a  W P+Od.+Susz. 32 000 b  

10 000 SB  57,6+/-12,4a  W  Sur. 23 000+/-4200 b  

Z P 170 900+/-28700 b 

1 300 000 SB 31,1+/-6,7a W Sur. 14 900+/-6300c 

W  Sur. 4 400+/-2800c 

67 700 SK 29, 85a  W  Zg.+ Od.  14 895c 

235 711 SK 16,45 a  W Zg.+Od.  9 655c 

245 200 SK 13,87 a  Z Zg+ P + Od.  13 200c 

410 000 SB 210,16a  Z Sur. 1 979 740b 

SK – Ścieki komunalne; SB – Ścieki bytowe; Sur. – surowe; P – przefermentowane; Z – zmieszane;  

W – wtórne; Zg. – zagęszczone; Od. – odwodnione; Susz. – suszone 

Mikroplastiki wpływają na właściwości osadów ściekowych. Li i inni [53] wykazali, 

że efektywność adsorpcji metali ciężkich przez mikroplastiki obecne w osadach ścieko-

wych jest w następująca: Pb > Cd > Zn > Cu > Co > Ni. Należy podkreślić, że kadm to 

jeden z najbardziej toksycznych metali. W środowisku alkalicznym ulega wytrąceniu do 

form słabo rozpuszczalnych węglanów i fosforanów, a w glebach kwaśnych występuje 

w formie łatwo przyswajalnej przez rośliny. W organizmie ludzkim kadm ulega bioku-

mulacji przez okres nawet 20-30 lat [30].  
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Mikroplastiki w zależności od stężenia i rodzaju wpływają również na produkcję 

metanu i wodoru podczas fermentacji osadów ściekowych [54-55]. Według Zhang i in. 

[56] produkcja metanu nie uległa zmianie w przypadku niskiego stężenia (0,2 g/L) poli-

styrenu, podczas gdy wyższe stężenie (0,25 g/L) może zmniejszyć jego produkcję ok. 

o 20%. Obecności politereftalan etylenu (PET) hamuje hydrolizę, kwasogenezę i aceto-

genezę [57].  

Uoginte i inni [58] wykazali sezonową zmienność stężenia mikroplastiku: wiosną – 

91,1 ±8 MP/g, latem – 68,2 ±6 MP/g, jesienią – 61,9 ±5 MP/g, zimą – 76,8 ±7 MP/g. 

W kontekście rolniczego wykorzystania osadów ściekowych nie jest obojętne, że naj-

wyższe stężenie przypada na okres wiosenny związany z intensyfikacją prac polowych.  

Przeprowadzone w 2017 roku przez Norwegian Institute for Water Research badanie 

mikroplastików w środowisku europejskim wykazało powszechne ich występowanie 

w osadach ściekowych. Jednocześnie oszacowano, że rocznie około 63 000-430 000 ton 

mikoplastiku trafia na europejskie grunty rolne w wyniku recyklingu przetworzonych 

osadów ściekowych [59].  

4. Zagospodarowanie osadów ściekowych 

Wybór metody zagospodarowania komunalnych osadów ściekowych nie jest łatwym 

zadaniem, ponieważ zależy od licznych kryteriów (rysunek 3) i wymaga każdorazowo 

indywidualnej analizy techniczno-ekonomicznej.  

 
Rysunek 3. Wybór sposobu zagospodarowania osadów ściekowych – kryteria, opracowanie własne na 

podstawie [5, 6, 12, 30] 

Końcowe zagospodarowanie osadów ściekowych ogranicza się do recyklingu (rys. 4). 

Recykling energetyczny związany jest ze spalaniem osadów w spalarniach (monospalar-

niach, współspalarniach) oraz pozyskiwaniem biogazu, podczas stabilizacji osadów w wy-

dzielonych komorach fermentacyjnych. W Polsce rozwój monospalarni był największy 

w latach 2005-2012, czego efektem jest 11 instalacji zlokalizowanych głównie w oczysz-

czalniach ścieków obsługujących duże aglomeracje miejskie (np. Kraków, Łódź, Szczecin, 

Warszawa). Do oczyszczalni ścieków oczyszczających ścieki z aglomeracji wysoko 

uprzemysłowionych wraz ze ściekami bytowymi dopływają ścieki przemysłowe, które 

są źródłem wysokich ładunków metali ciężkich negatywnie wpływających na jakość 

osadów ściekowych [4, 6, 60].  
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Rysunek 4. Etapy przeróbki oraz kierunki końcowego zagospodarowania komunalnych osadów ściekowych, 

opracowanie własne na podstawie [7, 61] 

Odmienna sytuacja jest w przypadku małych i średnich oczyszczalni ścieków, gdzie 
preferowaną metodą zagospodarowania jest recykling organiczny. Recykling orga-
niczny ma na celu odzysk związków biogennych. Ze względu na ilości wytwarzanych 
osadów oraz ich właściwości jest wykluczony w dużych oczyszczalniach ścieków. 

Niezbędnym i niezastępowalnym składnikiem biogennym gwarantującym wzrost 
i rozwój wszystkich żywych organizmów jest fosfor. Od 2017 roku został uznany przez 
Komisję Europejską za surowiec krytyczny, ponieważ jego dostępność w Unii Euro-
pejskiej jest deficytowa, a światowa produkcja jest ograniczona do kilku krajów. Fosfor 
wykorzystywany jest głównie do produkcji nawozów, która opiera się na wydobyciu 
fosforytów. Większość światowych zasobów fosforytów jest w Maroku, a w Unii Euro-
pejskiej nie znajdują się znaczące złoża tego surowca [62-63].  

Fosfor w ściekach komunalnych pochodzi z funkcji fizjologicznych człowieka (30-
50%), proszków i detergentów (50-70%) oraz przemysłu (2-20%). W ściekach wystę-
puje w postaci rozpuszczonej i w formie zawiesin organicznych [63]. Fosfor może być 
odzyskiwany za równo ze ścieków, osadów ściekowych, jak i popiołów po spaleniu 
osadów (tab. 7). Efektem badań nad odzyskiem fosforu, prowadzonych od przełomu XX 
i XXI w., jest szeroki wachlarz metod o zróżnicowanej efektywności (tab. 8).  

Tabela 7. Potencjał odzysku fosforu z oczyszczalni ścieków  

Miejsce  Stężenie 
fosforu 

Forma fosforu Potencjał 
odzysku 

Ścieki – odpływ z oczyszczalni  < 0,5 mg/L Rozpuszczony 45-55% 

Ciecz osadowa  20 – 100 
mg/L 

Rozpuszczony 45-50% 

Odwodnione osady ściekowe  10 g/kg s.m. Biologicznie/chemicznie związany  50-60% 

Popiół z osadów ściekowych  64 g/kg s.m. Chemicznie związany ok. 90% 

Źródło: [62]. 

Zawartość fosforu w europejskich osadach ściekowych mogłaby obecnie zastąpić 
około 15% fosforanów importowanych do Unii Europejskiej. Według szacunków,  
UE-27 mogłaby potencjalnie odzyskiwać rocznie od 6 900 do 63 000 ton fosforu z osadów 
ściekowych. Jest to równowartość 0,6-6% całkowitej ilości nawozów fosforowych 
zużytych przez rolnictwo Unii Europejskiej w 2018 roku [64].  

Dotychczasowy brak w Polsce przykładów odzysku fosforu w pełnej skali technicz-
nej odchodzi do przeszłości. Powyższe zmiany związane są z oczyszczalnią ścieków 
w Cielczy, gdzie w wyniku modernizacji powstaje instalacja do odzysku fosforu 
z odcieków z przefermentowanych osadów [65]. 
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Tabela 8. Przykładowe metody odzysku fosforu z osadów ściekowych  

Proces/Technologia Odzysk Uwagi  Źródło  

Heatphos 87% Ogrzewanie w 70°C przez 1 godzinę; 
uwalnianie i wytrącanie polifosforanów po 

dodaniu CaCl2 

66 

Proces termochemiczny  >95% Źródłem chloru jest MgCl2 lub CaCl2; usuwanie 
metali ciężkich 

67 

Niskociśnieniowe mokre 
utlenienie i nanofiltracja 

54% Redukcja emisji gazów cieplarnianych  68 

Proces biologiczny 
(Acidithiobacillus thiooxidans) 

57% Długi czas procesu – 27 dni; dawkowanie siarki 
zwiększa wydajność  

69 

Sorpcja na modyfikowanej 
ziemi okrzemkowej 

86% Efekt zależy od odczynu pH i czasu kontaktu; 
możliwa regeneracja sorbentu  

70 

 
W wielu przypadkach, zarówno w przeszłości, jak i aktualnie, brak społecznej akcep-

tacji dla przyrodniczego wykorzystania osadów ściekowych jest podyktowany ich zapa-
chem. Odpowiedzią na uciążliwość odorową osadów i ich pylenie, które stanowi zagro-
żenie związane z powstawaniem bioaerozoli, może być kapsulacja. Kapsulacja osadów 
ściekowych w nośniku hydrożelowym zabezpiecza kapsułki przed uszkodzeniami 
mechanicznymi, a otrzymany granulat o jednorodnej strukturze i średnicy 1,3÷2 mm 
może być także łatwo transportowany i magazynowany [71]. 

Intensywne rolnictwo konwencjonalne wymaga stosowania na szeroką skalę 
pestycydów, których główną wadą jest toksyczny wpływ na organizm człowieka oraz 
możliwość kumulacji w glebie. Alternatywą dla pestycydów są preparaty przygotowane 
na bazie mikroorganizmów, które nie kumulują się w środowisku i nie wykazują 
antagonistycznego oddziaływania w stosunku do mikrobioty glebowej oraz organizmów 
ludzi i zwierząt. Dużym zainteresowaniem cieszą się preparaty zawierające szczepy 
bakterii Bacillus thuringiensis. Działanie bakterii opiera się na produkcji toksycznych 
białek, które selektywnie zwalczają owady, a nie działają negatywnie na inne organizmy 
[72]. Biopreparaty zawierające spory Bacillus thuringiensis już w 2006 roku stanowiły 
75% światowego rynku biologicznych środków ochrony roślin [73]. Zhuang i inni [74] 
potwierdzili możliwość wykorzystania osadów ściekowych jako podłoży do namnażania 
bakterii. Stosowanie osadów pozwala na zmniejszenie kosztów produkcji bioinsekty-
cydów. Jednak głównym ograniczeniem wykorzystania osadów ściekowych w produkcji 
mikrobiologicznych środków ochrony roślin jest obecność w nich metali ciężkich, gdyż 
nieodpowiednie stężenie może hamować wzrost i rozwój pożądanych bakterii [72].  

Metodą zagospodarowania osadów ściekowych, której zastosowanie nie jest ograni-
czone ich charakterystyką chemiczną, np. stężeniami metali ciężkich, czy mikroplastiku 
jest produkcja materiałów budowlanych. Literatura przedmiotu dostarcza licznych przy-
kładów otrzymywania cegieł, kruszyw, bloczków betonowych, dachówek z dodatkiem 
komunalnych osadów ściekowych (tab. 9) [75-83].  

Tabela 9. Przykłady wykorzystania osadów ściekowych do zestawu surowcowego materiałów budowalnych  

Rodzaj 
materiału 

budowalnego  

Charakterystyka 
osadów 

ściekowych  

Udział osadów 
ściekowych 

w produkcie, % s.m. 

Spoiwa  
i dodatki 

Udział spoiwa  
w produkcie,  

% s.m. 

Wytrzyma-
łość, MPa 

Bloczki 
betonowe 

Osady odwodnione 5,0 
6,5 
7,8 

Popiół lotny 
Żużel 

Cement 

28,6/26,4/26, 
43/39,4/34,0 
6,0/6,0/6,0 

23,7 
36,9 
14,8 
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Zaprawa 

cementowa  

Osady ściekowe 

o wilgotności 

97,5% 

0,32 Popiół lotny 

ze spalenia 

węgla  

10 1-14 

Cegła Osady ściekowe 

wysuszone  

10,0 

20,0 

30,0 

40,0 

- - 8,9 

5,4 

3,1 

2,0 

Źródło: opracowanie własne na podstawie 79-81. 

Jednak materia organiczna wprowadzona z osadami ściekowymi do zestawu surowco-

wego negatywnie wpływa na skurczliwość, spęcznienie oraz porowatość cegieł. Według 

[81] w zestawie surowcowym możliwy jest dodatek osadów ściekowych do 20% udziału 

masowego w przeliczeniu na suchą masę bez istotnych zmian cech użytkowych cegły. 

Udziału osadów ściekowych powyżej 30% s.m. autorzy nie zalecają, z powodu pogor-

szenia jakości powierzchni cegieł i zwiększonej ich kruchości [81]. 

Badania Jordana z zespołem [82] wykazały, że dodatek osadu ściekowego do 10% 

suchej masy do gliny w produkcji dachówki wpływa istotnie na nasiąkliwość spieku cera-

micznego, która wzrasta ze wzrostem udziału osadów. Wzrost udziału osadów ścieko-

wych w mieszance surowcowej spowodował także spadek wytrzymałości na zgniatanie. 

Tym samym dodatek osadów pogorszył cechy użytkowe dachówki. 

Balgaranova i inni [83] badając cegły z dodatkiem komunalnych osadów ściekowych 

stwierdzili, że wprowadzenie osadów w ilości powyżej 10% masy powoduje słabe spie-

czenie spieku. Wobec tego do mieszanki surowcowej dodano dodatkowo odpady z kok-

sowni: kwaśną smołę – zebraną z różnych części koksowni, osady koksownicze – osady 

z wodnej kondensacji bezpośredniego chłodzenia gazów koksownicznych, odpadowe 

polimery. W tym przypadku masa każdego z dodatków nie powinna przekraczać 10%, 

ponieważ zwiększa się wilgotność i skurczliwość suszenia cegły. Autorzy [83] stwier-

dzili, że osady ściekowe wraz z odpadami z koksowni w łącznej ilości do 10% stanowią 

korzystny dodatek do gliny ze złoża o niskiej wilgotności. 

Przykładem sposobu wykorzystania osadów ściekowych w produkcji materiałów 

budowlanych, gdzie wszystkie ww. ograniczenia nie występują to produkcja kruszywa 

lekkiego typu keramzytu. Wyniki badań potwierdziły, że dodatek osadów ściekowych 

korzystnie wpływa na właściwości kruszywa. Odgazowanie substancji organicznej wpro-

wadzonej z osadami ściekowymi do zestawu surowcowego spowodowało pożądany 

wzrost porowatości całkowitej przy jednoczesnym spadku gęstości pozornej kruszywa [84].  

5. Podsumowanie 

Gospodarka osadami ściekowymi, w tym ich zagospodarowanie są złożonym zagad-

nieniem, które jest determinowane nie tylko czynnikami ekonomicznymi lecz także tech-

nologicznymi. Metody zagospodarowania komunalnych osadów ściekowych ewoluują. 

Jednocześnie nie funkcjonuje jeden idealny sposobu zagospodarowania komunalnych 

osadów ściekowych. W przyszłości powinny nastąpić zmiany w przepisach dotyczących 

osadów ściekowych, tak aby obowiązywał wymóg monitorowania obecności mikroplastiku 

oraz form metali ciężkich. Gospodarka o obiegu zamkniętym wymaga działań wielokierun-

kowych, opierających się na wykorzystaniu miejsc stycznych w różnych obszarach 

gospodarki, tym samym stanowi potencjał dla innowacyjnego wykorzystania osadów 

ściekowych.  
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Osady ściekowe – wczoraj, dziś, jutro… 

Streszczenie  

Postępowanie z osadami jest globalnym problemem, szczególnie że zwiększającej się przepustowości oczysz-

czalni ścieków oraz stosowaniu zawansowanych technologii oczyszczania towarzyszy wzrost ilości wytwa-

rzanych osadów. W ostatnich dwóch dekadach XXI wieku postępowanie z osadami znacząco ewoluowało. 

W 2021 roku najczęstszymi sposobami postępowania z osadami było zastosowanie w rolnictwie do uprawy 

roślin nieprzeznaczonych do spożycia i pasz, zastosowanie do produkcji kompostu oraz poddanie termiczne-

mu przekształceniu. Podczas gdy w 2002 roku do kluczowych sposobów unieszkodliwiania osadów należało 

deponowanie ich na składowiskach, a termicznie przekształcanych osadów było poniżej 1% s.m. wytworzonej 

ogólnej ilości. Motorem zmian, zgodnych z zasadami gospodarki o obiegu zamkniętym, było dążenie do 

wyeliminowania marnotrawstwa substancji odżywczych i energii zawartej w odpadach. Pokłosiem powyż-

szego było wydanie Rozporządzenia Ministra Gospodarki z dnia 16 lipca 2015 roku w sprawie dopuszczania 

odpadów do składowania na składowiskach. Objęcie składowania osadów restrykcjami było konsekwencją 

ich właściwości. W pracy przedstawiono metody mające na celu wykorzystanie osadów ściekowych, m.in. 

do odzysku fosforu, produkcji materiałów budowalnych. 

Słowa kluczowe: osady ściekowe, fosfor, kruszywo, cegła, odzysk 

Sewage sludge – yesterday, today, tomorrow… 

Abstract 

The utilization of sewage sludge is a global problem, mainly because the growth of the throughput of 

wastewater treatment plants and the use of advanced technologies of treatment are accompanied by the 

increase of the sludge produced. In the last two decades of the 21st Century, the management of sludge 

significantly evolved. In 2021 the most common methods of sewage utilization were the usage in agriculture 

for growing fodder and plants not intended for consumption, the production of compost as well as the thermal 

treatment. In 2002 the most popular method of the naturalization of sludge was the deposit in landfills, while 

the thermal treatment of sludge was below 1% d.m. of the total amount produced. The motive force of the 

changes, consistent with the rules of the circular economy, was the pursuit of the elimination of the wastage 

of nutrients and energy contained in wastes. The aftermath of the above mentioned was the publication of 

the Regulation of the Minister of Economy of the 16th July 2015 on the admission of wastes for landfilling. 

The restrictions concerning landfilling of sludge were the consequence of its properties. The paper presents 

the methods, which aim to utilize raw sewage sludge, among others to produce phosphorus and building materials. 

Keywords: sewage sludge, phosphorus, aggregate, brick, recycling 
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Ocena możliwości zastosowania biowęgli  

z osadów ściekowych do usuwania  

wybranych barwników z roztworów wodnych 

1. Wstęp 

Rozwój cywilizacyjny, ekstensywna urbanizacja i postępująca industrializacja przy-

czyniły się w ostatnich latach do znacznego wzrostu ilości odpadów przemysłowych, 

w tym toksycznych zanieczyszczeń przemysłu farbiarskiego. W 2021 roku, globalny rynek 

barwników i pigmentów oszacowano na kwotę 33,2 miliarda dolarów. W kontekście 

polskim, rynek ten jest wart szacunkowo 200-250 milionów złotych rocznie. Zgodnie z ra-

portem firmy Ceresana, rynek pigmentów w Europie wynosił około 2,5 miliarda euro [1]. 

Polska gospodarka wykorzystuje ponad 100 tysięcy różnych barwników, a roczna 

produkcja przekracza 70 tysięcy ton. Niestety, około 15% tych barwników trafia do 

ścieków [2]. 

Ścieki zawierające barwniki charakteryzują się mocnym zabarwieniem, zawierają 

różnorodne trwałe zanieczyszczenia [3]. Te cechy sprawiają, że trudno usunąć barwniki 

ze ścieków za pomocą standardowych metod oczyszczania ścieków. Barwniki są che-

micznie stabilne i odporne na biodegradację, co oznacza, że nie rozkładają się łatwo pod 

wpływem bakterii i innych mikroorganizmów używanych w oczyszczalniach ścieków 

do rozkładu zanieczyszczeń [4]. 

2. Barwniki 

Barwniki to związki chemiczne wybiórczo absorbujące promieniowanie elektro-

magnetyczne w zakresie widzialnym. Barwa tych związków wynika z obecności w ich 

cząsteczkach podstawników zwanych chromoforami (grupy karbonylowe, nitrozowe, 

nitrowe, azowe), które selektywnie absorbują promieniowanie elektromagnetyczne 

w zakresie widzialnym oraz podstawników zwanych auksochromami (grupy aminowe, 

hydroksylowe, sulfonowe, karboksylowe), nadających barwnikom powinowactwo do ma-

teriałów barwionych [5, 6]. Barwniki, z powodu swej szerokiej różnorodności możemy 

sklasyfikować na dwa sposoby. Na podstawie struktury chemicznej, barwniki można 

podzilić na: 

• barwniki karbocykliczne: barwniki azowe, nitrowe, antrachinonowe; 

• barwniki heterocykliczne: barwniki ksantenowe, akrydynowe, indygoidowe [7]. 

Ta klasyfikacja chemiczna barwników jest stosowana przy przedstawianiu, porówny-

waniu ich budowy i właściwości [5]. Drugą częściej stosowaną jest klasyfikacja techniczna 

barwników. Zgodnie z tą klasyfikacją wyróżnić można następujące klasy barwników: 

• barwniki kwasowe – sole kwasów organicznych lub fenole, w roztworach wodnych 

ulegają dysocjacji tworząc barwne aniony; 

 
1 dominikkijek@gmail.com, Studenckie Koło Naukowe Wodociągów i Kanalizacji „Hydros”, Wydział Inży-

nierii Środowiska, Politechnika Lubelska. 
2 j.kujawska@pollub.pl, Wydział Inżynierii Środowiska, Politechnika Lubelska. 
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• barwniki zasadowe – sole zasad organicznych, w roztworach wodnych dysocjują 

tworząc barwne kationy; 

• barwniki reaktywne – są to sole organicznych kwasów i zasad rozpuszczalne 

w wodzie. Posiadają one w swojej budowie łatwo rozrywające się aktywne wiązania 

lub aktywne atomy/grupy odrywające się podczas barwienia; 

• barwniki bezpośrednie – będące solami organicznych kwasów sulfonowych w roz-

tworach wodnych dysocjują tworząc barwne aniony posiadające zdolność asocjacji [5]. 

3. Źródła barwników w ściekach przemysłowych i charakterystyka 

ścieków zawierających barwniki 

Barwniki są kluczowymi źródłami przemysłowych zanieczyszczeń, wśród których 

znaleźć możemy błękit metylenowy (MB – methylene blue), rodaminę B (RhB – rhoda-

mine B), oranż metylowy (MO – methyl orange), czerwień Kongo (CR – Congo red), 

fiolet dyspersyjny (DV – disp violet), czerwień metylową (MR – methyl red), czy fiolet 

krystaliczny (CV – crystal violet). Wywodzą się one z różnorodnych sektorów prze-

mysłu, jak przemysł tekstylny, kosmetyczny, skórzany, spożywczy, farmaceutyczny, 

produkcji farb i lakierów, branży celulozowo-papierniczej [3].  

 W farbiarstwie, barwniki uwalniają się z kąpieli barwiącej, nazywanej jednostką 

farbiarską. To, co po nich zostaje, to ogromne ilości zanieczyszczeń – każdego roku do 

ścieków trafia od 200 tysięcy do 250 tysięcy ton soli. Nie wszystkie barwniki są w pełni 

wykorzystywane – wyczerpanie z kąpieli barwiącej wynosi od 10 do 60 procent. Wśród 

nich znajdują się barwniki reaktywne, takie jak na przykład Reactive Red 120, które są 

wykorzystywane w 10 do 50 procent. Barwniki kadziowe, takie jak barwniki indygoidowe 

czy antrachinonowe, są wykorzystywane w 5 do 20 procent. Z kolei barwniki siarkowe 

są wykorzystywane w 10 do 40 procent [8]. 

Z racji swojej fotochemicznej stabilności w temperaturze pokojowej, barwniki mogą 

stanowić wyzwanie dla standardowych systemów oczyszczania ścieków przemysło-

wych. Są związkami polarnymi, które nie ulegają biodegradacji przy zmiennym pH czy 

zróżnicowanych warunkach redoks. Na przykład anilina, która jest pierwszym znanym 

syntetycznym barwnikiem, łatwo rozkłada się w warunkach tlenowych, ale jest wyjąt-

kowo stabilna w środowisku beztlenowym.  

Składające się głównie z grup benzenowych, barwniki cechują się odpornością, cha-

rakterem ksenobiotycznym, toksycznym i mutagennym [9]. Mogą one być źródłem pre-

kursorów dla toksycznych związków, na przykład dioksyn, które powstają jako produkty 

uboczne syntezy różnych substancji, w tym chlorobenzenów, chlorofenoli, polichlorku 

winylu, chlorobifenyli, pigmentów, barwników oraz farb drukarskich. Niektóre grupy 

funkcyjne, takie jak chlorki (halogeny), amidy, aminy, siarczki i metale, mogą nasilać 

ich toksyczność i mutagenność na różnych poziomach troficznych [10].  

Trwałość barwników jest ściśle związana z ich reaktywnością. Zwiększa się ona wraz 

z liczbą i rodzajami podstawników, zwykle halogenów, grup nitrowych, sulfonowych 

i alkilowych [11]. Podstawniki w pozycjach orto i para dodatkowo zwiększają potencjał 

rakotwórczy. W skrajnych sytuacjach barwniki azowe mogą prowadzić do uszkodzenia 

DNA, które może skutkować mutacjami i nowotworem, a czasami nawet śmiertelnymi 

skutkami [12]. Znane barwniki azowe tj. azodisalicylan, prekursor 4-fenylenodiaminy; 

Direct Black 38, prekursory benzydyny, benzydyna i jej pochodne, a także większość 

anilin tj. 4-chloroanilina, 2-nitroanilina, 4-fenylenodiamina, 4,4-dimetylenodianilina, 
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dimetyloaminy, nitrozoaminy itp. powodują nowotwory u ludzi i zwierząt [8]. W tabeli 

1 opisano ekotoksykologiczne skutki wybranych barwników na organizmy żywe. 

Tabela 1. Klasyfikacja, przykłady, zastosowania, rozpuszczalność w wodzie i działanie ekotoksykologiczne 

barwników 

Typ 

barwników 

Przykład barwników Zastosowanie barwników Efekt ekotoksykologiczny 

Barwniki 

kwasowe 

Acid yellow 36, Acid 

orange 7, Acid blue 

83, Acid blue 7 

Przemysł tekstylny, skórzany, 

farmaceutyczny; nylon, wełna, 

jedwab i modyfikowane akryle 

Wymioty, nudności, 

biegunka, rakotwórcze 

i mutagenne działanie 

Barwniki 

zasadowe 

Błękit metylenowy, 

Basic red, rodamina, 

basic ylllow 

Papier, poliakrylonitryl 

modyfikowany nylonem, 

modyfikowane poliestry 

Szkodliwy wpływ na florę 

i faunę 

Barwniki 

bezpośrednie 

Kongo red, Direct red 

28, Direct balck 38 

Produkty kolorowania papieru Działa toksycznie na 

organizmy wodne 

zwierzęta i rośliny; 

rakotwórczy; mutagenny, 

powoduje zapalenie skóry 

Źródło : [13] 

4. Metody oczyszczania barwników 

Na rysunku 1 zaprezentowano rozmaite technologie stosowane do oczyszczania ście-

ków z barwników. W technologii oczyszczania ścieków stosuje się różne metody, które 

mogą obejmować procesy fizyczne, chemiczne i biologiczne. Celem tych technologii 

jest usunięcie barwników i innych zanieczyszczeń ze ścieków, co może przyczynić się 

do poprawy jakości wody i zminimalizowania wpływu zanieczyszczeń na środowisko 

naturalne. Te metody mogą obejmować koagulację, flokulację, adsorpcję, utlenianie 

chemiczne, redukcję chemiczną, fotokatalizę, biodegradację i inne procesy, które mogą 

być efektywne w usuwaniu barwników z ścieków. Część z tych metod można stosować 

samodzielnie, ale często są one stosowane razem, aby osiągnąć optymalne rezultaty. 

4.1. Chemiczne strącanie 

To metoda oczyszczania ścieków, która polega na dodawaniu związków chemicznych 

takich jak: wodorotlenki, węglany i siarczki, które reagują z zanieczyszczeniami obecnymi 

w ściekach, tworząc łatwopadające osady [15]. Proces strącania obejmuje następujące etapy:  

• dodanie odpowiednich związków chemicznych do roztworów zawierających zanie-

czyszczenia; 

• powstanie osadu po oddziaływaniu cząsteczki barwnika; 

• osadzanie zawiesiny;  

• oddzielenie osadów.  

Najczęściej stosowaną metodą strącania chemicznego do usuwania barwników jest 

strącanie wodorotlenków [16]. Vimonses i wsp. (2010) usuwał barwniki Kongo ze ście-

ków przez połączenie reakcji fizykochemicznej adsorpcji z wymianą jonową i strącaniem. 

Po samym procesie strącania odnotowano 70% całkowitego usunięcia barwnika [17]. Tan 

i wsp. (2020) użyli koagulantów: wodorotlenku glinu, chlorku magnezu do oczyszczania 

ścieków zawierających barwniki. Wykazali, że chlorek magnezu usuwa 90% barwnika 

ze ścieków przy pH 11 i dawce 4 g MgCl2/l. Chlorek magnezu okazał się bardziej sku-

teczny w usuwaniu reaktywnego barwnika niż wodorotlenek glinu (III). Przy stosowaniu 
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wodorotlenku glinu usunięto 80% barwnika ze ścieków [18]. Zaletą tej metody jest do-

stosowanie rodzaju używanych związków chemicznych i warunków procesu do rodzju 

oczyszczanych ścieków. Wadą tej metody jest konieczność zagospodarowania powsta-

jących osadów oraz wysokie koszty konserwacji urządzeń, w których prowadzone jest 

współstrącanie. 

 
Rysunek 1. Ogólny schemat procesów odbarwiania różnymi metodami obróbki, opracowanie własne na 

podstawie [14] 

4.2. Kompleksowanie 

Kompleksowanie to skuteczna metoda oczyszczania ścieków zawierających barwniki, 

ponieważ pozwala na wiązanie cząsteczek barwników z innymi cząsteczkami, tworząc 

stabilne struktury, które można łatwo usunąć z roztworu. Związki kompleksowe powstają 

pomiędzy barwnikami a specyficznymi jonami (Cu, Fe), które mogą tworzyć stabilne 

struktury z barwnikami. Przykładem może być użycie chelatów do tworzenia kompleksów 

z barwnikami metalicznymi. Kompleksy te są na tyle duże, że mogą być łatwo oddzie-

lone od reszty roztworu, na przykład przez sedymentację, filtrację lub inną technikę 

oddzielania. Istnieją doniesienia, że barwnik hydrofobowy można usunąć z wody poprzez 

reakcję tworzenia kompleksu inkluzyjnego [19]. Hisada i wsp. (2019) opisał mechanizm 

usuwania barwnika Basic Orange 2 (BO2) przez reakcję kompleksowania z kwasem 

poli-γ-glutaminowym (PGA) w różnych zakresach pH. Adsorpcja i kompleksacja/ 

wytrącanie występowało w zakresie pH 4-5 i powstały organiczne kompleksy soli karbo-

ksylanu amonu [20]. Gdy pH było większe niż 6, kompleksacja/strącanie było znacznie 

tłumione ze względu na neutralny charakter barwnika i dominację adsorpcji van der 
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Waalsa i oddziaływania hydrofobowego. Usunięto 99,5% barwnika z badanego roztworu, 

przy pH = 5. Wadą tej metody są koszty odczynników oraz fakt, że metoda ma zasto-

sowanie głównie laboratoryjne. 

4.3. Wymiana jonowa 

Wymiana jonowa to proces oparty na wykorzystaniu żywic jonowymiennych, które 

silnie oddziałują z grupami funkcyjnymi obecnymi w barwnikach, dzięki czemu można 

skutecznie usunąć różne barwniki z roztworów wodnych. Żywice jonowymienne mogą 

być wymieniaczami anionowymi lub wymieniaczami kationowymi [16]. W procesie 

wymiany jonowej powstają silne wiązania pomiędzy substancjami rozpuszczonymi 

(cząsteczkami barwnika) i żywicami poprzez wymianę jonów dodatnich i ujemnych. 

Wśród różnych żywic, to celuloza wykazała zdolność do wiązania hydrolizowanych reak-

tywnych barwników [21]. Na przykład, Amberlite IRA 400, żywica anionowymienna, 

została wykorzystana do usunięcia Acid Orange 10 ze ścieków. Badania wskazały, że 

skuteczność tego procesu osiągnęła aż 96,8% [22]. Wymiana jonowa dominuje również 

w usuwaniu barwnika Kongo na magnetycznej żywicy jonowymiennej (MIEX) [23]. 

W procesach wymiany jonowej nie ma strat adsorbentu podczas regeneracji, możliwe jest 

odzyskiwanie rozpuszczalnika po użyciu, ale technologia i rozpuszczalnik organiczny 

są drogie [24]. Zaletą procesu wymiany jonowej jest odzyskiwanie barwników z zanie-

czyszczonych roztworów. Zwłaszcza w przypadku drogich barwników, ma to znaczenie 

ekonomiczne. Nie wszystkie barwniki mogą być skutecznie usuwane za pomocą procesu 

wymiany jonowej, co stanowi wadę. Na przykład barwniki reaktywne, tworzące silne 

wiązania kowalencyjne z włóknem i charakteryzujące się odpornością na procesy roz-

puszczania i wymiany jonów, mogą być trudne do usunięcia. Obecność jonów soli w ście-

kach stanowi ograniczenie dla procesu wymiany jonowej, ponieważ może wpływać na 

skuteczność procesu. Jony soli mogą konkurować z barwnikami o miejsca wiążące na 

żywicach jonowymiennych. 

4.4. Technologie membranowe 

Filtracja membranowa jest procesem separacji, w którym stosuje się membrany o od-

powiednio dobranej strukturze i porowatości do oddzielenia zanieczyszczeń ze ścieków. 

Podstawowym mechanizmem filtracji membranowej jest zjawisko odrzutu, w którym 

cząstki większe od porów membrany są zatrzymywane, podczas gdy mniejsze cząstki 

i czysta ciecz przechodzą przez membranę. Filtracja membranowa może być używana 

do usuwania barwników ze ścieków. Ma to pewne zalety, takie jak znaczna odporność 

na temperaturę, dobra odporność na niekorzystne warunki chemiczne środowiska i dosko-

nała wydajność usuwania barwników [25]. Ale ma też wady, wśród których jedna zwią-

zana jest z wysokimi kosztami usuwania stężonych pozostałości po filtracji. Inne wady 

to problemy z dopasowaniem natężenia przepływu oraz częstym zatykaniem porów 

membranowych przez cząsteczki barwnika [26]. Systemy membran odwróconej osmozy 

i nanofiltracji skutecznie usuwały barwniki, takie jak Acid Red, Reactive Black, and 

Reactive Blue jako alternatywna metoda oczyszczania ścieków z Irackich zakładów 

włókienniczych [27]. Jednak Zhou i wsp. (2019) wskazał na ograniczenie stosowania 

technologii membranowych do oczyszczania ścieków zawierających barwniki ze 

względu na krótką żywotność membrany i łatwość zanieczyszczenia [28]. 
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4.5. Techniki flotacji 

Flotacja jest procesem separacji ciała stałego i cieczy, mającym zastosowanie do 

cząstek o mniejszej gęstości niż roztwór. Zanieczyszczenia unoszące się na górze są usu-

wane przez kolektory. Polega na wprowadzeniu medium transportowego (pęcherzyków 

gazu). Technika flotacji była pierwotnie stosowana w praktykach przetwarzania minera-

łów do ekstrakcji minerałów i cząstek stałych z wody. Obecnie stosowana jest głównie 

do usuwania metali ciężkich i barwników z wody i ścieków [29, 30]. Wydajność flotacji 

zależy od właściwości powierzchniowych różnych cząstek, wartości pH, temperatury, 

gęstości prądu, początkowego stężenia barwnika, siły jonowej i prędkości mieszania [31]. 

Flotacja może być łączona z innymi technikami separacyjnymi, takimi jak adsorpcja, 

koagulacja, aby zwiększyć jej skuteczność i wydajność w usuwaniu barwników ze 

ścieków. Kombinacja tych procesów może prowadzić do uzyskania lepszych rezultatów. 

[32-34]. Proces flotacji wymaga zastosowania siły do wprowadzenia pęcherzyków po-

wietrza lub innych gazów do ścieków w celu tworzenia flotujących cząstek. Jednakże, 

jest to proces, który może wymagać znacznego zużycia energii, szczególnie w przypadku 

dużych strumieni ścieków, co stanowi jego wadę. Kolejną wadą flotacji jest jej wrażli-

wość na zmiany pH ścieków, co może wpływać na skuteczność usuwania barwników. 

W niektórych przypadkach konieczne jest dostosowanie i utrzymanie optymalnego pH, 

co może wymagać dodatkowych procesów regulacji pH. Zaletą flotacji jest jej stosun-

kowa wszechstronność, umożliwiająca zastosowanie do różnych rodzajów barwników, 

zarówno organicznych, jak i nieorganicznych. Należy zauważyć, że flotacja ma ograni-

czenie związaną z koniecznością kontroli innych zanieczyszczeń. Obecność substancji 

takich jak tłuszcze, oleje czy substancje organiczne może wpływać na skuteczność flotacji. 

W takich przypadkach może być konieczne zastosowanie dodatkowych procesów lub 

metod w celu skutecznego usunięcia tych zanieczyszczeń. 

4.6. Zaawansowane procesy utleniania 

Zaawansowane procesy utleniania obejmują wytwarzanie utleniających cząstek, takich 

jak rodniki hydroksylowe i rodniki siarczanowe, w wystarczającej ilości, aby oddziaływać 

ze związkami organicznymi obecnymi w zanieczyszczeniach [35, 36]. Do technik zaawan-

sowanych procesów utleniania należy zaliczyć ozonolizę, fotoutlenianie i metody wyko-

rzystujące wodę utlenioną. Do oczyszczania ścieków tekstylnych wykorzystano zaawan-

sowane procesy utleniania oparte na aluminium. Osiągnięto skuteczność usuwania barw-

nika na poziomie 94,4% [37]. Inne badania obejmowały zastosowanie procesów: Fentona 

i foto-Fentona do degradacji błękitu metylenowego, osiągając wydajność odpowiednio 

65% i 83% przy pH 3 i czasie kontaktu wynoszącym 30 minut [38]. Natomiast 

w połączonym procesie sono-photo-electro-Fentona (SPEF) do usuwania Acid Black 

172 i Disperse Blue 56 uzyskano skuteczność na poziomie odpowiednio 97,4% i 95,5% 

[39]. W warunkach procesu ciemnego Fentona zastosowanego do usuwania błękitu mety-

lenowego i kwasowego uzyskano skuteczność odpowiednio 82% i 95% [40], a w procesie 

elektro-Fentona (EF) i utleniania ozonu zastosowanego w celu usunięcia barwnika Basic 

Blue 9 (BB9) uzyskano skuteczność na poziomie 97% [41]. Temperatura, pH, stężenie 

utleniacza, początkowe stężenie barwników, gęstość prądu, czas napromieniowania 

i czas reakcji wpływają na katalityczny rozkład barwników [39, 42, 43]. Produkcja 

osadów w przypadku odczynnika Fentona, tworzenie toksycznego produktu ubocznego 

w przypadku fotokatalizatora oraz wysokie koszty wynikające z zastosowania drogich 
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odczynników (na przykład H2O2) i zużycie energii (wytwarzanie promieniowania O3 lub 

UV) są głównymi wadami zaawansowanych procesów utleniania w usuwania barw-

ników [44, 45]. 

4.7. Koagulacja-flokulacja 

Koagulacja-flokulacja jest jednym z najczęściej stosowanych procesów fizykoche-

micznych do usuwania barwników w ściekach [46]. Skuteczność usuwania barwników 

za pomocą koagulacji zależy od struktury cząsteczek barwnika, takich jak chromofory 

i auksochromy, dlatego właśnie struktura barwnika decyduje o wyborze najbardziej 

odpowiedniego koagulantu do jego usuwania [47]. Collivignarelli i wsp. (2019) osiągnął 

skuteczność usuwania barwnika do 99% w przypadku uzdatniania syntetycznych roz-

tworów zawierających zieleń brylantową i czerwień Kongo [26]. Ponadto dostępnych 

jest wiele badań dotyczących usuwania barwnika przez koagulację i flokulację z synte-

tycznych i rzeczywistych ścieków [47-49]. Chlorek magnezu, wapno, ałun są szeroko 

stosowanymi koagulantami w tym procesie [25]. 

4.8. Adsorpcja 

Adsorpcja jest skuteczną, tanią i powszechnie stosowaną metodą usuwania barwni-

ków [50]. Polega na zmianie stężenia substancji na powierzchni, na styku graniczących 

ze sobą faz. Adsorpcja zachodzić może na granicach faz: ciecz–ciecz, ciecz–gaz, ciało 

stałe–ciecz lub ciało stał–gaz. Metoda ta wykorzystuje zdolność niektórych ciał stałych 

do koncentracji określonych substancji z płynu na powierzchni. Zaadsorbowana substancja 

nazywana jest adsorbatem, a substancja, na której zachodzi proces adsorpcji nazywana 

jest adsorbentem [51]. Proces adsorpcji zachodzi na tzw. centrach aktywnych, a nie na 

całej powierzchni adsorbentu.  

Adsorpcja może być procesem fizycznym (tzw. adsorpcja fizyczna), w którym biorą 

udział siły van der Waalsa, wiązania wodorowe lub procesem polegającym na tworzeniu 

związków chemicznych z atomami/grupami atomów (centra adsorpcyjne) na powierzchni 

(tzw. chemisorpcja lub adsorpcja chemiczna) [52]. Fizysorpcja jest procesem egzoter-

micznym, odwracalnym w podwyższonej temperaturze, którego szybkość jest ograniczona 

głównie szybkością dyfuzji adsorbatu do powierzchni adsorbentu. Chemisorpcja jest 

procesem często nieodwracalnym. Pomiar adsorpcji polega na określeniu, na podstawie 

analizy zmian stężenia lub ciśnienia w fazie gazowej lub ciekłej, jaka ilość adsorbatu 

przemieściła się do lub z adsorbentu [53]. W stałej temperaturze wielkość i szybkość 

adsorpcji zależą od: 

• rodzaju i stanu powierzchni adsorbentu; 

• ilości składników w roztworze; 

• rodzaju, wielkości i struktury cząsteczek rozpuszczalnika. 

Z większą siłą adsorbują się cząsteczki większe oraz substancje słabiej rozpusz-

czające się w danym roztworze. Jeśli substancja adsorbowana posiada charakterystyczne 

grupy funkcyjne, to może wykazywać duże powinowactwo w stosunku do określonej 

fazy stałej. Mieszanie lub wytrząsanie roztworu z adsorbentem przyśpiesza proces [54].  

Adsorbenty są to porowate ciała stałe, o bardzo rozwiniętej powierzchni, nierozpusz-

czalne w rozpuszczalnikach polarnych i niepolarnych. Substancje wykorzystywane, jako 

adsorbenty w procesach adsorpcji powinny wykazywać odpowiednie właściwości 

fizyczne i chemiczne, do których należą: 
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• duża pojemność adsorpcyjna – wpływa na nią duża powierzchnia właściwa 

i wielkość porów; 

• duża selektywność – uzależniona jest od rozmiaru, kształtu i rozmieszczenia porów, 

co jest szczególnie ważne w procesach adsorpcji wieloskładnikowych roztworów; 

• wytrzymałość mechaniczna i stabilność chemiczna [55]. 

Adsorbenty powinny nie tylko być ekonomiczne, ale także wykazywać efektywną 

kinetykę adsorpcji – innymi słowy, proces ten musi przebiegać z odpowiednią pręd-

kością, aby miał praktyczne zastosowanie. 

4.8.1. Węgle aktywne 

Najczęściej stosowanymi adsorbentami są węgle aktywne. Są one adsorbentami 

z niejednolitą strukturą wewnętrzną. Adsorbenty węglowe otrzymuje się z rożnego 

rodzaju surowców pochodzenia organicznego, takich jak drewno, torf, węgiel brunatny 

i kamienny, polimery organiczne, pestki i łupiny niektórych owoców oraz różnego typu 

odpadów organicznych. Tradycyjnie węgiel aktywny uzyskuje się przez utlenianie 

w fazie gazowej w dwuetapowym procesie pirolizy i aktywacji.  

Pierwszy proces to karbonizacja, polega ona na usunięciu związków lotnych 

zawartych w substracie. Drugi etap aktywacji – zgazowanie czynnikami utleniającymi, 

takimi jak CO2, para wodna. Etap ten wymaga długiego czasu, by wytworzyć dobrze 

rozwinięta strukturę porowatą, co oczywiście pociąga za sobą wzrost kosztów proce-

sowych.  

Otrzymywane węgle aktywne charakteryzują się różną łączną objętością porów. 

Zależnie od dominującej średnicy porów otrzymujemy: 

• węgiel gruboporowaty; 

• węgiel drobnoporowaty; 

• koks aktywny; 

• węgle sitowe molekularne. 

Adsorbenty węglowe wykazują wysoką zdolność wiązania barwnika [56]. Gianna-

koudakis i wsp. (2016) ocenili wydajność komercyjnych węgli aktywnych do usuwania 

barwnika Reactive Black ze ścieków syntetycznych, uzyskując procent usunięcia 

w zakresie od 96% do 99%. Ponadto usuwali barwniki Norit Darco, Norit R008, Norit 

PK 1-3 w procesie adsorpcji na węglu aktywnym, uzyskując maksymalne zdolności 

adsorpcyjne odpowiednio: 348, 527, 394 mg/g w temperaturze 25°C [57]. Powszechnie 

wiadomo, że węgiel aktywny efektywnie usuwa barwniki ze ścieków przemysłowych, 

metoda ta niesie ze sobą pewne wyzwania. Wśród nich są koszt adsorbentu, konieczność 

zużywania energii oraz degradacja zdolności adsorpcyjnych adsorbentu po kolejnych 

cyklach sorpcji i desorpcji [14]. 

4.8.2. Adsorbenty niekonwencjonalne 

Niekiedy wykorzystanie niektórych adsorbentów w przemyśle jest ograniczone, 

głównie ze względu na wysokie koszty materiałów, z których są one produkowane. 

Z tego powodu, naukowcy zaczęli badać tzw. „adsorbenty niekonwencjonalne” – głównie 

pochodzenia biologicznego [58]. Są to materiały, które nie są typowo używane jako 

adsorbenty, lecz wykazują zdolności adsorpcyjne. Przykłady obejmują różne rodzaje 

biomasy, odpady przemysłowe, a nawet nanomateriały. 
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„Adsorbenty niekonwencjonalne” to szeroki termin, obejmujący różnorodność mate-

riałów, takich jak algi, bakterie, grzyby, drożdże, kora, trociny, torf, naturalne produkty 

(np. bawełna, len, konopie), polisacharydy (np. skrobia, celuloza, chitozan, alginiany), 

produkty uboczne przemysłu (np. osad), rośliny i nanomateriały. 

W oparciu o taką różnorodność, można zaproponować następującą klasyfikację: 

• Adsorbenty organiczne: naturalne lub zmodyfikowane organiczne odpady i produkty 

uboczne, takie jak odpady rolnicze (np. łuski ryżu, skorupy orzechów kokosowych, 

słoma), odpady przemysłowe (np. drewno, papier, tworzywa sztuczne), czy biomasa 

(np. wodorosty, grzyby, bakterie). 

• Adsorbenty nieorganiczne: naturalne lub zmodyfikowane nieorganiczne materiały, 

takie jak odpady przemysłowe (np. popiół lotny, żużel metalurgiczny), odpady gór-

nicze (np. odpady po procesach wydobywczych), czy naturalne minerały (np. zeolity). 

• Adsorbenty na bazie nanomateriałów: różne typy nanocząstek lub nanokompozytów 

wykazujących właściwości adsorpcyjne, np. nanocząstki metaliczne, nanorurki 

węglowe, czy grafen. 

Wszystkie te niekonwencjonalne materiały są interesujące ze względu na fakt, że są 

dostępne w dużych ilościach, niedrogie i mogą mieć potencjał jako materiały komplek-

sujące ze względu na swoje właściwości fizykochemiczne i szczególną strukturę.  

Niektóre badania wykazały, że zdolności adsorpcyjne niektórych węgli aktywnych 

na bazie biomasy przygotowanych w skali laboratoryjnej wykazały lepszą zdolność 

adsorpcji niż komercyjne węgle aktywne. Dostępne są jednak ograniczone informacje 

na temat stosowania węgla aktywnego opartego na biomasie na poziomie przemysłowym. 

Doniesienia literaturowe wskazują, że węgiel aktywny pochodzący z węgla jest najbardziej 

wydajnym rodzajem węgla aktywnego w adsorpcji barwników. Osiąga skuteczność 

usuwania barwników na poziomie 99,8% [59]. W badaniu przeprowadzonym przez 

Cardoso i współpracowników (2012), porównano zdolność usuwania barwnika czerwieni 

reaktywnej przez Spirulina platensis (rodzaj mikroalg) i komercyjne węgle aktywne. 

Wyniki badań wykazały, że maksymalna zdolność adsorpcyjna mikroalg i komercyj-

nych węgli aktywnych wynosiła odpowiednio 482,2 mg/g i 267,2 mg/g w pH 2 

i temperaturze 25°C [60]. Co więcej, procentowe usuwanie barwnika przy użyciu węgla 

aktywnego wynosiło od 93,6% do 97,7%, podczas gdy przy użyciu mikroalg odsetek ten 

wynosił od 94,4% do 99,0%. Te wyniki sugerują, że mikroalgi mogą być skutecznym, 

alternatywnym adsorbentem do usuwania barwników ze ścieków. W innym badaniu 

oceniono zdolność adsorpcji czerwieni Remazol na węglu aktywny i węglu z pestek 

oliwnych. Uzyskano zdolność adsorpcji na komercyjnym węglu aktywnym wyższą niż 

na węglu aktywnym przygotowanym z pestek oliwnych [61]. Zastąpienie komercyjnych 

węgli aktywnych przez pojawiające się alternatywne adsorbenty wymaga szczegółowych 

badań właściwości adsorbentów. Pomimo niewątpliwego postępu na rynku adsorbentów 

niekonwencjonalnych, należy zaznaczyć, że procesy adsorpcji z wykorzystaniem nie-

konwencjonalnych materiałów są w zasadzie na etapie badań laboratoryjnych [62]. Ciągle 

prowadzone są prace badawcze nad poszukiwaniem nowych adsorbentów, które będą 

z wysoką wydajnością usuwały jony metali z wody. W przedstawionej pracy wybrano 

do oceny możliwości zastosowania jako adsorbentów biowęgle.  
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4.8.3. Biowęgle 

Biowęgiel nie jest nowością – jego użycie datuje się na około 2000-2500 lat temu, 

kiedy to rdzenni mieszkańcy regionu Amazonii stosowali węgiel drzewny do zwiększania 

żyzności gleby [63]. Biowęgiel, który swoim wyglądem przypomina węgiel drzewny, 

jest drobnoziarnistym, stałym materiałem o dużej zawartości stabilnej formy węgla. 

Powstaje w procesie pirolizy różnego rodzaju biomasy, w tym roślin energetycznych, 

takich jak wierzba czy miskant, w temperaturach od 100 do 900 stopni Celsjusza. Bio-

węgiel o większej porowatości i powierzchni, większej zawartości minerałów i wyższym 

pH, (niestety o znacznie mniejszej liczbie grup funkcyjnych) otrzymuje się w wyższej 

temperaturze pirolizy. Do wytworzenia biowęgli (potocznie zwanych bioczarem lub bio-

karbonem) mogą posłużyć odpady leśne, biomasa rolnicza (głównie rzepak, kukurydza), 

odchody krowie, odpady spożywcze i z przetwórstwa rolnego [64]. Przykładowe właści-

wości biowęgli powstałych z różnych substratów w różnych warunkach pirolizy 

przedstawiono w tabeli 2. 

Tabela 2. Właściwości biowęgli wytwarzanych z różnych substratów, w różnych warunkach pirolizy 

Surowiec do 
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pH Stosunek atomowy Zawartość składników 
mineralnych [%] 

H/C O/C N/C K Ca Mg P 

Kurzeniec  
 

400 

5,4 0,003 9,50 - - - 3,88 2,83 1,73 1,22 

Obornik 
z hodowli trzody 

5,8 0,008 10 - - - 1,62 2,03 1,57 0,97 

Osad ściekowy - - 4,87 0,76 0,17 0,102 O,11 4,17 0,43 2,80 

Drzewo dębowe - - 6,90 - - 0,021 0,38 1,18 0,15 0,06 

Organiczne 

odpady stałe 

 

500 

25,4 0,056 8,81 0,48 0,45 0,075 0,85 5,93 1,47 1,82 

Osad ściekowy - - 7,27 0,52 0,02 0,090 0,18 4,62 0,46 3,30 

Organiczne 

odpady stałe 

 

 

600 

20,3 0,053 9,54 0,22 0,30 0,064 0,85 6,27 1,55 1,88 

Kurzeniec 6,3 0,003 10,40 - - - 5,88 3,59 2,40 1,54 

Obornik 
z hodowli trzody 

10,6 0,011 10,40 - - - 3,53 2,89 2,13 1,55 

Drzewo dębowe - - 9,50 - - 0,029 0,44 1,39 0,18 0,06 

Organiczne 

odpady stałe 

 

700 

32,2 0,068 11,10 0,15 0,30 0,048 0,99 6,44 1,64 2,04 

Osad ściekowy - - 12,00 0,30 0,00 0,090 0,20 5,35 0,54 3,60 

Źródło: [64-67]. 

Szerokie zastosowanie biowęgli jako adsorbentów wynika z ich właściwości fizyko-

chemicznych oraz powierzchniowych. Główny wpływ na właściwości powierzchniowe 

i fizykochemiczne oraz strukturę biowęgli ma rodzaj wykorzystywanej biomasy i tem-

peratura pirolizy [68]. Najistotniejsze fizyczne właściwości to rozbudowana powierzch-

nia właściwa umożliwiająca intensywną adsorpcję (w zakresie od 1 m2/g aż do kilkuset 

m2/g), zawartość minerałów oraz struktura o charakterze porowatym (o rozmiarach od 

nanometrów do mikrometrów).Struktura molekularna biowęgla wykazuje w dużym 

stopniu stabilność chemiczną i mikrobiologiczną (rys. 2). 
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Rysunek 2. Typowa struktura aktywności biochemicznej dla biowęgli [69] 

Biowęgiel, z uwagi na swoją przyjazność dla środowiska i niezwykłą wszechstronność, 

zyskuje na popularności jako nowoczesny materiał do oczyszczania ścieków. Jego zdol-

ność do adsorpcji sprawia, że jest ekonomicznie efektywnym rozwiązaniem do usuwania 

barwników, które mogą być toksyczne i niekorzystne dla środowiska [70]. 

Biowęgiel jako adsorbent działa w bardzo specyficznych warunkach. Czynniki takie 

jak: stężenie barwnika, dawka biowęgla, temperatura i odczyn roztworu odgrywają ważną 

rolę w określaniu wydajności procesu adsorpcji [71]. Yao i wsp. (2020) wykorzystali 

biowęgiel modyfikowany niklem do adsorpcji błękitu metylenowego ze ścieków, 

uzyskali zdolność adsorpcji równą 479,49 mg/g przy 20°C. Początkowo, gdy stężenie 

błękitu metylenowego było niskie, adsorpcja przez biowęgiel była wysoka ze względu 

na dużą liczbę miejsc aktywnych. Stwierdzono, że konkurencyjna adsorpcja utrudnia 

efektywność adsorpcji błękitu metylenowego przez biowęgiel [72]. Rubeena i wsp. 

(2018) badali adsorpcję i desorpcję kwaśnej czerwieni na biowęglu wykazując, że wzrost 

temperatury roztworu zwiększał szybkość odbarwiania. W tym konkretnym badaniu 

temperaturę utrzymywano między 30 a 50°C i zaobserwowano, że wzrost temperatury 

zwiększa szybkość reakcji skutkując gwałtownym wzrostem adsorpcji i odbarwieniem 

roztworu [73].  

Aby dokładnie ocenić zdolność adsorpcji biowęgli do usuwania barwników podczas 

rzeczywistego procesu oczyszczania konieczne jest utworzenie bazy danych adsorbentów 

wyszczególniające właściwości biowęgla uzyskanego z różnych żródeł i powstałego 

w różnych warunkach. Baza stanowiłaby cenne wsparcie teoretyczne dla rozwoju i po-

wszechnego zastosowanie biowęgli do uzdatniania wody i ścieków [74].  

5. Cel pracy 

Celem artykułu jest ocena możliwości zastosowania biowęgli wytworzonych z osa-

dów ściekowych jako skutecznego sorbentu do usuwania barwników z roztworów wodnych. 

Badania te mają na celu wybór optymalnych parametrów do prowadzenia procesu adsor-

pcji barwników z roztworów wodnych na biowęglach z osadów ściekowych, tak aby 

osiągnąć maksymalną efektywność adsorpcji. 

Określono wpływ różnych parametrów, takich jak pH, czas kontaktu, temperatura, 

stężenie barwnika i ilość biowęgla, na efektywność procesu adsorpcji. 
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Mimo że w ostatnich latach przeprowadzono wiele badań na temat biowęgli i ich 
potencjalnych zastosowań, to wiedza na temat wykorzystania biowęgli z osadów ście-
kowych do usuwania barwników z roztworów wodnych jest nadal ograniczona. Większość 
badań dotyczących biowęgli koncentruje się na produktach pochodzących z roślin lub 
drewna. W tym badaniu skupiono się na biowęglach wytworzonych z osadów ścieko-
wych, co stanowi innowacyjne podejście do zagospodarowania tego powszechnego 
odpadu, który często stanowi problem w zarządzaniu odpadami. Wiele badań skupia się 
na zdolności biowęgli do usuwania metali ciężkich lub innych zanieczyszczeń. Badanie 
usuwania barwników z roztworów wodnych jest mniej powszechne, a w kontekście 
biowęgli z osadów ściekowych, to jest prawdziwa nowość. 

6. Materiały i metody 

6.1. Materiały 

6.1.1. Adsorbenty 

Do badań wybrano biowęgle z osadów ściekowych, wyprodukowane przez Brytyj-
skie Centrum Badań nad Biowęglem Uniwersytetu w Edynburgu (UK Biochar Research 
Centre). W Polsce nie jest prowadzona komercyjna produkcja biowęgla. Biowęgle 
wytworzono z osadów ściekowych w różnych temperaturach pirolizy: 550°C (SS 550) 
oraz 700°C (SS 700). Charakterystykę biowęgli podano w tabeli 3. W ramach oznaczeń 
adsorpcji wykorzystano także węgiel aktywny (Merck) jako przykład powszechnie sto-
sowanego sorbentu w technologiach oczyszczania wody z rozpuszczalnych związków 
organicznych. Zastosowany węgiel charakteryzował się uziarnieniem wielkości 0,3-0,5 mm 
oraz powierzchnią na poziomie 765 m2 g-1. 

Tabela 3. Podstawowe właściwości biowęgli SS550 oraz SS700 

Parametr SS 550 SS 700 

Wilgotność [%] 2,48 1,69 

Węgiel ogólny [%] 29,53 29,55 

Wodór [%] 1,33 0,83 

Azot ogólny [%] 3,75 3,79 

pH 8,17 9,60 

EC [dS/m] 280,80 133,40 

H/C 0.54 0,34 

O/C 0.14 0,07 

K 0,34 0,42 

P 2.29 2,50 

Cd [mg/kg] 11.69 12,36 

Cr 275.69 292,72 

Cu 255.12 296,63 

Ni 57.19 66,25 

Pb 201.19 195,93 

Zn 835.69 896,21 

Źródło: [75]. 

6.1.2. Adsorbat 

Do badań wybrano barwniki syntetyczne, które mają szerokie zastosowanie w prze-
myśle włókienniczym. W badanich użyto: 

• barwnik kationowy – błękit metylenowy (C.I.No – 52015; C.I.Name – Basic blue 9, 
wzór chemiczny – C16H18ClN3S; masa cząsteczkowa – 319,86 g/mol) firmy 
Warchem Sp. z o.o.; 
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• barwnik anionowy – czerń erichromowa (C.I.No – 14645; C.I.Name – Mordant 

black 11, wzór chemiczny – C20H12N3NaO7S; masa cząsteczkowa – 461,38 g/mol) 

firmy POCH S.A.. 

Przygotowano roztwory barwników o stężeniu 1 g/l. Roztwory robocze otrzymano 

przez rozcieńczenie roztworu podstawowego barwnika do pożądanych stężeń począt-

kowych (5-250 mg/l). 

6.1.3. Aparatura 

• Badania przeprowadzono w lutym 2023 roku na Wydziale Inżynierii Środowiska 

Politechniki Lubelskiej, przy użyciu następującej aparatury: pehametr CPC – 501 

firmy Elmetron; 

• spektrometr Z-8200 firmy Hitachi (Japonia). 

Absorbancję mierzono przy długości fali 665 nm dla błękitu metylenowego oraz 

508 nm dla czerni erichromowej. 

6.2. Metody 

6.2.1. Dobór optymalnych parametrów prowadzenia procesu adsorpcji 

W celu określenia zdolności sorpcyjnych przygotowanych adsorbentów przeprowa-

dzono serię testów adsorpcji. Zbadano wpływ czasu kontaktu adsorbatu z adsorbentem, 

pH, dawki adsorbentu, stężenia barwników oraz temperatury. Warunki realizacji testów 

adsorpcji przedstawiono w tabeli 4. Doświadczenia przeprowadzano w zamkniętych 

pojemnikach o pojemności 100 ml, w trzech powtórzeniach. Objętość roztworu reakcyj-

nego wynosiła 50 ml.  

Tabela 4. Parametry procesu adsorpcji 

Analizowany parametr Wartości analizowane Warunki przeprowadzenia procesu 

Stężenie barwników 5, 10, 20, 40, 70, 100, 

120, 150, 175, 200  

i 250 mg/l 

24 h, T = 20°C, wstrząsano na przy  

120 obr/min 

Dawka adsorbentu 0,1; 0,5; 1; 1,5; 2; 5 g stężenie błękitu metylenowego 10 mg/l;  

stężenie czerni erichromowej 20 mg/l;  

24 h, T = 20°C, wstrząsano na przy 120 obr/min 

Czas kontaktu 15, 30, 45, 60, 90,  

120 min. oraz 24 godz. 

stężenie błękitu metylenowego 10 mg/l;  

1 g adsorbentów  

stężenie czerni erichromowej 20 mg/l;  

1,5 g adsorbentów 

T = 20°C, wstrząsano na przy 120 obr/min 

pH 2, 6, 12 stężenie błękitu metylenowego 10 mg/l;  

1 g adsorbentów  

stężenie czerni erichromowej 20 mg/l;  

1,5 g adsorbentów 

24 h, T = 20°C, wstrząsano na przy 120 obr/min 

Temperatura  10; 20; 40°C stężenie błękitu metylenowego 10 mg/l;  

1 g adsorbentów, pH 12  

stężenie czerni erichromowej 20 mg/l;  

1,5 g adsorbentów, pH 2 

24 h, wstrząsano na przy 120 obr/min 

Źródło: [opracowanie własne]. 
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6.2.2. Ocena efektywności procesu adsorpcji 

• Procent usunięcia barwników na biowęglach/węglu aktywnym obliczono ze wzoru: 

%𝑅 = 
𝐶0−𝐶𝑒

𝐶0
∙ 100%       (1) 

gdzie:  

C0 – początkowe stężenie barwnika [mg/l]; 

Ce – równowagowe stężenie barwnika [mg/l]. 

• Pojemność sorpcyjną wyliczono korzystając ze wzoru: 

𝑞 =
(𝐶0−𝐶𝑒)∙𝑉

𝑚𝐶
        (2) 

gdzie:  

C0 – początkowe stężenie barwnika [mg/l]; 

Ce – równowagowe stężenie barwnika [mg/l]; 

V – objętość roztworu; 

mc – masa adsorbentu. 

6.2.3. Równania izoterm sorpcji 

Do interpretacji danych doświadczalnych wykorzystano dwie nieliniowe izotermy 

sorpcji, tj. Freundlicha oraz Langmuira. 

• Izoterma Freundlicha 

log 𝑞 =
1

𝑛
log 𝑐𝑒𝑞 + log𝐾𝐹      (3) 

gdzie: 

q – ilość barwnika zaadsorbowana przez jednostkową masę adsorbentu [mg/l]; 

Ceq – stężenie równowagowe substancji [mg/dm3]; 

KF – stała związana z pojemnością adsorpcyjną [mg/g(dm3/mg)1/n]; 

1/n – stała – miara heterogeniczności powierzchni. 

• Izoterma Langumira 

ceq

q
=

ceq

qmax
+ 

1

KL qmax
       (4) 

gdzie: 

q – ilość barwnika zaadsorbowana przez jednostkową masę adsorbentu [mg/l]; 

qmax – maksymalna pojemność sorpcyjna adsorbentu [mg/g]; 

KL – stała równowagi adsorpcji [dm3/mg]; 

Ceq – stężenie równowagowe substancji [mg/dm3]. 

Wartości parametrów 1/n i KF w równaniu izotermy Freundlicha oszacowano 

z zależności: 

log (q)  =  f (log Ceq)       (5) 

gdzie: 

q – ilość barwnika zaadsorbowana przez jednostkową masę adsorbentu [mg/l]; 

Ceq – stężenie równowagowe substancji [mg/dm3]. 

Wartości parametrów qmax i KL w równaniu Langmuira wyznaczono z zależności:  
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Ceq

q
 =  f (Ceq) [84].       (6) 

gdzie: 

q – ilość barwnika zaadsorbowana przez jednostkową masę adsorbentu [mg/l]; 

Ceq – stężenie równowagowe substancji [mg/dm3] [76]. 

7. Wyniki 

7.1. Wpływ początkowego stężenia adsorbatu na adsorpcję 

Ilość zaadsorbowanych barwników na obu wykorzystywanych biowęglach wzrasta 

do pewnego momentu, w którym biowęgiel ulega nasyceniu barwnikiem. W tym mo-

mencie wszystkie jego centra aktywne i mikropory są zapełnione. Dzieje się tak już przy 

stężeniu 10 mg/l dla błękitu metylenowego (rys. 3) oraz 20 mg/l dla czerni erichromowej 

(rys. 4), wykorzystując dawkę adsorbentu równą 1,0 g. Przy wyższych stężeniach procent 

usunięcia barwnika przez biowęgle maleje. Największy procent usunięcia błękitu 

metylenowego (R = 81%) oraz czerni erichromowej (R = 76%) uzyskano na biowęglu 

SS 700. Natomiast stopień adsorpcji barwników przez węgiel aktywny utrzymywał się 

na względnie stałym poziomie bez względu na stężenie adsorbatu. 

 
Rysunek 3. Wpływ stężenia roztworu błękitu metylenowego na stopień adsorpcji błękitu metylenowego 

na biowęglach i węglu aktywnym przy dawce adsorbentu 1,0 g; temperaturze pokojowej oraz czasie kontaktu 

24 h [opracowanie własne] 
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Rysunek 4. Wpływ stężenia roztworu czerni erichromowej na stopień adsorpcji czerni erichromowej 

na biowęglach i węglu aktywnym przy dawce adsorbentu 1,0 g; temperaturze pokojowej oraz czasie kontaktu 

24 h [opracowanie własne] 

7.2. Wpływ dawki adsorbentu na adsorpcję  

Efektywność adsorpcji w zależności od dawki adsorbentu (0,1-5 g) przedstawiono na 

rysunkach 5 i 6. Wykazano, że wraz ze wzrostem dawki biowęgla procent usunięcia 

barwnika również wzrasta do pewnego momentu, natomiast dawka węgla aktywnego 

nie wpływa istotnie na procent usunięcia barwników, mieścił się on w granicach 88,3-

93,96%. Największy stopień usunięcia czerni erichromowej uzyskano przy dawce 1,5 g 

dla obu biowęgli i wynosił on dla adsorbentu SS 700 R=80,6%, zaś dla adsorbentu SS 

550 R = 86%. Dla błękitu metylenowego optymalną dawką adsorbentów był 1 g, 

uzyskano wówczas następujące procenty usunięcia: dla biowęgla SS 700 R = 82,3%, dla 

SS 550 R = 79,63%. Spadek zdolności adsorpcyjnych wraz ze wzrostem dawki biowęgli 

widoczny głównie przy zastosowaniu jako adsorbatu błękitu metylenowego może wyni-

kać głównie z efektu rozszczepiania strumienia (gradientu stężeń) pomiędzy adsorbatami 

a biowęglem, w wyniku czego nastąpił spadek ilości barwnika adsorbowanego na masę 

biowęgla [77]. Innym prawdopodobnym powodem spadku zdolności adsorpcyjnej wraz 

ze wzrostem dawki adsorbentu mogą być interakcje cząstek, na przykład agregacja. Agre-

gacja może prowadzić do zmniejszenia całkowitej powierzchni adsorbentu i zwiększenia 

długości drogi dyfuzyjnej [78]. 
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Rysunek 5. Wpływ dawki adsorbentu na stopień usunięcia błękitu metylenowego o stężeniu 10 mg/l 

w temperaturze pokojowej oraz czasie kontaktu 24 h [opracowanie własne] 

 
Rysunek 6. Wpływ dawki adsorbentu na stopień usunięcia czerni erichromowej o stężeniu 20 mg/l 

w temperaturze pokojowej oraz czasie kontaktu 24 h [opracowanie własne] 

7.3. Wpływ czasu kontaktu na adsorpcję  

Po przeprowadzeniu szeregu doświadczeń w zakresie czasu kontaktu od 15 min do 

24 h stwierdzono, że największy procent usunięcia barwnika na biowęglach otrzymano 

po 24 h. Wyniki przedstawiono na rysunkach 7 i 8. Procent usunięcia błękitu metyleno-

wego na biowęglu SS 700 po godzinie wynosił tylko 25%, po dwóch godzinach 23%, 
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zaś po 24 godzinach 80,6%, zaś na biowęglu SS 550 po tym samym czasie wynosił 

odpowiednio: 40,8%, 40,1%, 86,6%. W przypadku czerni erichromowej na biowęglu SS 

550 badany czas kontaktu nie wpłynął znacząco na procent usunięcia, który wynosił około 

69%, zaś na biowęglu SS 700 procent usunięcia wynosił około 45%. Po 24 godzinach 

procent usunięcia czerni erichromowej na biowęglu SS 700 wyniósł 82,3%, zaś na bio-

węglu SS 500 osiągnął wartość 79,6%. Węgiel aktywny nie potrzebuje tak długiego czasu 

kontaktu z adsorbatem, już po 15 minutach osiągał procent usunięcia powyżej 88% dla 

obu barwników. 

 
Rysunek 7. Wpływ czasu kontaktu na stopień usunięcia błękitu metylenowego o stężeniu 10 mg/l, dawce 

adsorbentu 1,0 g w temperaturze pokojowej [opracowanie własne] 

 
Rysunek 8. Wpływ czasu kontaktu na stopień usunięcia czerni erichromowej o stężeniu 20 mg/l, dawce 

adsorbentu 1,5 g w temperaturze pokojowej [opracowanie własne] 
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7.4. Wpływ pH na adsorpcję 

Z badań nad wpływem pH (tab. 5) wynika, że błękit metylenowy będący barwnikiem 

kationowym największy procent usunięcia uzyskał przy odczynie roztworu wynoszącym 

12, dla obu badanych biowęgli.  

Tabela 5. Wpływ pH roztworu barwników na adsorpcję na biowęglach 

Źródło: [opracowanie własne]. 

Natomiast czerń erichromowa, która jest barwnikiem anionowym największy procent 

usunięcia uzyskała przy pH równym 2, dla obu biowęgli. Węgiel aktywny uzyskuje 

zbliżone wysokie stopnie usunięcia w całym badanym zakresie pH.  

7.5. Wpływ temperatury na adsorpcję 

Procent usunięcia barwników na biowęglach osiąga niskie wartości w niskich tem-

peraturach (tab. 6). Najwyższą wartość procentu usunięcia czerni erichromowej z roz-

tworu uzyskano w temperaturze 20°C, zaś błękitu metylenowego w temperaturze 40°C.  

Tabela 6. Wpływ temperatury roztworu barwników na adsorpcję na biowęglach 

Błękit metylenowy 

(c = 10 mg/l) 

SS 550 

(dawka = 1,0 g) 

SS 700 

(dawka = 1,0 g) 

Węgiel aktywny 

(dawka = 1,0 g) 

R [%] 

T = 10°C 78,6 51,9 73,26 

T = 20°C 82,6 84,6 87,26 

T = 40°C 85,26 83,26 87,26 

Czerń erichromowa 

(c = 20 mg/l) 

SS 550 

(dawka = 1,5 g) 

SS 700 

(dawka = 1,5 g) 

Węgiel aktywny 

(dawka = 1,5 g) 

R [%] 

T = 10°C 91,6 90,96 92,63 

T = 20°C 92,96 93,96 92,3 

T = 40°C 92,63 92,3 91,63 

Źródło: [opracowanie własne] 

7.6. Parametry równowagowe procesu adsorpcji 

Kolejną częścią badań w ocenie zdolności sorpcyjnych biowęgli względem barwników 

była analiza parametrów równowagowych. W tabeli 7 zestawiono parametry równowa-

gowe adsorpcji analizowanych barwników. Wyznaczone współczynniki dopasowania 

Błękit metylenowy 

(c = 10 mg/l) 

SS 550 

(dawka = 1,0 g) 

SS 700 

(dawka = 1,0 g) 

Węgiel aktywny 

(dawka = 1,0 g) 

R [%] 

pH = 2 51,9 70,6 82,6 

pH = 6 59,2 85,93 87,26 

pH = 12 76,96 83,26 87,26 

Czerń erichromowa 

(c = 20 mg/l) 

SS 550 

(dawka = 1,5 g) 

SS 700 

(dawka = 1,5 g) 

Węgiel aktywny 

(dawka = 1,5 g) 

R [%] 

pH = 2 94,2 93,96 92,3 

pH = 6 92,63 94,3 93,36 

pH = 12 82,6 93,63 93,63 
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do modelu Langmuira i Freundlicha w przypadku adsorpcji czerni erichromowej były 

zbliżone do siebie. Współczynnik korelacji danych doświadczalnych do modelu Langmuira 

dla biowęgla SS 550 wyniósł R2 = 94, dla biowęgla SS 700 uzyskano R2 = 95,9. Izotermy 

adsorpcji błękitu metylenowego przez oba biowęgle zostały lepiej opisane przez model 

Langmuira (R2 = 95,9-99,9) niż przez model Freundlicha (R2 = 57,7-60). Wyniki te 

sugerują, że adsorpcja tych barwników jest zdominowana przez jednowarstwowe pokrycie 

powierzchni (powierzchnia jednorodna), w tym adsorpcję chemiczną i fizyczną. 

Ta obserwacja jest zgodna z wcześniejszymi badaniami Sun i wsp. (2013) dotyczącymi 

adsorpcji błękitu metylenowego na biowęglu pochodzącym z kory palmy i eukaliptusa 

oraz Park’a i wsp. (2019) na biowęglu z prosa rózgowatowego [71, 79] a także Fan’a 

i wsp. (2017) na biowęglach z osadów ściekowych [80]. 

Tabela 7. Parametry modeli izoterm dla adsorpcji barwników 

Adsorbent Parametry Langumira Parametry Freundlicha 

R2 qm [mg/g] KL R2 KF n 

 Dla błękitu metylenowego 

SS 550 99,9 0,57 0,31 60 1,49 0,80 

SS 700 95,9 0,53 0,66 57,7 1,15 0,70 

 Dla czerni erichromowej 

SS 550 94,25 9,96 0,72 90,6 2,26 1,21 

SS 700 99,34 1,95 1,15 91,47 1,83 1,12 

Źródło: [opracowanie własne]. 

Maksymalne zdolności adsorpcyjne błękitu metylenowego wyprowadzone z modelu 

Langmuira wynosiły 0,57 mg/g dla biowęgla SS 550 oraz odpowiednio 0,53 mg/g dla 

biowęgla SS 700. Zdolności adsorpcyjne czerni erichromowej były znacznie wyższe, 

i osiągnęły wartości 9,96 mg/g dla biowęgla SS 550 oraz 1,95 mg/g dla biowęgla SS 700. 

Ogólnie zdolność adsorbcyjna czerni erichromowej na biowęglu SS 550 była 5,1 razy 

wyższa niż na biowęglu SS 700, a maksymalna ilość czerni erichromowej adsorbowana 

przez biowęgiel SS 550 była 17 razy wyższa niż błękitu metylenowego, w przypadku 

biowęgla SS 700. 

Większa adsorpcja czerni erichromowej przez biowęgiel SS 700 niż biowęgiel SS 550 

może być ściśle powiązana z wielkością struktury molekularnej barwnika oraz objętości 

i wielkości porów biowęgiela SS700 w porównaniu z biowęgiel SS 550 (tab. 8).  

Oprócz objętości i wielkości porów oraz molekularnej wielkości barwników to 

kationowy charakter błękitu metylenowego i anionowy charakter czerni erichromowej, 

a także różnica elektrostatyczna pomiędzy biowęglami a barwnikami były prawdopodobnie 

czynnikami wpływającymi na znacznie wyższą zdolność adsorpcji czerni erichromowej 

na biowęglu SS 700 [71].  

W tabeli 8 porównano zdolności adsorpcyjnych użytych biowęgli w tym ekspery-

mencie z innymi adsorbentami biowęglowymi do adsorpcji barwników opisanych 

w najnowszej literaturze. Chociaż trudno jest bezpośrednio porównać zdolność adsorpcji 

każdego adsorbentu, ponieważ stopień adsorpcji zależy od warunków eksperymental-

nych, takich jak pH, początkowego stężenie barwnika, dawka adsorbentu i temperatura, 

uzyskane dane wykazały kilka ciekawych wyników.  

Badane biowęgle wykazały niższe zdolności adsorpcji niż w przypadku przedstawio-

nych biowęgli (tabela 8), co sugeruje podjęcie dalszych badań nad aktywacją biowęgli 
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z osadów ściekowych. Jak wykazały badania Zhang i wsp. (2012) aktywacja biowęgli 

z drewna bawełnianego zwiększyła zdolność adsorpcyjną 20-krotnie w porównaniu do 

biowęgla nieaktywowanego [81]. 

Tabela 8. Porównanie maksymalnych pojemności sorpcyjnych wybranych biowęgli 

Biowęgiel Temperatura 

pirolizy 

Aktywacja Warunki q max 

[mg/g] 

Literatura 

Błękit metylenowy 

Słoma pszenna 550 - Dawka 6g/l, stężenie 

barwnika:  

10-150 mg/l, pH: 8-9 

16,9 [82] 

Drewno sosnowe 525 - Dawka 10g/l, 

stężenie barwnika: 

10-500 mg/l, pH: 6,5 

4 [83] 

Papier 500 - Dawka 10g/l, 

stężenie barwnika: 

10-500 mg/l, pH: 6,5 

1,7 [81] 

Drewno 

bawełniane 

600 - Dawka 2g/l, stężenie 

barwnika:  

5-1000 mg/l 

8 [81] 

Grafen 174 

Osad ściekowy 550 - Dawka 6g/l, stężenie 

barwnika:  

50-500 mg/l,  

T = 25K, pH = 11 

16,21 [80] 

Czerń erichromowa 

Wermikompost 700 - Dawka 1,5 g/l, 

stężenie barwnika:  

5-200 mg/l, pH = 7 

31,3 [84] 

Proso rózgowate 600 - Dawka 2 g/l, stężenie 

barwnika:  

2,5-320 mg/l, pH = 6 

8 [71] 

900 - 22,6 

Skórka z owoców 

duriana 

800 - Dawka 10 g/l, 

stężenie barwnika: 

100 mg/l 

87,3 [85] 

Osad ściekowy 600 Proces 

Fentona 

Dawka 3 g/l, stężenie 

barwnika:  

100-1200 mg/l,  

pH = 6, T = 318K 

178,8 [86]. 

Źródło: opracowanie własne na podstawie [71, 81-86]. 

8. Wnioski 

Przeprowadzone doświadczenia pozwalają stwierdzić, że biowęgli wyprodukowane 

z osadów ściekowych są dobrymi adsorbentami, ponieważ adsorbują zarówno barwniki 

kationowe (błękit metylenowy), jak i anionowe (czerń erichromowa). 

• Największy stopień usunięcia czerni erichromowej (R = 93,96%) uzyskano na 

biowęglu SS 700 przy stężeniu adsorbatu 20 mg/l, dawce adsorbentu 1,5 g, pH 2, 

temperatura 20oC i czas kontaktu 24 h.  

• Największy stopień usunięcia błękitu metylenowego (R = 85,26%) uzyskano na 

biowęglu SS 550 przy stężeniu adsorbatu 10 mg/l, dawce adsorbentu 1,0 g, pH 12, 

temperaturze 40oC oraz czasie kontaktu 24 h. 
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• Największy stopień usunięcia błękitu metylenowego (R = 89,2%) uzyskano na 

węglu aktywnym przy stężeniu adsorbatu 10 mg/l, dawce adsorbentu 2 g, pH 6, 

temperatura 20°C i czas kontaktu 0,5 h.  

• Największy stopień usunięcia czerni erichromowej (R = 94,3%) uzyskano na węglu 

aktywnym przy stężeniu adsorbatu 20 mg/l, dawce adsorbentu 1,5 g, pH 6, tem-

peratura 20°C i czas kontaktu 0,5 h.  

• Znacznie szybciej osiągnięto maksymalny stopień usunięcia barwników (0,5 h) na 

powierzchni węgla aktywnego niż na biowęglach z osadów ściekowych (24 h). 

Adsorpcja barwników na biowęglach została lepiej opisana przez modele Langmuira 

niż modele Freundlicha. 

• Maksymalna pojemność sorpcyjna biowęgla SS 550 dla barwnika czerń erichromowa 

wyniosła 9,96 mg/g i była znacznie wyższa w porównaniu z biowęglem SS700, dla 

którego osiągnęła wartość 1,95 mg/g. 

• Maksymalna pojemość sorpcyjna biowęgli SS 550 oraz SS 700 dla barwnika błękit 

metylenowy nie różniła się istotnie, wyniosła odpowiednio: 0,57 i 0,53 mg/g. 
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Ocena możliwości zastosowania biowęgli z osadów ściekowych do usuwania 

wybranych barwników z roztworów wodnych 

Streszczenie 

Rozwój cywilizacyjny, ekstensywna urbanizacja i postępująca industrializacja przyczyniły się w ostatnich 

latach do znacznego wzrostu ilości odpadów przemysłowych, w tym toksycznych zanieczyszczeń przemysłu 

farbiarskiego. W 2019 roku światowy rynek barwników i pigmentów został wyceniony na 33,2 mld USD. 

Szacuje się, że około 15% z 70 mln ton produkowanych barwników syntetycznych trafia do ścieków przemy-

słowych. Ścieki zawierające barwniki charakteryzują się mocnym zabarwieniem, zawierają różnorodne 

trwałe zanieczyszczenia. Te cechy powodują, że sprawiają one nadal duże kłopoty w procesach oczyszczania 

i ciągle poszukiwane są efektywne metody ich oczyszczania. Jedną z bardziej efektywnych i przyjaznych dla 
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środowiska metod usuwania barwników ze ścieków jest proces sorpcji. Najczęściej stosowanym sorbentem 

przy dekoloryzacji ścieków jest węgiel aktywny. Powszechnie stosowane sorbenty na bazie węgla aktywnego 

są jednak stosunkowo drogie, dlatego poszukuje się tańszych zamienników. Alternatywą mogą być sorbenty 

pochodzące z odpadów pochodzących z przemysłu i rolnictwa.  

Głównym celem pracy była ocena efektywności sorpcji dla barwnika anionowego (czerń erichromowa) 

i kationowego (błękitu metylenowego) na biowęglach z osadów ściekowych (wytworzonych w różnych 

temperaturach pirolizy: SS 550, SS 700) i porównanie z powszechnie stosowanym adsorbentem – węglem 

aktywnym. Przeprowadzono eksperymenty statyczne mające na celu ocenę potencjału biowęgli z osadów 

ściekowych do usuwania barwników przy różnych: dawkach biowęgli/węgla aktywnego (0,1-5 g), począt-

kowych stężeniach barwników (5-250 mg/L), pH roztworu (2-12), temperaturze (10-40ºC) i czasie kontaktu 

(15 min-24 godz.).  

Wyniki pokazały, że optymalna dawka dla maksymalnego (81%) usunięcia błękitu metylenowego z roz-

tworu wynosiła 1 g/l dla obu badanych biowęgieli, gdy początkowe stężenie błękitu metylenowego wynosiło 

10 mg/l, temperatura była równa 40oC, a odczyn roztworu 12. Natomiast dla czerni erichromowej maksymalny 

procent usunięcia (87%) uzyskano dla dawek biowęgli wynoszących 1,5 g, przy wyjściowym stężeniu czerni 

erichromowej równym 20 mg/l, temperaturze 20oC, odczynie roztworu 6. Stwierdzono, że izoterma Frendlicha 

najlepiej pasuje do danych równowagi, wskazując na jednorodną adsorpcję na powierzchni biowęgla.  

Słowa kluczowe: biowęgiel, barwniki, adsorpcja, oczyszczanie 

Assessment of the possibility of using sewage sludge biochar for the removal 

of selected dyes from aqueous solutions 

Abstract 

Civilization development, extensive urbanization and progressive industrialization have contributed in recent 

years to a significant increase in the amount of industrial waste, including toxic pollution from the dyeing 

industry. In 2019, the global dyes and pigments market was valued at USD 33.2 billion. It is estimated that 

around 15% of the 70 million tonnes of synthetic dyes produced ends up in industrial wastewater. Wastewater 

containing dyes is characterized by a strong color and contains a variety of persistent impurities. These 

features make, that they still cause huge problems in the purification processes and effective methods of their 

purification are still sought. One of the more effective and environmentally friendly methods of removing 

dyes from wastewater is the sorption process. Activated carbon is the most commonly used sorbent for 

wastewater decolorization. However, the commonly used activated carbon-based sorbents are relatively 

expensive, which is why cheaper substitutes are sought. An alternative may be sorbents made of waste from 

industry and agriculture.  

The main objective of the work was to assess the sorption efficiency for anionic (erichrome black) and cationic 

(methylene blue) dyes on biocarbons from sewage sludge (produced at different pyrolysis temperatures: 

SS 550, SS 700) and comparison with the commonly used adsorbent – activated carbon. Static experiments 

were conducted to assess the potential of biochars from sewage sludge to remove dyes at different: doses of 

biochars/activated carbon (0,1-5 g), initial concentrations of dyes (5-250 mg/l), pH of the solution (2-12), 

temperature (10-40°C) and contact time (15 min-24 hours). 

The results showed, that the optimal dose for the maximum (81%) removal of methylene blue from the 

solution was 1 g/l for both tested biochars, when the initial concentration of methylene blue was 10 mg/l, the 

temperature was 40°C, and the pH of the solution was 12. Of erichrome black, the maximum percentage of 

removal (87%) was obtained for doses of biochars of 1,5 g, at the initial concentration of erichrome black 

equal to 20 mg/l, temperature 20°C, solution pH 6. It was found that the Frendlich isotherm best fits the 

equilibrium data, indicating homogeneous adsorption on the surface of biochar.  

Keywords: biochar, dyes, adsorption, purification 



68 

 

Dorota Porowska1 

Wykorzystanie metod geofizycznych  

w badaniu składowisk odpadów komunalnych 

1. Wprowadzenie 

Składowiska odpadów stanowią szereg złożonych problemów badawczych, często 

wymagających indywidualnych, interdyscyplinarnych rozwiązań. Pomimo tego, że 

liczba czynnych składowisk w Polsce stopniowo zmniejsza się [1], to jednak pozostają 

one w środowisku. Stare, zrekultywowane obiekty wizualnie wkomponowane są w oto-

czenie, jednak ich oddziaływanie na środowisko gruntowo-wodne trwa nadal, co stwarza 

konieczność prowadzenia badań. Interpretację wyników utrudnia częsty brak znajomości 

rozmiarów obiektu, ilości i rodzaju złożonych odpadów (niepełna ewidencja lub jej 

brak). W przypadku nowych obiektów, powstałych zgodnie z obowiązującymi zasadami 

[2-5] zachodzi potrzeba monitoringu szczelności podłoża i oceny skuteczności geomem-

bran w ograniczeniu migracji zanieczyszczeń poza obiekt składowiska w czasie jego funk-

cjonowania. W przypadku obiektów, które oddziałują na wody podziemne jest potrzeba 

prowadzenia monitoringu migracji zanieczyszczeń w ośrodku gruntowo-wodnym. 

Różnorodność zanieczyszczeń występujących w odciekach ze składowisk odpadów, 

począwszy od drobnoustrojów chorobotwórczych, pestycydów, mikroplastiku, farma-

ceutyków i innych szkodliwych dla zdrowia związków chemicznych, wymaga szczególnej 

uwagi i ciągłego ulepszania metod stosowanych do ich monitoringu, ograniczenia 

rozprzestrzeniania się, oczyszczania i usuwania.  

Metody geofizyczne są również odpowiednim narzędziem do rozpoznawania loka-

lizacji i rozmiarów nielegalnych składowisk odpadów. Dzięki temu, że są metodami 

nieniszczącymi, często są wykorzystywane do badań w obszarach chronionych przyrod-

niczo (rezerwaty, parki narodowe) oraz historycznie (obiekty zabytkowe). 
Metody geofizyczne są stosowane w badaniach składowisk odpadów komunalnych 

od lat 90. XX wieku, a w ostatnich latach wykorzystuje się je coraz częściej, zarówno 
do określenia geometrii obiektu, jak i w bardziej skomplikowanych zagadnieniach zwią-
zanych z migracją odcieków i zanieczyszczonych wód podziemnych. Metody geofizyczne, 
często łączone wraz z hydrogeochemicznymi, były wykorzystywane do oceny zasięgu 
zanieczyszczeń wód podziemnych pochodzących z różnych ognisk zanieczyszczeń [6]. 
Metody: georadarowa, profilowanie elektromagnetyczne i obrazowanie elektrooporowe 
zostały wykorzystane do oceny wpływu składowisk odpadów górniczych na środowisko 
wodne [7, 8]. Metodę tomografii elektrooporowej w ocenie zanieczyszczenia wód 
podziemnych w okolicy osadnika odpadów chemicznych oraz do oceny ingresji słonych 
wód morskich w strefie przybrzeżnej stosowali M. Rudzki i A. Krawiec [9]. R. Guérin 
wraz z zespołem [10] zastosowali tomografię elektrooporową do weryfikacji ognisk 
zanieczyszczeń związanych z produkcją kwasu siarkowego w rejonie występowania 
dawnych hut cynku i ołowiu (Mortagne-du-Nord, Francja) oraz zlokalizowania poziomu 

 
1 dorotap@uw.edu.pl, Katedra Hydrogeologii i Geofizyki, Wydział Geologii, Uniwersytet Warszawski. 



 

Wykorzystanie metod geofizycznych w badaniu składowisk odpadów komunalnych 
 

69 

 

wód gruntowych (i rozpoznania sezonowych wahań zwierciadła wody) a także do oceny 
mineralizacji wody (i jej przestrzennej zmienności). 

Wiele przykładów z literatury wskazuje, że metody geofizyczne są również odpo-
wiednim narzędziem do oceny zasięgu oddziaływania składowiska odpadów komunal-
nych na wody podziemne [11]. Metody geofizyczne mogą być także wykorzystywane 
do wyznaczanie granic zrekultywowanych składowisk i głębokości zdeponowania odpa-
dów oraz charakterystyki odpadów [12]. Dają one szczególnie dobre rezultaty w przypadku 
dawnych składowisk, powstałych w wyrobiskach po piasku użytym do celów budowla-
nych (żwirownie, piaskownie), w naturalnych obniżeniach terenu, gdzie w ubiegłym 
stuleciu zdeponowano nie do końca znaną ilość odpadów, przekładającą się również na 
brak wiedzy co do wielkości i miąższości strefy zajętej pod powierzchnią [13].  

Celem artykułu jest prezentacja metod geofizycznych oraz wskazanie ich predyspo-
zycji do badań składowisk odpadów, zarówno dawnych, zrekultywowanych, jak i nowych, 
funkcjonujących. W przypadku starych składowisk jest to: rozpoznanie wielkości skła-
dowiska i struktury odpadów, ocena szczelności nieprzepuszczalnej pokrywy składowiska, 
ocena zasięgu oddziaływania składowiska na środowisko gruntowo-wodne, prognozo-
wanie aktywności składowiska oraz stref powstawania biogazu. W przypadku funkcjo-
nujących składowisk analizowane są metody służące do monitoringu szczelności podłoża 
składowiska. 

2. Przegląd i teoretyczne podstawy wyboru metod geofizycznych do badania 

składowisk odpadów komunalnych 

Wybrane metody geofizyczne są odpowiednim narzędziem do badań składowisk 
odpadów komunalnych z tego względu, że właściwości geofizyczne odpadów (opór wła-
ściwy, właściwości magnetyczne, gęstość i moduły sprężystości) wyraźnie kontrastują 
z otaczającym środowiskiem [14]. 

Spośród znanych metod geofizycznych stosowanych w rozwiązywaniu problemów 
związanych ze składowiskami odpadów są:  
1. Metody elektrooporowe (geoelektryczne):  

a. pionowe sondowania elektrooporowe (VES – Vertical Electrical Sounding),  
b. profilowania elektrooporowe (EP – Electrical Profiling), 
c. tomografia elektrooporowa (ERT – Electrical Resistivity Tomography),  
d. metoda potencjałów samoistnych (SP – Spontaneous Potential),  
e. metoda polaryzacji wzbudzonej (IP – Induced Polarization),  
f. metoda wzbudzenia masy (MALM – mise-a-la-mase) i jej modyfikacja 

(MALM-IP – mise-a-la-masse-based induced polarization), 
2. Metody magnetyczne i elektromagnetyczne: 

a. badania przewodności elektromagnetycznej EM (Electromagnetic Conductivity), 
b. technika wykorzystująca fale elektromagnetyczne w zakresie bardzo niskich 

częstotliwości (VLF-EM – Very Low Frequency Band), 
c. metoda georadarowa (GPR – Ground Penetrating Radar),  

3. Metody sejsmiczne: 
a. sejsmika refrakcyjna (SR – Seismic Refraction), 
b. fal powierzchniowych (Surface Waves, MASW – Multichanel Analysis of Surface 

Waves wielokanałowa analiza fal powierzchniowych),  
c. pomiary hałasu otoczenia (HVSR) (Ambient Noise – Horizontal-to-Vertical 

Spectral Ratio HVSR). 
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Metody geofizyczne wykorzystują różne pola fizyczne w ośrodku geologicznym. 

W związku z tym możliwe jest zobrazowanie ośrodka w różny sposób, z wzajemnym 

uzupełnieniem informacji z wykorzystaniem innych metod. Najczęściej wykorzystywane 

są metody geoelektryczne i elektromagnetyczne (ze względu na silny kontrast przewod-

nictwa elektrycznego powodowanego przez odcieki). Powszechne zastosowanie mają 

również badania sejsmiczne. 

Spośród różnych rodzajów metod elektrooporowych (pionowe sondowania elektro-

oporowe, profilowania elektrooporowe, tomografia elektrooporowa, metoda potencjałów 

samoistnych, metoda polaryzacji wzbudzonej, metoda wzbudzenia masy (MALM – 

mise-a-la-mase i jej modyfikacja MALM-IP – mise-a-la-masse-based induced polarization) 

najczęściej stosowana jest tomografia elektrooporowa. Spośród różnych rodzajów metod 

elektromagnetycznych (badania przewodności elektromagnetycznej, technika wykorzy-

stująca fale elektromagnetyczne w zakresie bardzo niskich częstotliwości, georadarowa) 

coraz częściej stosowana jest metoda wykorzystująca fale elektromagnetyczne w zakresie 

bardzo niskich częstotliwości. Spośród różnych rodzajów metod sejsmicznych (sejsmika 

refrakcyjna, metoda fal powierzchniowych oraz wielokanałowa analiza fal powierzch-

niowych, pomiary hałasu otoczenia) w badaniach składowisk odpadów najczęściej sto-

sowana jest sejsmika refrakcyjna. 

Metodyczne podstawy zastosowania metod geofizycznych w badaniach środowisko-

wych oraz zasady wykonania pomiaru w terenie są przestawione w wielu publikacjach: 

Fajklewicz Z. (red.) [15], Kirsch R. (red.) [16], Ali Ismet Kanlı (red.) [17], Loke M.H. 

[18]. Metody elektrooporowe (geoelektryczne) bazują na tym, że skały wykazują różną 

oporność (w zależności od porowatości, składu mineralnego szkieletu gruntowego, 

temperatury, wielkości i kształtu ziaren oraz wzajemnego ich ułożenia względem siebie), 

co dodatkowo zmienia obecność wody (metoda jest wrażliwa na wilgotność i stan nasy-

cenia wodą ośrodka gruntowego). Znaczenie ma również przewodność wody (i minerali-

zacja), która zmienia się wraz z ilością rozpuszczonych w niej składników. Odcieki ze 

składowiska wykazują na ogół wysoką mineralizację, są bogate w materię organiczną 

i przewodzą prąd elektryczny. Są to cechy, które predysponują metody elektrooporowe, 

zarówno pionowe sondowania elektrooporowe, profilowanie elektrooporowe, jak i tomo-

grafię elektrooporową do badań składowisk odpadów komunalnych pod kątem wymia-

rowania zanieczyszczonych stref oraz monitorowania rozprzestrzeniania się zanieczysz-

czeń. Należy spodziewać się różnic oporności w gruntach, które będą zanieczyszczone 

odciekami migrującymi ze składowisk odpadów. Ponadto stosowanie metod elektroopo-

rowych do charakteryzowania składowisk odpadów komunalnych stało się popularne 

również dlatego, że oporność odpadów znacznie zmienia się w czasie z powodu ich roz-

kładu i powstawania odcieków, co daje możliwość oszacowania stanu odpadów i aktyw-

ności składowiska pod względem powstawania biogazu. W celu prześledzenia zmian 

zachodzących w czasie (np. proces migracji zanieczyszczeń ze składowiska, zmiany 

i wahania zwierciadła wody) zalecany jest monitoring geoelektryczny tzn. powtarzanie 

pomiarów w tych samych punktach pomiarowych, prowadzone z określonym interwałem 

czasowym. Poza badaniami składowisk odpadów, metody elektrooporowe najczęściej 

są wykorzystywane na potrzeby wstępnego rozpoznania budowy geologicznej, szczegól-

nie do określenia głębokości i miąższości warstw wodonośnych, wyznaczenia uprzywi-

lejowanych stref przepływu wód podziemnych [15]. Białostocki R., Farbisz J. [19] wy-

kazali, że w przypadku najczęściej stosowanej metody tomografii komputerowej doskonałe 
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rozpoznanie uzyskuje się nawet w przypadku skomplikowanych struktur geologicznych, 

ale ograniczonych do niezbyt dużych głębokości, zasadniczo nie przekraczających  

30-50 m.  

Metody elektromagnetyczne polegają na sprawdzaniu przewodności ośrodka poprzez 

wzbudzenie (wyindukowanie) w nim pola elektromagnetycznego przez nadajnik pier-

wotnego pola elektromagnetycznego. W odpowiedzi badany ośrodek generuje wtórne 

pole elektromagnetyczne, które jest proporcjonalne do przewodnictwa ośrodka i reaguje 

na zmiany litologii, obecność wody podziemnej czy zanieczyszczenia. Odcieki ze skła-

dowisk odpadów wykazują wysoką przewodność elektryczną, co sprawia, że metoda ta 

jest doskonałym narzędziem do wyznaczania zanieczyszczonych stref wokół składowiska 

odpadów oraz do monitorowania migracji odcieków i zanieczyszczonych wód podziem-

nych [15-18]. 

Badania geofizyczne metodą sejsmiczną oparte są na pomiarze i analizie sztucznie 

wygenerowanych fal sejsmicznych w ośrodku skalnym. Fale sejsmiczne są falami 

sprężystymi przenoszącymi drgania poprzez badany ośrodek geologiczny. Za pomocą 

takich badań można określać budowę i właściwości ośrodka. Każda zmiana w budowie 

ośrodka oraz jego właściwościach (np. spękania, zmiana gęstości) wpływa na zmianę para-

metrów fal sejsmicznych. Struktura odpadów znacznie różni się od otaczającego ośrodka 

skalnego pod względem wielu parametrów, dlatego metoda sejsmiczna jest odpowied-

nim narzędziem do wyznaczania granic składowisk i głębokości zalegania odpadów.  

3. Zalety i ograniczenia badań geofizycznych  

Charakteryzowane metody geofizyczne należą do grupy badań nieniszczących, których 

dodatkową zaletą jest mobilność i ciągłe rozpoznanie w przekrojach badawczych lub 

w układzie przestrzennym już na etapie prac terenowych (tab. 1). Dodatkowym atutem jest 

szybkie tempo realizacji prac oraz brak ograniczeń wynikających z warunków pogodo-

wych oraz pór roku. Ograniczeniem metod geofizycznych jest brak możliwości identyfi-

kacji zanieczyszczenia, co sprawia, że zachodzi potrzeba wykonania badań wody pobranej 

z piezometru, czyli zastosowanie zintegrowanego monitoringu geofizyczny i hydrogeo-

logiczny.  

Tabela 1. Porównanie metod geofizycznych z hydrogeologicznymi (badania wód z piezometrów)  

Badania geofizyczne  Badania hydrogeologiczne  

badania nieniszczące, bez konieczności 

wprowadzania ciężkiego sprzętu na badany teren  

badania nieznacznie niszczące (wykonanie 

piezometru narusza strukturę)  

pomiary mobilne, ciągłe rozpoznanie w przekrojach 

badawczych lub w układzie przestrzennym, 

zagęszczenie profili pomiarowych pozwala na 

dokładniejsze rozpoznanie ośrodka  

punktowe rozpoznanie w piezometrach  

szybkość wykonywania pomiarów  długi czas trwania badań laboratoryjnych  

wstępna ocena badanego ośrodka już w terenie  podstawowe, ogólne wyniki badań w terenie, 

szczegółowe w laboratorium  

możliwość wykonywania prac geofizycznych 

o każdej porze roku, niezależnie od warunków 

atmosferycznych  

ograniczeniem są ujemne temperatury 

(zamarzanie wody podczas poboru)  

możliwość monitoringu geofizycznego i rejestracja 

zmian (niekorzystnych zjawisk) w czasie  

możliwość monitoringu fizykochemicznego wody 

i rejestracja zmian (niekorzystnych zjawisk) 

w czasie  
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niski koszt badań (gdy dysponuje się sprzętem)  wysoki koszt badań (w zależności od zakresu 

badań)  

brak dokładnej informacji na temat 

zanieczyszczenia (brak identyfikacji 

zanieczyszczenia)  

dokładna informacja na temat zanieczyszczenia 

(identyfikacja składu chemicznego 

zanieczyszczenia)  

zalecany zintegrowany monitoring geofizyczny i hydrogeologiczny  

Źródło: opracowanie własne. 

Należy również mieć na uwadze, że oprócz wymienionych zalet, metody geofizyczne 

(np. tomografia elektrooporowa) mają również ograniczenia. Jednym z nich jest zbyt 

duża miąższość odpadów i głębokość ich zalegania [20]. Największa skuteczność tej 

metody została potwierdzona, gdy głębokość składowiska nie przekracza 30 m, chociaż 

znane są przypadki wykorzystania jej do rozpoznania głębszych obiektów [19]. Ważnym 

aspektem w badaniach elektrooporowych jest również wystarczający kontrast oporności 

elektrycznej między odpadami a skałami (osadami) macierzystymi [21]. Nakładanie się 

rezystywności podłoża skalnego i materiałów odpadowych może prowadzić do błędnej 

interpretacji granic składowiska [22]. Aby wykluczyć problemy związane z ogranicze-

niami metody (np. niska rozdzielczość utrudniająca interpretację danych geofizycznych) 

dobrym rozwiązaniem jest jednoczesne stosowanie kilku metod wykorzystujących różne 

pola fizyczne w ośrodku geologicznym.  

4. Przykłady wykorzystania metod geofizycznych w badaniach 

składowisk odpadów komunalnych  

Metody geofizyczne znajdują wiele zastosowań w przypadku starych, zrekultywo-

wanych, jak i nowych, funkcjonujących składowisk odpadów komunalnych (rys. 1). 

W przypadku starych składowisk jest to: rozpoznanie wielkości składowiska i struktury 

odpadów, ocena szczelności nieprzepuszczalnej pokrywy składowiska, ocena zasięgu 

oddziaływania składowiska na środowisko gruntowo-wodne, prognozowanie aktywności 

składowiska oraz lokalizacja stref powstawania biogazu. W przypadku funkcjonujących 

składowisk metody geofizyczne mogą służyć do monitoringu szczelności podłoża skła-

dowiska. 

 
Rysunek 1. Wykaz zagadnień dotyczących starych i nowych, funkcjonujących składowisk odpadów 

[opracowanie własne] 
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4.1. Zastosowanie metod geofizycznych w rozpoznaniu wielkości 

składowiska i struktury odpadów 

Zastosowanie metod geofizycznych w rozpoznaniu wielkości składowiska i struktury 

odpadów ma szczególne znaczenie w przypadku obiektów, które powstały w okresie, 

gdy ewidencja odpadów nie była prowadzona i nie posiadają odpowiedniej dokumentacji 

dotyczącej rodzaju i ilości złożonych odpadów oraz zajętej przez nie przestrzeni [23]. 

Wyznaczenie dokładnych granic składowiska jest trudne zwłaszcza w takich przypad-

kach, gdy odpady składowano w wyrobiskach po kruszywie (piasek, żwir), a w ramach 

rekultywacji zrównano odpady z powierzchnią terenu. W przypadku składowiska nad-

poziomowego granice są zasadniczo znane, jednak kwestią trudną do ustalenia pozostaje 

miąższość zalegających odpadów. Pomocnym rozwiązaniem jest zastosowanie metod 

geofizycznych, których szerokie spektrum daje duże możliwości poznawcze. Jednym 

z licznych przykładów opisywanych w literaturze jest składowisko w Niemczech, 

położone na północny-zachód od Kolonii, gdzie po 1950 roku wyrobisko po eksploatacji 

piasku i żwiru stopniowo wypełniono odpadami komunalnymi i przemysłowymi,  

a w 80. ubiegłego wieku zakończono działalność i poddano je rekultywacji polegającej 

na zrównaniu odpadów z terenem i pokryciu warstwą gruntu [13]. Stosując metodę 

magnetyczną oraz tomografię elektrooporową wyznaczono powierzchnię składowiska 

oraz dokładne granice (powierzchnia ok. 19000 m2, tj. długość ok. 190 m i średnia 

szerokość ok. 100 m), określono jego głębokość (od kilku do ok. 8 m) oraz wykryto strefy 

migracji odcieków zanieczyszczających wody podziemne (tab. 2).  

Doświadczenia wielu badaczy analizujących składowiska odpadów np. na Krecie, 

we Włoszech, w Belgii, w Australii i w Polsce dowodzą, że w rozpoznaniu geometrii 

składowiska i miąższości odpadów najpowszechniej stosowaną metodą jest tomografia 

elektrooporowa, stosowana jednocześnie z innymi metodami, np. elektromagnetyczną 

o bardzo niskiej częstotliwości (VLF – Very Low Frequency Band), badaniem przewod-

ności elektromagnetycznej EM (Electromagnetic Conductivity), wielokanałową analizą 

fal powierzchniowych MASW (Multichanel Analysis of Surface Waves), sejsmiką 

refrakcyjną, pomiarami hałasu otoczenia (HVSR – Horizontal-to-Vertical Spectral Ratio), 

metodą georadarową [13, 20-22, 24-25].  

4.2. Ocena szczelności nieprzepuszczalnej pokrywy składowiska 

Metody geofizyczne są również stosowane do oceny szczelności nieprzepuszczalnej 

pokrywy składowiska odpadów niebezpiecznych wykonanej w ramach rekultywacji 

w celu uniemożliwienia infiltracji wód opadowych i eliminacji powstawania odcieków 

(rys. 2). 

W ramach prac rekultywacyjnych na zamkniętych składowiskach odpadów niebez-

piecznych wykonywane są nieprzepuszczalne pokrywy warstwowe, składające się głównie 

z gliny, geosyntetycznej wykładziny lub geomembrany. Zgodnie z obowiązującymi 

zasadami uszczelniająca powierzchnia składowiska wykonywana jest z trzech warstw, 

które w sekwencji od najniższej prezentują się następująco: 1) warstwa ekranująca (co 

najmniej 0,5 m) złożona z warstwy mineralnej o współczynniku filtracji nie większym 

niż 1 × 10–9 m/s i izolacji syntetycznej; 2) warstwa drenażowa, żwirowo-piaszczysta 

o współczynniku filtracji większym niż 1 × 10–4 m/s, z systemem drenów, o miąższości 

nie mniejszej niż 0,5 m; 3) wierzchnia warstwa ziemna o miąższości co najmniej 1,0 m, 

z warstwą gleby sprzyjającej wegetacji roślin [2-5]. 
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Rysunek 2. Schemat składowiska odpadów niebezpiecznych [opracowanie własne] 

Badania geofizyczne wykonywane metodą tomografii elektrooporowej na zrekulty-

wowanym składowisku we Francji, potwierdzone badaniami geotechnicznymi wykazały, 

że oporność elektryczna geosyntetycznej wykładziny pokrywającej składowisko zmieniła 

się po 22 miesiącach od instalacji, a ponadto wykryto defekty, powstałe na etapie reali-

zacyjnym [26]. Wskazuje to wyraźnie na zmiany właściwości wewnętrznych materiału 

nieprzepuszczalnej pokrywy, mogące z czasem doprowadzić do rozszczelnienia po-

wierzchni ochronnej i zapoczątkować powstawanie odcieków. Przykład ten wskazuje, 

że tomografia elektrooporowa może być rekomendowana do badań szczelności nieprze-

puszczalnej pokrywy składowiska. 

4.3. Ocena zasięgu oddziaływania składowiska na środowisko gruntowo- 

-wodne 

Określenie wymiaru zanieczyszczonej odciekami strefy wokół składowiska oraz mo-

nitoring migracji zanieczyszczenia jest kluczowym zadaniem w przypadku stwierdzenia 

zanieczyszczenia. Wykonanie piezometrów bez wcześniejszego rozpoznania budowy 

geologicznej i warunków hydrogeologicznych mogłoby nie przynieść oczekiwanych 

rezultatów, zważywszy na fakt, że zanieczyszczenia przemieszczając się w warstwie 

wodonośnej podlegają licznym procesom hydrogeochemicznym (biodegradacja, rozcień-

czanie, sorpcja), które sprawiają, że na kierunku przepływu wód podziemnych powstają 

strefy wykazujące różny stopień zanieczyszczenia (rys. 3). W tej sytuacji istnieje prawdo-

podobieństwo pominięcia miejsc ważnych w ocenie zasięgu oddziaływania składowiska 

na środowisko gruntowo-wodne. Wykonanie badań geofizycznych pozwoli na trafny 

wybór lokalizacji piezometrów, natomiast systematycznie ich powtarzanie może stać się 

elementem monitoringu migracji zanieczyszczenia i określenia czasowych trendów 

zmian. 
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Rysunek 3. Schemat migracji zanieczyszczeń w środowisku gruntowo-wodnym w okolicy składowiska 

[opracowanie własne] 

Tomografia elektrooporowa, często wraz z innymi metodami geofizycznymi wyko-

rzystywana była do identyfikacji zanieczyszczonej strefy wokół składowisk odpadów 

np. w Portugalii, Nigerii, Brazylii, Wietnamie, Indonezji, Polsce [20, 27-36] (tab. 2). Metodą 

często wykorzystywaną do analizy migracji zanieczyszczeń jest metoda wzbudzenia 

masy [37-40]. 

4.4. Prognozowanie aktywności składowiska oraz stref powstawania biogazu 

Oszacowanie aktywności składowiska ma zasadnicze znaczenie w ekonomicznym 

rozważaniu wykorzystania biogazu w celach gospodarczych, a także w przypadku 

konieczności odgazowania bryły składowiska jako działanie zabezpieczające przed nie-

kontrolowanym wybuchem lub samozapłonem. Posługując się metodami geofizycznymi 

można bezpośrednio wskazać lokalizację stref powstawania biogazu [22] oraz wytypować 

miejsca do tego predysponowane (tab. 2). Metody geofizyczne (tomografia elektrooporowa 

i sejsmika refrakcyjna) można wykorzystać pośrednio do oceny aktywności składowiska 

poprzez ocenę wilgotności [10, 41-43], na podstawie której można określić przebieg 

procesów hydrochemicznych prowadzących do produkcji biogazu świadczącej o aktyw-

ności składowiska [23, 44-47].  

Badania wykonywane metodą tomografii elektrooporowej i sejsmiki refrakcyjnej na 

składowisku Heferlbach w okolicy Wiednia wykazały pełną zgodność z pomiarami 

wilgotności, co potwierdza przydatność metod geofizycznych do oceny wilgotności 

w aspekcie powstawania biogazu [43]. 

4.5. Monitoring szczelności podłoża składowiska 

W przypadku nowo powstających składowisk odpadów podłoże składowiska jest 

odpowiednio przygotowane przed potencjalną migracją odcieków do warstwy wodo-

nośnej [2-5]. Badania wykazują, że wraz z upływem czasu szczelność geoemembran 

zabezpieczających podłoże składowiska może zostać obniżona [11, 29-30, 33-34]. 
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W takiej sytuacji konieczny jest monitoring wokół składowiska umożliwiający kontrolę 

nad migracją zanieczyszczeń i podjęcie środków zaradczych. Oprócz tomografii elektro-

oporowej, metodą przydatną do monitoringu szczelności podłoża składowiska jest metoda 

potencjałów samoistnych (tab. 2). 

Tab. 2. Wykaz metod geofizycznych zastosowanych w badaniach składowisk odpadów komunalnych 

 

Metoda Lokalizacja  Uzyskane efekty, osiągnięcia Autor 

1. magnetyczna, 

2.tomografia elektrooporowa 

Niemcy,  

pn-zach. 

od Kolonii  

 

Określono granice składowiska (powierzchnia 

ok. 19 000 m2, tj. długość ok. 190 m i średniej 

szerokość ok. 100 m, głębokość zróżnicowana 

od kilku do ok. 8 m). 

Wykryto strefy migracji odcieków 

zanieczyszczających wody podziemne.  

[13] 

1. tomografia elektrooporowa  

2. elektromagnetyczna, bardzo 

niskie częstotliwości (VLF – 

Very Low Frequency) 

3. badania przewodności 

elektromagnetycznej EM 

(Electromagnetic Conductivity) 

4. sejsmika refrakcyjna  

5. pomiary hałasu otoczenia 

(HVSR – Horizontal-to-

Vertical Spectral Ratio) 

składowisko 

Pera Galinous, 

okolice Fodele, 

Kreta 

Określono geometrię składowiska, wraz ze 

szczegółowym rozpoznaniem głębokości 

zdeponowania odpadów (maksymalnie do ok. 

35 m). Zidentyfikowano strefy występowania 

odpadów nieorganicznych i organicznych oraz 

ich nasycenia odciekami.  

 

[24] 

1.tomografia elektrooporowa  

2. metoda wzbudzenia masy 

(MALM – mise-a-la-mase) 

Corigliano 

d'Otranto,  

region Apulia 

 pd Włochy 

Stwierdzono zanieczyszczenia na głębokości 

40 m (pomimo spodziewanej 20 m miąższości 

warstwy odpadów). 

[20] 

1. tomografia elektrooporowa  

2. magnetyczna 

i elektromagnetyczna 

(przewodności 

elektromagnetycznej EM – 

Electromagnetic Conductivity) 

3. wielokanałowa analiza fal 

powierzchniowych MASW 

(Multichanel Analysis of 

Surface Waves) oraz HVSR 

(Horizontal-to-Vertical Spectral 

Ratio) 

Mont-Saint-

Guibert, Belgia 

Wyznaczono granice składowiska, oceniono 

głębokość występowania odpadów (lokalnie  

50-60 m), stwierdzono niejednorodność 

odpadów, wyznaczono strefy, w których odpady 

znacznie się od siebie różnią, oceniono 

wilgotność i obecność wód tworzących poziomy 

zawieszone 

[21] 

1. tomografia elektrooporowa 

2. sejsmika refrakcyjna 

3. wielokanałowa analiza fal 

powierzchniowych MASW 

(Multichanel Analysis of 

Surface Waves) 

4. metoda georadarowa 

Dąbrowa 

Górnicza,  

pd Polska 

Określono: geometrię i strukturę składowiska, 

rodzaj odpadów, grubość nawiezionej pokrywy 

glebowej, rozpoznano budowę geologiczną pod 

składowiskiem  

 

[25] 

1. tomografia elektrooporowa Bendigo, 

Ballarat, 

Wiktoria, 

Australia 

Wyznaczono granice dwóch składowisk, 

rozpoznano położenie zwierciadła wody oraz 

strefy powstawania biogazu 

[22] 
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1. tomografia elektrooporowa Francja Na podstawie monitoringu wykazano, 

że oporność elektryczna geosyntetycznej 

wykładziny pokrywającej składowisko zmieniła 

się po 22 miesiącach od instalacji, ponadto 

wykryto defekty, powstałe na etapie 

realizacyjnym. 

[26] 

1. elektromagnetyczna, bardzo 

niskie częstotliwości VLF-EM 

(Very Low Frequency Band)  

Portugalia Wykazano silne spękania masywu granitowego, 

który stanowi podłoże składowiska oraz 

oceniono aktualny zasięg oddziaływania 

składowiska po 6 latach eksploatacji (1998-2004) 

podając rozprzestrzenienie odcieków 

w strumieniu wód podziemnych oraz 

przewidując dalsze kierunki rozprzestrzeniania 

się zanieczyszczeń. 

[27] 

1. pionowe sondowania 

elektrooporowe 2. 

elektromagnetyczna, bardzo 

niskie częstotliwości VLF-EM 

(Very Low Frequency Band) 

Aarada, 

Ogbomoso, 

pd-zach. 

Nigeria 

Wykazano, że strefa zanieczyszczenia 

odciekami ma miąższość w przedziale od 1,4 m 

do 3,8 m i maksymalną głębokość 5,4 m.  

[28] 

1. metoda elektrooporowa centralna 

Polska 

Rozpoznanie nieszczelności izolacji podłoża 

składowisk oraz rozpoznanie stref 

zanieczyszczenia środowiska gruntowo-

wodnego. 

[29-

30] 

1. tomografia elektrooporowa 

2. metoda polaryzacji 

wzbudzonej 

funkcjonujące 

składowisko 

i nieczynne 

składowisko 

Ocena wielkości strefy zanieczyszczonej 

odciekami ze składowiska 

[31] 

1. tomografia elektrooporowa  

2. metoda potencjałów 

samoistnych  

3. elektromagnetyczna, bardzo 

niskie częstotliwości VLF (Very 

Low Frequency) 

NamSon, 

Hanoi, 

Vietnam 

Rozpoznano budowę geologiczną w pobliżu 

składowiska oraz zidentyfikowano strefę 

zanieczyszczonych wód na skutek dopływu 

odcieków ze składowiska oraz silnie 

zanieczyszczonych wód z kanału, który 

okresowo wykazuje charakter infiltracyjny.  

Integralną częścią były badania hydrochemiczne 

wody 

[32] 

1. tomografia elektrooporowa 

 

Okolice Vila 

Nova do Sul, 

pd Brazylia 

Ocena szczelności geomembran podścielających 

składowane odpady, zidentyfikowano dwa 

miejsca, w których odcieki migrowały do wód 

podziemnych zanieczyszczając warstwę 

wodonośną 

[11, 

33] 

1. tomografia elektrooporowa 

2. metoda potencjałów 

samoistnych 

Ocena dynamiki biodegradacji związków 

organicznych w składowisku i stref 

powstawania odcieków 

 [34] 

1. tomografia elektrooporowa 

 

Pekanbaru, 

Sumatra, 

Indonesia 

Zidentyfikowano zanieczyszczenie w pobliżu 

składowiska oraz jego przemieszczanie 

w kierunku południowo-wschodnim. 

[35] 

1. tomografia elektrooporowa 

2. pionowe sondowania 

elektrooporowe 

Calabar 

południowa 

Nigeria 

Zidentyfikowano strefy zanieczyszczenia 

i głębokość ich występowania. 

[36] 

1. tomografia elektrooporowa 

2. sejsmika refrakcyjna 

- Oceniono wilgotność odpadów [41-

43, 

48] 

Źródło: opracowanie własne na podstawie [11, 13, 20-22, 24-36, 41-43, 48]. 
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5. Wnioski  

Metody geofizyczne znajdują powszechne zastosowanie w badaniach składowisk od-

padów komunalnych. Największe znaczenie mają metody: elektrooporowa (tomografia 

elektrooporowa), sejsmiczna (sejsmika refrakcyjna). W mniejszym stopniu wykorzysty-

wane są inne metody: pionowe sondowania elektrooporowe, profilowania elektrooporowe, 

m. potencjałów samoistnych, m. polaryzacji wzbudzonej, m. wzbudzenia masy, m. fal 

powierzchniowych, m. przewodności elektromagnetycznej, m. wykorzystująca fale elektro-

magnetyczne w zakresie bardzo niskich częstotliwości oraz m. georadarowa.  

Zaletą metod geofizycznych jest ich bezinwazyjność (lub minimalna inwazyjność), 

stosunkowo niskie koszty i szybkie tempo pracy, ogólny pogląd na badany obiekt już 

w terenie. 

Prezentowane metody geofizyczne wykorzystują różne pola fizyczne w ośrodku 

geologicznym, więc stanowią wzajemne uzupełnienie, pozwalające na kompleksowe 

rozpatrywanie wielu zagadnień dotyczących zarówno starych, zrekultywowanych, jak 

i funkcjonujących składowisk odpadów komunalnych.  

W przypadku dawnych, zrekultywowanych obiektów badania geofizyczne umożli-

wiają: wyznaczenie granic zrekultywowanych składowisk i głębokości zdeponowania 

odpadów (oszacowanie ilości i struktury odpadów), rozpoznanie aktualnego zasięgu 

zanieczyszczenia wód podziemnych odciekami, ocenę aktywności składowiska (rozpo-

znanie wilgotności) oraz lokalizację stref powstawania i występowania biogazu. W przy-

padku funkcjonujących składowisk umożliwiają ocenę szczelności podłoża składowiska 

i lokalizację potencjalnych przecieków. 

Metody geofizyczne są szczególnie przydatne, gdy bezpośrednie badania są nie-

wykonalne lub wiążą się z ryzykiem uszkodzenia uszczelnień i utworzeniem nowych dróg 

migracji zanieczyszczeń (pokrywa zrekultywowanego składowiska odpadów niebez-

piecznych, uszczelnienia podłoża w funkcjonujących składowiskach).  

Metody geofizyczne nie dają możliwości identyfikacji rodzaju zanieczyszczenia, ale 

poznając geometrię składowiska i przestrzenny rozkład zanieczyszczenia umożliwiają 

racjonalne i optymalne zaplanowanie badań. W najbardziej złożonych przypadkach warto 

zastosować zintegrowany monitoring geofizyczny i hydrogeologiczny, który umożliwi 

wiarygodne i pełne rozpoznanie stanu obiektu oraz jego najbliższego otoczenia. 
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Wykorzystanie metod geofizycznych w badaniu składowisk odpadów 

komunalnych 

Streszczenie 

Składowiska odpadów komunalnych, ze względu na dużą różnorodność wynikającą z jednej strony z natural-

nych uwarunkowań podłoża, na którym zostały posadowione (budowa geologiczna i warunki hydrogeologiczne) 

a z drugiej strony ze względu na specyfikę składowiska (ilość i rodzaj odpadów, wiek i wielkość składo-

wiska) wymagają często indywidualnych rozwiązań. Zgodnie z obowiązującym systemem prawnym, zarówno 

obiekty funkcjonujące, jak i zrekultywowane podlegają badaniom monitoringowym. Są to jednak punktowe 

badania odcieków i wód podziemnych, które pomimo zaawansowanych metod analitycznych (badania fizyko-

chemiczne i izotopowe) czasem wymagają doprecyzowania. Celem artykułu jest wykazanie przydatności 

wybranych metod geofizycznych dokumentujących przestrzennie rozpoznanie struktury obiektu oraz stanu 

środowiska gruntowo-wodnego wokół składowiska oraz wytypowanie metod dedykowanych do badań 

starych, zrekultywowanych obiektów oraz nowych, funkcjonujących. Przedstawione zostaną metody, które 

mogą być wykorzystane do: 1) rozpoznania wielkości składowiska i struktury odpadów (co jest szczególnie 

istotne w przypadku starych obiektów, które powstały w okresie, gdy ewidencja odpadów nie była odpo-

wiednio prowadzona i nie posiadają dokumentacji) 2) oceny szczelności nieprzepuszczalnej pokrywy 

składowiska jako elementu rekultywacji zapobiegającej infiltracji wód opadowych i powstawaniu odcieków 

3) zasięgu oddziaływania składowiska na środowisko gruntowo-wodne w celu określenia wymiaru zanieczysz-

czonej odciekami strefy wokół składowiska lub monitoringu migracji zanieczyszczenia, 4) prognozowanie 

aktywności składowiska oraz lokalizacja stref powstawania biogazu 5) oceny szczelności podłoża składo-

wiska nowych obiektów. 

Przedstawione zostały metody geofizyczne powszechnie stosowane w badaniach składowisk odpadów komu-

nalnych: elektrooporowa (tomografia elektrooporowa) i sejsmiczna (sejsmika refrakcyjna). Wspomniane 

zostały również metody geofizyczne, które w mniejszym zakresie są stosowane w problematyce dotyczącej 

składowisk odpadów komunalnych. 

Słowa kluczowe: składowisko odpadów komunalnych, metody geofizyczne, tomografia elektrooporowa, 

sejsmika refrakcyjna  

The use of geophysical methods in the study of municipal landfills 

Abstract 

Municipal landfills, due to the great diversity resulting from the natural conditions of the ground on which 

they are located (geological structure and hydrogeological conditions) on the one hand, and the specificity 

of the landfill (quantity and type of waste, age and size of the landfill) on the other hand, often require 

individual solutions. In accordance with the applicable legal system, both functioning and rehabilitated 

facilities are subject to monitoring tests. However, these are spot tests of leachates and groundwater, which, 

despite advanced analytical methods (physicochemical and isotopic tests), sometimes require clarification. 
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The aim of the article is to demonstrate the usefulness of selected geophysical methods documenting spatial 

recognition of the structure of the object and the state of the soil and water environment around the landfill, 

and to select methods dedicated to the study of old, reclaimed objects and new, functioning ones. Methods 

will be presented that can be used to: 1) identify the size of the landfill and the structure of waste (which is 

particularly important in the case of old facilities that were built in the period when the waste records were 

not properly kept and do not have documentation) 2) assess the tightness of the impermeable the landfill 

cover as an element of reclamation preventing the infiltration of rainwater and the formation of leachates, 

3) the extent of the landfill's impact on the soil and water environment in order to determine the size of the 

leachate-contaminated zone around the landfill or monitoring the migration of pollutants, 4) forecasting the 

activity of the landfill and the location of biogas generation zones, 5) assessing the tightness landfill base for 

new facilities. Geophysical methods commonly used in the study of municipal waste landfills are presented: 

electroresistance (Electrical Resistivity Tomography) and seismic (Seismic Refraction). Geophysical 

methods, which are used to a lesser extent in the area of municipal waste landfills, are also mentioned. 

Keywords: municipal landfill, geophysical methods, Electrical Resistivity Tomography, Seismic Refraction 
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Maciej Dziadel1, Katarzyna Ignatowicz2 

Zanieczyszczenia ścieków przemysłu garbarskiego 

1. Wprowadzenie  

W przeciwieństwie do przetworzonej w zakładach garbarskich skóry, która jest po-

wszechnie stosowana w wielu produktach zarówno codziennego użytku, jak i dobrach 

luksusowych, przemysł ten, który należy do najstarszych na świecie, nie jest tak dobrze 

znany. Celem przetwarzanej skóry surowej jest nadanie jej odpowiednich właściwości 

i wytrzymałości, a przede wszystkim zabezpieczenie jej przed negatywnym wpływem 

rozkładu biologicznego, który doprowadziłby do całkowitej degradacji skóry. Doprowa-

dzenie do takiego stanu skóry surowej wymaga przeprowadzenia wielu, niekiedy skompli-

kowanych procesów, z wykorzystaniem różnego rodzaju środków chemicznych, wpły-

wających na jej właściwości i przygotowującej ją do kolejnych procesów. Najważniej-

szym z nich jest garbowanie, które ostatecznie nadaje skórze właściwości zabezpieczających 

ją przed degradacją. Od procesu garbowania, chociaż nie jest on jedynym, powstała 

nazwa przemysłu garbarskiego. W artykule przedstawiono proces produkcji zakładu 

garbarskiego oraz porównano ilość pobieranej wody i jakość zrzucanych ścieków 

z przeprowadzanych procesów, według wybranej literatury. 

2. Metodyka produkcji 

Najogólniej ciąg produkcyjny w zakładach garbarskich można podzielić na obróbki 

w działach suchym i mokrym. Pierwsze procesy odbywają się z wykorzystaniem operacji 

mokrych, polegających na zastosowaniu kąpieli wodnych o właściwościach wpływają-

cych na skóry zgodnie z założeniem danego etapu. Operacje mokre miejscami przeplatają 

się z działem suchym. Polega on na przeróbce mechanicznej surowca, nadając skórom 

odpowiedni kształt i grubość, ułatwiając jej dalszą obróbkę [1-3].  

Do pierwszych operacji mokrych, zalicza się moczenie. Przeprowadzane nawet 

dwukrotnie, zależnie od kondycji surowca wejściowego, ma na celu oczyszczenie po-

wierzchni skór z soli, krwi i brudu, a także przywrócenie jej pierwotnej zawartości wody. 

Po ich obmyciu i rozmięknięciu, następuje odmięśnianie. Pierwszy z procesów mecha-

nicznych, który powoduje, że od wewnętrznej – mizdrowej strony skóry, usunięta zostaje 

nadmiarowa grubość tkanki podskórnej, razem z pozostałymi resztkami mięsa czy 

tłuszczu [4]. Zmniejszenie grubości skóry ułatwia jej obróbkę, przenoszenie, a przede 

wszystkim zmniejsza jej masę co przekłada się bezpośrednio na ilość stosowanych 

związków chemicznych, które wykorzystuje się w odniesieniu do wagi wyprawianej 

skóry. Dalsze procesy, ponownie w kąpielach wodnych, rozpoczyna się od wapnienia. 

Ma ono na celu zwiększenie objętości skóry, której wynikiem jest łatwiejsze usunięcie 

sierści z lica. Napęczniałe skóry otwierają mieszki włosowe, a sierść poprzez wzajemne 

ocieranie się zgromadzonych w bębnach skór wydostaje się i jest usuwana. Zwiększona 
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grubość po tym procesie nie jest pożądana. Dalszy etap powoduje przywrócenie pier-

wotnej grubości skóry, a określany jest mianem odwapniania. Jest procesem odwrotnym. 

Kąpiel odwapniająca ma mniejsze pH niż poprzednia. Wypłukuje związki zasadowe ze 

skór i zmniejsza ich pH, przygotowuje je do dalszych etapów wyprawy. Po odwapnieniu 

następuje krótki proces wytrawiania, który uzupełnia odwapnianie i zmiękcza skóry [5]. 

Wprowadzenie kolejnej kwaśnej kąpieli w postaci etapu piklowania, obniża pH skóry 

i razem z procesami wcześniejszymi, przygotowuje je do najważniejszego z nich, którym 

jest garbowanie. Garbowanie właściwe wykorzystuje garbniki, a podstawowym z nich, 

stosowanym w ponad 90% wszystkich zakładów garbarskich na świecie są garbniki 

chromowe w postaci zasadowych soli siarczanu chromu. Metoda ich syntezy została 

opracowania w XIX w., co rozpoczęło ich powszechne wykorzystanie [6]. Ich podsta-

wową zaletą jest łatwość stosowania i szybkość przeprowadzanego etapu, w porównaniu 

do garbników roślinnych. Garbniki wiążą się z włóknami kolagenowymi skóry za 

pomocą wiązań poprzecznych i stabilizują je [1]. Powoduje to, że skóra uzyskuje nowe 

właściwości, staje się bardziej odporna na działanie enzymów, rozcieńczonych zasad 

i kwasów. Jest odporna na wielokrotne nawilżanie i suszenie, a przede wszystkim, na 

mikrobiologiczną degradację [7]. Wygarbowana skóra poddawana jest w dalszej kolej-

ności procesom mechanicznym. Odchodzi się od operacji mokrych, a następują procesy 

związane z wyżymaniem, w celu odciśnięcia zgromadzonej w skórze znacznej ilości 

wody. Dalej poddawana jest ona dwojeniu, dzięki czemu uzyskuje się dwie jej warstwy: 

licową i mizdrową. Każdą z nich można poddać odrębnym procesom wykończającym 

uzyskując zupełnie różne, równie warte produkty. Dwojenie zmniejsza grubość poje-

dynczej sztuki, jednak w celu dokładnego wyrównania grubości, przeprowadza się struganie. 

Polega ono na zrywaniu minimalnych warstw skóry od jej strony mizdrowej, wyrów-

nując jej powierzchnię. Po tych operacjach, skóra o określonych wymiarach i parametrach, 

poddawana jest wykończeniu. Do procesów wykończenia spośród etapów mokrych można 

zaliczyć płukanie, zobojętnianie, dogarbowanie, farbowanie i natłuszczanie. Farbowanie 

skór ma duże znaczenie w kontekście finalnego produktu, ponieważ może nadać jej 

ostateczną, bądź wstępną barwę, będącą jedynie podkładem do pracy na etapach ostatecz-

nego wykończenia. Po wysuszeniu, uzyskuje się półprodukt określany jako „crust”. Jest 

to wówczas skóra wyfarbowana i wygarbowana, ma już swoją wartość rynkową. Po wy-

suszeniu, nie następuje już powrót do kąpieli wodnych. Procesy wykończeniowe takie 

jak zmiękczanie czy prasowanie nie wymagają stosowania wody, a w trakcie natrysko-

wego nakładania warstw barwnika, ilości wody są nieznaczne. Po tak przeprowadzonym 

ciągu procesów mokrych i suchych, które wzajemnie się przeplatają, uzyskuje się skóry 

gotowe, wykończone, o określonych zadanych parametrach grubości, barwy, miękkości. 

Są one finalnym produktem zakładu garbarskiego, ale od tej pory, stanowią wstępny 

element produkcji wielu innych dziedzin jak na przykład zakładów obuwniczych, 

galanteryjnych, odzieżowych.  
Wszystkie przeprowadzane czynności, zwłaszcza z operacjami wykorzystującymi 

kąpiele wodne, wymagają stosowania wody. Wpływa ona na zmiękczanie skór i stanowi 
rozpuszczalnik dla wielu środków chemicznych wprowadzanych m.in. w postaci prosz-
ków. Ilości wykorzystywanej wody są znaczne. Każdy z procesów wymaga odrębnej 
kąpieli, a dodatkowo, niemal po każdym z procesów przeprowadza się płukanie jedno 
lub dwukrotne. Ładunek zanieczyszczeń w każdym kolejnym płukaniu jest coraz mniejszy, 
ale ich większa ilość wpływa na znaczną sumaryczną objętość ścieków, które należy 
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zagospodarować i w odpowiedni sposób zutylizować. Ścieki garbarskie jako ścieki prze-
mysłowe mogą być niechętnie przyjmowane przez mniejsze miejskie oczyszczalnie, 
skutkiem czego wzrastają koszty ich zagospodarowania. Poza dużym ładunkiem zanie-
czyszczeń, powodem tej sytuacji jest również zawartość chromu w ściekach. W dużych 
oczyszczalniach, wyspecjalizowanych w oczyszczaniu ścieków takiego rodzaju, prze-
prowadza się operacje oczyszczania ścieków chromowych, w instalacjach odzysku 
chromu. Umożliwia to jego ponowne wykorzystanie. Duże ilości chromu w ściekach są 
skutkiem stosowania jego w nadmiarze. Nadmiarowa ilość garbnika w kąpieli daje 
znacznie większą pewność poprawnego i całkowitego przeprowadzenia procesu garbo-
wania – który jest najważniejszym procesem. Takie ilości stosowanych związków chromu 
powodują też, że przemysł garbarski zalicza się do największych jednostek zanieczysz-
czających środowisko chromem.  

W tabeli 1 przedstawione zostały kolejno wykonywane czynności warsztatu mokrego 
i suchego występujące w trakcie wyprawy skór w zakładzie garbarskim. Wskazane zostały 
również główne związki chemiczne biorące udział w danych procesie i zanieczyszczenia, 
które w jego wyniku powstają, i są kierowane do ogólnego zbiornika na ścieki, gdzie 
ulegają uśrednieniu z pozostałymi. 

Tabela 1. Ogólne zestawienie czynności, środków i zanieczyszczeń powstających w trakcie wyprawy skór 
w zakładzie garbarskim 

Zastosowana chemia Etap 
Wprowadzone 

zanieczyszczenia 

Zarządzanie surowcem 

Sól 
Sortowanie, cyplowanie, 
solenie, przechowywanie 

Sól 

Procesy przed garbowaniem 

Woda, enzymy, surfaktanty, 
środki czyszczące 

Moczenie 
Sól, krew zanieczyszczenia, 
BZT, ChZT, azot organiczny 

 Odmięśnianie  

Woda, siarczek sodu, 
wodorotlenek wapna 

Wapnowanie – odwłaszczanie 
BZT, ChZT, alkalia, siarczki, 

związki organiczne 

Sole amonu, woda Odwapnianie 
BZT, ChZT, amoniak, związki 

organiczne 

Woda, enzymy proteolityczne Wytrawianie Związki organiczne 

Garbowanie 

Sól, kwas siarkowy Piklowanie 

BZT, ChZT, sól, kwasowość, 
niewykorzystane sole chromu,  

Woda, wodorowęglan sodu, 
zasadowy siarczan chromu (III) 

Garbowanie 

 Wyżymanie 

 Dwojenie  

 Struganie  

Procesy po garbowaniu 

Lakiery, barwniki, tłuszcze 

Dogarbowanie 

Tłuszcze , barwniki, i inne Barwienie 

Natłuszczanie 

 Suszenie  

Procesy wykańczania 

Środki zależne od metodyki 
wykańczania 

Zmiękczanie 

Wodne roztwory barwników  
Prasowanie 

Malowanie 

Szlifowanie i odpylanie 

Skóra wykończona 

Źródło: opracowanie własne na podstawie [3, 6, 8]. 
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2.1. Objętość ścieków 

Jak już wspomniano, generowana w trakcie procesów ilość ścieków jest znacząca. 

Kolejność przeprowadzanych etapów całej produkcji różni się również wzajemnie po-

między zakładami. Każdy może mieć własną technologię i metodykę produkcji, a procesy 

mogą występować w konfiguracji najbardziej im sprzyjającej [3,9]. Dodatkowo często-

tliwość cykli produkcji może ulegać wahaniom, zależnie od sezonu, czy planowych 

ilości wyprodukowanej skóry, a to również przekłada się na wahania stężeń i objętości 

ścieków [7,8]. Zakłady bardziej rozwinięte na skutek przeprowadzanych inwestycji 

mogą ograniczyć ilość powstających ścieków ograniczając zużycie wody i zamykając 

gospodarkę wodną poprzez stosowanie rozwiązań proekologicznych [10]. Większa kon-

trola nad ilością zużywanej wody, ograniczanie awarii i wycieków, a także momentów, 

w których wykorzystanie wody może być całkowicie wyeliminowane sprzyja jej oszczę-

dzaniu, a w konsekwencji nie jest gromadzona w zbiornikach na ścieki i nie wpływa na 

wzrost ich całościowej objętości [1]. Na takie ograniczenia nie zawsze jednak mogą mieć 

wpływ mniejsze firmy. Każda inwestycja stanowi koszt, który zwraca się dopiero w pers-

pektywie lat, a przy mniejszej opłacalności produkcji, wymagają dużego zastanowienia.  

Niezależnie od zakładu i zasobności kapitałowej, zużycie wody jest nieuniknione. 

Pobór wody następuje na potrzeby przygotowania kąpieli wodnych, a niemal każdy 

proces jest przygotowywany w świeżym roztworze wody i wymaganych związków 

chemicznych. Między nimi występują płukania, oczyszczające skóry i bębny garbarskie, 

a ilości wody w trakcie płukanie są równe, a sumarycznie nawet większe niż jej ilość 

pobrana i wprowadzona do bębnów na potrzeby procesów. Woda jest również wykorzy-

stywana w sposób niebezpośrednio związany z operacjami mokrymi. Stosuje się ją m.in. 

do spłukiwań posadzek, oczyszczania maszyn, pojazdów czy pojemników, w których 

skóry są transportowane. Wszelkie odcieki gromadzone są w tych samych zbiornikach 

i zwiększają ich sumaryczną objętość.  

Spośród wszystkich odpływów z procesów, zrzut ścieków po procesie garbowania 

jest gromadzony w odrębnym zbiorniku. Jest to spowodowane dużą zawartością chromu 

w tych ściekach i możliwością innego zagospodarowania ich np. na cele odzysku chromu. 

Odprowadzenie ścieków ogólnych nie zawierających chromu tam gdzie to możliwe do 

kanalizacji miejskiej, bądź wywożenie do oczyszczalni specjalistycznych, ogranicza 

koszty ich oczyszczania. Ścieki chromowe z kolei mogą być poddawane procesom odzy-

skania chromu, w specjalistycznych oczyszczalniach, a następnie powtórnie wykorzystane. 

Ponowne wykorzystanie zużytej brzeczki chromowej może odbywać się również 

w zakładach poprzez zawrócenie jej po zlaniu z poprzedniego procesu do następnej partii 

skór do wygarbowania, z dodaniem znacznie mniejszej ilości świeżego chromu, dzięki 

czemu ogranicza się jego zużycie, a wykorzystuje się ten, który pozostał w odcieku 

z poprzedniego garbowania. 

Ilość ścieków które generowane są w trakcie procesów wyprawy może być określona 

w metrach sześciennych na tonę przerabianej skóry surowej.  

Jak podają Mendrycka i in. (2012), w zależności od wielkości zakładu, zużycie wody 

oscyluje od 40 do 60 m3 na tonę skór surowych [11]. Według Chmielowskiego (2019) 

jest to ok 22m3/t, a w przypadku metod garbowania roślinnego, zużycie wody wzrasta 

do 40m3/t [1]. Z kolei Bartkiewicz i in. (2010) podają, że średnia ilość zużywanej 

w zakładach garbarskich i futrzarskich wody wynosi 33m3/t [5]. Szalińska (2002), 
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podobnie podaje całkowitą ilość powstających ścieków w zakresie od 30 do 60 m3/t, 

a według Ferdous i in. (2023) jest to od 35 do 56 m3/t [12, 13]. 

Wartości te nie są dokładnie zbieżne, ale widać wśród nich podobieństwo, mimo 

różnych dat publikacji, oraz autorów. Zmiany te wynikają najprawdopodobniej bezpo-

średnio z zasad funkcjonowania zakładów, technologii produkcji i czasu pozyskania wyni-

ków, w kontekście możliwości okresowych rozwoju zakładu. Są to dane ogólne, nato-

miast jak podają Dziadel i in. (2022), na podstawie jednego z zakładów w województwie 

Podlaskim, wyprawienie skóry do postaci wygarbowanej, pochłania około 22 m3/t, 

włączając w to wykorzystanie wody na zadania okołoprocesowe [14]. 

2.2. Zanieczyszczenia ścieków 

W tabeli 2 zestawione zostały parametry zanieczyszczeń w ściekach garbarskich 

zmieszanych, uśrednionych na skutek wspólnego gromadzenia. Pomimo dużej roz-

bieżności czasowej, pod względem pochodzenia tych wartości, charakteryzują się one 

wyższym parametrem ChZT względem BZT5, przy czym można zauważyć, że im 

mniejsza wartość ChZT, tym niższe jest również wskazanie BZT5. 

Tabela 2. Porównanie średnich wartości parametrów zanieczyszczeń w zmieszanych ściekach garbarskich 

Parametr Jednostka 

Wartość 

Źródło 

Vymazal J., 2014 – [15] Dziadel i in., 2022 – [14] 

pH - - 3,56-9,09 

ChZT [mg O2/dm3] 2000-23000 6620-14500 

BZT5 [mg O2/dm3] 800-4000 1200-2400 

TSS – 

zawiesina 

całkowita 

[mg/dm3] 1500-42000 1090-3300 

NH4
+ [mg N-NH4/dm3] 100-400 15-280 

Chlorki [mg Cl/dm3] - 1800-27300 

Źródło: opracowanie własne na podstawie [14,15] 

Tabela 3. Porównanie średnich wartości parametrów zanieczyszczeń w ściekach garbarskich w odpływach 

z poszczególnych procesów  

Parametr Jednostka 

Wartość 

Źródło 

Dziadel i in., 

2022 – [14] 
Lofrano i in., 2013 – [16] 

Chowdhury i in., 

2014 – [17] 

Moczenie 

pH - 6,5 – 6,83 6 7,7  8,18 

ChZT [mg O2/dm3] 14500 5000 31000 3000 10560 

BZT5 [mg O2/dm3] 2000 2000 - - 1200 

Zawiesina [g/dm3] 3,23 2,3 - 25 6,08 

NH4
+ 

[mg N-

NH4/dm3] 
109 - 850 - - 

Chlorki [mg Cl/dm3] 27300 17000 - 15000 - 

Wapnowanie 

pH  - 12,5 11,9 - 12,5 

ChZT [mg O2/dm3] - 20000 58000 - 4800 

BZT5 [mg O2/dm3] - 5000 - - 700 

Zawiesina [g/dm3] - 6,7 - - 11 
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NH4
+ 

[mg N-

NH4/dm3] 
- - 380 - - 

Chlorki [mg Cl/dm3] - 3300 - - - 

Odwapnianie 

pH  8,64 6 8,6 - 6,5 

ChZT [mg O2/dm3] 6620 2500 5325 - 4200 

BZT5 [mg O2/dm3] 1200 1000 - - 700 

Zawiesina [g/dm3] 1,49 2,5 - - 11 

NH4
+ 

[mg N-

NH4/dm3] 
33,20 - 3800 - - 

Chlorki [mg Cl/dm3] 1200 2500 - - - 

Garbowanie 

pH  3,17 3,2 3,6  3,8 

ChZT [mg O2/dm3] 8290 800 2900 3000 49000 

BZT5 [mg O2/dm3] - 250 - - 2000 

Zawiesina [g/dm3] 1,6 - - 70 1 

NH4
+ 

[mg N-

NH4/dm3] 
- - 670 - - 

Cr [mg Cr/dm3] 2200 4100 - - - 

Chlorki [mg Cl/dm3] 17700 8950 - 20000 - 

Źródło: opracowanie własne na podstawie [14, 16, 17]. 

W tabeli 3, podobnie jak w poprzedniej, przedstawione i porównane zostały para-

metry zanieczyszczeń w ściekach garbarskich, tym razem z podziałem na poszczególne 

procesy. Pomimo, że wskazania nie zawsze się pokrywają, zauważyć można cechy 

wspólne ścieków, które świadczą o zbliżonym sposobie produkcji, wykorzystanego 

surowca i procesów.  

Odczyn ścieków zmienia się zgodnie z kolejnością produkcji, następuję jego wzrost 

w procesie wapnowania, a następnie spadek podczas odwapniania, przygotowując skóry 

do garbowania, które przeprowadzane jest w środowisku kwaśnym o pH nieco więk-

szym od 3. Parametr ChZT w każdym z przypadków był znacznie większy od BZT5. 

Najwyższe wartości generowane są po procesach moczenia i wapnowania. Zawartość 

zawiesiny w ściekach jest zróżnicowana, jest to jednak parametr, którego wartości mogą 

bardzo się zmieniać i nie pokrywać się, ponieważ zawiesina utrzymująca się w ściekach 

nie jest równomiernie rozłożona, skutkiem czego nie każda próbka jest sobie równa, 

a wartości należy traktować bardziej orientacyjnie. Największą wartość azotu amonowego 

wystąpiła w przypadku procesu odwapniania. Jest ona wynikiem stosowania soli amono-

wych wspomagających proces odwłaszczania. Stężenie chlorków w ściekach jest bez-

pośrednio związane ze stosowaną w procesach solą. Największe jej wartości występują 

po procesach moczenia, gdzie ulegają zmywaniu z powierzchni skór, które mogą być 

w ten sposób konserwowane i zabezpieczenia przed gniciem na czas magazynowania, do 

momentu wprowadzenia ich do ciągu procesów wyprawy. Drugim z procesów, w trakcie 

których wykorzystywana jest sól jest garbowanie. Ilość chromu w ściekach z garbowania 

została oznaczona w ilości od 2 do 4 g/dm3. Dzięki oddzielnemu gromadzeniu odcieków 

z garbowania możliwe jest uzyskanie jego wyższych stężeń, a przez to podjęcie prób 

jego odzyskania i powtórnego wykorzystania. 
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3. Wnioski/Podsumowanie  

Przemysł garbarski mimo odległej historii powstania, ulegał ulepszeniom pod wzglę-

dem stosowanych środków chemicznych, udoskonalano procesy warsztatów mokrych 

i technologie procesów mechanicznych. Mimo to, nadal wymaga przeprowadzania 

skomplikowanych operacji, odpowiednich związków chemicznych i znacznych objętości 

wody, aby przeprowadzić skóry ze stanu surowego, do użytkowego produktu, z którego 

powstać może wiele kolejnych dóbr. 

Gospodarowanie wodą i ściekami stanowi trudność dla takich zakładów, przede 

wszystkim poprzez dużą wodochłonność procesów, konieczność rozdziału strumieni 

ścieków ze względu na zawartość chromu i kłopoty związane z ich oczyszczaniem. Wpro-

wadzanie jednak nowych rozwiązań, powtórne wykorzystanie brzeczek chromowych, 

bądź odzysk chromu sprawia, że podejmowane działania mają odniesienie proekologiczne 

względem środowiska, a w perspektywie lat, negatywny wpływ tego przemysłu na śro-

dowisko, będzie ograniczany, bez utraty jakości przetwarzanej skóry. 
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Zanieczyszczenia ścieków przemysłu garbarskiego 

Streszczenie 

Przemysł garbarski zalicza się do najstarszych na świecie. Z biegiem lat, ulepszeniu ulegał sposób produkcji, 

gospodarowanie wodą i ściekami. Zestawienie parametrów ścieków z różnych zakładów, również ze świata 

oraz znaczny odstęp w czasie uzyskanych wyników, pozwala zauważyć podobieństwa i różnice w jakości 

i ilości powstających ścieków. Przeprowadzane operacje należą do wodochłonnych, a ścieki nie są wolne od 

uciążliwych zanieczyszczeń, co wymaga dopasowania funkcjonowania zakładu, do takich wymagań jak 

oddzielne gromadzenie ścieków ogólnych i chromowych. Dzięki takim rozdziałom możliwe jest bardziej 

ekologiczne podejście do ich oczyszczania, ale również ograniczenie związków chemicznych stosowanych 

w procesach. Dążenie do ograniczenia wykorzystania wody wpłynie na zmniejszenie ilości powstających 

ścieków, chociaż jest to uciążliwe pod względem finansowym i dla wielu zwłaszcza mniejszych zakładów, 

trudne do zrealizowania. 

Słowa kluczowe: garbarnia, chrom, ścieki przemysłowe 

Wastewater pollution of the tanning industry 

Abstract 

The tanning industry is one of the oldest in the world. Over the years, production, water and wastewater 

management have improved. Comparing the parameters of wastewater from different plants, including those 

around the world, and the significant difference in the time of the results obtained, one can see similarities 

and differences in the quality and quantity of wastewater generated. The operations carried out are among 

the water-intensive ones, and the wastewater is not free of nuisance pollutants, which requires adjusting the 

operation of the treatment plant to such requirements as separate collection of general and chromium 

wastewater. Such separation allows a more environmentally friendly approach to their treatment, but also 

reduces the amount of chemicals used in the processes. Aiming to reduce water consumption will reduce the 

amount of wastewater generated, although this is financially burdensome and for many, especially smaller 

plants, difficult to implement. 

Keywords: tannery, chrome, industrial wastewater 
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1. Wprowadzenie 

Aktywne składniki farmaceutyczne (API, ang. Active Pharmaceutical Ingredients), 

zawarte w lekach, stanowią powszechne składowe zanieczyszczeń wód powierzchniowych 

na całym świecie [1]. Jest to obszerna grupa związków organicznych, różniących się 

między sobą przede wszystkim właściwościami fizykochemicznymi i mechanizmem 

działania [2]. Wśród API, które są wykrywane w wodach powierzchniowych można 

wyróżnić m.in. substancje obecne w powszechnie stosowanych farmaceutykach dostęp-

nych bez recepty i/lub na receptę. Zalicza się do nich leki przeciwpadaczkowe, anal-

getyki, antydepresanty, niesteroidowe leki przeciwzapalne, leki przeciwhistaminowe, 

leki przeciwbakteryjne i inne [1]. 

Obecność API w środowisku, nawet w niewielkich stężeniach, niesie za sobą szkod-

liwe konsekwencje dla zdrowia zarówno ekosystemów, jak i człowieka. Przykładowo, 

związki endokrynnie czynne (17β-estradiol, 17α-etylenoestradiol) i benzodiazepiny, 

wprowadzane z oczyszczonymi ściekami do wód powierzchniowych i występujące tam 

nawet w niskim stężeniu, wywoływały odpowiednio feminizację wśród samców ryb 

i zmiany w zachowaniu ryb (m.in. wmożenie ich podatności na ataki zwierząt drapież-

nych) [3, 4]. Naukowcy zwracają szczególną uwagę na farmaceutyki przeciwbakteryjne 

ze względu na globalny problem, jakim jest antybiotykoporność. Od końca XX wieku 

notuje się wzrost odsetka bakterii opornych i wieloopornych na działanie antybiotyków 

wśród powszechnie występujących gatunków bakteryjnych, a zakażenia wywołane 

zwłaszcza wieloopornymi drobnoustrojami stanowią bezpośrednie zagrożenie dla zdrowia 

ludzi [5]. System monitorowania obecności antybiotyków i innych substancji niedozwo-

lonych np. w żywności jest często nieefektywny, ponieważ hodowcy są niekiedy 

wcześniej uprzedzani o kontrolach, co wpływa na ich niższą skuteczność. W ocenie NIK 

aktualnie obowiązujący model nadzoru nad wykorzystaniem antybiotyków w produkcji 
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zwierzęcej w Polsce jest nieskuteczny i nieefektywny a urzędowy obraz wykorzystywania 

antybiotyków w hodowlach zwierząt może nie oddawać rzeczywistości [6]. Sprzedaż 

produktów pochodzenia zwierzęcego bez dopełnienia obowiązków rejestracyjnych, 

a które mogą zawierać małe ilości antybiotyków, stwarza również ryzyko występowania 

np. reakcji alergicznych czy zaburzeń składu mikrobioty jelitowej. U niektórych osób 

odnotowano także stany zapalne i nowotwory jelita grubego [7]. 

Wszystkie API, w tym także antybiotyki, przedostają się do ścieków na etapie 

produkcji, użytkowania i niepoprawnej utylizacji. Ich głównymi źródłami w środowisku 

są ścieki, odcieki z części gospodarstw rolnych trafiające bezpośrednio do wód grun-

towych oraz składowiska odpadów [1, 8]. 

Istotny wpływ na emisję omawianych zanieczyszczeń mają ścieki przemysłowe 

pochodzące z zakładów farmaceutycznych odpowiedzialnych za ich produkcję [7]. 

W krajach rozwiniętych ścieki pochodzące z gospodarstw domowych stanowią około 

90% ścieków komunalnych. Reszta (10%) to ścieki szpitalne, w których stężenie 

antybiotyków może być nawet 10 razy większe w porównaniu ich stężenia w ściekach 

komunalnych [8, 9]. 

W ściekach komunalnych obecne są pozostałości API wydalonych z organizmu 

w formie niezmienionej lub w postaci metabolitów. Szacuje się, że antybiotyki stosowane 

w medycynie i weterynarii są wydalane z organizmów w postaci niezmienionej i/lub 

aktywnych biologicznie związków na poziomie 50-80% [10]. W przypadku fluorochino-

lonów, nawet 70% dawki przyjętego leku jest wydalane z wydalinami (z kałem lub 

moczem) w postaci niezmetabolizowanej [11]. Oznacza to, że nie tylko API o nienaruszonej 

strukturze, ale także ich pozostałości i/lub metabolity – w przypadku ich wprowadzenia 

do środowiska – mogą negatywnie oddziaływać na bytujące w nim drobnoustroje [7]. 

Leki przeciwbakteryjne trafiają do środowiska także z gospodarstw zajmujących się 

hodowlą zwierząt. Ich odchody – zawierające pozostałości API – są często wykorzysty-

wane jako naturalny nawóz (obornik) i rozprowadzane na polach uprawnych. Wraz 

z opadami atmosferycznymi, związki te są wymywane i trafiają do gleby i/lub wód grun-

towych, skąd są rozprowadzane na znaczne odległości. Innym źródłem API w środo-

wisku są gospodarstwa akwakultury ryb [7]. 

Do obecności API w ściekach przyczynia się również niewłaściwa utylizacja nie-

zużytych farmaceutyków, wynikająca najprawdopodobniej z niewystarczającej edukacji 

społeczeństw. Przykładem takiego działania może być wyrzucanie antybiotyków – wraz 

z innymi odpadami stałymi – do śmieci, wrzucanie ich do umywalki lub spłukiwanie 

w toalecie. Właściwym postępowaniem jest oddanie niewykorzystanego lub przetermi-

nowanego leku do apteki posiadającej specjalne pojemniki na tego rodzaju preparaty [12]. 

Elementem łączącym różne drogi wprowadzania antybiotyków do środowiska są 

oczyszczalnie ścieków. W przypadku konwencjonalnych (mechaniczno-biologicznych) 

procesów oczyszczania ścieków efektywność usuwania pozostałości API mieści się 

w granicach 10-99%, w zależności od rodzaju związku [13]. Przyczyną tego jest fakt, że 

tego typu oczyszczalnie nie są projektowane w celu usuwania farmaceutyków a stoso-

wane w nich metody degradacji, np. metoda osadu czynnego, są tylko częściowo skuteczne. 

Konsekwencją tego jest przedostawanie się pozostałości API – wraz ze ściekami 

oczyszczonymi – do wód powierzchniowych [7]. Ich dalsze losy determinuje podatność 

na degradację, wynikająca z właściwości fizykochemicznych. 
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W środowisku naturalnym, w tym w wodach powierzchniowych i glebach, najczęściej 

występują dwa typy degradacji związków organicznych: degradacja biotyczna i abio-

tyczna. Pierwsza z wymienionych związana jest z aktywnością mikroorganizmów wykorzy-

stujących produkty rozkładu API jako składniki odżywcze. Degradacja abiotyczna to 

z kolei procesy utleniania/redukcji, hydrolizy i fotolizy (fotodegadacji) [7]. Cząsteczki 

API posiadające w strukturze sprzężone pierścienie aromatyczne, grupy funkcyjne 

i heteroatomy (tzw. chromofory) mogą być łatwo wzbudzane za pomocą promieniowania 

słonecznego a następnie ulegać transformacji [2]. Przykładem mogą być antybiotyki 

tetracyklinowe, które są często stosowane w medycynie i weterynarii. Z uwagi na 

obecność układu tetracenu łatwo ulegają fotolizie w środowisku wodnym. Według Xuan 

i in. może być ona dominującym procesem degradacji oksytetracykliny tym bardziej, że 

szybkość fotodegradacji była porównywalna z szybkością procesu hydrolizy właściwej 

w temperaturze 60oC. Na zwiększenie wrażliwości oksytetracykliny na promieniowanie 

słoneczne może wpłynąć obecność jonów wapnia w wodach powierzchniowych [11, 

14]. Inne farmaceutyki z grupy API łatwo ulegają degradacji w srodowisku (na drodze 

hydrolizy) z uwagi na obecność m.in. grup estrowych i/lub amidowych. Przykładem 

może być ampicylina, przedstawiciel grupy antybiotyków ß-laktamowych, posiadająca 

w swojej strukturze wiązanie amidowe. Hydrolizie znacznie intensywniej ulegają jednak 

związki z ugrupowaniem estrowym, np. cefalotyna. Mitchell i in. zaobserwowali, że jej 

czas półtrwania był około 5 razy krótszy od czasu półtrwania ampicyliny. Produkty 

hydrolizy, z uwagi na ich wyższą polarność, mogą być lepiej rozpuszczalne w wodzie 

niż wyjściowe związki i charaktyeryzować się mniejszą akumulacją w środowisku [11, 

15]. Część API obecnych w środowisku naturalnym nie ulega jednak rozkładowi na 

drodze transformacji abiotycznej oraz biotycznej i pozostaje w nim w niezmienionej 

postaci przez długi czas [16]. 

Przykładem antybiotyku opornego na hydrolizę jest enrofloksacyna (ENF), czyli 

kwas 1-cyklopropylo-7-(4-etylopiperazyn-1-ylo)-6-fluoro-4-oksochinolino-3-karboksy-

lowy (rys. 1). Należy ona do grupy fluorochinolonów (syntetycznych leków przeciw-

bakteryjnych) i znajduje powszechne zastosowanie w weterynarii. Jest lekiem o szerokim 

spektrum działania przeciwbakteryjnego, a jej mechanizm polega na hamowaniu syntezy 

bakteryjnego DNA poprzez zahamowanie aktywności białek enzymatycznych z grupy 

topoizomeraz (topoizomerazy II i topoizomerazy IV) [11, 17]. Rozpuszczalność ENF 

w wodzie jest wysoka i wynosi 130 g/l (przyjmuje się, że rozpuszczalność przekraczająca 

1 g/l świadczy o hydrofilowości API i oporności na hydrolizę) [18]. W związku z tym, 

z uwagi na obecność grup chromoforowych, to fotodegradacja stanowi główną drogę jej 

rozkładu w środowisku wodnym [2, 11]. 

 
Rysunek 1. Wzór strukturalny ENF [opracowanie własne] 
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Fluorochinolony dość łatwo adsorbują się na cząstkach osadów, co może wpływać 

na wydłużenie czasu przebywania w środowisku wodnym [19]. Skutkiem tego są 

jednymi z najczęściej wykrywanych antybiotyków w osadach dennych. Przykładowo, 

w osadach z rzeki Charmoise (Francja, Fontenay-lès-Briis) wykryto cyprofloksacynę 

(CPF), ofloksacynę, norfloksacynę, ENF, enoksacynę i lomefloksacynę, a ich stężenie 

wynosiło odpowiednio 569, 498, 225, 11, 31 i 5 ng/g suchej masy [11, 20]. 

Stężenia fluorochinolonów w ściekach z oczyszczalni i w wodach powierzchniowych 

są zazwyczaj wyższe niż w osadach. Na przykład, stężenie ENF w ściekach oczysz-

czonych osiągało nawet 636 ng/l (Francja, Fontenay-lès-Briis), a w rzece Tongshun do 

136 ng/l (Chiny, Jianghan Plain) [11, 20, 21]. Przyczyną tego jest najpewniej fakt, że 

fluorochinolony – dzięki właściwościom hydrofilowym – zdolne są do szybkiego 

rozprzestrzeniania się w środowisku wodnym [7]. Stężenie ENF w ściekach i wodach 

powierzchniowych ulega jednak sezonowym zmianom; będzie wyższe jesienią i zimą 

ze względu na zwiększone stosowanie API w okresie powyższonej zachorowalności. 

W lecie, ze względu na większą intensywność promieniowania słonecznego oraz przy 

wyższej temperaturze, stopień fotolizy ENF może być większy a jej stężenie w matry-

cach środowiskowych – niższe [8]. 

Głównym aktywnym metabolitem/produktem fotodegradacji ENF jest CPF. Analiza 

matryc środowiskowych wskazuje, że występuje w nich zwykle w wyższym stężeniu 

niż ENF. W ściekach oczyszczonych stężenie CPF sięgało 3400 ng/l (Francja, Fontenay-

lès-Briis), a w rzece Charmoise przekraczało ono 1500 ng/l [11, 20]. Ta wysoka zawar-

tość CPF wynika nie tylko z faktu, że jest to produkt fotodegradacji ENF, ale głównie 

dlatego, że CPF jest powszechnie stosowana w także medycynie. Głównym źródłem 

tego API w próbkach środowiskowych są zatem najprawdopodobniej leki stosowane 

w terapii chorych [18]. W dostępnej literaturze można znaleźć więcej opisanych pro-

duktów fotodegradacji ENF. Niektóre z nich mają zachowany układ 4-chinolonu oraz 

grupę karboksylową w pozycji C3, co oznacza, że mogą – podobnie jak CPF – mieć 

zachowaną aktywność biologiczną [22]. Może to wskazywać, że obecność w środowisku 

wodnym ENF i produktów jej fotodegradacji będzie skutkowała negatywnym oddziały-

waniem na ekosystem. 

Fluorochinolony wykazują ponadto zdolność do kumulacji w glebie [7]. Czas półtrwa-

nia dla ENF i CPF zależy od wielu czynników, m.in. pH gleby, i mieści się w przedziale 

od 1155 do nawet 3466 dni [17]. 

Celem niniejszego badania była ocena podatności wodnych roztworów ENF na 

rozkład pod wpływem promieniowania UVa oraz identyfikacja powstałych fotoproduktów 

i ustalenie prawdopodobnego szlaku degradacji. 

2. Materiał i metody 

W badaniu wykorzystano ENF firmy Sigma-Aldrich (czystość ≥99,0%). Na potrzeby 

eksperymentu przygotowano roztwór badanego antybiotyku (0,1 mmol/l) w wodzie 

redestylowanej. Badania prowadzono w środowisku kwaśnym (pH = 3), obojętnym 

(pH = 7) i zasadowym (pH = 9). Do szklanych krystalizatorów wprowadzano po 100 ml 

roztworu ENF i ustalano założone pH za pomocą rozworów NaOH i HCl o stężeniu 

0,1 mol/l. Krystalizatory z roztworami umieszczono na mieszadłach magnetycznych 

i pobierano próbki o objętości 1,0-1,5 ml. Roztwory naświetlano przez 120 minut za 

pomocą lamp UV (TL40W/05, ACTINIC BL, PHILIPS, Polska) o natężeniu promie-
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niowania 13,6 W/m2. W trakcie naświetlania po 30, 60, 90 i 120 minutach pobierano 

kolejne próbki do analizy. Przez cały czas naświetlania roztwory miały swobodny dostęp 

do powietrza i były stale mieszane. Pobrane próbki umieszczano w szklanych fiolkach 

i w ciągu 10 min od pobrania poddawano analizie. Podczas badań stosowano zestaw do 

ultrawysokosprawnej chromatografii cieczowej (ACQUITY UPLC I-Class, Waters) 

sprzężony ze spektrometrem masowym (XEVO G2-XS QTof, Waters). Rozdziału 

produktów fotolizy dokonano na kolumnie Acquity (UPLC BEH C18, 100 x 2,1 mm, 

Waters), przy przepływie 0,35 ml/min w temp 35°C, stosując gradient fazy ruchomej 

(H2O z 0,01% HCOOH:acetonitryl z 0,01% HCOOH, 95:5). Produkty, dla których 

ustalono prawdopodobny wzór sumaryczny (program MassLynx®), poddano frag-

mentacji w trybie jonów dodatnich (ESI+) stosując energię kolizji 13-19 V. Na pod-

stawie widm fragmentacyjnych i programu ChemDraw®, za pomocą którego rysowano 

wzory strukturalne jonów pseudomolekularnych i powstałych z nich jonów fragmenta-

cyjnych, ustalono prawdopodobne wzory strukturalne produktów fotolizy ENF. 

Fiolki z badanymi roztworami zachowano i po 30 dniach ponownie poddano analizie. 

3. Wyniki 

Na rysunku 2 przedstawiono chromatogramy roztworu ENF o pH = 7 po 0 i 30 dniach 

przechowywania. 

Roztwór ENF ulegał fotolizie pod wpływem promieniowania UV, ale stopień roz-

kładu zależał od pH. W roztworze kwaśnym (pH = 3), po 120 minutach stopień degradacji 

nie przekraczał 8%. W roztworach o odczynie obojętnym (pH = 7) i zasadowym (pH = 9) 

efektywność fotolizy ENF była znacząco wyższa. W obu roztworach po 120 minutach 

naświetlania rozkład ENF sięgał 30%. Wysoka wartość współczynnika korelacji R2 

(>0,99) wskazuje, że był to proces przebiegający zgodnie z kinetyką pierwszego rzędu 

(rys. 3). 

  
Rysunek 2. Chromatogramy roztworu ENF (0,1 mmol/l) o pH=7 po (a) 0 i (b) 30 dniach (bez naświetlania) 

[opracowanie własne] 
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Rysunek 3. Zmiana stężenia ENF w funkcji czasu w procesie fotolizy [opracowanie własne] 

Na rysunku 4 przedstawiono przykładowe chromatogramy roztworu ENF o różnym 

pH, naświetlanego promieniowaniem UV przez 120 minut i przechowywanego przez 30 

dni. 

0

0,2

0,4

0,6

0,8

1

1,2

0 20 40 60 80 100 120

S
to

p
ie
ń

 d
eg

ra
da

cj
i 

C
/C

o

Czas naświetlania (min)

pH 3 pH 7 pH 9

y = -0,0006x + 0,0034

R² = 0,98002

y = -0,0029x - 0,0016

R² = 0,99804

y = -0,0032x + 0,0169

R² = 0,99132
-0,5

-0,4

-0,3

-0,2

-0,1

0

0,1

0 20 40 60 80 100 120

ln
C

/C
o

Czas naświetlania (min)

pH 3 pH 7 pH 9



 

Fotoliza roztworu enrofloksacyny i analiza powstałych produktów za pomocą techniki UPLC-MS 
 

97 

 

  
 Rysunek 4. Chromatogramy roztworów ENF (0,1 mmol/l) o pH (a) 3, (b) 7 i (c) 9 po 30 dniach (po 120 

minutach naświetlania) [opracowanie własne] 

W wyniku analizy zidentyfikowano 8 produktów fotolizy ENF, których piki wi-

doczne na rysunku 4 oznaczono etykietami od PF1 do PF8. Na rysunku 6 w podrozdziale 

Dyskusja przestawiono ich prawdopodobne wzory strukturalne, a na jasnoszarym tle 

umieszczono fotoprodukty, które nie były dotąd opisywane w literaturze (PF4, PF5, 

PF6) [2, 23-28]. Trzy z nich (PF1, PF4 i PF8) były obecne w roztworach o pH 7 i 9, 

jeden (PF6) – wyłącznie w roztworze o pH 3, a cztery (PF2, PF3, PF5 i PF7) w każdym 

z roztworów. Analiza przeprowadzona po 30 dniach wykazała, że stężenie każdego 

z fotoproduktów w roztworach o różnym pH praktycznie nie zmieniło się (rys. 5). 
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Rysunek 5. Zmiana stężenia produktów fotolizy ENF po 30 dniach [opracowanie własne] 
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Roztwór ENF (0,1 mmol/l) o pH = 3 okazał się trwały i tylko w nieznacznym stopniu 

uległ rozkładowi pod wpływem promieniowania UV. Z kolei rozkład badanego 

fluorochinolonu w roztworze obojętnym i zasadowym wskazuje, że w tych warunkach 

jest on podatny na fotolizę. Oznacza też, że ten rodzaj abiotycznej degradacji ENF będzie 

dominującym w środowisku. Podobną zależność, tzn. wzrost podatności ENF na fotolizę 

wraz ze wzrostem wartości pH roztworu od 4 do 7, stwierdzili Álvarez-Esmorís i in. 

[29]. W badaniu Li i in. stwierdzono analogiczną tendencję z wyjątkiem roztworu 

o pH = 7. W tych warunkach, gdy ENF wystepuje w postaci jonów obojnaczych (ang. 

zwitterions), szybkość fotolizy była znacznie wyższa niż w środowisku kwaśnym 

i zasadowym. W naszym ekperymencie nie zaobserwowano takiej zależności [25]. 

Li i in. wykazali, że wydajność fotodegradacji ENF zależy nie tylko od odczynu 

roztworu, ale także od stężenia początkowego substratu. Im jest ono niższe, tym większa 

jest efektywność procesu [25]. Stężenie wykorzystane w naszej pracy (35,9 mg/l) 

odpowiadało najwyższym stężeniom zastosowanym w badaniu Li i in. (30 mg/l i 40 mg/l). 

Promieniowanie UV stanowi niewielką część (około 3-5%) spektrum światła sło-

necznego [30]. W badaniach użyto lampy emitujące promieniowanie UVa o natężeniu 

13,6 W/m2, czyli kilkukrotnie wyższym niż naturalne promieniowanie UVa (<0,8 W/m2). 

W rezultacie szybkość, z jaką przebiegała fotoliza ENF w trakcie eksperymentu, była 

proporcjonalnie wyższa niż ta, z jaką może zachodzić w warunkach naturalnych. Lin 

i in. porównali szybkość fotolizy ENF pod wpływem promieniowania UV i symulo-

wanego światła słonecznego. Podobnie jak w przeprowadzonym badaniu, ENF uległa 

fotodegradacji a stopień rozkładu sięgał 80% po 15 minutach naświetlania promienio-

waniem UV. W trakcie doświadczenia z symulowanym światłem słonecznym, fotoliza 

zachodziła z prawie 3 krotnie mniejszą szybkością i po 2 godzinach stopień fotodegra-

dacji osiągnął blisko 100% [31]. W naszym eksperymencie użyto roztwory ENF 

o stężeniu 0,1 mmol/l (co odpowiada 35,9 mg/l) i było to znacznie wyższe stężenie niż 

użyte przez Lin i in. (1-10 mg/l). Ponadto badacze wykorzystali lampy UV i ksenonowe 

(symulujące naturalne światło słoneczne) o intensywności promieniowania 500 W/m2, 

czyli ponad 30-krotnie większej niż lamp użytych w naszym doświadczeniu. 
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Fotoliza ENF może przebiegać kilkoma drogami (rys. 6). W wyniku dekarboksylacji 

przy atomie C3 powstaje PF1 (m/z = 315). Inną drogą transformacji ENF jest deetylacja 

łańcucha bocznego w pierścieniu piperazyny z utworzeniem PF2 (m/z = 331). Związek 

ten ulega dalszym przemianom polegającym na rozszczepieniu pierścienia oraz otwarciu 

układu 4-chinolonu. Produktami tych przemian są – kolejno – PF5 (m/z = 357) i PF4 

(m/z = 343). Kolejnym proponowanym szlakiem przemian jest utlenianie pierścienia 

piperazyny (PF7, m/z = 373) i jego otwarcie (PF3, m/z = 333) przy zachowanym łańcuchu 

bocznym. W analogiczny sposób, tzn. poprzez utlenienie i otwarcie pierścienia piperazyny, 

może powstać PF8 (m/z = 389). Wyłącznie w środowisku kwaśnym obecny był PF6 

(m/z = 361) zawierający utlenioną grupę etylową w piperazynie. 

 
Rysunek 6. Proponowany przebieg procesu fotodegradacji ENF w środowisku wodnym [opracowanie własne] 

Ponad połowa zidentyfikowanych produktów (PF2, PF3, PF6, PF7 i PF8) miała 

zachowaną aktywność farmakologiczną z uwagi na nienaruszony układ 4-chinolonu 

oraz obecność grupy karboksylowej w pozycji 3 tego układu. Niektóre z przedstawionych 

struktur produktów transformacji ENF podczas jej fotolizy są analogiczne jak pracach 

innych naukowców. Jednakże trzy z nich (PF4, PF5, PF6) nie zostały jak dotąd opisane 
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w literaturze. Z kolei w niektórych pracach przedstawione są struktury pochodnych ENF 

pozbawione atomu fluoru przy C6 i jego substytucja grupą hydroksylową [2, 24-26]. 

5. Wnioski 

Roztwór ENF o pH = 3 był najmniej wrażliwy na promieniowanie UVa, po 120 mi-

nutach naświetlania mniej niż 10% tego związku uległo transformacji. W środowisku 

obojętnym (pH = 7) i zasadowym (pH = 9) roztwory ENF były zdecydowanie bardziej 

podatne na rozkład i po 120 minutach naświetlania prawie 30% antybiotyku uległo 

przemianom. W każdych warunkach reakcja fotolizy przebiegała zgodnie z kinetyką 

reakcji pierwszego rzędu (R2 > 0,99). Stężenie ENF, jak również produktów jej foto-

degradacji nieznacznie zmieniło się po 30 dniach, co potwierdza ich trwałość (odporność 

na hydrolizę). Ponad połowa zidentyfikowanych produktów fotodegradacji posiadała 

nienaruszony układ 4-chinolonu oraz niezmienioną grupę karboksylową w pozycji C3, 

co wskazuje na zachowaną aktywność biologiczną. Oznacza to, że nie tylko ENF, ale 

i produkty jej fotodegradacji mogą prawdopodobnie wywierać szkodliwy wpływ na eko-

system wodny i przyczyniać się do rozwoju antybiotykooporności wśród znajdujących 

się w nim bakterii patogennych. 
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Fotoliza roztworu enrofloksacyny i analiza powstałych produktów za pomocą 

techniki UPLC-MS 

Streszczenie 

Fluorochinolony, należące do grupy syntetycznych leków przeciwbakteryjnych, stosowane są powszechnie 

w medycynie i weterynarii. W organizmach są tylko częściowo metabolizowane, dlatego ich pozostałości są 

wydalane w niezmienionej postaci lub jako aktywne biologicznie metabolity. Ze względu na fakt, że 

w oczyszczalniach ścieków nie dochodzi do ich całkowitego usunięcia, ich pozostałości wprowadzane są do 

środowiska wodnego, gdzie mogą następnie ulegać m.in. fotolizie (fotodegradacji). W badaniach stosowano 

wodne roztwory enrofloksacyny (0,1 mmol/l) o różnym pH (3, 7 i 9), które naświetlano promieniowaniem 

UVa przez 120 minut. Przebieg reakcji monitorowano za pomocą ultrawysokosprawnej chromatografii 

cieczowej (UPLC) z detektorem MS (QTof) a zidentyfikowane produkty poddano fragmentacji MS/MS 

w trybie jonów dodatnich (ESI+). Stwierdzono, że w kwaśnym roztworze fotodegradacja enrofloksacyny 

praktycznie nie zachodzi (<10%), natomiast w roztworach o odczynie obojętnym i zasadowym stopień foto-

degradacji leku wynosił około 30%. Transformacja enrofloksacyny obejmowała kilka dróg, tj. dekarboksylację, 

deetylację łańcucha piperazyny z następnym rozszczepieniem pierścienia i otwarciem układu 4-chinolonu, 

utlenianie pierścienia piperazyny i jego otwarcie lub utlenienie łańcucha bocznego piperazyny. Ponad 

połowa produktów posiadała jednak zachowany układ 4-chinolonu wraz z nienaruszoną grupą karbksylową 

w jego pozycji 3, co wskazuje na zachowaną aktywność biologiczną. Fotoprodukty enrofloksacyny były 

trwałe w każdym środowisku, ich stężenie w analizowanych próbkach nie zmieniło się znacząco po 30 dniach. 

Uzyskane wyniki mają znaczenie dla oceny losów środowiskowych fluorochinolonów, gdyż istnieje ryzyko 

związane z obecnością w środowisku trwałych fotoproduktów antybiotyków, które mogą negatywnie 

oddziaływać przez dłuższy czas na organizmy wodne. 

Słowa kluczowe: enrofloksacyna, fotoliza, fotodegradacja, środowisko wodne 
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Photolytic degradation of enrofloxacin and identification of its transformation 

products by UPLC-MS technique 

Abstract 

Fluoroquinolones, belonging to the group of synthetic antibacterial drugs, are used in human and veterinary 

medicine. They are only partly metabolized in the organism of either man or animal, and that is why they are 

excreted unchanged or as biologically active metabolites. Because wastewater treatment plants do not fully 

remove them, they are further introduced into the aquatic environment, where they can be photolyzed. Water 

solutions of enrofloxacin (0.1 mmol/l) with different pH values (3, 7 and 9) were used in the study. They 

were irradiated with UVa radiation for 120 minutes. The course of the reaction was monitored by ultra-high 

performance liquid chromatography (UPLC) with MS detector (QTof). The identified products were 

subjected to MS/MS fragmentation in positive ion mode (ESI+). It was found that in an acidic solution of 

enrofloxacin the photodegradation process practically does not occur (<10%), while in neutral and alkaline 

solutions the degree of photodegradation of the drug was approximately 30%. There were several degradation 

pathways, i.e. decarboxylation, deethylation of piperazine ring with further ring cleavage and 4-quinolone 

system opening, piperazine ring oxidation with its further opening or piperazine side chain oxidation. However, 

more than half of the products retained 4-quinolone system with a carboxyl group at the C3 position, which 

are essential for biological activity. The enrofloxacin photoproducts were stable in any environment, their 

concentration in the analysed samples did not change after 30 days. The results obtained are important for 

the assessment of the environmental fate of fluoroquinolones. There is a risk associated with the presence of 

persistent photoproducts of antibiotics in the environment, which may affect aquatic organisms for a long time. 

Keywords: enrofloxacin, photolysis, photodegradation, aquatic environment 
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Gospodarka komunalnymi osadami ściekowymi – 

 stan obecny i perspektywy 

1. Wprowadzenie  

Osady ściekowe są produktem ubocznym powstającym na różnych etapach oczysz-

czania ścieków. Na osady ściekowe składają się osady wstępne, wtórne (w tym recyrku-

lowane) oraz nadmierne. Szacuje się, że ilość generowanych osadów ściekowych stanowi 

1-3% objętości ścieków. W zależności od rodzaju ścieków poddanych oczyszczaniu, 

wyróżniamy komunalne bądź przemysłowe osady ściekowe [1].  

Zgodnie z Krajowym Planem Gospodarki Odpadami, ilość komunalnych osadów 

ściekowych wytwarzanych w Polsce będzie stale rosła, na co będzie miała wpływ m.in. 

rozbudowa sieci kanalizacyjnych jak również modernizacja istniejących oraz budowa 

nowych oczyszczalni ścieków [2]. Według danych GUS, ilość osadów ściekowych 

wytworzonych w Polsce w 2021 roku wyniosła 1025,8 tysięcy ton suchej masy i była 

o 3,7% wyższa w porównaniu do roku 2020 [1]. Komunalne osady ściekowe stanowiły 

57% całkowitej masy osadów tj. 584,8 tysięcy ton suchej masy [1].  

Zgodnie z polskim prawodawstwem surowy osad ściekowy jest traktowany jako odpad 

z przypisanym kodem 19 08 99 [3]. Zastosowanie odpowiedniej przeróbki w ramach 

oczyszczalni ścieków, możne przyczynić się do zmiany klasyfikacji osadów na kod 

19 08 05, którym oznacza się ustabilizowane komunalne osady ściekowe [3]. Wśród metod 

stabilizacji można wyróżnić procesy biologiczne, chemiczne i termiczne. Przeróbka osa-

dów ściekowych może odbywać się również poza oczyszczalnią w specjalistycznych zakła-

dach i prowadzić do ich unieszkodliwiania lub odzysku. Do podstawowych procesów 

przeróbki osadów ściekowych zaliczamy: odwadnianie, higienizację, fermentację, stabi-

lizację tlenową, suszenie, przeróbkę pozwalającą spełnić wymagania ustawy o nawozach 

i nawożeniu, wychwytywanie fosforu [4]. 

Celem niniejszej pracy jest przedstawienie przeglądu obecnie stosowanych metod 

zagospodarowania komunalnych osadów ściekowych oraz nowych rozwiązań, które 

mogą być wdrożone w niedalekiej przyszłości. 

2. Zanieczyszczenia obecne w osadach ściekowych i metody ich usuwania 

Osady ściekowe są mieszaniną składającą się z wody, materii organicznej i nieorga-

nicznej, biogenów jak również mikrozanieczyszczeń (farmaceutyki, metale ciężkie, WWA, 

dioksyny, mikroplastik i inne). W zależności od pochodzenia i sposobu przeróbki, zawar-

tość materii organicznej w osadach ściekowych wynosi od 45 do 75% suchej masy. 

Ponadto, osady ściekowe charakteryzują się wysoką zawartością związków azotowych 
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(2-8% suchej masy), a także związków fosforu (1-3% suchej masy) i potasu (0,2-2,2% 

suchej masy). Pozwala to na ich rolnicze wykorzystanie jako nawozu. Zanim jednak osady 

zostaną wykorzystane jako nawóz, muszą być poddane odpowiedniej obróbce biologicz-

nej, chemicznej, termicznej lub innemu procesowi, który obniża podatność komunalnych 

osadów ściekowych na zagniwanie i eliminuje zagrożenie dla środowiska lub życia 

i zdrowia ludzi. Szczegółowe warunki wykorzystania komunalnych osadów ściekowych 

zawarte są w Rozporządzeniu Ministra Środowiska z dnia 6 lutego 2015 roku w sprawie 

komunalnych osadów ściekowych. Są w nim zaimplementowane przepisy z tzw. dyrek-

tywy osadowej [5]. Dyrektywa ta promuje wykorzystywanie osadów ściekowych w rol-

nictwie, przy jednoczesnym zapobieganiu ich szkodliwemu oddziaływaniu na zdrowie 

ludzi i środowisko, w tym glebę i organizmy żywe. Dyrektywa zawiera wymogi dotyczące 

jakości osadów, które muszą spełniać osady stosowane w rolnictwie, jakości gleby, na 

której mają zostać zastosowane oraz ograniczenia w stosowaniu osadów do niektórych 

celów i w niektórych okresach. Głównym celem tych wymagań jest ograniczenie zanie-

czyszczenia gleby metalami ciężkimi. W dyrektywie określono wartości dopuszczalne 

metali ciężkich w glebie, w której stosuje się osady ściekowe oraz maksymalne roczne 

ilości metali ciężkich, które mogą być wprowadzone do gleby poprzez stosowanie 

osadów w rolnictwie [5]. 

Rolnicze zagospodarowanie osadów ściekowych może stwarzać zagrożenie dla czło-

wieka i środowiska, ze względu na obecność w ich składzie mikrozanieczyszczeń [6]. 

W osadach ściekowych wykryto różnego rodzaju farmaceutyki, środki przemysłowe jak 

również związki wchodzące w skład produktów higieny osobistej. Średnie stężenie 

mikrozanieczyszczeń w osadach ściekowych wynosi 1,34 µg/g, 0,32 µg/g, 0,22 µg/g 

odpowiednio dla 4-nonylfenolu, 4-tert-oktylofenolu i bisfenolu A [6]. Wśród zanieczysz-

czeń zidentyfikowanych w osadach ściekowych należy wymienić również triklosan 

(620-17500 μg/kg), ibuprofen (1,9 - 950 μg/kg), sulfametoksazol (100μg/kg), naproksen 

(32,9-50 μg/kg), β-estradiol (17-50 μg/kg), estriol (80 μg/kg), etinyl-estradiol (24-160 

μg/kg). Ponadto, w osadach ściekowych stwierdzono obecność również następujących 

metali: Al (9900 mg/kg), As (<0,01-3.67 mg/kg), B (23,8-59,58 mg/kg), Be (0,43 mg/kg), 

Cd (0,94-8,3 mg/kg), Cu (58,7-700 mg/kg), Cr (13-627 mg/kg), Fe (10,56-25000 mg/kg), 

Hg (<0,01-7,97 mg/kg), Mn (98-587 mg/kg), Ni (6,7-239,4 mg/kg), Pb (11,7-800 mg/kg), 

Se (21-166,1 mg/kg), Zn (250-1378 mg/kg) [7]. Zgodnie z rekomendacją Unii Euro-

pejskiej, dopuszczalne stężenie metali w osadach ściekowych przeznaczonych do zastoso-

wań rolniczych nie powinno przekraczać 40 mg/kg, 1750 mg/kg, 1500 mg/kg, 25 mg/kg, 

400 mg/kg, 1200 mg/kg, 4000 mg/kg odpowiednio dla Cd, Cu, Cr, Hg, Ni, Pb i Zn [5]. 

Jednym z zanieczyszczeń, obecnym w osadach ściekowych, na które w ostatnim czasie 
zaczęto zwracać coraz większą uwagę, jest mikroplastik. Zanieczyszczenie to wykryto 
w osadach ściekowych, glebie i stałej materii organicznej pochodzącej z oczyszczania 
ścieków w 25 krajach na świecie [8]. Mikroplastiki definiuje się jako polimery syntetyczne 
o średnicy cząstek poniżej 5 mm. Zanieczyszczenie to, dociera do oczyszczalni ścieków 
ze ściekami komunalnymi, przemysłowymi, wodami opadowymi i spływami rolniczymi. 
Źródłem mikroplastiku w ściekach, a następnie w osadach ściekowych są produkty hi-
gieny osobistej np. szampony, kremy, pasta do zębów, płyny do kąpieli i inne kosmetyki, 
jak również środki czyszczące. Szacuje się, że ilość mikroplastiku uwalniana w po-
wyższy sposób w Europie wynosi 3215 ton/rok. Natomiast w USA i Chinach odpowiednio 
282 i około 346 ton/rok [9]. Kolejnym źródłem mikroplastiku są odpady mesoplastikowe 
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(średnica cząstek od 5 do 25 mm) i makroplastikowe (średnica cząstek >25 mm), które 
w wyniku różnorakich procesów fizycznych, chemicznych i biologicznych są rozkładane 
do mikrocząstek. Skuteczność usuwania mikroplastiku ze ścieków w oczyszczalniach 
ścieków wynosi >80% [9]. Zanieczyszcenie to nie jest usuwane podczas konwencjonal-
nych metody przeróbki osadów ściekowych takich jak odwadnianie, zagęszczanie czy 
stabilizacja [8]. Stężenie mikroplastiku w osadach ściekowych wynosi od 6,44 × 108 do 
1,67 × 1012 cząstek mikoroplastiku w 1000 ton osadu [8]. Mikroplastik może przenikać 
do gleby, w przypadku rolniczego zastosowaniu osadów ściekowych i dalej do wód pod-
ziemnych. Należy zastosować odpowiednie metody usuwania mikroplastiku ze ścieków 
przed etapem biologicznym, aby zapobiec wbudowywaniu się i kumulacji tego zanie-
czyszczenia w osadzie, lub też zastosować niekonwencjonalne metody usuwania tego 
zanieczyszczenia z osadu ściekowego. W literaturze są dostępne informacje odnośnie 
usuwania mikroplastiku z osadów ściekowych przy zastosowaniu następujących metod: 
separacja magnetyczna [10], skraplanie hydrotermalne [11], ekstrakcja [12, 13], biore-
aktory membranowe [14,15], piroliza [16], hydroliza biologiczna i enzymatyczna, mokre 
utlenianie i obróbka kwasem etylenodiaminotetraoctowym [17], adsorpcja, metody zaawan-
sowanego utleniania [15], zwęglanie hydrotermalne [18]. Najwyższe wydajności usu-
wania mikroplastików, na poziomie 80-100% [10] oraz 76-97% [11], uzyskano stosując 
odpowiednio separację magnetyczną [10] i skraplanie hydrotermalne [11].Wśród metod 
usuwania mikrozanieczyszczeń i metali ciężkich z osadów ściekowych należy wyróżnić 
ozonowanie [19-23], bioaugumentację połączoną z kompostowaniem [24], komposto-
wanie z dodatkiem CaO2 [25], wymywanie przy zastosowaniu EDTA [26], hydrolizę 
połączoną z wymywaniem przy zastosowaniu EDTA [27], remediację elektrokinetyczną 
[28, 29]. Proces kompostowania połączony z bioaugumentacją chrakteryzuje się większą 
wydajnością usuwania farmaceutyków w porównaniu do konwencjonalnego komposto-
wania [24]. Jednakże, w wyniku jego zastosowania, całkowitemu usunięciu uległo jedynie 
12 spośród 72 badanych fermaceutyków [24]. Podczas ozonowania osadów ściekowych, 
jako etapu wstępnego przed biologicznym procesem beztlenowym, odnotowano 30-60% 
wzrost degradacji mikrozanieczyszczeń obecnych w osadach, w porównaniu do degradacji 
z zastosowaniem jedynie procesu biologicznego [19]. Zastosowanie dawki ozonu wyno-
szącej 100 mg/g zawiesiny ogólnej do ozonowania osadu zawierającego estrogeny, spo-
wodowało całkowite usunięcie tych związków z osadu [20]. Wprowadzenie ozonowania 
jako etapu wstępnego spowodowało wzrost wytwarzania biogazu z osadów ściekowych, 
który był zależny od zastosowanej dawki ozonu i wyniósł 200% [21], 75% [22] i 52,9% 
[23] odpowiednio dla 1,33 mg O3/g [21], 0,1 g O3/gsmo [22] i 0,02 g O3/g zawiesiny 
ogólnej [23]. Wzrost wytwarzania biogazu mógł być związany z degradacją związków 
organicznych wpływających toksycznie na mikroorganizmy [22]. Ponadto, ozonowanie 
osadów ściekowych zawierających metale ciężkie spowodowało zmianę dystrybucji 
metali – zaobserwowano spadek stężenia metali we frakcji ulegającej utlenieniu i wzrost 
ich stężenia we frakcji ulegającej redukcji [30]. Arteaga i współpracownicy [26] zasoto-
sowali EDTA z dodatkiem H2SO4 i CaO do usuwania metali ciężkich z osadów ścieko-
wych. Metale wymywane były głównie z frakcji organicznej. Odnotowano średnie 
usunięcie wynoszące 35, 59, 60, 19, 25 i 1%, odpowiednio dla Pb, Zn, Cu, Cr, Mn i Fe 
[26]. Należy jednak zauważyć, że zastosowanie tej metody spowodowało obniżenie 
stężenia fosforu, potasu i azotu o odpowiednio 24, 45 i 10% [26]. Wydajność usuwania 
Pb i Zn może być zwiększona poprzez połączenie hydrolizy i wymywania EDTA. 
W tym przypadku średnie usunięcie Pb i Zn wyniosło odpowiednio 78 i 76% [27]. 
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W przypadku Cu i Cr, wydajność spadła i wyniosła odpowiednio 1 i 17% [27]. Proces 
remediacji elektrokinetycznej prowadzi do niższego usunięcia metali z osadów ścieko-
wych w porównaniu do wymywania EDTA. Podczas remediacji elektrokinetycznej 
odnotowano 31,2, 29, 24,6 10,3, 9,7 i 2,6 % redukcję odpowiednio Cu, Pb, Zn, Al, Fe 
i Cr [28]. 

3. Gospodarka komunalnymi osadami ściekowymi 

3.1. Sposoby zagospodarowania komunalnych osadów ściekowych 

Powszechną metodą zagospodarowania osadów ściekowych w Polsce do roku 2016 
było ich składowanie. Obecnie, zgodnie z Krajowym Planem Gospodarki Odpadami 2022 
[2], do głównych celów gospodarki komunalnymi osadami ściekowymi zalicza się: 
1. całkowite zaniechanie składowania komunalnych osadów ściekowych; 
2. zwiększenie ilości komunalnych osadów ściekowych przetwarzanych przed wpro-

wadzeniem do środowiska oraz ilości komunalnych osadów ściekowych poddanych 
termicznemu przekształcaniu; 

3. dążenie do maksymalizacji stopnia wykorzystania substancji biogennych zawartych 
w osadach przy jednoczesnym spełnieniu wszystkich wymogów dotyczących bez-
pieczeństwa sanitarnego, chemicznego oraz środowiskowego. 

Rysunek 1 prezentuje zastosowanie komunalnych osadów ściekowych w Polsce 
w 2021 roku. Zgodnie z danymi GUS, 16% wytworzonych komunalnych osadów ście-
kowych przekształcono termicznie, 1% poddano składowaniu, 8,8% magazynowano 
czasowo, 26,7% zastosowano w rolnicwie, 2,2% zastosowano do rekultywacji terenów, 
3,7% zastosowano do uprawy roślin przeznaczonych do produkcji kompostu, natomiast 
41,5% przeznaczono na inne cele [1]. Odnotowano niewielki wzrost (2,5%) ilości 
komunalnych osadów ściekowych zastosowanych w rolnictwie w porównaniu do 2020 
roku [31]. W Unii Europejskiej, 45% wytworzonych osadów ściekowych jest wykorzy-
stywana w rolnictwie [19].  

Zgodnie z Rozporządzeniem Ministra Środowiska [32], komunalne osady ściekowe 
mogą być stosowane na gruntach, jeżeli są spełnione następujące warunki  
1. zawartość metali ciężkich w tych osadach nie przekracza ilości określonych 

w załączniku nr 1 do rozporządzenia, 
2. w przypadku stosowania tych osadów w rolnictwie i do rekultywacji gruntów na 

cele rolne – nie wyizolowano bakterii z rodzaju Salmonella w reprezentatywnej 
próbce osadów o masie 100 g uzyskanej zgodnie z § 5 ust. 3;, 

3. łączna liczba żywych jaj pasożytów jelitowych Ascaris sp., Trichuris sp., Toxocara 
sp. w 1 kg suchej masy, zwanej dalej „s.m.”, osadów przeznaczonych do badań sto-
sowanych: 
a) w rolnictwie oraz do rekultywacji gruntów na cele rolne – wynosi 0, 
b) do rekultywacji terenów – jest nie większa niż 300, 
c) do dostosowania gruntów do określonych potrzeb wynikających z planów 

gospodarki odpadami, planów zagospodarowania przestrzennego lub decyzji 
o warunkach zabudowy i zagospodarowania terenu – jest nie większa niż 300, 

d) do uprawy roślin przeznaczonych do produkcji kompostu – jest nie większa 
niż 300, 

e) do uprawy roślin nieprzeznaczonych do spożycia i do produkcji pasz – jest nie 
większa niż 300; 
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4. ilość metali ciężkich w wierzchniej warstwie gruntu o głębokości 0-25 cm, na któ-

rym te osady mają być stosowane, nie przekracza wartości dopuszczalnych określo-

nych w załącznikach nr 2 i 3 do rozporządzenia; 

5. wartość pH gleby na terenach użytkowanych rolniczo, na których te osady mają 

być stosowane, jest nie mniejsza niż 5,6; 

6. stosowanie tych osadów nie powoduje pogorszenia jakości gleby, ziemi oraz wód 

powierzchniowych i podziemnych, w szczególności szkody w środowisku w rozu-

mieniu ustawy z dnia 13 kwietnia 2007 r. o zapobieganiu szkodom w środowisku 

i ich naprawie (Dz. U. z 2014 r. poz. 1789); 

7. osady te są wykorzystywane poza okresem wzrostu i rozwoju roślin przeznaczo-

nych do bezpośredniego spożycia przez ludzi rozumianym jako czas od siewu lub 

sadzenia do zbioru. 

1%
8.8%

41.5%

16%

3.7%

2.2%

26.7%

 stosowane w rolnictwie

 stosowane do rekultywacji terenów, w tym gruntów na cele rolne 

 stosowane do uprawy roślin przeznaczonych do produkcji kompostu 

 przekształcone termicznie 

 przeznaczone na inne cele

 składowane 

 magazynowane czasowo

 
Rysunek 1. Zastosowanie komunalnych osadów ściekowych w Polsce w 2021 roku (na podstawie danych 

GUS [1]) 

Osady ściekowe, przed ich zagospodarowaniem, poddawane są odpowiednim proce-

som przeróbki tj. odwadnianiu, higienizacji, fermentacji, stabilizacji tlenowej, suszeniu, 

wychwytywaniu fosforu, przeróbce pozwalającej spełnić wymagania ustawy o nawozach 

i nawożeniu (rys. 2) [4]. Zastosowanie komunalnych osadów ściekowych do produkcji 

nawozu lub środka wspomagającego uprawę jest regulowane ustawą z dnia 10 lipca 

2007 roku o nawozach i nawożeniu [33] oraz wydanymi na jej podstawie aktami wyko-

nawczymi m.in. rozporządzeniem Ministra Rolnictwa i Rozwoju Wsi z dnia 18 czerwca 

2008 roku w sprawie wykonania niektórych przepisów ustawy o nawozach i nawożeniu 

[34]. Zgodnie powyższymi aktami prawnymi, produkty wytworzone z komunalnych osa-

dów ściekowych mogą być wprowadzone do obrotu po uzyskaniu zezwolenia ministra 

właściwego do spraw rolnictwa. W celu uzyskania zezwolenia należy przedstawić wyniki 

badań właściwości fizykochemicznych, chemicznych, biologicznych wykonanych przez 
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laboratorium akredytowane oraz opinie właściwych instytutów badawczych o spełnianiu 

wymagań jakościowych i o przydatności do stosowania [33, 34]. Szczegółowe wytyczne 

co do zakresu badań i jednostek je wykonujących zawarte są w w/w rozporządzeniu [34]. 

 
Rysunek 2. Procesy przeróbki i przetwarzania komunalnych osadów ściekowych (na podstawie [4]) 

3.2. Innowacyjne metody przeróbki osadów ściekowych – perspektywy  

w kontekście gospodarki o obiegu zamkniętym 

Nowoczesne podejście do zagadnienia przeróbki osadów ściekowych wiąże się z za-

stosowaniem zasad gospodarki o obiegu zamkniętym (GOZ). Zgodnie z tymi zasadami, 

wartość produktów, materiałów i zasobów w gospodarce jest utrzymywana tak długo, 

jak to możliwe, a wytwarzanie odpadów jest ograniczone do minimum [35]. W tym kon-

tekście osady ściekowe są traktowane jako substrat do wytworzenia np. energii w postaci 

biogazu, biopaliw, odzysku biogenów (azot i fosfor), czy też wytwarzania biowęgla. 

Znajdują one również zastosowanie podczas wytwarzania bio-pestycydów, inokulantów 

mikrobiologicznych, bioplastików i innych polimerów [36], cementu i materiałów 

ceramicznych [37-40]. 

Jednym ze sposobów odzysku energii z osadów ściekowych jest produkcja biogazu. 

Biogaz powstaje w procesie fermentacji metanowej i jest mieszaniną gazów z domi-
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nującym udziałem metanu (45-70%) [41]. Ocena Life Cycle Environmental Impacts dla 

różnych metod zagospodarowania osadów ściekowych (między innymi kompostowanie, 

spalanie, piroliza, mokre utlenianie) wskazują fermentacje metanową jako proces o naj-

mniejszym ujemnym wpływie na środowisko pod warunkiem, odzysku energii oraz 

pierwiastków biogennych [42]. Efektywne oczyszczanie ścieków i osadów przed procesem 

fermentacji metanowej może skutkować zwiększeniem potencjału odzysku biogenów 

w formie polepszacza gleby, jak również zwiększeniem efektywności produkcji metanu 

[21]. Fermentacja metanowa jest metodą powszechnie stosowaną w średnich i dużych 

oczyszczalniach ścieków. Zawartość metanu w biogazie wytwarzanym w biogazowniach 

przy oczyszczalniach ścieków wynosi 50-58% [41]. Często spotykaną praktyką jest ko-

fermentacja, czyli jednoczesna fermentacja dwóch lub większej liczby różnych sub-

stratów. W przypadku osadów ściekowych, najczęściej stosowanymi substratami w kofer-

mentacji są odpady tłuszczowe, rolno-spożywcze oraz wywar gorzelniany. Wprowadzenie 

kosubstratów przyczynia się do zwiększenia produktywności biogazu, jak również umoż-

liwia zagospodarowanie kilku odpadów jednocześnie [41] . Biogazownie są doskonałym 

przykładem wdrożenia zasad GOZ, ponieważ podczas produkcji biogazu, dochodzi do 

utylizacji odpadów. Masa pofermentacyjna, pozostała po procesie (poferment), w zależ-

ności od skadu jest traktowana jako jako nawóz organiczny lub odpad, który może być 

na przykład rozprowadzony na powierzchni ziemi w celach nawozowych [43]. Wyko-

rzystanie masy pofermentacyjnej w celach nawozowych oraz wskaźniki charakteryzujące 

jakość tych produktów jest regulowne odpowiednimi aktami prawnymi [33, 34, 44]. 

Osady ściekowe są potencjalnym źródłem fosforu, którego zasoby są ograniczone 

i nieodnawialne. Fosfor, ze względu na kurczące się jego zasoby, został wpisany na listę 

surowców krytycznych jako surowiec o dużym znaczeniu gospodarczym. Wiele gałęzi 

gospodarki jest zależnych od fosforu, w tym rolnictwo i ogrodnictwo. Zapotrzebowanie 

na fosfor jako nawóz będzie stale rosło, co wiąże się ze wzrostem liczby ludności na 

świecie. Dlatego też, aby zapobiec jego całkowitemu wyczerpaniu, zaczęto stosować 

recykling tego pierwiastka oraz pracować nad metodami jego odzysku.. Fosfor można 

odzyskać z popiołów powstałych podczas spalania osadów ściekowych [45-49], jak 

również z osadów poddanych suszeniu [50], karbonizacji hydrotermalnej [51], czy też 

pirolizie [52-55]. Jako metody odzysku fosforu stosowane są: ekstrakcja [48, 50, 56, 57], 

ekstrakcja w połaczeniu z elektrodializą [46,47], zgazowanie w wodzie nadkrytycznej 

[58]. Jednym z produktów odzysku fosforu z osadów ściekowych jest struwit, który obok 

wyżej wymienionego pierwiastka zawiera również azot i magnez [58]. Zgodnie 

z literaturą, struwit może być stosowany jako nawóz wolno-uwalniający w uprawie 

roślin rolniczych, warzywniczych i ozdobnych [59]. Analiza LCA (ang. Life Cycle 

Assessment – Ocena Cyklu Życia), przeprowadzona przez Xie i in. [52] wykazała, że 

proces odzysku fosforu w formie struwitu charakteryzuje się mniejszym oddziaływaniem 

na środowisko niż konwencjonalne metody odzysku tego pierwiastka z osadów ścieko-

wych. Innymi produktami odzysku fosforu, które również mogą być stosowane jako 

nawozy rolnicze są fosforan wapnia [57] i fosforan magnezowo-wapniowy [49]. Ostatni 

z wyżej wymienionych związków cechuje się się dużą biodostępnością i wolnym uwal-

nianiem [49].  

Piroliza jest procesem, w którym biomasa w wyniku działania temperatury w warun-

kach beztlenowych zostaje przekształcona w produkty stałe, ciekłe i gazowe. Warunki 

prowadzenia procesu pirolizy takie jak temperatura, ciśnienie, czas, jak również zasto-
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sowany substrat wpływają na proporcje wyżej wymienionych frakcji. Wyróżnia się dwa 

typy pirolizy: wolną i szybką. Piroliza wolna charakteryzuje się wolnym tempem zmiany 

temperatury i dłuższym czasem procesu. Ten typ pirolizy jest stosowany zazwyczaj do 

wytwarzania biowęgla [54]. W literaturze można znaleźć wiele przykładów obrazujących 

proces pirolizy osadów ściekowych [60, 61]. Stosowana jest również ko-piroliza osadów 

ściekowych z odpadami rolniczymi [62], microalgami Chlorella Vulgaris [63], zeolitami 

trocinami [64, 65], słomą ryżową [66], łodygami bawełny [67], gałęziami jabłoni [68] 

i inną biomasą [69, 70]. 

Materiały biowęglowe (biowęgiel) są definiowane jako bogate w węgiel, porowate 

ciała stałe, będące produktem karbonizacji różnego rodzaju materiału biologicznego, ta-

kiego jak rośliny, zwierzęta i mikroby [71]. Biowęgiel wytworzony z osadów ściekowych 

znajduje różnorakie zastosowanie, począwszy od usuwania zanieczyszczeń z wody na 

ochronie przed promieniowaniem elektromagnetycznym skończywszy. Ponadto, może 

być on stosowany jako dodatek w procesie beztlenowej obróbki osadów sciekowych 

w celu zwiększenia wydajności produkcji metanu [71]. Tabela 1 przedstawia przykłady 

zastosowania biowęgla wytworzonego z osadów ściekowych. Innym przykładem 

materiału węglowego jest hydrowęgiel. Materiał ten, powstaje w procesie karbonizacji 

hydrotermalnej mokrej biomasy [72]. Hydrowęgiel wytworzony z osadów ściekowych 

może być dalej przekształcony w nawóz lub paliwo [73-76]. Podobnie jak fermentacja 

metanowa, zarówno piroliza jak i karbonizacja hydrotermalna wpisują się w zasady 

GOZ, ponieważ z jednej storny przyczyniają się do utylizacji odpadów, a z drugiej strony 

generują produkty, które mogą być dalej zastosowane w różnorakich procesach. Należy 

jednak pamiętać o zanieczyszczeniach występujących w tych produktach i koniecz-

nieczności ich usunięcia przed dalszą aplikacją. 

Tabela 1. Przykłady zastosowanie biowęgla wytworzonego z osadów ściekowych 

Substrat Metoda 

wytwarzania/ 

modyfikacji 

Zastosowanie  Kraj, rok Źródło 

wysuszony osad ściekowy piroliza adsorpcja Cu2+, Zn2+  

z wody 

Polska, 2023 [60]  

wysuszony osad ściekowy, 

trawa ryżowa  

ko-piroliza usuwanie Cd z gleby Chiny, 2023 [66]  

wysuszony osad ściekowy, 

zeolity syntetyczne, trociny 

ko-piroliza polepszacz gleby Czechy, 2022 [65]  

wysuszone osady 

ściekowe, łodygi bawełny 

ko-piroliza polepszacz gleby Chiny, 2023 [67]  

wysuszony osad ściekowy piroliza a następnie 

modyfikacja 

biowęgla MnFe2O4 

adsorpcja błękitu 

metylenowego 

z wody 

Francja, 2023 [77]  

osad ściekowy surowy, 

osad ściekowy po 

kompostowaniu, osad 

ściekowy po obróbce 

beztlenowej 

piroliza adsorpcja 

sulfametoksazolu 

Chiny, 2023 [78] 

osad ściekowy piroliza katalizator w procesie 

wytwarzania 

biodiesla 

Korea 

Południowa, 

2022 

[79]  
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wysuszony osad ściekowy piroliza 

w atmosferze azotu, 

następnie 

modyfikacja żelazem 

degradacja 

2,4-dichlorofenolu 

Chiny, 2023 [80] 

odwodniony osad 

ściekowy, osad ściekowy 

po obróbce beztlenowej, 

odpady żywności 

wolna piroliza sorpcja substancji 

per- 

i polifluoroalkylo-

wych z wody 

Norwegia, 

2023 

[81]  

osad czynny nadmierny piroliza a następnie 

modyfikacja Fe-Zn 

usuwanie diuronu 

z wody 

Chiny, 2023 [82]  

osad ściekowy piroliza dodatek do betonu- 

ochrona przed 

promieniowaniem 

elektromagnetycznym 

Włochy, 2023 [83] 

osad ściekowy piroliza i następnie 

modyfikacja Zn 

sorpcja fosforu 

z wody 

Chiny, 2023 [84]  

osady ściekowe piroliza a następnie 

modyfikacja 

minerałami żelaza 

usuwanie Cd i As 

z wody 

Chiny, 2023 [85]  

komunalne osady ściekowe  piroliza usuwanie kwasów 

fulwowych z wody 

Polska, 2021 [86]  

Źródło: opracowanie własne na podstawie [60, 65-67, 77-86]. 

4. Podsumowanie 

Rozwój przemysłu oraz ciągły wzrost populacji przyczyniają się do zwiększającej się 

z roku na rok produkcji osadów ściekowych. Głównymi celami gospodarki komunal-

nymi osadami ściekowymi jest zaniechanie ich składowania, zwiększenie ilości osadów 

poddawanych termicznemu przekształcaniu i przetworzeniu przed wprowadzeniem do 

środowiska oraz maksymalne wykorystanie substancji biogennych w nich zawartych. 

Osady ściekowe, są niejednorodną mieszaniną, zawierającą zarówno materię organiczną 

i nieorganiczną, jak również wiele zanieczyszczeń. W związku z powyższym, z jednej 

strony są odpadem, a z drugiej strony źródłem cennych składników, które można odzyskać, 

co jest doskonałym obszarem do zastosowania zasad gospodarki o obiegu zamkniętym. 

W kontekście GOZ, osady ściekowe powinny być traktowane przede wszystkim jako 

potencjalne źródło energii i substancji biogennych. Należy jednak pamiętać, iż przed 

zawróceniem do obiegu zanieczyszczonych osadów, konieczna jest ich odpowiednia 

przeróbka i oczyszczenie. Wśród nowoczesnych metod przeróbki osadów ściekowych 

na uwagę zasługuje piroliza, która w zależności od sposobu prowadzenia może skutko-

wać produkcją paliwa lub biowęgla.Ponadto, należy zwrócić uwagę na metody odzysku 

fosforu czy też wytwarzania biogazu. Dobór odpowiedniej metody przeróbki komunal-

nych osadów ściekowych powinien odbywać się w sposób gwarantujący maksymalny 

odzysk energii/biogenów oraz ograniczający wytwarzania odpadów do minimum. 
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Gospodarka komunalnymi osadami ściekowymi – stan obecny i perspektywy 

Streszczenie 

Proces oczyszczania ścieków wiąże się z wytwarzaniem produktu ubocznego, którym jest osad ściekowy. 

Prognozowany jest znaczny wzrost ilości powstających osadów ściekowych, co związane jest z dynamicz-

nym rozwojem sieci kanalizacyjnych i oczyszczalni ścieków. Zgodnie z polskim prawodawstwem surowy osad 

ściekowy jest traktowany jako odpad z przypisanym kodem odpadu 19 08 99. Zastosowanie odpowiedniej 

przeróbki w ramach tej samej oczyszczalni, możne przyczynić się do zmiany klasyfikacji osadów na kod 

19 08 05, którym oznacza się ustabilizowane komunalne osady ściekowe. Wśród metod stabilizacji można 

wyróżnić procesy biologiczne, chemiczne i termiczne. Przeróbka osadów ściekowych może odbywać się rów-

nież poza oczyszczalnią w specjalistycznych zakładach i prowadzić do ich unieszkodliwiania lub odzysku. 

Osady ściekowe mogą być wykorzystane jako źródło energii (biogaz), biopaliw oraz biogenów (azot i fosfor). 

Znajdują one również zastosowanie podczas wytwarzania bio-pestycydów, inokulantów mikrobiologicznych, 

bioplastików i innych polimerów. W Unii Europejskiej, 45% wytworzonych osadów ściekowych jest wyko-

rzystywana w rolnictwie. Jednakże, rolnicze zagospodarowanie osadów ściekowych może stwarzać zagrożenie 

dla człowieka i środowiska, ze względu na obecność w ich składzie mikrozanieczyszczeń. W osadach 

ściekowych wykryto różnego rodzaju farmaceutyki, metale ciężkie, środki przemysłowe jak również związki 

wchodzące w skład produktów ochrony osobistej. W literaturze można znaleźć wiele metod usuwania mikro-

zanieczyszczeń z osadów ściekowych. Jednym z rozwiązań jest zastosowanie do tego celu ozonowania. 

Celem pracy jest przedstawienie przeglądu obecnie stosowanych metod zagospodarowania komunalnych 

osadów ściekowych oraz nowych rozwiązań, które mogą być wdrożone w niedalekiej przyszłości. 

Słowa kluczowe: gospodarka osadami ściekowymi, mikrozanieczyszczenia, biowęgiel z osadów ściekowych, 

piroliza osadów ściekowych, odzysk biogenów z osadów ściekowych  
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Municipal sewage sludge management – current state and perspective  

Abstract  

Wastewater treatment process is linked with byproduct formation, which is a sewage sludge. The significant 

increase of sewage sludge amount is projected, which is related with the dynamic development of the sewage 

systems and wastewater treatment plants. According to the Polish legislation, raw sewage sludge is treated as 

waste with the waste code 19 08 99. The application of proper modification method within the same wastewater 

treatment plant may contribute to changing the sludge classification to the code 19 08 05, which is used to 

designate stabilized municipal sewage sludge. Among the stabilization methods, biological, chemical and 

thermal processes can be distinguished. Treatment of sewage sludge can also take place outside the wastewater 

treatment plant, in specialized plants, and lead to its disposal or recovery. 

Sewage sludge can be used as a source of energy (biogas), biofuels and nutrients (nitrogen and phosphorus). 

They are also used in the production of bio-pesticides, microbial inoculants, bioplastics and other polymers. 

In the European Union, 45% of generated sewage sludge is used in agriculture. However, agricultural mana-

gement of sewage sludge may pose a threat to humans and the environment due to the presence of micropollu-

tants in its composition. Various types of pharmaceuticals, heavy metals, industrial agents as well as compounds 

included in personal protection products have been detected in sewage sludge. In the literature it can be found 

many methods of removing micropollutants from sewage sludge. One of the solutions is the use of ozonation 

for this purpose. 

The aim of this work is to present an overview of currently used methods of municipal sewage sludge mana-

gement and new solutions that may be implemented in the near future. 

Keywords: sewage sludge management, micropollutants, biochar from sewage sludge, pyrolysis of sewage 

sludge, biogenes recovery from sewage sludge 
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Odzysk frakcji mineralnej ze stabilizatu  

elementem cyrkularnej gospodarki odpadami  

1. Wstęp  

Mechaniczno-biologiczne przetwarzanie odpadów MBT (ang. Mechanical Biolo-

gical Treatment) stanowi podstawę funkcjonowania systemu gospodarki odpadami 

komunalnymi w Polsce. System ten jest również najbardziej powszechną metodą zago-

spodarowania odpadów w innych krajach członkowskich Unii Europejskiej [1, 2]. 

W metodzie tej frakcja organiczna wydzielona z odpadów komunalnych poddawana jest 

stabilizacji biologicznej przed dalszymi procesami przetwarzania – składowaniem lub 

produkcją paliwa alternatywnego RDF (ang. Refuse Derived Fuel) do procesów ter-

micznych z odzyskiem energii. W roku 2020 zdolność przerobowa 182 działających na 

terenie kraju instalacji MBT wynosiła na podstawie wydanych pozwoleń zintegrowanych 

około 11 mln Mg/rok [3]. W Europie w roku 2016 działało około 570 instalacji MBT 

o zdolności przerobowej 55 mln Mg MSW (ang. Municipal Solid Waste). Uważa się, iż 

pozycja rynkowa technologii MBT będzie nadal silna w nadchodzących latach, choć 

wraz z nieodwracalnym wzrostem ustawowych obowiązków dotyczących minimalnych 

poziomów recyklingu materiałowego i organicznego odpadów, będą one przystosowywane 

do rosnącej podaży strumieni selektywnie zbieranych odpadów a technologia MBT nie 

straci swojej dominującej pozycji na rynku [4]. 

W roku 2020 z masy 13,1 mln Mg odpadów komunalnych wytworzonych w Polsce 

blisko 8 mln Mg trafiło do zakładów MBT. Stabilizat wytwarzany na tego typu insta-

lacjach stanowi ponad 25% masy przetwarzanych odpadów [5]. Praktycznie w całości 

frakcja ta ulega unieszkodliwianiu na składowiskach odpadów. Wynika z tego, iż w roku 

2020, w Polsce unieszkodliwiono poprzez składowanie około 2 mln Mg stabilizatu. 

Badania stabilizatu, przeprowadzone w roku 2020 przez Połomkę i Jędrczaka  

w Zakładzie Zagospodarowania Odpadów w Marszowie (Polska, woj. lubuskie) 

wskazują, że 51,4% stanowi frakcja <10 mm, szkło stanowi 17,4%, gruz i kamienie – 

9,1%, papier i tektura – 8,8%, tworzywa sztuczne – 7,3%. Skład morfologiczny wytwa-

rzanego w Polsce stabilizatu w instalacjach MBT jest do siebie zbliżony [6]. 

Odzysk frakcji materiałowych ze stabilizatu zdarza się sporadycznie [7]. Prowadzone 

są badania nad możliwościami wykorzystania innych końcowych produktów instalacji 

MBT, w tym również innych frakcji materiałowych wydzielanych ze stabilizatu [8].  

W roku 2019 w Zakładzie Zagospodarowania Odpadów w Marszowie oddano do 

użytku nowatorską linię do odzysku szkła ze stabilizatu [9].  
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W niniejszym artykule zaprezentowano wyniki badań skuteczności odzysku frakcji 

mineralnej 10-80 mm zawartej w stabilizacie na instalacji przeznaczonej do odzysku 

szkła, z wykorzystaniem osadzarki pulsacyjnej – urządzenia powszechnie stosowanego 

w procesach wzbogacania węgla głównie przemyśle wydobywczym. Instalacja do 

odzysku szkła jest nowatorskim rozwiązaniem, która została zaprojektowana i wybudo-

wana w roku 2019 na Instalacji Komunalnej w Marszowie. 

Wykorzystanie osadzarki pulsacyjnej sprawdza się szczególnie przy rozdziale mate-

riałów, gdzie różnica gęstości jest znacząca [10, 11], a sam proces nie zużywa dużych 

ilości energii czy wody [12]. Przegląd podstaw operacji podrywania cząstek oraz zarysy 

kierunków przyszłych badań i prac rozwojowych przedstawił Ambróst [13]. 

Jak dotąd brak jest danych literaturowych dotyczących stosowania osadzarek do 

przetwarzania odpadów komunalnych. W literaturze natomiast można znaleźć informacje 

na temat wykorzystania procesów osadzania w przemyśle budowlanym, przy separacji 

betonu z rozbiórek [14], przy separacji tworzyw sztucznych [15], jak również w przy-

padku odzysku odpadów elektronicznych [16]. 

W niniejszym artykule oceniono możliwość wykorzystania autorskiej linii technolo-

gicznej zaprojektowanej do odzysku szkła doposażonej o osadzarkę pulsacyjną wraz 

z oprzyrządowaniem, w celu rozdzielenia frakcji mineralnych 10-80 mm wydzielonych 

ze stabilizatu. Poniżej zaprezentowano sposób realizacji badań a także rodzaje, ilości 

i skład morfologiczny produktów powstałych w procesie separacji wodnej. Celem tej 

pracy była ocena technicznej wykonalności rozdziału mieszanin odpadów składających 

się ze składników mineralnych zanieczyszczonych frakcją organiczną. Badania prowa-

dzone były na instalacji działającej w skali przemysłowej. 

2. Materiały i metody 

Instalację do odzysku szkła ze stabilizatu (rys. 1 – zaznaczone czerwoną przerywaną 

linią) oddano do użytku w roku 2019 w ZZO w Marszowie. W roku 2021 instalację 

rozbudowano o segment separacji wodnej w oparciu o osadzarkę pulsacyjną. Nowy 

element instalacji miał zapewnić oddzielenie frakcji organicznej <80 mm od frakcji 

mineralnej (rys. 1 – zaznaczone na niebiesko). 

Opis linii technologicznej do przetwarzania stabilizatu i zastosowanych urządzeń 

oraz dane o jakości uzyskiwanych produktów przedstawiono w publikacji „Recovery of 

Stabilizer Glass in Innovative MBT Installation – Analasys of New Technological 

Procedure” [9]. 

Badania obejmowały trzy frakcje powstające po procesie stabilizacji biologicznej, 

których poziom zanieczyszczenia do tej pory uniemożliwiał ich dalsze wykorzystanie [6]: 

• frakcja 10-35 mm po separacji przez Autosort Laser firmy Tomra Sorting (odpad 

M-2); 

• frakcja 10-35 mm po separatorze fotooptycznym Combisense firmy Tomra Sorting 

(odpad M-3);  

• frakcja 35-80 po separatorze powietrznym NIHOT (odpad M-4). 

Badania przeprowadzono na 22 seriach odpadów podanych na linię do separacji 

wodnej w okresie od 22.04.2021 r. do 10.11.2021 r. Masa prób wynosiła od 33,5 Mg do 

95,8 Mg, średnio 66,4±17,8 Mg. Serie badawcze składały się z połączonych frakcji  

M-2, M-3 i M-4. 
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Rysunek 1. Schemat technologiczny linii obróbki stabilizatu pracowanie własne na podstawie [9] 

2.1. Urządzenia linii separacji wodnej 

Linia do separacji wodnej składa się z trzech urządzeń (rys. 2, fot. 1):  

• separator wodny – osadzarka; 

• przesiewacz wibracyjny; 

• przenośnik kubełkowy. 

Separator wodny – osadzarka to maszyna jednokorytowa z napędami pneuma-

tycznymi przeznaczona do separacji frakcji mineralnych od organicznych o uziarnieniu 

10-80 mm pochodzącej ze stabilizatu, w środowisku wodnym. Mieszanina odpadów 

doprowadzona jest do komory roboczej, gdzie na pokładzie sitowym zachodzi proces 

pulsacji wodnej. Proces ten powoduje flotację i opadanie frakcji wzbogaconej na ruszcie 

sitowym koryta roboczego separatora. Pulsacja spowodowana jest cyklicznym podawaniem 

sprężonego powietrza roboczego pod niskim ciśnieniem przez zawory pulsacyjne do 

komory dolnej separatora. Siłowniki pneumatyczne uruchamiają sekcje zaworowe, całość 

procesu napędzana jest sprężonym powietrzem ze zbiornika powietrza sterującego. 

Sterowanie cyklem pracy siłowników odbywa się dzięki zaworom elektro-penumatycznym 

zasilanym z systemu elektronicznego sterowania. Materiał pulsujący, po rozwarstwienu 

trafia na pokład sitowy komory roboczej, gdzie ulega rozdziałowi na frakcje lekką 

i ciężką. Ich wydzielenie zachodzi na progu przelewowym urządzenia odbioru. Stero-

wanie procesem odbioru wydzielonych frakcji zachodzi dzięki impulsom przesyłanym 

z czujnika położenia pływaka poruszającego się w warstwie odpadów.  
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Rysunek 2. Schemat instalacji separacji wodnej [opracowanie własne]: 1- komora dolna, 2 – komora górna,  

3. – kolektor powietrza roboczego, 4 – urządzenie odbioru produktu, 5 – zawór pulsacyjny, 6 – pokład sitowy, 

7 – koryto nadawcze, 8 – zespół pływaka, 9 – koryto odbiorcze, 10 – przysłona upustu produktu, 11 – zsuwnia 

z separatora wodnego na przenośnik kubełkowy, 12 – taśmociąg, 13 – zespół kolektora powietrza,  

14 – przenośnik kubełkowy, 15 – przesiewacz wibracyjny, 16 – zbiornik wody technologicznej, 17 – pompa 

wirowa, 18 – podest obsługi  

Przesiewacz wibracyjny – to urządzenie służące odwadnianiu frakcji lekkiej 

o uziarnieniu 10-80 mm. Silnik mechaniczny napędza rzeszoto z sitem. Rzeszoto składa 

się z dwóch blach powiązanych za pomocą belek nośnych i belką napędową z dwoma 

elektrowibratorami. Wirujące przeciwbieżnie masy niewyważone elektrowibratorów 

wywołują siły odśrodkowe znoszące lub sumujące się w określonych położeniach, wzbu-

dzając ruch harmoniczny o trajektorii prostoliniowej sprężyście podpartego rzeszota.  

Przenośnik kubełkowy – urządzenie służące odwadnianiu frakcji ciężkiej. Kubełki 

wykonane są z perforowanej, nierdzewnej blachy o grubości 4 mm ze szczelinami 

perforacyjnymi o wymiarach 8 x 35 mm lub 6 x 35 mm. Przegrody i blachy boczne 

wykonane ze stali konstrukcyjnej. 

 
Fotografia 1. Instalacja procesu separacji wodnej 
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3. Wyniki 

Materiałem wsadowym była mieszanina trzech frakcji wydzielonych na linii do 

odzysku szkła ze stabilizatu na instalacji MBT w Marszowie (fot. 2). Główny udział 

stanowiła frakcja M-2 o uziarnieniu 10-35 mm po procesie separacji laserowej, średnio 

68,3% masy (od 43,2 do 86,5%). Frakcja M-3 również o uziarnieniu 10-35 mm, ale po 

separacji fotooptycznej stanowiła 15,2 % masy (od 2,2 do 39,4%). Udział frakcji M-4, 

wielkości 35-80 mm po separacji powietrznej wynosił 16,4% (od 10,5 do 24,8%). 

Ilość odpadów kierowanych do separacji wodnej w serii pomiarowej i ich skład 

przedstawiono w tabeli 1. Stopień zanieczyszczenia odpadów obrazuje zdjęcie 2.  

Tabela 1. Charakterystyka odpadów przeznaczonych do procesu separacji wodnej 

Opis 

wartości 

Masa 

próby 

[Mg] 

Skład morfologiczny  

Frakcja 

inertna 
Szkło Organika Plastik Metale 

Frakcja 

<10 

mm 

Papier Inne 

udział procentowy w masie mokrej [%] 

Wartości 

średnie 
66,4 51,1 16,1 8,2 8,1 5,7 2,7 1,9 6,1 

Odchylenie 

standartowe 
17,8 2,8 1,7 0,4 0,8 0,4 0,2 0,2 1,4 

Wartość 

minimalna 
33,5 44,3 14,2 7,3 7,3 4,9 2,5 1,8 4,0 

Wartość 

maksymalna 
95,8 54,5 20,1 8,7 10,1 6,3 3,0 2,4 9,0 

Źródło: opracowanie własne na podstawie [9]. 

Średnia masa próby wynosiła 66,4 Mg, wilgotność na poziomie średnim 17,3% (od 

16,9 do 18,5%). Inertna frakcja mineralna (kamienie i szkło) stanowiła 67,2% masy 

wsadu. Frakcje zanieczyszczające to głównie: organika – 8,2%, tworzywa sztuczne – 

8,1% i metale – 5,7%. 

 
Fotografia 2. Materiał wsadowy – mieszanina odpadów (M-2+M-3+M-4) 
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Fotografia 3. Frakcja mineralna i organiczna po procesie separacji wodnej 

Frakcję mineralną (ciężka) i organiczną (lekka) po rozdziale na osadzarce pulsacyjnej 

przedstawia fotografia 3. Natomiast skład morfologiczny i udział mas poszczególnych 

frakcji przedstawia tabela 2. 

Tabela 2. Ilość i skład materiałowy produktów otrzymanych w procesie separacji wodnej 

Opis 

wartości 

Masa 

próby 

[Mg] 

Skład morfologiczny 

Frakcja 

inertna 
Szkło Organika Plastik Metale 

Frakcja 

<10 

mm 

Papier Inne 

udział procentowy w masie mokrej [%] 

frakcja ciężka 

Wartości 

średnie 
51,6 65,5 19,3 1,9 1,1 6,3 4,0 0,1 1,8 

Odchylenie 

standartowe 
13,1 17,1 12,2 1,5 1,0 7,2 3,5 0,1 2,4 

Wartość 

minimalna 
24,0 46,3 7,5 0,4 0,0 0,4 0,3 0,0 0,0 

Wartość 

maksymalna 
74,7 85,3 37,9 3,9 2,4 18,4 7,4 0,2 4,5 

frakcja lekka 

Wartości 

średnie 
20,7 14,6 4,3 29,3 22,3 1,3 0,9 7,1 20,1 

Odchylenie 

standartowe 
7,4 5,1 1,4 11,7 8,8 0,5 0,4 4,1 18,3 

Wartość 

minimalna 
8,5 10,5 3,0 20,6 15,8 0,7 0,2 0,0 0,0 

Wartość 

maksymalna 
39,0 22,7 6,1 48,9 32,9 2,1 1,3 10,5 39,3 

Źródło: opracowanie własne. 
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Frakcja ciężka stanowiła od 70,2 do 87,5% (średnio 78,0 ±5,0%), frakcja lekka 

natomiast od 8,5 do 39,0% (średnio 20,7 ±7,4%) masy wsadu do procesu przetwarzania. 

We frakcji ciężkiej dominował gruz i kamienie (frakcje inertne) oraz szkło. Ich łączny 

udział wynosił 84,4 ±9,5% masy. Drobne elementy metalowe i elementy poniżej 10 mm 

stanowiły 10,4 ±8,7% masy. Odpady organiczne oraz pozostałe zanieczyszczenia sta-

nowiły 4,1 ±2,1% masy. W frakcji lekkiej przeważały elementy organiczne, z udziałem 

od 20,6 do 48,9% (średnio 29,3 ±11,7%) masy, tworzywa sztuczne – 15,8 do 32,9% 

(średnio 22,3 ±8,8%) oraz inne zanieczyszczenia – 0,0 do 39,3% (średnio 20,1 ±18,3%).  

W technologii istnieje termin zwany kryterium koncentracji CC (ang. criterion of 

concentration). Jest on powszechnie stosowany do określenia przydatności procesu 

separacji grawitacyjnej [11, 13]. Termin ten opisuje równanie: 

𝐶𝐶 =
𝑑𝑓𝑐−𝑑𝑤

𝑑𝑓𝑙−𝑑𝑤
        (1) 

gdzie: dfc – gęstość frakcji ciężkiej, dfl –gęstość frakcji lekkiej, dw – gęstość wody.  

Gęstość składników frakcji ciężkiej: gruz, kamienie, szkło, piasek, metale w stanie 

suchym przekracza 1500 kg/m3. Gęstość frakcji lekkiej wynosi około 1000 kg/m3 – dla 

organiki i papieru oraz 920-1200 kg/m3 dla tworzyw sztucznych. Równanie wskazuje, 

iż wartość kryterium koncentracji wzrasta, kiedy gęstość cieczy zbliża się do gęstości 

lżejszego ze składników. Taki stan rzeczy stwarza dobre warunki do uzyskania wyso-

kiego stopnia rozdziału składników, co potwierdziły otrzymane wyniki badań. 

Wykres 1 przedstawia wartości wskaźnika rozdziału frakcji ciężkiej i lekkiej w bada-

nej mieszaninie w zależności od gęstości poszczególnych składowych w stanie suchym. 

Wskaźnik rozdziału wyrażono jako iloraz masy składnika we frakcji ciężkiej i łącznej 

jego masy we frakcji ciężkiej i lekkiej, wrażony w %. Do frakcji ciężkiej przechodzi 

ponad 94% gruzu i kamieni (frakcje inertne), szkła, metali i cząstek mineralnych poniżej 

10 mm. W frakcji tej zostaje poniżej 10% tworzyw sztucznych, papieru oraz innych zanie-

czyszczeń oraz około 24% odpadów organicznych. Wynika to z trwałego połączenia, 

przywarcia lub porwania zanieczyszczeń przez elementy frakcji ciężkiej. 

Badania potwierdzają skuteczność separacji mieszanin odpadów składających się ze 

składników mineralnych (gruz, kamienie, szkło, piasek, metale) zanieczyszczonych 

składnikami organicznymi (tworzywa sztuczne, odpady roślinne) przy zastosowaniu 

separatora wodnego – osadzarki. 

Proces separacji wodnej zużył średnio 0,34 ±0,10 m3/Mg (od 0,23 do 0,49 m3/Mg) 

wody, z czego powstaje średnio 0,26 ±0,09 m3/Mg (od 0,18 do 0,39 m3/Mg) ścieków. 

Parametry powstających ścieków: pH – 6,2 ±0,2; siarczany – 1140 ±136 mg/dm3; chlorki – 

1530 ±169 mg/dm3; obciążenie ładunkiem organicznym ChZT – 34,0 ±4,4 g/dm3, BZT5 – 

11,6 ±1,2 mg/dm3; azot og. – 1203 ±180 mg/dm3, w tym azot amonowy – 991 ±99 mg/dm3; 

fosfor og. – 229 ±27 mg/dm3. Stężenie zawiesin od 46,9 do 60,5 g/dm3.  

Zużycie energii elektrycznej wynosiło średnio 1,20 kWh/Mg wsadu (0,97 do 1,47 

kWh/Mg). Łączny koszt eksploatacji linii wynosił 238 zł/Mg wsadu lub 305 zł/Mg odzy-

skanego gruzu. Proces przyczynia się do zmniejszenia ilości odpadów deponowanych 

na składowisku oraz zwiększenia odzysku zasobów z odpadów komunalnych. 
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Wykres 1. Rozdział składników między frakcje ciężką i lekką [opracowanie własne] * iloraz masy składnika 

we frakcji ciężkiej i łącznej jego masy we frakcji ciężkiej i lekkiej, wrażony w % 

W 2019 roku w instalacji MBT w Marszowie wytworzono 17330 Mg stabilizatu. 
Badane odpady: frakcja 10-35 mm po separacji przez Autosort Laser (odpad M-2), 

frakcja 10-35 mm po separatorze fotooptycznym Combisense (odpad M-3) i frakcja  

35-80 mm po separatorze powietrznym NIHOT (odpad M-4) stanowiły łącznie 17.3% 

masy stabilizatu. Dzięki procesowi separacji wodnej przy zastosowaniu osadzarki można 

wysortować 84.8% odpadów mineralnych, tj. około 2500 Mg/rok o niskiej zawartości 

zanieczyszczenia odpadami organicznymi i innymi – 4,1 ±2,1% masy frakcji. 

Wcześniejsze badania potwierdziły, iż frakcja mineralna wydzielona ze stabilizatu na 

linii do odzysku szkła może zostać wykorzystana do wbudowania jako warstwa utwardza-

jąca na drogach gminnych i dojazdowych po mechanicznej stabilizacji lub jako materiał 

związany spoiwami hydraulicznymi [6]. Parametrem ograniczającym wykorzystanie 

wysortowanych frakcji mineralnych była wysoka zawartość zanieczyszczeń. Frakcja 

mineralna po oczyszczeniu na separatorze wodnym osiąga jakość akceptowalną przez 

zakłady recyklingu odpadów budowlanych. 

4. Wnioski 

Odpady powstające po procesach stabilizacji w instalacjach MBT w Polsce zawierają 

dużą zawartość odpadów mineralnych. Frakcja ta w większości przypadków jest bez-

powrotnie deponowana na składowiskach odpadów. 
Zakład Zagospodarowania Odpadów w Marszowie uruchomił pierwszą w Polsce 

instalację do odzysku szkła pochodzącego ze stabilizatu 0-80 mm. Instalację następnie 
rozbudowano o linię do separacji wodnej składającej się z osadzarki, przesiewacza wibra-
cyjnego i przenośnika kubełkowego. W ramach przeprowadzonych badań na instalacji 
przetworzono 22 partie odpadów stabilizatu wytworzonych na instalacji MBT. Linia 
separacji wodnej umożliwiła odzysk od 71,1 do 96,6% (średnio 84,8 ±9,5%) frakcji 

0

20

40

60

80

100

120

0 1000 2000 3000 4000 5000 6000 7000 8000W
sk

aź
n

ik
 r

o
zd

zi
ał

u
 s

kł
ad

n
ik

o
w

 m
ie

sz
an

in
y)

*,
 

[
%

]

Gestość materiału w stanie suchym [kg/m3]

Papier

Organika

Plastik

Inne

SzkłoFr<10 mm

Frakcja
inertna Metale



 

Jacek Połomka, Wojciech Dronia, Andrzej Jędrczak 
 

128 

 

mineralnych zawartych we wsadzie – stabilizacie. Ze względu na niski stopień zanie-
czyszczeń – średnio 4,1 ±2,1%, powstała po procesie wodnej separacji frakcja mineralna 
jest akceptowalna przez zakłady recyklingu odpadów budowlanych. Osiągnięte wyniki 
przeprowadzonych badań potwierdzają możliwość wykorzystania procesów separacji 
wodnej w zakresie ograniczenia masy składowanych stabilizatów wykorzystując gospo-
darczo wydzielone składniki materiałowe. Ograniczanie składowania wytwarzanych 
stabilizatów jest porządane z punktu widzenia kurczących się zasobów naturalnych, ale 
także doskonale wpisuje się w dyrektywy UE dotyczące recyklingu odpadów. 

Literatura 

1. Jędrczak A., Stan i prognoza rozwoju instalacji MBP w Polsce. Stan i prognoza rozwoju 
instalacji MBP w Polsce, VI Konferencja Mechaniczno-Biologiczne Przetwarzanie 
Odpadów, 7-9 maja 2013 r., Elbląg, Wyd. Abrys. Perfekt Druk, Poznań, s. 101-110. 

2. Steiner M., Status and trends in MBT across Europe, and relevant features, ISWA Beacon 
Conference Perugia, 15-16 April 2010. 

3. Jędrczak A., Analiza własna, dane niepublikowane, 2020. 
4. Döing M., The Market for Mechanical Biological Waste Treatment in Europe. 2nd edition, 

https://www.ecoprog.com/fileadmin/user_upload/leseproben/extract_MBT_Europe_2017_
ecoprog.pdf [data dostępu: 20.06.2021].  

5. Guinan B., Milton D., Kirkman R., Kristiansen T., O’Sullivan D., Critical Analysis of the 
Potential of Mechanical Biological Treatment for Irish Waste Management, 
https://www.epa.ie/publications/research/waste/STRIVE_16_Guinan_MBT_web.pdf, 
[data dostępu: 14.10.2008].  

6. Połomka J., Jędrczak A., Potential of Mineral Fraction in Compost-Like-Output, Methods 
of Its Obtaining and the Possibility of Using It in the Context of Circular Economy, 
Materials, 13, 2020, s. 1-14.  

7. Joachim K., Kozmiensky T., Mechanical-Biological Pre-Treatment of Waste – Hope and 
Reality, Biology, Environmental Science, 2010. 

8. Dias N., Maximo A., Belo N., Carvalho M.T., Packaging glass contained in the heavy 
residual fraction refused by Portuguese Mechanical and Biological Treatment plants, 
Resources, Conservation and Recycling, 85, 2014, s. 98-105. 

9. Połomka J., Jędrczak A., Myszograj S., Recovery of Stabilizer Glass in Innovative MBT 
Installation – An Analasys of New Technological Procedure, Materials, 13/6, 2020.  

10. Cierpisz S., A dynamic model of coal products discharge in a jig, Minerals Engineering, 
105, 2017, s. 1-6.  

11. Abd Aziz, M.A., Md Isa K., Ab Rashid R., Pneumatic jigging: Influence of operating 
parameters on separation efficiency of solid waste materials, Waste Management & 
Research, 35(6), 2017, s. 1-9. 

12. Falconer A., Gravity separation: Old technique/new methods, Physical Separation in 
Science and Engineering, 12, 2003, s. 31-48. 

13. Ambróst W., Jigging: A review of fundamentals and future directions, Minerals, 
10/11, 2020.  

14. Cazacliu B., Sampaio C.H., Miltzarek G., Petter C., Le Guen L., Paranhos R., Huchet F., 
Kirchheim A.P., The potential to using air jigging to sort recycled aggregates, Journal of 
Cleaner Production, 1(66), 2014, s. 46-53. 

15. Ito M., Saito A., Murase N., Phengsaart T., Kimura S., Tabelin C.B., Hiroyoshi N., 
Development of suitable product recovery systems of continuous hybrid jig for plastic-
plastic separation, Minerals Engineering, 141, 2019. 

16. Phengsaart T., Ito M., Hamaya, N., Tabelin C.B., Hiroyoshi N., Improvement of jig 
efficiency by shape separation, and a novel method to estimate the separation efficiency of 
metal wires in crushed electronic wastes using bending behavior and entanglement 
factor, Minerals Engineering, 129, 2018, s. 54-62.  



 

Odzysk frakcji mineralnej ze stabilizatu elementem cyrkularnej gospodarki odpadami 
 

129 

 

Odzysk frakcji mineralnej ze stabilizatu elementem cyrkularnej gospodarki 

odpadami  

Streszczenie 

Instalacje mechaniczno-biologicznego przewarzania MBT (ang. Mechanical Biological Treatment) stanowią 

podstawę gospodarki odpadami komunalnymi w Polsce. Powstająca z przetworzenia odpadów komunalnych 

w instalacji MBT ustabilizowana frakcja organiczna nazywana powszechnie stabilizatem unieszkodliwiana 

jest poprzez deponowanie na składowiskach odpadów. Postępowanie takie nie jest zgodne z przyjętą przez 

UE strategią gospodarki odpadami w obiegu zamkniętym. Celem przeprowadzonych badań była ocena 

technicznej wykonalności procesu przygotowania frakcji mineralnej 10-80 mm o jakości odpowiadającej 

zakładom recyklingu odpadów budowlanych. Proces oczyszczania frakcji mineralnych odbywa się na linii 

technologicznej w instalacji MBT w Marszowie, dedykowanej do odzysku szkła ze stabilizatu, rozbudowanej 

o moduł do separacji wodnej. Jest to nowatorskie rozwiązanie, w którym po raz pierwszy w gospodarce od-

padami komunalnymi zastosowano osadzarkę pulsacyjną, powszechnie stosowaną w procesach wzbogacania 

węgla w przemyśle wydobywczym. Zastosowana technologia pozwala na odzysk od 71,1 do 96,6% (średnio 

84,8 ±9,5%) frakcji mineralnej zawartej we wsadzie, o stopniowo niewielkim stopniu zanieczyszczenia 

innymi materiałami, w tym frakcją organiczną i tworzywami sztucznymi na poziomie 4,1 ±2,1% masy 

odzyskanej frakcji. 

Słowa kluczowe: gospodarka cyrkularna, odpady komunalne, instalacje MBT, frakcje mineralne, osadzarka  

Recovery of mineral fraction from compost like output as part of circular waste 

management 

Abstract 

Mechanical-Biological Treatment (MBT) installations are the basis for municipal waste management in 

Poland. The stabilized organic fraction resulting from the processing of municipal waste in an MBT 

installation, called stabilizate, is disposed of by landfilling. This is not in line with the EU's closed-loop waste 

management strategy. The aim of the study was to assess the technical feasibility of preparing a mineral 

fraction of 10-80mm of a quality corresponding to construction waste recycling plants. The process of 

mineral fraction purification is carried out on the process line at the MBT plant in Marszów, dedicated to 

recovery of glass from stabilised material and extended with a module for water separation. This is an 

innovative solution where, for the first time in municipal waste management, a pulse jig machine is used, 

commonly used in coal enrichment processes in the mining industry. The applied technology allows for the 

recovery of between 71.1 and 96.6% (average 84.8 ±9.5%) of the mineral fraction contained in the feedstock, 

with a progressively low degree of contamination with other materials, including organic fraction and plastics 

at the level of 4.1 ±2.1% of the mass of the recovered fraction. 

Keywords: circular economy, municipal waste, MBT plants, mineral fractions, jigging machine 
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Technologia odzysku molibdenu z odpadów  

w postaci zużytych katalizatorów petrochemicznych 

1. Wprowadzenie  

Cechą współczesnej gospodarki jest globalizacja, utożsamiana z większym rynkiem, 

większą konkurencją i złożonymi łańcuchami dostaw [1]. W ostatnich dziesięcioleciach 

tempo światowej konsumpcji wzrosło ośmiokrotnie, a według prognoz do 2050 roku 

nastąpi trzykrotny wzrost wykorzystania zasobów mineralnych [1]. Obserwowanemu 

dynamicznemu postępowi cywilizacyjnemu towarzyszy wykładniczy wzrost wydobycia 

surowców kopalnych i uzasadnione stają się obawy, czy rezerwy geologiczne metali 

niezbędnych do rozwoju nowoczesnych technologii są wystarczające i będą dostępne 

dla przeszłych pokoleń [2]. Zapewnienie wzrostu gospodarczego bez kryzysu zasobów 

jest możliwe w zgodzie z ideą gospodarki obiegu zamkniętego i wykorzystania surowców 

wtórnych [1]. Gospodarka obiegu zamkniętego to wymóg ale i doskonałość społeczno- 

-ekonomiczno-środowiskowa, skoncentrowana na przemyśle recyklingu i minimalizacji 

wydobycia nienaruszonych zasobów geologicznych [1]. W zapewnieniu płynności roz-

woju gospodarczego, związanego z cyfryzacją, transformacją energetyczną i globalnym 

przejściem na wytwarzanie energii bez paliw kopalnych, a także implementacją sztucznej 

inteligencji w sektory społeczne i przemysłowe, kluczowe znaczenie ma odzysk nie-

zbędnych do tych celów metali z surowców wtórnych dla zrównoważenia wydobycia 

i zamknięcia obiegu pierwiastków deficytowych [2]. Do pierwiastków tych należy mo-

libden, jako istotny element infrastruktury społeczeństwa XXI wieku, zakwalifikowany 

jako metal krytyczny [3]. 

Molibden wymieniany jest jako jeden z ośmiu najrzadszych metali pod względem 

geologicznym, obok antymonu, bizmutu, boru, miedzi, złota, renu i cynku [4]. Metal ten 

z uwagi na unikalne właściwości fizyko chemiczne w tym odporność na korozję i do-

skonałą twardość [5] jest stosowany do produkcji stali, części samolotów, silników prze-

mysłowych, w konstrukcjach i elementach energetyki atomowej [2, 4] oraz do produkcji 

katalizatorów, stosowanych w przemyśle petrochemicznym w procesach hydroodsiar-

czania produktów ropy naftowej [6-8]. Rosnące zapotrzebowanie na molibden wyraża 

wzrost światowej produkcji z 14500 ton w 1950 roku do 300000 ton w 2021 roku [2, 9] 

oraz prognozy wyczerpania rezerw tego pierwiastka w ciągu najbliższych 50-100 lat [2]. 

By tego uniknąć niezbędnym działaniem jest redukcja wydobycia molibdenu na rzecz 

wzrostu recyklingu tego metalu [2].  

Odzysk molibdenu z surowców wtórnych obejmuje m.in. katalizatory stosowane 

w petrochemii, których rocznie powstaje od 150 do 170 tysięcy ton [7, 10]. Utylizacja tych 

niebezpiecznych odpadów przemysłowych jest priorytetem w aspekcie ekologicznym 
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z uwagi na potencjalne niekorzystne oddziaływanie na środowisko oraz ekonomicznym, 

z powodu mierzalnych ilości cennych metali do odzysku [6-8]. 

W literaturze opisanych zostało wiele metod piro i hydrometalurgicznych oraz 

bioługowania w zakresie przetwarzania odpadowych katalizatorów petrochemicznych 

i odzysku molibdenu. Zazwyczaj metody termiczne, polegające prażeniu utleniającym 

występującego w katalizatorach MoS2 do MoO3 [11-14] lub prażeniu z dodatkami 

wsadowymi [15-18] są uzupełniane metodami chemicznymi, w których następuje selek-

tywny odzysk molibdenu oraz wybranych pozostałych składników. Zasadniczo metody 

ługowania można podzielić na kwaśne, uzyskiwane za pomocą HCl [7], w roztworze 

kwasu siarkowego [8, 17, 20-23], wspomagane dodatkami utleniającymi w postaci FeCl3, 

HNO3, H2O2, NaClO3, NaOCl [4] w roztworze kwasu azotowego (V) [24] i ługowanie 

mieszane, np. mieszaniną odczynników fluorkowych [25] oraz ługowanie w środowisku 

zasadowym, prowadzące do otrzymania dobrze rozpuszczalnych molibdenianów sodu 

lub potasu [6,10, 17, 26-28]. Wyługowany molibden może być odzyskiwany na drodze 

wymiany jonowej [29, 30], adsorpcji na węglu aktywnym [31-32] oraz ekstrakcji roz-

puszczalnikowej [33- 36] w postaci (NH4)2MoO4 i MoO3 [15,18] MoS2 czy BaMoO4 [22].  

W niniejszej pracy opisano badania nad opracowaniem efektywnej metody otrzymy-

wania kwasu molibdenowego (VI), opartej na prażeniu utleniającym zużytego katalizatora 

petrochemicznego, ługowaniu przy użyciu wodorotlenku sodowego i odzyskiwaniu 

molibdenu z ługu zasadowego. Wybrana metoda przetwarzania odpadowego katalizatora 

wyróżnia się tym spośród technologii przytoczonych w literaturze, że zastosowano 

obróbkę termiczną bez stosowania dodatków wsadowych. Sposób pozwala tym samym 

usunąć z odpadów zanieczyszczenia w postaci siarki i węgla w wyniku utleniania obecnych 

m.in. siarczków metali do tlenków, a proces jest niskotemperaturowy. Z kolei operacja 

ługowania molibdenu za pomocą NaOH wykazała selektywność wobec towarzyszących 

metali np. Ni i Co [37] oraz cechuje się dostępnością odczynników i nieskomplikowanym 

wdrożeniem do skali przemysłowej. Natomiast proces otrzymywania handlowego pro-

duktu molibdenu był innowacyjny, gdyż w operacji zobojętniania ługu zasadowego 

Na2MoO4 za pomocą kwasu HCl przeprowadzono wydzielanie kwasu molibdenowego. 

Operacja eliminowała pośredni proces kalcynacji molibdenianu amonu do tlenku (VI) 

molibdenu, który jest najczęściej wymienianym w literaturze sposobem wydzielenia 

molibdenu i tym samym pozwala oszczędzić energię potrzebną do termicznego procesu 

odpędzenia amoniaku.  

Zastosowane operacje prażenia odpadowego katalizatora i ługowania molibdenu 

zostały zoptymalizowane pod kątem wydajności odzysku Mo w zależności od czasu 

i temperatury. Określono także wpływ stężenia NaOH na przebieg wymywania molibdenu 

oraz parametry otrzymywania kwasu molibdenowego (VI), w zależności od stężenia soli 

chlorkowych. 

2. Materiały i metody 

Badania nad odzyskiem molibdenu z odpadowych katalizatorów petrochemicznych 
zostały przeprowadzone w warunkach laboratoryjnych, a następnie przeniesione do skali 
przemysłowej. Celem badań było opracowanie warunków przerobu wymienionych od-
padów z wydajnością odzysku molibdenu wynosząca minimum 85% i otrzymanie pro-
duktu w postaci kwasu molibdenowego (VI), zawierającego min. 95% H2MoO4. Zastoso-
wany w badaniach zużyty katalizator petrochemiczny pochodził z procesu hydroodsiar-
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czania ropy naftowej i charakteryzował się następującym składem chemicznym: 10,6 
±1,4% Mo, 8,6 ±0,9% S, 24,1 ±0,9%Al2O3 oraz Ni+Co 5,8 ±0,9%.  

Pierwsze eksperymenty dotyczące prażenia katalizatorów miały na celu utlenienie 
obecnych zanieczyszczeń w postaci siarki i węgla, które w aspekcie molibdenu prowa-
dziło do przeprowadzenia reakcji: 

2MoS2 + 7O2 → 2MoO3 + 4SO2       (1) 

Badania zostały przeprowadzone według planu d-optimal programu Design of Expert, 
w zakresie temperatury od 400 do 700 ℃ i czasu od 2 do 10 godzin. Na podstawie 
oznaczonych stężeń Mo i S w naważce oraz wyprażonym katalizatorze obliczono wy-
dajność odsiarczenia (WS) oraz odzysk molibdenu (R Mo r).  

Obliczenia prowadzono według wzorów: 

𝑊𝑆 =
(𝑚𝑠∙𝑆𝑠−𝑚𝑝 ∙𝑆𝑝

𝑚𝑠∙𝑆𝑠
∙ 100%       (2) 

gdzie: m s – masa katalizatora przed prażeniem (g), S s – zawartość siarki w katalizatorze przed prażeniem (%), 
m p – masa katalizatora wyprażonego (g), S p – zawartość siarki w wyprażonym katalizatorze (%). 

𝑅 𝑀𝑜𝑟 =
𝑚𝑝∙𝑀𝑜𝑝

𝑚𝑠∙𝑀𝑜𝑠
∙ 100%        (3) 

gdzie: Mo s – zawartość molibdenu w katalizatorze przed prażeniem (%), Mo p – zawartość molibdenu 
w katalizatorze po prażeniu (%). 

Następnie wyprażony katalizator ługowano w środowisku zasadowym według rów-
nania: 

MoO3 + 2NaOH → Na2MoO4 + H2O      (4) 

w sekwencji 25 eksperymentów według planu d-optimal, dla których określono 
następujące zakresy dla badanych parametrów: czas od 1 do 8 godzin, temperatura od 
20 do 80℃, stężenie NaOH od 5 do 20% i stosunek fazy ciekłej do stałej L/S od 3 do 7. 
W ługu alkalicznym analizowano stężenie molibdenu metodą spektrometrycznej absorpcji 
atomowej (AAS), na podstawie którego obliczano wydajność ługowania molibdenu  
(R Mo, L) posługując się wzorem: 

𝑅 𝑀𝑜𝐿 =
𝑀𝑜𝐿∙𝑉𝐿

𝑚𝑝∙𝑀𝑜𝑝
∙ 100%        (5) 

gdzie: Mo L – stężenie molibdenu w ługu zasadowym (g/l), V L – objętość ługu zasadowego (dm3). 

Z uwagi na zawartość glinu w odpadowym katalizatorze petrochemicznym, który 
ulegał ługowaniu w obecności zasadowego odczynnika chemicznego [37-39], analizo-
wano stężenie glinu w ługu zasadowym oraz obliczano wydajność jego ługowania R Al L 
według wzoru: 

𝑅 𝐴𝑙𝐿 =
𝐴𝑙𝐿∙𝑉𝐿

𝑚𝑝∙𝐴𝑙𝑝
∙ 100%        (6) 

gdzie: Al L – stężenie glinu w ługu zasadowym (g/l), Al p – zawartość glinu w katalizatorze po prażeniu (%). 

Eksperymenty otrzymywania kwasu molibdenowego przeprowadzono poprzez neu-
tralizację ługu zasadowego zgodnie z równaniem: 

Na2MoO4 +2 HCl → H2MoO4↓ + 2 NaCl      (7)  
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do zadanego pH za pomocą kwasu solnego, następnie mieszaniu w celu całkowitego 

wytrącenia H2MoO4. Po zakończeniu wytracania, kwas molibdenowy (VI) w postaci 

żółtego ciała stałego odsączano próżniowo i oznaczano zawartość molibdenu. W przesączu 

oznaczano stężenie molibdenu (Mo f), na podstawie którego obliczano wydajność odzysku 

molibdenu (R Mo, k) Mo do H2MoO4 według wzoru: 

𝑅 𝑀𝑜𝑘 =
𝑀𝑜𝐿∙𝑉𝐿−𝑀𝑜𝑓∙𝑉𝑓

𝑀𝑜𝐿∙𝑉𝐿
        (8) 

gdzie: Mo f – stężenie molibdenu w filtracie NaCl (g/l), V f – objętość ł (dm3). 

W badaniach nad otrzymywaniem kwasu molibdenowego (VI) ustalono także wpływ 

zwiększenia mocy jonowej roztworu jego rozpuszczalność odpowiednio w roztworach 

NaCl, NH4Cl i KCl.  

Określone w rezultacie badań laboratoryjnych parametry procesów jednostkowych 

zostały przeniesione do skali przemysłowej, w której nastąpiła walidacja parametrów do 

wydajności docelowych. 

3. Wyniki i dyskusje 

Ideę badanego procesu przedstawiono na rysunku 1. 

 
Rysunek 1. Schemat ideowy technologii odzysku molibdenu z odpadowych katalizatorów petrochemicznych 

[opracowanie własne] 

3.1. Prażenie katalizatorów petrochemicznych 

W wyniku przeprowadzonych badań laboratoryjnych określono zależność między 

badanymi zmiennymi w postaci czasu i temperatury a wydajnością odsiarczenia katali-

zatora i odzyskiem molibdenu. W oparciu o uzyskane wyniki badań laboratoryjnych, 

przedstawionych na rysunkach 2 i 3, określono docelowe obszary reakcji, w których 
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możliwe było osiągnięcie jednocześnie wydajności odsiarczenia i odzysku molibdenu 

wynoszących min. 90%.  

W warunkach laboratoryjnych odzysk molibdenu > 95% był uzyskiwany w zakresie 

od najniższej badanej temperatury 400oC do wartości około 550oC. W przypadku wy-

dajności odsiarczenia ujawniono zależność, z której wynikało, że kluczowym parametrem 

był czas i oczekiwana wartość wydajności odsiarczenia możliwa była już w najniższej 

badanej temperaturze po upływie odpowiednio długiego czasu. Analizę wydajności 

odsiarczenia odzwierciedlała także zawartość siarki w wyprażonym katalizatorze, która 

wynosiła od 0,3% do 3,3%. Zawartość siarki zmniejszała się dynamicznie w tempera-

turach blisko 700oC, jednak w miarę wydłużania prażenia jej stężenie malało w niższych 

temperaturach. 

 
Rysunek 2. Wartość wydajności odsiarczenia w procesie prażenia odpadowych katalizatorów 

petrochemicznych w zależności od czasu i temperatury procesu [opracowanie własne] 

 
Rysunek 3. Wartość odzysku molibdenu do wyprażonego katalizatora w zależności od czasu i temperatury 

procesu [opracowanie własne] 
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Rysunek 4. Zawartości siarki w wyprażonym katalizatorze w zależności od czasu i temperatury procesu 

[opracowanie własne]  

Wobec powyższego uznano, że proces prażenia odpadów petrochemicznych ko-

rzystnie prowadzić w zakresie temperatur od 400 do 550oC, w których uzyskiwano ocze-

kiwane wartości wydajności odsiarczenia z jednoczesnym wysokim odzyskiem molibdenu. 

W wybranych przedziale temperatury nie następowało bowiem zjawisko sublimacji 

MoO3, [40, 41] co stanowiłoby o mierzalnej stracie ilości molibdenu. Powyższe stwier-

dzenia są zbieżne z wynikami eksperymentów, opublikowanych przez [6, 42]. 

W ramach doświadczeń w zakresie prażenia w skali pilotażowej prażeniu utleniają-

cemu poddano 25,6 Mg odpadowych katalizatorów petrochemicznych, zawierających 

średnio 10,59% Mo i 8,61% S, uzyskując 20951 kg katalizatora wyprażonego, o średniej 

zawartości 12,4 ±1,8% Mo i 1,5 ±0,7% S. Proces prowadzony był piecu wahadłowo- 

-obrotowym o długości 3,5 m i średnicy 1,67 m ogrzewanym gazem ziemnym przy  

 = 1,75. Rezultaty prób skali pilotażowej przedstawiono w tabeli 1. 

Tabela1. Wybrane parametry opisujące proces prażenia katalizatorów petrochemicznych w próbach 

przemysłowych 

Lp M s, kg 
Mo s, 

% 

Mo s, 

kg 
S s, % 

Śr. temp. 

procesu, ͦC 
m p, kg 

Mo p, 

% 

R Mo r, 

% 
S p, % WS, % 

1 2 469 12,3 303,69 8,2 533 1 980 14,02 91,41 2,82 72,42 

2 3 039 8,6 261,35 9,32 592 2 524 10,15 98,03 2,24 80,04 

3 3 677 10,5 386,12 8,24 533 3 070 12,4 98,58 1,97 80,04 

4 1 820 11,86 215,85 9,17 544 1 445 14,3 95,74 1,84 84,07 

5 2 190 9,48 207,61 9,57 502 1 754 11,14 94,13 1,69 85,85 

6 2 843 11,86 337,15 7,4 544 2 349 13,21 92,05 1,4 84,36 

7 2 188 8,94 195,63 9,51 511 1 822 10,15 94,53 1,32 88,44 

8 2 946 9,12 268,63 7,7 549 2 469 10,37 95,31 0,79 91,4 
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9 2 021 11,4 230,39 9,4 549 1 631 13,9 98,4 0,59 94,93 

10 2 410 11,8 284,38 7,6 544 1 906 14,4 96,53 0,57 94,07 

suma 25 603     20 951     

średnia 2 560 10,6 269,1 8,6 540,1 2 095,0 12,4 95,5 1,5 85,6 

odch. stand. 1,4  0,9 24,3  1,8 2,5 0,7 7,0 

Źródło: opracowanie własne. 

Prażenie prowadzono w średniej temperaturze 540oC, w której osiągnięto 85,6% 

±7,0% WS oraz 95,5 ±2,5% R Mo r. przez czas potrzebny do utlenienia co najmniej 

85%, przy jednoczesnym wysokim uzysku molibdenu wynoszącym 95,7%.  

Rezultaty prób w skali przemysłowej zobrazowano na wykresach powierzchniowych 

(rys. 5 i 6), z których można odczytać, jakich wartości siarki/wydajności odsiarczenia 

oraz wydajności odzysku molibdenu można oczekiwać w zależności od temperatury 

prażenia.  

 
Rysunek 5. Wydajność odzysku molibdenu w procesie prażenia odpadowych katalizatorów w skali 

przemysłowej w funkcji temperatury i zawartości siarki [opracowanie własne]  
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Rysunek 6. Wydajność odzysku molibdenu w procesie prażenia odpadowych katalizatorów w skali 

przemysłowej w funkcji temperatury i wydajności odsiarczenia [opracowanie własne] 

3.2. Ługowanie molibdenu z wyprażonego katalizatora za pomocą NaOH 

Głównym celem niniejszego etapu badań w skali laboratoryjnej było określenie para-

metrów procesu ługowania molibdenu z wyprażonego katalizatora petrochemicznego 

za pomocą wodorotlenku sodu. Istotnym kryterium doboru parametrów procesu był także 

jednoczesny i niekorzystny odzysk glinu, obniżający selektywność ługowania molibdenu, 

który z uwagi na właściwości fizyko chemiczne ulegał częściowemu wymywaniu do 

ługu zasadowego [6, 41, 43-44]. Przeprowadzone eksperymenty laboratoryjne, uzyskane 

wyniki wskazały na dominującą wpływ stężenia NaOH na wydajność ługowania molib-

denu (rys. 7). 

  
Rysunek 7. Wydajność odzysku molibdenu w procesie ługowania wyprażonych katalizatorów w funkcji 

stężenia NaOH i czasu [opracowanie własne] 
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Dowiedziono przy tym, że na wydajność ługowania molibdenu wpływa także tempe-

ratura, w sposób taki, że wzrost wartości temperatury powoduje wzrost R Mo, l.  

 
Rysunek 8. Wydajność odzysku molibdenu w procesie ługowania wyprażonych katalizatorów w funkcji 

temperatury i czasu [opracowanie własne] 

Analiza wydajności wymywania molibdenu uwzględniała także zjawisko selektyw-

ności odzysku Mo, spowodowane jednoczesnym ługowaniem glinu. Wyniki doświadczeń 

laboratoryjnych przedstawione graficznie na rysunku 9 pokazały, że selektywność 

odzysku Mo > 93% można osiągnąć stosując stężenia NaOH < 7%. Niska koncentracja 

wodorotlenku sodu powodowała umiarkowane ługowanie molibdenu w zakresie 73-83% 

oraz ograniczoną do kilku procent wydajność ługowania glinu (rys. 10). 

 
Rysunek 9. Selektywność ługowania molibdenu za pomocą wodorotlenku sodu w funkcji stężenia NaOH 

i czasu operacji [opracowanie własne] 
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Rysunek 10. Wydajność ługowania glinu z prażonego katalizatora w zależności od czasu procesu 

i zastosowanego stężenia wodorotlenku sodu [opracowanie własne] 

W rezultacie przeprowadzonych doświadczeń w skali laboratoryjnej uzyskano średnią 

wydajność ługowania molibdenu wynoszącą 83,7 ±9,39%, a najkorzystniejsze wyniki, 

wyrażone R Mo,l > 92% uzyskano w zakresie stężeń od około 12 do około 16% NaOH, 

w czasie od 3,5 do 6 h i temperaturze >50oC. W przypadku ługowania glinu za korzystne 

uznano stężenie NaOH < 15% oraz T < 50oC, w których odzysk glinu miał najniższą 

wartość. Próby prowadzono w cylindrycznym polipropylenowym zbiorniku o średnicy 

3,2 m i objętości całkowitej 16,8m3, wyposażonym w mieszadło szerokości 70 cm. 

Filtracją prowadzona była na filtrze ciśnieniowym w postaci komorowo-membranowej 

prasy filtracyjnej PFK630 Montech. W ramach prowadzonych prób pilotażowych wyłu-

gowano ponad 12 ton wyprażonego katalizatora molibdenowego, w którym zawartość 

molibdenu wynosiła 11,3 ±1,4%. W procesie osiągnięto wydajność odzysku molibdenu 

od 74,8% do 95,5%, średnio 87,3%. Proces prowadzono wykorzystując wodorotlenek 

sodu o stężeniu 12,9 ±3,3% NaOH przy stosunku fazy ciekłej do stałej równym 2,7 ±0,3. 

Najlepszy efekt ługowania molibdenu, wyrażony wydajnością 95,5%, został osiągnięty 

podczas ługowania wyprażonego katalizatora za pomocą 8,0% NaOH i L/S = 3,2.  

Tabela 2. Wybrane dane opisujące próby wymywania Mo za pomocą NaOH w skali przemysłowej 

Lp m p, kg 
Mo p, 

% 

NaOH, 

kg 

H2O, 

m3 
L/S 

NaOH, 

% 
Na2MoO4 , m3 Mo, g/l R Mo L, % 

1 2 349,4 13,2 1000 6 2,6 14,3 8,0 29 74,8 

2 3 069,6 12,4 1000 8 2,6 11,1 8,2 41,3 89,0 

3 2 469,0 10,4 700 8 3,2 8,1 8,0 30,2 95,5 

4 2 524,0 10,2 1000 6 2,4 14,3 6,0 39,4 92,4 

5 1 822,0 10,2 1000 5 2,7 16,7 4,9 32,1 85,0 

suma 12 234,0  4 700 33   35,2   

średnia 2 446,8 11,3  6,6 2,7 12,9  34,4 87,3 

odch.stand.  1,4   0,3 3,3  5,6 8,0 

Źródło: opracowanie własne. 
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Cykl ługowania określany był na podstawie stabilnej zawartości molibdenu w od-

cieku i trwał ok. 30 godzin. W rezultacie prób przemysłowych zebrano łącznie 35,2 m3 

ługu zasadowego, który zawierał 34,3 ±5,6 gMo/l. Ilości niklu i kobaltu w odciekach 

były znikome. 

3.3. Otrzymywanie kwasu molibdenowego(VI) 

Celem tego etapu badań było otrzymywanie kwasu molibdenowego (VI) z ługu 

zasadowego według reakcji: 

Na2MoO4 +2 HCl → H2MoO4↓ + 2 NaCl      (9)  

Według danych literaturowych [17, 45] dotyczących schematu dystrybucji molibdenu 

w układzie Mo-H2O, postać molibdenu jest silnie zależna od wartości pH [17, 45], a faza 

kwasu molibdenowego występuje w zakresie pH od 0 do 2. Uzyskując w skali labora-

toryjnej zadane wartości pH za pomocą kwasu HCl otrzymano wydajność odzysku 

molibdenu wynoszącą niewiele ponad 55 %, związaną z wysokim stężeniem molibdenu 

w przesączu NaCl. Rozwinięciem tych badań były eksperymenty, badające wpływ stężenia 

soli chlorkowych na rozpuszczalność kwasu molibdenowego. Prowadzono doświadczenia 

polegające na tym, że w przygotowanych roztworach chlorkowych o zadanym stężeniu 

molowym wynoszącym od 1M do 5M rozpuszczano 1 g kwasu molibdenowego, następnie 

po filtracji nierozpuszczonej pozostałości analizowano stężenie molibdenu w uzyskanym 

przesączu. W zbadanych roztworach NaCl, KCl i NH4Cl osiągnięto najniższą rozpusz-

czalność H2MoO4 wynoszącą 0,19 g Mo/l dla 5M NH4Cl. 

Rezultaty badań przeniesiono do skali przemysłowej, w której wykorzystano 32m3 

Na2MoO4, do którego oprócz kwasu solnego dozowano roztwór amoniaku. W efekcie 

prób otrzymano 1660 kg kwasu molibdenowego (VI) o zawartości 57,51 ±0,36% Mo, 

co stanowi czystość 97,05% H2MoO4, a stężenie molibdenu w roztworze odpadowym 

wynosiło 0,4 ±0,16 g Mo/dm3. Uzyskane wyniki eksperymentów dowiodły skuteczności 

stosowanej metody wyrażonej odzyskiem molibdenu do kwasu molibdenowego (VI) 

wynoszącym 97,53 ±0,68%.  

Tabela 3. Rezultaty procesu otrzymywania kwasu molibdenowego w skali przemysłowej, wyrażone 

odzyskiem molibdenu do H2MoO4 w zależności od siły jonowej roztworu 

Lp V l, 

m3 

HCl, 

m3 

NH3, 

m3 

Obj.całk., 

m3 

Mo, 

g/l 

I 

roztw.całk., 

M 

Mo f, 

g/l 

V F, 

m3 

R 

Mo F, 

% 

R 

Mo 

k, % 

m k, 

kg 

Mo k, 

% 

1 6 3 0,6 9,6 31,68 4,68 0,51 9,7 2,6 97,4 322 57,32 

2 6 3 0,6 9,6 29,85 4,65 0,6 9,7 3,25 96,75 301 57,57 

3 4 2 0,3 6,3 31,11 4,65 0,16 9,7 1,25 98,75 215 57,16 

4 4 2 0,3 6,3 32,04 4,66 0,31 9,7 2,35 97,65 216 57,94 

5 6 3 0,6 9,6 28,72 4,63 0,52 9,5 2,87 97,13 293 57,13 

6 6 3 0,6 9,6 30,69 4,67 0,48 9,6 2,5 97,5 310 57,91 

suma 32 16 3 51,0    57,9   1657  

śr.     30,68 4,66 0,43  2,47 97,53  57,51 

odch.st.     1,23 0,02 0,16  0,68 0,68  0,36 

Źródło: opracowanie własne. 
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4. Wnioski 

W rezultacie badań laboratoryjnych ustalono warunki przetwarzania odpadowych 

katalizatorów petrochemicznych w zakresie prażenia, ługowania Mo i wydzielania 

H2MoO4. W skali przemysłowej ustalono niskotemperaturowe warunki prażenia utlenia-

jącego katalizatorów petrochemicznych, korzystnie <550oC, pozwalające uzyskać 

wysoką wartość wydajności odsiarczenia >85% z jednoczesnym zachowanym wysokim 

odzyskiem molibdenu >95% Mo. Dowiedziono, że odzysk molibdenu >92% w procesie 

ługowania jest możliwy w zakresie sod 12 do 16% NaOH, w czasie od 3,5 do 6 h 

i temperaturze >50oC. Z ługu alkalicznego wytrącono kwas molibdenowy ze średnią 

wydajnością 97,53% wykorzystując efekt wysolenia, uzyskany poprzez zastosowanie 

HCl i NH3 do roztworu Na2MoO4.  
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Technologia odzysku molibdenu z odpadów w postaci zużytych katalizatorów 

petrochemicznych 

Strzeszczenie 

Zagospodarowanie surowców wtórnych w celu odzysku cennych pierwiastków jest koniecznym kryterium 

dla zrównoważonego rozwoju gospodarki w XXI wieku. Przedstawiony w pracy przedmiot badawczy podej-

muje zakres zagospodarowania odpadów niebezpiecznych w postaci zuzytych katalizatorów petrochemicznych 

w celu odzysku molibdenu, co przyczynia się do ochrony środowiska naturalnego przed skutkami składowania 

odpadów i zmniejszenia wydobycia surowców mineralnych. W przypadku molibdenu temat recyklingu jest 

kluczowy z uwagi na strategiczne kierunki zastosowań, kończące się rezerwy geologiczne tego pierwiastka 

i realne ryzyko braku molibdenu dla przyszłych pokoleń. Prezentowana technologia została opracowana 

w warunkach laboratoryjnych i przetestowana w instalacji przemysłowej w skali około 20 Mg odpadowego 
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katalizatora. W efekcie czego wykazano, że przy badanej metodzie co najmniej 81% molibdenu można 

z powodzeniem odzyskać do handlowego kwasu molibdenowego. Badany sposób polegał na prażeniu zuży-

tego katalizatora, który prowadził do utlenienia obdecnych siarczków, w tym MoS2 do tlenków i powstania 

m.in. MoO3. Kolejną operacją było wymywanie trójtlenku molibdenu wodnym roztworem NaOH w celu 

uzyskania rozpuszczalnego w wodzie molibdenianu sodu Na2MoO4, a na końcu wytrąceniu molibdenu 

z ługu zasadowego roztworem HCl jako kwas molibdenowy H2MoO4. Wykazano, że prażenie katalizatorów 

musi być prowadzone w niskich temperaturach, co pozwala zminimalizować straty molibdenu przez subli-

mację MoO3. Ponadto ustalono, że ługowanie alkaliczne powinno być prowadzone przy niskich zawarto-

ściach NaOH i niskich stosunkach cieczy do ciał stałych, aby zmniejszyć stopień ługowania glinu. W przy-

padku otrzymywania kwasu molibdenowego wytrącanie musi być przeprowadzane przy pH lub około 0 

w obecności NH4Cl, co pozwala uzyskać wysoką wydajność operacji, wyrażoną min. 97% koncentracją 

w H2MoO4 oraz stężeniem <0,4 g/l w odcieku filtracyjnym.  

Słowa kluczowe: odzsyk molibdenu, zużyte katalizatory, recycling 

Technology of molybdenum recovery from waste in the form of spent 

petrochemical catalyst 

Abstract 

The management of secondary raw materials in order to recover valuable elements is a necessary criterion 

for the sustainable development of the economy in the 21st century. The research subject presented in work 

deals with the management of hazardous waste in the form of spent petrochemical catalysts for the recovery 

of molybdenum, which contributes to the protection of the natural environment against the effects of 

landfilling and the reduction of the extraction of mineral resources. In the case of molybdenum, the topic of 

recycling is crucial due to the strategic directions of application, the ending geological reserves of this element, 

and the real risk of a lack of molybdenum for future generations. The technology was developed in laboratory 

conditions and tested in an industrial installation on a scale of approximately 20 Mg of waste catalyst. As 

a result, it was shown that with the tested method, approximately 81% of molybdenum could be successfully 

recovered to commercial molybdic acid. The tested method consisted of roasting the used catalyst, which led 

to the oxidation of present sulfides, including MoS2, to oxides and the formation of MoO3. The next operation 

was washing molybdenum trioxide with an aqueous NaOH solution to obtain water-soluble sodium 

molybdate Na2MoO4 and precipitation of molybdenum from alkaline lye with HCl solution as molybdic acid 

H2MoO4. It has been shown that the calcination of the catalysts must be carried out at low temperatures, 

which allows for minimizing losses of molybdenum by sublimation of MoO3. In addition, it was determined 

that alkaline leaching should be conducted at low NaOH contents and low liquid-to-solid ratios to reduce the 

degree of aluminum leaching. In the case of obtaining molybdic acid, precipitation must be carried out at pH 

or about 0 in the presence of NH4Cl, which allows for high efficiency of the operation, expressed min. 97% 

concentration in H2MoO4 and concentration <0.4 g/l in the filtration effluent. 

Keywords: molybdenum recovery, spent catalyst, recycling 
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Wojciech Dronia1, Jacek Połomka2, Andrzej Jędrczak3 

Analiza ilości i składu morfologicznego bioodpadów 

powstających w wybranych gminach w zachodniej Polsce 

1. Wstęp  

Zgodnie z Dyrektywą 2008/98/WE, termin bioodpady obejmuje ulegające biodegra-

dacji odpady ogrodowe i parkowe, odpady żywności i kuchenne z gospodarstw domowych, 

biur, restauracji, hurtowni, stołówek, placówek zbiorowego żywienia i handlu detalicz-

nego oraz porównywalne odpady z zakładów przetwórstwa spożywczego [1]. Na poziomie 

gospodarstw domowych w Grecji największą część bioodpadów stanowią odpady żyw-

nościowe, szczególnie w dużych ośrodkach miejskich udział odpadów ogrodowych jest 

stosunkowo niewielki [2].  

Według Europejskiej Agencji Środowiska (EEA, ang. European Environment Agency) 

w roku 2017 udział bioodpadów w masie odpadów komunalnych w Europie przekraczał 

34% [3]. Jednocześnie stwierdzono, że w składzie odpadów między poszczególnymi 

krajami występowały znaczne różnice. Na Węgrzech udział bioodpadów w odpadach 

komunalnych wynosił 17,5%, w Niemczech 27,5%, a w odpadach z Rumunii 51,0%. 

W Polsce udział bioodpadów w 2021 roku wynosił około 31% [4].  

W 2021 roku w krajach UE27 (ang. European Union) recyklingowi poddano 45 mln 

ton bioodpadów komunalnych, z czego 70% skierowano do kompostowania, a 30% do 

fermentacji. Ilość ta odpowiadała 19% ogólnej masy wytworzonych odpadów komunal-

nych. Analizując dane z poszczególnych krajów, zaobserwowano duże zróżnicowanie 

wskaźnika masowego nagromadzenia bioodpadów selektywnie zbieranych od wartości 

zerowej (Malta) do maksymalnie 200 kg/(M·rok) (Luksemburg) [5]. Surowcem domi-

nującym w kompostowniach były odpady ogrodowe i bioodpady, podczas gdy w instala-

cjach fermentacji przeważały odpady kuchenne i inne nieokreślone odpady [6]. 

Określone w Dyrektywie [1] cele w zakresie przygotowania odpadów komunalnych 

do ponownego użycia i recyklingu – 65% masy odpadów komunalnych do roku 2035 – 

wymagają znacznego wzrostu poziomu selektywnego zbierania bioodpadów i ich prze-

twarzania zarówno przez kompostowanie, jak i fermentację. W praktyce wymaga to 

zwiększenia obecnego wskaźnika recyklingu bioodpadów z 19% masy wytworzonych 

odpadów komunalnych do ponad 30%.  
W 2012 roku bioodpady podane recyklingowi w państwach członkowskich UE-28 

stanowiły 15% masy wytworzonych odpadów komunalnych a w 2018 roku 17% Nie ma 
wątpliwości, iż przyrosty roczne wskaźnika recyklingu bioodpadów są niskie co 
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jednoznacznie wskazuje potrzebę podjęcia działań zwiększających nacisk na recykling 
bioodpadów (kompostowanie lub fermentacja) [5].  

W UE nie ma jeszcze obowiązku selektywnego zbierania, jak również wyznaczonych 
poziomów recyklingu dla bioodpadów. W maju 2018 roku Komisja Europejska zapro-
ponowała w swoim pakiecie dotyczącym gospodarki o obiegu zamkniętym nowe, bardziej 
ambitne cele w zakresie recyklingu odpadów komunalnych (65% do 2035 roku) i ograni-
czenia poziomu składowania (10% do 2035 roku). Pojawił się również zapis, iż najpóźniej 
od dnia 31 grudnia 2023 roku bioodpady będą segregowane i poddawane recyklingowi 
u źródła lub selektywnie zbierane i niemieszane z innymi rodzajami odpadów [1].  

Niestety badania składu morfologicznego bioodpadów pochodzących z gospodarstw 
domowych są rzadkie, co prawdopodobnie spowodowane jest praco- i czasochłonnymi 
procedurami [7-9]. Bardziej dostępne są informacje o składzie odpadów ogrodowych, 
które mają inne właściwości niż te, które zawierają segregowane odpady kuchenne [10, 11].  

Dane o składzie bioodpadów są pożądane przez szereg zainteresowanych stron, w tym 
przez władze krajowe i lokalne samorządy, firmy zajmujące się gospodarką odpadami, 
naukowców oraz opinię publiczną, w celu:  

• określenia rodzajów zanieczyszczeń i ich zawartości w bioodpadach;  

• zebrania informacji o działaniach ograniczających marnotrawienie żywności; 

• opracowania lub zrewidowania programu selektywnego zbierania bioodpadów;  

• podjęcia decyzji o wyborze odpowiedniej metody unieszkodliwiania bioodpadów;  

• zaprojektowania urządzeń do przetwarzania bioodpadów;  

• charakterystyki produktu końcowego i wszelkich specjalnych wymogów procesowych;  

• przewidywania, w jaki sposób zmienność składu i parametrów bioodpadów w zależ-
ności od pory roku może wpływać zarówno na przebieg, jak i wyniki przetwarzania 
bioodpadów oraz logistyki odbioru i transportu. 

W polskich publikacjach naukowych i opracowaniach, dostępnych jest niewiele in-
formacji na temat składu bioodpadów, mimo że zapewnienie warunków do selektywnego 
zbierania bioodpadów należy do zadań własnych gmin. Ponadto gminy są zobowiązane 
osiągnąć poziom przygotowania do ponownego użycia i recyklingu odpadów komunal-
nych w wysokości, nie mniej niż 55% w roku 2025, co bez wysokiego poziomu selek-
tywnego zbierania bioodpadów i ich recyklingu nie będzie możliwe [12].  

W artykule przedstawiono wyniki badań bioodpadów pochodzących z wybranych 
gmin wiejskich oraz gmin miejskich z osiedli z zabudową wielorodzinną i jednorodzinną 
w celu oceny różnic w ich ilości i składzie morfologicznym. Przedstawiony materiał 
stanowi część większego projektu poświęconego ocenie jakości bioodpadów, przydatności 
ich do przetwarzania i wykorzystania produktów końcowych, który jest realizowany 
przez Zakład Zagospodarowania Odpadów w Marszowie. 

2. Materiały i metodyka badań 

2.1. Rodzaje badanych odpadów 

Teren objęty badaniem został wytypowany wśród gmin będących właścicielami 
Instalacji Komunalnej zlokalizowanej w Marszowie. 

Badaniami objęto bioodpady zbierane selektywnie:  

• w 4 gminach wiejskich (zabudowa jednorodzinna – W): Żary (liczba mieszkańców-
12366), Żagań (7178), Trzebiel (5543) i Wymiarki (2134); 

• w zabudowie jednorodzinnej (MJ) i w zabudowie wielorodzinnej (MW) z 4 miast: 
Żary (35673), Żagań (24130), Gozdnica (2812) i Łęknica (2290).  



Analiza ilości i składu morfologicznego bioodpadów powstających  

w wybranych gminach w zachodniej Polsce 
 

147 

 

Łącznie badano 12 strumieni bioodpadów. Bioodpady zbierane są systemem od 

drzwi do drzwi (ang. the door to door system). Na terenach z zabudową jednorodzinną 

(we wsiach i w miastach) bioodpady zbierane są w workach, natomiast w dzielnicach 

miast z zabudową wielorodzinną w pojemnikach o pojemności 1100 dm3 (ang. bins or 

containers) ulokowanych na dziedzińcu lub w innym miejscu dostępnym z budynku. 

2.2. Pobór próbek odpadów 

Pobieranie próbek odpadów i analizy odpadów wykonywali pracownicy Central-

nego Laboratorium Instytutu Inżynierii Środowiska. Laboratorium posiada akredytację 

w zakresie poboru próbek i badań odpadów ważną do dnia 2 stycznia 2027 roku [13]. 

Pobieranie próbek ogólnych odpadów oraz przygotowanie próbek laboratoryjnych 

wykonywano metodami opracowanymi przez Szpadta i Jędrczaka [14], z uwzględnieniem 

zaleceń zawartych w wytycznych opracowanych na zamówienie Ministra Środowiska [15].  

Wybór worków do badań dokonywany był w miejscu rozładunku pojazdów na 

Instalacji Komunalnej w Marszowie. Próbki w każdej serii pomiarowej pobierane były 

z tego samego obszaru objętego badaniem. Trasy przejazdów pojazdów komunalnych 

zostały tak zmodyfikowane w porozumieniu z operatorami realizującymi usługę odbioru 

odpadów, aby nie dochodziło do mieszania odpadów pochodzących z różnych gmin oraz 

różnych rodzajów zabudowy. 

Próbkę ogólną bioodpadów stanowiły odpady zawarte w 10 losowo wybranych 

workach dostarczonych z terenu zbierania (zabudowa jednorodzinna) lub bioodpady 

pobrane w ilości około 15 kg z każdego, 10 losowo wybranych pojemników (zabudowa 

wielorodzinna). Średnia, łączna masa próbki do badań wynosiła co najmniej 100 kg.  

W każdej serii pomiarowej wykonywano analizy trzech próbek odpadów z każdego 

miejsca powstawania.  

2.3. Częstotliwość i zakres badań 

Badania przeprowadzono w cyklu raz na miesiąc przez kolejne 6 miesięcy w okresie 

od listopada 2021 do kwietnia 2022 roku. Łącznie w przedstawionym okresie dokonano 

analizy 72 prób. Zakres badań obejmował wykonanie analizy morfologicznej bioodpadów. 

Zbierano również dane o ilości bioodpadów odbieranych z gmin objętych badaniami. 

Istnieją różne systemy kategoryzacji głównych składników selektywnie zbieranych 

bioodpadów z gospodarstw domowych [7, 16, 17]. 

W pracy wyróżniono 3 kategorie główne składników: odpady żywności, odpady 

ogrodowe oraz zanieczyszczenia (tab. 1). Ponad to bazując na definicji marnotrawstwo 

żywności [18], która oznacza wszelkie produkty lub części produktów, przetworzonych, 

częściowo przetworzonych lub nieprzetworzonych, przeznaczonych do spożycia przez 

ludzi, które zostałyby spożyte, gdyby były inaczej przetwarzane lub przechowywane, 

odpady żywności podzielono na dwie kategorie odpady jadalne i niejadalne, w których 

wyróżniono łącznie 11 rodzajów odpadów. 

2.4. Opracowanie i podawanie wyników 

Wyniki badań podawane dla kolejnych miesięcy okresu prowadzenia badań (od 

listopada 2021 do kwietnia 2022 roku) są wartościami średnimi danych wyznaczonych 

dla bioodpadów z 4 gmin wiejskich oraz z 4 miast: Żary, Żagań, Gozdnica i Łęknica dla 

zabudowy jednorodzinnej i wielorodzinnej.  
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Wyniki badań podawane dla całego okresu prowadzenia badań (od listopada 2021 do 

kwietnie 2022 roku) są wartościami średnimi danych uzyskanych dla 6 kolejnych miesięcy 

okresu badań dla bioodpadów z 4 gmin wiejskich oraz z zabudowy jednorodzinnej 

i wielorodzinnej z 4 miast. Dla tych wartości wyznaczano odchylenie standardowe. 

3. Wyniki badań i ich analiza 

W oparciu o zebrane dane stwierdzono, że w okresie od listopada do kwietnia miesz-

kańcy terenów wiejskich zbierali średnio 1,4 kg/(M·miesiąc) bioodpadów, a mieszkańcy 

miast 3,3 kg/(M·miesiąc), W okresie prowadzonych badań ilość bioodpadów selektywnie 

zbieranych w grudniu, styczniu i lutym była wyraźnie niższa niż w listopadzie, marcu 

i kwietniu (rys. 1). 

Tabela 1. Zakres analizy materiałowej bioodpadów 

L.p. 
Kategoria 

główna 
Podkategoria Lp. Rodzaje 

Przykłady produktów 

spożywczych należących do 

kategoria odpadów 

spożywczych 

I 
Odpady 

żywności 

Odpady żywności 

(jadalne), których 

marnotrawstwa 

można uniknąć 

1 Pieczywo chleb, tortille, wypieki, pizza 

2 Mięso i ryby 
drób, wołowina, owoce 

morza, jajka 

3 Nabiał mleko, jogurt, ser, lody 

4 Suszona żywność 
ryż, makarony, krakersy, 

płatki zbożowe 

5 Owoce i warzywa 
jabłka, jagody, sałata, 

ziemniaki 

6 Inne resztki, słodycze, 

Odpady żywności 

(niejadalne) 

7 Chleb i pieczywo nie dotyczy 

8 Mięso i ryby 
kości rybne, skorupki jajek, 

skorupki małży 

9 Nabiał skórki sera mlecznego 

10 Suszona żywność nie dotyczy 

11 Owoce i warzywa pestki, skórki, łodygi, nasiona 

12 Inne resztki, 
fusy z kawy, torebki 

z herbatą 

II 
Odpady 

ogrodowe 

Trawa 13 Trawa - 

Liście 14 Liście - 

 Gałęzie 15  Gałęzie brązowe części roślin - 

Inne odpady 16 Inne odpady - 

III 
Zanieczysz

-czenia 

Papier i tektura 

17 Opakowania worki, torby 

18 
Inne odpady 

papieru i tektury 
- 

Tworzywa 

sztuczne 

19 Opakowania worki, torby 

20 
Inne tworzywa 

sztuczne 
- 

Metale 
21 Żelazne - 

22 Nieżelazne - 

Inne 

23 Szkło - 

24 Tekstylia  

25 
Odpady 

wielomateriałowe 
- 

26 Odpady mineralne gruz, kamienie 

27 Frakcja ˂10 mm - 

Źródło: opracowanie własne.  
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Bioodpady odbierane z terenów miejskich z zabudową wielorodzinną w miastach 

oraz z terenów wiejskich zawierały więcej odpadów żywności (kolejno 56,0 ±19,0 i 54,9 

±19,8%) niż bioodpady z terenów z zabudową jednorodzinną w miastach (43,9 ±23,8%). 

Odpady jadalne stanowiły od 5,0% (MJ) do 9,1% masy bioodpadów w przypadku gmin 

wiejskich (rys. 2). W odpadach żywności jadalnej przeważały odpady owoców i warzyw, 

których udział wahał się w zakresie od 51,9% (MW) do 68,5% (W) (tab. 2). Wysoki był 

też udział chleba i pieczywa, od 19,7% (W) do 33,6% (MJ). W odpadach żywności 

niejadalnych odpady owoców i warzyw stanowiły od 98,2 do 99,1% ich masy (tab. 2).  

 
Rysunek 1. Miesięczne zmiany wskaźników ilości bioodpadów na mieszkańca selektywnie zbieranych 

w miastach i na terenach wiejskich w okresie od listopada 2021 do kwietnia 2022 roku [opracowanie własne] 

 
Rysunek 2. Udział odpadów ogrodowych, odpadów żywności, zanieczyszczeń i worków do selektywnego 

zbierania (worki opakowaniowe) w bioodpadach z gospodarstw domowych, z miast z zabudowy 

jednorodzinnej (MJ) i wielorodzinnej (MW) oraz z gmin wiejskich (W) – wartości średnie dla okresu od 

listopada 2021 do kwietnia 2022 roku [opracowanie własne] 
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Uzyskane wyniki pochodzące z analizowanego okresu są zbliżone do danych Hanca 

i in. (2011), którzy wykazali, że odpady żywności w okresie jesienno-zimowym stano-

wiły od 55,0 do 70,0% masy bioodpadów [7]. Odpady składały się głównie z owoców 

i warzyw niecytrusowych oraz owoców cytrusowych a także niewielkich ilości pieczywa.  

W Polsce odpady „owoców i warzyw”, podobnie jak w innych krajach europejskich, 

stanowią główną część bioodpadów z gospodarstw domowych. Owoce i warzywa stano-

wiły 60,2% w Grecji [2] i od 44,5 do 69,0% odpadów żywności zbieranych w Finlandii, 

Wielkiej Brytanii, Portugalii i we Włoszech [19]. 

Tabela 2. Skład morfologiczny frakcji odpadów spożywczych występującej w selektywnie zbieranych 

bioodpadach z gospodarstw domowych, w miastach z zabudowy jednorodzinnej i wielorodzinnej oraz 

z terenów wiejskich – wartości średnie dla okresu od listopada 2021 do kwietnia 2022 roku 

Podkategorie 
Rodzaje 

odpadów 

Miasta – zabudowa 

jednorodzinna 

Miasta – zabudowa 

wielorodzinna 
Tereny wiejskie 

Udział 

w masie 

bioodp. 

[%] 

Udział 

masie 

frakcji, 

[%] 

Udział 

w masie 

bioodp. 

[%] 

Udział 

masie 

frakcji, 

[%] 

Udział 

w masie 

bioodp. 

[%] 

Udział 

masie 

frakcji, 

[%] 

Odpady 

spożywcze  

jadalne 

  

 

chleb 

i pieczywo 1,7 33,6 1,9 22,2 1,8 19,7 

mięso i ryby 0,1 2,0 1,1 12,2 0,5 5,5 

nabiał 0,1 2,9 0,3 3,6 0,1 0,8 

suszona 

żywność 0,1 1,8 0,5 5,8 0,2 2,4 

owoce 

i warzywa 3,0 59,8 4,5 51,9 6,2 68,5 

inne resztki 0,0 0,0 0,4 4,2 0,3 3,1 

Razem 

frakcja 
5,0 100,0 8,7 100,0 9,1 100,0 

Odpady 

żywności  

niejadalne  

chleb 

i pieczywo - - - - - - 

mięso i ryby 0,3 0,8 0,6 1,2 0,2 0,3 

nabiał 0,0 0,1 0,1 0,1 0,0 0,0 

suszona 

żywność 0,0 0,0 0,1 0,3 0,1 0,2 

owoce 

i warzywa 38,3 98,4 46,4 98,2 45,4 99,1 

inne resztki 0,3 0,8 0,1 0,2 0,1 0,3 

Razem 

frakcja 38,9 100,0 47,3 100,0 45,8 100,0 

Źródło: opracowanie własne.  

Udział odpadów ogrodowych w bioodpadach z miast wynosił średnio 27,4 ±20,5% 

(zabudowa wielorodzinna) i 46,3 ±24,6% (zabudowa jednorodzinna), a w bioodpadach 

zbieranych na terenach wiejskich 34,2 ±20,6% (rys. 2). Wysoki udział odpadów ogrodo-

wych w bioodpadach z zabudowy jednorodzinnej w miastach jest zrozumiały. Domy te 

mają zazwyczaj małe ogródki, które zwykle wykorzystywane są jako małe sady, ogrody 

kwiatowe, trawniki i rabaty. Stosunkowo łagodna zima 2021/22 sprzyjała wykonywaniu 

drobnych prac porządkowych.  

Zanieczyszczenia stanowiły 9,0 ±4,1% masy bioodpadów zbieranych na terenach 

wiejskich, bez worków, w których te odpady są zbierane (rys. 2). Masa worków po 
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opróżnieniu stanowiła 1,9 ±0,3% masy bioodpadów. Udział zanieczyszczeń w biood-

padach z zabudowy jednorodzinnej w miastach wynosił średnio 6,1 ±3,2%, a worków 

3,7 ±0,9%. W bioodpadach z zabudowy wielorodzinnej w miastach, które są zbierane 

w pojemnikach, udział zanieczyszczeń wynosił średnio 16,6 ±6,3%. 

Porównanie średnich miesięcznych składów morfologicznych odpadów w okresie od 

listopada do kwietnia wykazuje pewne interesujące zmiany (rys. 3): 

• bardzo małe ilości odpadów ogrodowych zawierały bioodpady odbierane w styczniu 

i w lutym z zabudowy wielorodzinnej w miastach i z terenów wiejskich, a z zabu-

dowy jednorodzinnej w miastach tylko w lutym; 

• bioodpady z zabudowy jednorodzinnej w miastach i z terenów wiejskich zawierały 

w listopadzie wyraźnie najmniej odpadów spożywczych niż w pozostałych miesiącach. 

 
Rysunek 3. Zmiany średnich wartości udziałów odpadów ogrodowych, odpadów żywności jadalnych 

i niejadalnych, zanieczyszczeń oraz worków do selektywnego zbierania w bioodpadach z gospodarstw domo-

wych w miastach z zabudowy jednorodzinnej i wielorodzinnej oraz z gmin wiejskich [opracowanie własne] 

Na rysunku 4 przedstawiono rodzaje zanieczyszczeń i ich zawartość w bioodpadach 

z gospodarstw domowych, zbieranych z zabudowy jednorodzinnej i wielorodzinnej  

w miastach oraz na terenie gmin wiejskich. 

Skład materiałowy zanieczyszczeń obecnych w bioodpadach z analizowanych rejo-

nów powstawania był bardzo zróżnicowany. Spośród składników zanieczyszczających 

w bioodpadach z zabudowy jednorodzinnej w miastach w największej ilości występowały 

tworzywa sztuczne (5,0 ±1,4% masy bioodpadów). W dużych ilościach obecne były 

również odpady mineralne (1,6 ±2,4%) i frakcja <10 mm (1,8 ±1,3%). W bioodpadach 

z zabudowy wielorodzinnej w miastach w największej ilości występowały również two-

rzywa sztuczne (6,5 ±1,5% masy bioodpadów), mimo że odpady te zbierane są pojemni-
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kach. W dużych ilościach występowała także frakcja <10 mm (3,5 ±3,4%) i odpady 

mineralne (1,7 ±3,7%). 

Z kolei w bioodpadach z terenów wiejskich tworzywa sztuczne stanowiły 2,9 ±0,5% 

ich masy. Wysoki był również udział przetworzonego drewna (3,1 ±4,1%). 

 
Rysunek 4. Skład i zawartość zanieczyszczeń w bioodpadach z gospodarstw domowych, zbieranych 

z zabudowy jednorodzinnej i wielorodzinnej w miastach oraz na terenie gmin wiejskich – wartości średnie 

dla okresu od listopada 2021 do kwietnia 2022 roku [opracowanie własne] 

Na rysunku 5 przedstawiono rodzaje i średnią zawartość składników odpadów ogro-

dowych w bioodpadach z gospodarstw domowych pochodzących z badanego obszaru 

w miastach z podziałem na rodzaj zabudowy oraz na terenach wiejskich, w okresie od 

listopada do kwietnia. 

We frakcji odpadów ogrodowych w badanym okresie dominowały liście niezależnie 

od miejsca powstawania odpadów (od 41,2 do 56,0% masy odpadów ogrodowych). 

Gałęzie i drewno nieprzetworzone stanowiły od 16,7 do 22,6% odpadów, a trawa od 

15,4 do 33,8% (rys. 5). Podobny skład odpadów ogrodowych w sezonie jesiennym 

i zimowym stwierdzili Hanc i in. [7]. Odpady ogrodowe zbierane w Pradze składały się 

głównie z liści drzew liściastych (odpowiednio 74,5 i 35,8%). Kolejnym składnikiem 

były drobne gałęzie z cięć drzew i krzewów (17,5% średniorocznie). Hanc i in. [7] nie 

wykazali obecności trawy w odpadach w okresie jesiennym i zimowym. Z kolei w odpa-

dach ogrodowych w Aarhus w Danii odbieranych jesienią i zimą (listopad-marzec) domi-

nowały składniki drobne tj. trawa, ziemia, kwiaty, liście itp. (50-80%), a udział gałęzi 

i drewna wahał się w zakresie 10,0 do 45,0%. Było to spowodowane zmniejszoną aktyw-

nością w ogrodach zimą oraz skupieniem się na przycinaniu drzew i krzewów [10]. 
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Rysunek 5. Rodzaje i średnia zawartość składników odpadów ogrodowych w bioodpadach z gospodarstw 

domowych, pochodzących z badanego obszaru z podziałem na rodzaj zabudowy oraz rodzaj gminy w okresie 

od listopada 2021 do kwietnia 2022 roku [opracowanie własne] 

4. Podsumowanie 

Wyniki badań składu morfologicznego bioodpadów zbieranych w miastach w zabu-

dowie wielorodzinnej i jednorodzinnej oraz na terenach wiejskich wykazały szereg inte-

resujących informacji. 

Stwierdzono, że ilość i skład morfologiczny bioodpadów zbieranych w kolejnych 

miesiącach okresu jesienno-zimowego podlegają znacznym wahaniom. 

Odpady spożywcze, w których dominują owoce i warzywa stanowią główny składnik 

bioodpadów wytwarzanych w gospodarstwach domowych w miastach w dzielnicach 

z zabudową wielorodzinną oraz w gminach wiejskich (kolejno 56,0 i 54,9% masy 

bioodpadów). W bioodpadach odbieranych od mieszkańców z domów jednorodzinnych 

w miastach, zazwyczaj z małymi ogrodami, odpady spożywcze stanowiły 43,9% masy 

bioodpadów. 

Odpady ogrodowe przeważają w bioodpadach z zabudowy jednorodzinnej w mia-

stach – około 46,3%. Ich udział w bioodpadach z terenów wiejskich wynosił 34,2%,  

a z zabudowy wielorodzinnej miast 27,4%. W okresie jesienno-zimowym w odpadach 

ogrodowych dominowały liście. 

Badania wykazały również, iż udział znajdujących się w bioodpadach „zanieczysz-

czeń” był stosunkowo wysoki. Najbardziej zanieczyszczone były odpady zbierane 

w pojemnikach na terenie dzielnic miast z zabudową wielorodzinną (16,6%), natomiast 

poziom zanieczyszczeń w bioodpadach zbieranych w workach (tereny wiejskie i miasta 

z zabudową jednorodzinną wynosił kolejno 10,9 i 9,8%). Wysoki udział zanieczyszczeń 

w bioodpadach zbieranych na terenach miejskich z zabudową wielorodzinną (zbierane 

w zbiorczych pojemnikach) może dyskwalifikować ten strumień odpadów z bezpośred-

niego ich udziału w biologicznych procesach przetwarzania w tym kompostowaniu lub 

fermentacji. 
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Analiza ilości i składu morfologicznego bioodpadów powstających w wybranych 

gminach w zachodniej Polsce 

Streszczenie 

Selektywnie zbierane bioodpadów jest wdrażane przez coraz więcej gmin w Polsce. Dane jakościowe i ilo-

ściowe dotyczące składu bioodpadów z gospodarstw domowych, w tym zawartości zanieczyszczeń, są niestety 

ograniczone. Obowiązujące cele w zakresie przygotowania odpadów komunalnych do ponownego użycia 

i recyklingu już dziś wymagają znacznego wzrostu poziomu selektywnego zbieraniu bioodpadów i ich prze-

twarzania zarówno przez kompostowanie, jak i fermentację. W praktyce wymaga to zwiększenia obecnego 

wskaźnika recyklingu bioodpadów z 19% masy wytworzonych odpadów komunalnych do ponad 30%.  

W artykule przedstawiono przyjętą metodę prowadzenia badań oraz wyniki analizy składu bioodpadów 

z gospodarstw domowych segregowanych u źródła, pochodzących z 4 gmin wiejskich i z 4 miast, z dzielnic 

z zabudową jednorodzinną i wielorodzinną.  

Stawierdzono, że bioodpady z gospodarstw domowych w badanym okresie to w większości odpady żywności 

(od 43,9 do 56,0%), w mniejszym procencie odpady ogrodowe (od 27,4 do 46,3%). Zgodnie z danymi pocho-

dzącymi z innych krajów, w Polsce odpady „owoców i warzywne” stanowią główną część bioodpadów 

z gospodarstw domowych (od 40,0 do 53,8%). Udział „zanieczyszczeń” jest stosunkowo wysoki. Najbardziej 

zanieczyszczone są odpady zbierane w pojemnikach na terenie dzielnic miast z zabudową wielorodzinną 

(16,6%). Udział zanieczyszczeń w bioodpadach zbieranych w workach (tereny wiejskie i miast z zabudową 

jednorodzinną nie przekraczał 9%.  

Słowa kluczowe: bioodpady, analiza składu morfologicznego, odpady ogrodowe, odpady żywności 

Analysis of the amount and morphological composition of biowaste generated 

in selected communes in western Poland 

Abstract 

Selectively collected bio-waste is being implemented by more and more municipalities in Poland. Qualitative 

and quantitative data on the composition of household bio-waste, including contaminant content, are unfor-

tunately limited. The existing targets for preparing municipal waste for reuse and recycling already require 

a significant increase in the level of separate collection of bio-waste and its processing by both composting 

and digestion. In practice, this requires an increase in the current recycling rate of bio-waste from 19% of the 

weight of generated municipal waste to more than 30%.  

This paper presents the method adopted to carry out investigations and the results of the analysis of the 

composition of bio-waste from households segregated at source, coming from 4 rural communes and 4 towns, 

from districts with single-family and multi-family buildings.  

It was found that bio-waste from households during the study period was mostly food waste (from 43,9 to 

56,0%), with a smaller percentage of garden waste (from 27,4 to 46,3%). According to data from other 

countries, in Poland "fruit and vegetable" waste represents the major part of household bio-waste (from 40,0 

to 53,8%). The share of "contamination" is relatively high. The most contaminated waste is the waste collected 

in containers in urban districts with multi-family buildings (16,6%). The share of contaminants in bio-waste 

collected in bags (rural areas and cities with single-family houses) was less than 9%.  

Keywords: bio-waste, morphological composition analysis, garden waste, food waste
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Katarzyna Kobiela-Mendrek1, Jan Broda2, Monika Rom3, Ingvild Espelien4, 

Maria Kohut5 

Możliwości wykorzystania żywej wełny odpadowej 

na terenie Polski – przypadek wełny górskiej 

1. Zarys problemu  

Przez wieki, w sposób cykliczny, owce dostarczały człowiekowi wełny na odzież 

oraz mleka na pożywienie. Dziś owce coraz częściej są hodowane także ze względu na 

świadczone przez nie usługi ekosystemowe [1]. W ciągu ostatnich 35 lat pogłowie owiec 

w Polsce zmniejszyło się ponad siedemnastokrotnie, a głównym celem ich hodowli stało 

się owcze i jagnięce mięso [2, 3]. Co roku jednak hodowca uzyskuje przeciętnie ok. 3 kg 

surowej wełny z każdej owcy. Według danych GUS [4] w 2021 roku w Polsce pozyskano 

ponad 884 Mg wełny niepranej, z czego skupowi podlegało tylko 140 Mg [5]. Trudno 

jednoznacznie ustalić, jaka jej część nie nadaje się do typowego przerobu włókienniczego. 

Przy założeniu, że połowa spośród owiec hodowanych w 2021 roku w województwach 

podgórskich, w tym w małopolskim (ok. 75 tys. sztuk), śląskim (14,7 tys. sztuk), 

podkarpackim (niecałe13,8 tys. sztuk), dolnośląskim (ok.11,7 tys. sztuk) i opolskim (ok. 

2,6 tys. sztuk) [4] należy do ras owiec górskich, szacunkowo dostarczyły one około 

180 Mg wełny. Owce hodowane w górach w ramach przystosowania do specyficznych, 

trudnych warunków środowiskowych wykształciły okrywę włosową złożoną z dwóch 

odmiennych rodzajów włosów: grubych i długich oraz cieńszych i krótszych [6-8]. 

Wymagania stawiane wełnie przez przemysł i konsumentów są coraz liczniejsze. Do 

najważniejszych cech klasyfikacyjnych wełny zalicza się średnią średnicę włókna, współ-

czynnik jej zmienności, długość słupka (naturalnego pęczka wełny), wytrzymałość na 

zerwanie i miejsce zerwania pęczka, wydajność przędną i karbikowatość włókna (stopień 

pofałdowania), a także zawartość włókien o średnicy większej niż 30 mikronów odpo-

wiedzialnych za efekt kłucia i inne [9]. W przemyśle stosowane są standardy jakości 

wełny i towarzyszący im systemem oceny jakości włókna i przędz, co zminimalizowało 

ryzyko związane z użyciem surowca o zmiennych parametrach. Z punktu widzenia ho-

dowców standardy te stały się barierą, która znacznie ogranicza przerób wielu rodzajów 

wełny w warunkach przemysłowych. Problem niskiego zapotrzebowania przemysłu na 

wełnę dotknął w ostatnich latach także wełen do tej pory ocenianych jako surowiec 

wysokiej klasy i coraz częściej wełną odpadową staje się każda wełna, której z różnych 

względów nie udaje się sprzedać. Brak zainteresowania ze strony przemysłu w pierwszej 

kolejności dotyczy jednak wełny grubej i niejednorodnej, charakterystycznej dla lokalnie 
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hodowanych, tradycyjnych ras owiec [10]. Do tej grupy należy wełna z owiec górskich, 

która już w momencie strzyży często staje się odpadem. 

W myśl przepisów UE [11] wełna jest produktem ubocznym hodowli owiec. Została 

ona zaliczona do kategorii 3. produktów pochodzenia zwierzęcego w jednej grupie 

z m.in. krwią, łożyskiem, piórami, włosami, sierścią, skórami, futrem, rogami i surowym 

mlekiem pochodzącymi od zwierząt, które „nie wykazywały żadnych oznak choroby prze-

noszonej przez ten produkt na ludzi lub zwierzęta”, czyli do produktów o najniższym 

stopniu ryzyka biologicznego. Wełna określona została jako produkt, który nie jest 

wprowadzany do pasz ani stosowany w glebie na pastwiskach czy pod uprawami roślin 

paszowych a przeznaczony jest do „zastosowań technicznych”. Do obowiązków pod-

miotu, w którym wełna powstała jest niezwłoczne jej spakowanie, oznakowanie i transport 

wraz z odpowiednimi dokumentami handlowymi i sanitarnymi.  

Na odmienne podejście do wełny przez prawodawstwo Unii Europejskiej i hodowców 

zwrócił uwagę autor Rajabinejad [12], który rozpatrując pozycję wełny sklasyfikował 

produkty hodowli zwierząt na kilka kategorii przyjmując punkt widzenia hodowcy, dla 

którego głównym kryterium oceny produktu jest generowany przez niego dochód. 

Według tego kryterium prócz pierwszego produktu wyróżnił on drugi produkt, produkt 

uboczny i odpad generujący koszty. W tej hierarchii wełna owiec górskich powinna zostać 

zaklasyfikowana jako odpad, ponieważ jej cena w skupie jest wielokrotnie niższa niż 

koszty jej pozyskania.  

Czy wełna owiec górskich nadaje się do przerobu na towary rynkowe oraz czy 

przerób ten jest możliwy lokalnie czyli na terenie Polski? Jakie inherentne cechy wełny 

sprawiają, że nie znajduje ona odpowiedniej pozycji wśród surowców włókienniczych? 

A może problem tkwi w innych okolicznościach? Artykuł stanowi próbę odpowiedzi na 

postawione pytania oraz wskazania kierunków racjonalnego wykorzystania wełny, która 

niegdyś zapewniała hodowcom dobrobyt a dziś jest odpadem. Artykuł powstał jako 

efekt badań, analiz a także rozmów i wizyt przeprowadzonych w ramach międzynaro-

dowych projektów Baltic Wool Cooperation 2.0 oraz „Woolume – Polish sheep wool 

for improved resource utilisation and value creation”. Projekt Woolume nastawiony jest 

na identyfikację surowca – wełny owiec górskich – oraz opracowanie sposobów jego 

zagospodarowania zgodnie z właściwościami i na potencjalnie najwyższym szczeblu 

przetwarzania. Celem projektu BWC 2.0 było utworzenie sieci współpracy przy prze-

twarzaniu różnych rodzajów lokalnie pozyskiwanej wełny w obrębie państw bałtyckich. 

2. Potencjalne wykorzystanie wełny owiec górskich  

2.1. Możliwości wykorzystania odpadowej wełny w świetle literatury 

przedmiotu 

Włókna pochodzące z odpadów produkcyjnych jak też z rozwłókniania używanej 

odzieży znajdują zastosowanie jako wartościowy surowiec w przemyśle włókienniczym 

od ponad 200 lat. Wełna była i jest ceniona m.in. ze względu na sprężystość, higrosko-

pijność, właściwości termoizolacyjne samego włókna i wyrobów, wysoką temperaturę 

zapłonu i samogaśnięcie, odporność na brudzenie [13]. Dziś jako zalety wełny wymienia 

się dodatkowo fakt, że jest surowcem odnawialnym i biodegradowalnym [14]. 

Ponowne zastosowanie wełny może się odbywać w tzw. otwartej pętli albo w zamknię-

tej pętli [15]. W pierwszym przypadku włókna trafiają samodzielnie lub jako domieszka 

do cyklu produkcji przędzy a następnie tkanin, dzianin i w konsekwencji odzieży czy 



 

Katarzyna Kobiela-Mendrek, Jan Broda, Monika Rom, Ingvild Espelien, Maria Kohut 
 

158 

 

innych wyrobów konfekcjonowanych. Ten sposób wykorzystania wełny ma w Polsce 

bogatą historię. Lektura dokumentacji techniczno-technologicznej przędz zgrzebnych 

produkowanych w latach 70. i 80. XX wieku przez polskie przędzalnie wykazuje, że do 

produkcji przędz zgrzebnych wykorzystywano obok grubszej wełny krajowej i importo-

wanej także różnorodne odpady produkcyjne (wełna ponowna), surowiec pochodzący 

z rozwłóknionych tekstyliów (wełna wtórna), okrywa włosowa z zabitych zwierząt (wełna 

skórna), wełna z odwłosiania skór owczych (wełna garbarska) oraz krótkie włókna 

pozyskiwane podczas przygotowania skór na kożuchy i futra (wełna futrzarska). W tym 

okresie włókna odpadowe stanowiły liczącą się alternatywę dla kosztownej, bo zwykle 

importowanej wełny ze strzyży, nazywanej czystą, żywą wełną.  

Przetwórstwo w otwartej pętli oznacza wykorzystanie wełny odpadowej na takie 

wyroby, z których surowiec nie trafi powtórnie do przetwarzania. Praktycznie są to 

zazwyczaj włókniny i inne tekstylia do celów technicznych a także włókna w postaci 

ciętej czy sproszkowanej wykorzystywane do rożnych celów. Obecnie dominuje drugi 

z wymienionych modeli zagospodarowania wełny odpadowej.  

Szereg publikacji naukowych poświęcono zagospodarowaniu i wykorzystaniu odpa-

dów wełnianych w sposób mniej lub bardziej konwencjonalny. Zestawienie różnych 

koncepcji zagospodarowania zbędnej wełny, nie zawsze nazywanej odpadową, można 

znaleźć w artykułach o charakterze przeglądowym [12, 16, 17].  

Dla celów niniejszego opracowania celowe jest przedstawienie tylko tych rozwiązań, 

które dotyczą wełny pierwotnej pozyskiwanej ze strzyży żywych, ewentualnie martwych 

owiec.  

Zagospodarowanie wełny w postaci włókien można sklasyfikować wg kryterium 

stopnia jej przetworzenia na trzy grupy: o niskim, średnim i wysokim stopniu przetwo-

rzenia. Niski stopień przetworzenia, tzn. bez prania i procesów włókienniczych, charak-

teryzuje wełniane repelenty i nawozy. Wełna w postaci luźnych niepranych włókien 

stosowana jest jako środek zabezpieczający sadzonki drzew przed sarnami i innymi 

jeleniowatymi w młodnikach i szkółkach leśnych [18, 19], a obecny na niej tłuszczopot 

o charakterystycznym zapachu stanowi główny czynnik odstraszający zwierzęta. Pelet z 

ciętej owczej wełny jest oferowany jako środek chroniący uprawy ogrodnicze przed 

ślimakami, jednak jego skuteczność jest dyskusyjna [20]. Wiele publikacji wskazuje na 

skuteczność wełny jako nawozu [21, 22], bogatego głównie w azot [23-25] ale też popra-

wiającego strukturę gleby i regulującego jej wilgotność [26]. Wełna do celów nawozowych 

jest zazwyczaj cięta lub przekształcana w inny sposób z zachowaniem naturalnych 

zanieczyszczeń, które wzbogacają jej właściwości odżywcze [21]. Wełna może zostać 

wykorzystana w uprawie roślin także jako ściółka ograniczająca parowanie gleby i jej 

zarastanie niepożądanymi roślinami oraz minimalizująca wahania temperatury. W zasto-

sowaniach tych wełna okazuje się relatywnie trwałym materiałem [27, 28].  

Do wyrobów o średnim stopniu przetworzenia wełny można zaliczyć wszystkie 

struktury nie wymagające produkcji przędz ale wymagające procesu prania. Do tej 

kategorii mogą zostać zaklasyfikowane filce i włókniny a także włókna prane i cięte oraz 

półprodukty przędzenia czyli runo zgrzeblarkowe i taśma. Wełna w tej postaci wyko-

rzystywana jest do celów technicznych ze względu na brak wartości estetycznej tych 

wyrobów. Półprodukty przędzenia stosowane są jako poręczna forma wełny np. w izo-

lacjach i wypełnieniach. Tradycja wykorzystania filcu sięga czasów przedhistorycznych, 

wełna jest jedynym włóknem, które w określonych warunkach ulega spilśnieniu [29] 
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i jest paradoksem, że współcześnie filc został w dużej części wyparty przez igłowane 

włókniny z włókien syntetycznych. Zastosowanie filcu i włóknin igłowanych jest podobne 

z tą różnicą, że filcowanie ma długą tradycję formowania form przestrzennych, Jako 

przykłady można przytoczyć obuwie – walonki, różnorodne nakrycia głowy, a współ-

cześnie – pojemniki na rośliny [30]. Przygotowanie przestrzennych form igłowanych 

wydaje się bardziej skomplikowane. Zakres zastosowań płaskich włóknin i filców jest 

bardzo szeroki i podobny. Wykorzystywane są do izolacji termicznych i akustycznych, 

jako ściółka w ogrodnictwie, jako materiał opakowaniowy, chłonny, tłumiący drgania 

itp. Szansą na masowe wykorzystanie paneli i mat wełnianych albo z dodatkiem wełny 

może być tzw. zielone budownictwo [31, 32], gdzie znajdą one zastosowanie głównie ze 

względu na dobre parametry termoizolacyjne i akustyczne [33-37]. Podobną role mogą 

pełnić w kabinach pojazdów [38]. Sudalai i Manoharan [39] testowali maty z odpadowej 

wełny owczej do izolacji katalizatorów w silnikach spalinowych uzyskując zadowalające 

wyniki. We wnętrzach mieszkalnych tekstylia wełniane dodatkowo regulują parametry 

mikroklimatu i pochłaniają zapachy [40]. Ciekawym przykładem wykorzystania lokalnej 

wełny do celów opakowaniowych jest projekt i wyroby marki Woola, a w tej kategorii 

włóknina zastępująca folię bąbelkową w kopertach [41]. Inną dziedziną zastosowań 

odpadowej wełny może być budownictwo ziemne. Geotekstylia przypominające kształ-

tem elastyczne drabiny uformowane z meandrycznie ułożonych i powiązanych grubych 

sznurów z odpadów tekstylnych oraz włókien niskiej jakości stanowią dobre zabezpie-

czenie skarp i nasypów przed osuwaniem się gruntu a poprzez retencję wody i powolne 

dostarczanie roślinom składników pokarmowych przyspieszają ich wzrost [24, 42-44]. 

W konsekwencji szata roślinna w krótkim czasie przejmuje rolę spajania i kotwiczenia 

gruntu. Prowadzone były także eksperymenty z zastosowaniem ciętej wełny do wzmac-

niania bloczków budowlanych z materiału ziemnego [45, 46]. W literaturze opisano po-

nadto przykłady zastosowania włókien wełnianych do wzmacniania budowlanych struktur 

ziemnych [24, 42]. Tego typu wyroby noszą cechy kompozytów ze wzmocnieniem 

z włókien wełny. 

Do grupy wyrobów, które wymagają najbardziej skomplikowanej i kosztownej ob-

róbki wełny zaliczyć można tkaniny, dzianiny, przędziny i inne struktury włókiennicze, 

kompozyty z wełną a także wyroby wełnopochodne takie jak wełniane proszki i kera-

tyna. Tradycyjnie przędze z grubych wełen wytwarzano systemem zgrzebnym, w którym 

strumień włókien – runo zgrzeblarkowe – podlegał pocienieniu w wyniku wzdłużnego 

podziału a nie rozciągania. Przędzalnie tego typu są w zaniku. Z przędz zgrzebnych wy-

twarzano w przeszłości tkaniny na okrycia wierzchnie i różnorodne pokrycia podło-

gowe. Obecnie do tych celów wykorzystywane są niemal wyłącznie przędze przędzione 

systemem czesankowym lub półczesnakowym z wełny merynosowej i włókien synte-

tycznych o średniej średnicy włókien ok. 20-30 mikrometrów. Wyroby z czesankowej 

przędzy merynosowej zaliczane są do produktów luksusowych, a konfekcja z włókien 

syntetycznych – zazwyczaj do kategorii fast fashion. Przędzenie, tkactwo, dziewiarstwo 

i techniki dywanowe to stosunkowo mało wydajne procesy będące tzw. wąskim gardłem 

w łańcuchu przetwarzania wełny. Są to też procesy relatywnie kosztowne. Wyko-

rzystanie wełny o niestandardowych parametrach wymaga od personelu obsługującego 

maszyny dużego doświadczenia z różnorodnym surowcem włókienniczym albo wstępnych 

prób, co dodatkowo podraża proces i czyni go ryzykownym. Niezależnie od wskazanych 
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trudności podejmowane są badania właściwości struktur tkanych [47] czy tuftingowych 

[8] wykonanych z wełny odpadowej.  

Wiele badań dotyczy wykorzystania odpadowej wełny jako wzmocnienia w kompo-

zytach. Kompozyty te różnią się rodzajem wypełnienia i sposobem formownia. Zwykle 

podkreśla się niską masę właściwą oraz właściwości dźwięko- i termoizolacyjne tych 

materiałów, a jako dziedziny zastosowań wymienia się najczęściej budownictwo i wy-

kończenie wnętrz [48-52]. Testowane jest również wzmacnianie włóknami wełny 

betonu [53-55]. 

Wełnę można rozpatrywać jako źródło białka – keratyny a nawet pojedynczych amino-

kwasów. Oczyszczoną wełnę poddaje się rozdrabnianiu w celu uzyskania proszku albo 

obróbce chemicznej. Takie produkty wełnopochodne mogłyby znaleźć zastosowanie 

m.in. w żywności funkcjonalnej, biomateriałach dla medycyny regeneracyjnej i estetycznej, 

jako składniki kosmetyków, biosorbenty, jako surowiec do produkcji membran, otoczek 

i hydrofilowych wykończeń włókien oraz składnik włókien kompozytowych [56-58]. 

Lebedyte i Sun [59] rozważają ponadto wytworzenie włókien z regenerowanej keratyny 

wełnianej. 

Problem wełny, na którą brak jest popytu stał się zjawiskiem dość powszechnym, 

dotknął także wełen cienkich i został dostrzeżony nie tylko w Europie. W przypadku nad-

miarowej wełny merynosowej metodą jej zagospodarowania jest rozszerzenie zakresu 

jej wykorzystania np. do celów technicznych czy innych, gdzie zastępuje ona inne surowce 

włókniste. Dla wełen charakteryzujących się gorszymi parametrami technologicznymi 

szansą staje się rosnąca świadomość ekologiczna i zwrot gospodarki w kierunku 

wykorzystania lokalnych surowców.  

2.2. Charakterystyka wełny górskich owiec 

2.2.1. Materiał i metody badań 

Przedmiotem badań była wełna z owiec hodowanych w tradycyjny sposób czyli od 

maja do października wypasanych na stokach Beskidu Śląskiego i Beskidu Żywieckiego, 

w pozostałej części roku pasących się w Koniakowie oraz dokarmianych głównie sia-

nem. Wełnę do analiz pobrano w trakcie strzyży zimowej. Pobrano w sumie 60 run 

z owiec podzielonych na 20 grup ze względu na wiek (1, 2, 4, 6, 8 lat) i odmianę (białe 

krótkowełniste, białe długowełniste, mieszane i barwne). Odmiany zostały wyodrębnione 

przez hodowcę na podstawie widocznych cech wełny takich jak kolor i jej długość. 

Oddzielnie zapakowane runa po przywiezieniu do laboratorium przez kilkanaście dni 

były aklimatyzowane po czym zważono je indywidulanie a następnie pobrano kosmyki 

wełny pochodzące z łopatek i boków zwierząt. Kosmyki pochodzące z 3 osobników z tej 

samej grupy łączono tworząc próbki średnie, z których pobierano próbki włókien do 

poszczególnych analiz. Rozkład długości włókien wyznaczono oddzielnie dla frakcji 

włókien zewnętrznej okrywy i oddzielnie dla włókien okrywy wewnętrznej kierując się 

zaleceniami normy [60]. Należy podkreślić, ze chociaż podstawą podziału pęczków 

wełny na frakcje była długość włókien, wykazano, że długie włókna zewnętrzne charak-

teryzują się także znacznie większą średnicą. Średnice włókien wyznaczono wg normy 

[61]. W wybranych próbkach oszacowano zawartość włókien martwych stosując mini-

mikroskop i metodę ekspercką opracowaną w Norwegii na potrzeby tamtejszych hodowców 

owiec [62]. Ustalono średnie proporcje masy włókien zewnętrznych i wewnętrznych.  
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Dla wełny niepranej oznaczano zawartość metali ciężkich: kadmu, kobaltu, chromu, 

miedzi, ołowiu i cynku pod kątem jej przydatności do celów nawozowych. Próbki 

poddano mineralizacji mikrofalowej (Anton Paar Multiwave 3000) i analizie za pomocą 

spektrometrii mas z plazmą indukcyjnie sprzężoną (ICP-MS), przy użyciu spektrometru 

Elan 6100 DRC-e ICP-MS (Perkin Elmer, Waltham, MA, USA). 

2.2.2. Wyniki badań parametrów wełny górskiej 

Masa pojedynczego runa ze strzyży zimowej w przebadanej grupie owiec mieściła 

się w zakresie 980 do 2380 g ze średnią 1800 g. Nie zaobserwowano związku masy runa 

z wiekiem owiec ani grupą odmianową. Wyniki pomiarów długości włókien potwierdziły 

istnienie dwóch a w niektórych przypadkach 3 frakcji wełny. Średnia długość włókien 

zewnętrznych mieściła się w przedziale od 90 do 160 mm a długość najdłuższych poje-

dynczych włókien przekraczała nawet 190 mm. Najkrótsza okrywa włosowa charakte-

ryzuje owce określone przez hodowcę jako białe krótkowełniste oraz owce barwne. 

Zakres średniej długości włókien wewnętrznych to 40 do 60 mm. Analiza wariancji 

wykazała, że zmienność średniej długości włókien wewnętrznych nie jest związana ani 

z wiekiem owiec ani z ich odmianą. Proporcja masy włókien wewnętrznych do włókien 

zewnętrznych wahała się w zakresie od 0,35 do 0,65. Zawartość włókien martwych 

w niektórych przypadkach osiągała nawet 20% [8]. 

Pomiar średnicy wełny potwierdził, że należy ona do wełen niejednorodnych ze 

średnią średnicą włókien wewnętrznych w przedziale 34-39 mikrometrów, a włókien 

zewnętrznych – w zakresie 63-73 μm. Po oddzieleniu frakcji zewnętrznej, włókna we-

wnętrzne a więc właściwą wełnę, należy zaklasyfikować do wełen grubych, które stoso-

wane są współcześnie do celów pozaodzieżowych.  

Wyniki pomiaru zawartości metali ciężkich i ich porównanie z wynikami badań 

wełen innego pochodzenia pozwalają stwierdzić, że wełna owiec górskich nie stanowi 

zagrożenia dla gleby i jest bezpieczna do zastosowania na nawóz [25]. 

2.3. Zagospodarowanie wełny z górskich owiec 

Część praktyczna badań obejmowała próby technologiczne zmierzające do wykorzy-

stania wełny owiec górskich na najwyższym możliwym poziomie wartości. Kluczowym 

procesem dla tak postawionego celu była segregacja surowca. W pierwszym etapie 

z surowej wełny wydzielono fragmenty run niezdatne do przerobu włókienniczego 

a więc obrzeża run czyli ich fragmenty pochodzące z głów, nóg i ogonów, włókna silnie 

zanieczyszczone moczem, odchodami, materiałem roślinnym i znacznikami, klastry 

włókien spilśnionych a także całe runa zawierające duże ilości widocznych gołym okiem 

włókien martwych. Ta partia wełny przeznaczona została na nawóz. Wełna nawozowa 

w postaci potnej (bez prania) została pocięta na krótkie odcinki przy użyciu prototy-

powej maszyny a następnie wykorzystana jako nawóz dozowany do gleby w różnych 

ilościach pod uprawy pszenicy odmiany zimowej, ziemniaków oraz pomidorów. Porów-

nywano zarówno parametry kondycji roślin w trakcie ich wzrostu, jak i plony. W wyniku 

testów rok do roku wykazano, że wełna działa jako efektywny nawóz o przedłużonym 

działaniu [25]. W bieżącym sezonie prowadzone są próby polowe z ciętą wełną w formie 

peletu a także z wełną luźną użytą do ściółkowania truskawek. 

Drugą część wełny z segregacji przeznaczono do przetwarzania technikami włókien-

niczymi. W tym celu włókna zostały wyprane, wysuszone i zgrzeblone w warunkach 
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przemysłowych a następnie przetworzone na filc i przędze w rodzinnej przędzalni Selbu 

Spinneri w Norwegii. Wykonano próby przędzenia na rdzeniu oraz techniką obrączkową. 

W wyniku prób przędzenia z wykorzystaniem przemysłowo uformowanego runa zgrzeb-

larkowego stwierdzono, że do przędzenia obrączkowego celowe jest dokonanie dodatko-

wej selekcji wełny. Kolejne testy przeprowadzono na niewielkiej partii wełny, w której 

wydzielono 3 kategorie run z zachowaniem podziału kolorystycznego:  

1. ze znacznym udziałem włókien martwych – na filc, 

2. z przewagą włókien długich okrywowych – na przędze rdzeniowe,  

3. z najwyższą zawartością włókien cienkich – na przędze obrączkowe. 

Każda porcja wełny została wyprana i zgrzeblona a następnie przetworzona zgodnie 

z przeznaczeniem w małej przędzalni Selbu Spinneri.  

Próby filcowania przeprowadzono na małej maszynie płytowej. Uformowane runo 

zgrzeblarkowe układano krzyżowo warstwami na dolnej płycie maszyny, następnie 

wełnę zwilżono roztworem mydła i obciążono górną płytą. W wyniku rewersyjnego ruchu 

płyt względem siebie oraz działania środowiska zasadowego i podwyższonej temperatury 

uzyskano filc o dobrej spójności. 

Część wełny z przewagą długich włókien zewnętrznych przeznaczono do przędzenia 

rdzeniowego. Technika ta polega na owijaniu runka zgrzeblarkowego wokół rdzenia 

z obcej przędzy, w tym przypadku odpadowej przędzy wełnianej. Uzyskano przędze 

o masie liniowej ok. 5 ktex i grubości ok. 8 mm.  

Z ostatniej porcji wełny o najlepszych parametrach wyprodukowano przędzę obrącz-

kową typu półczesankowego. Wykonano następujące operacje: zgrzeblenie z formowa-

niem taśmy, dwukrotne łączenie i rozciąganie taśm, przędzenie, skręcanie, przewijanie 

i parowa stabilizacja skrętu. Użyto maszyn firm Belfast Mini Mills (Kanada) i Ramella 

(Włochy) zaprojektowanych dla małych przędzalni. W wyniku kolejnych testów uzyskano 

przędze potrójne (trzynitkowe) o masie liniowej w zakresie 1050-1250 tex. 

Oba rodzaje przędzy – rdzeniowa i obrączkowa – zostały wykorzystane w tkactwie 

i tuftingu. Wykazano, że przędza rdzeniowa nadaje się przede wszystkim do celów 

rękodzielniczych. Znaczna średnica bardzo ogranicza jej wykorzystanie na maszynach 

przemysłowych. Przędza obrączkowa mieści się w zakresie grubych przędz stosowanych 

w tkactwie, np. do wyrobu koców i pledów, oraz do wyrobu dywanów. Metodą tuftingu 

wytworzono z niej panele o różnych rodzajach i wysokościach okrywy, które podda-

wane są badaniom akustycznym. Dotychczasowe badania wykazały, że może to być 

obiecujący kierunek wykorzystania wełny owiec górskich [8] 

Próby technologiczne udowodniły, że technicznie możliwe jest wykorzystanie wełny 

górskiej do celów tekstylnych, a końcowy produkt jest atrakcyjny ze względu na właści-

wości użytkowe. Jako cechy obniżające przydatność tekstylną tej wełny, obok niejedno-

rodności grubości i długości wymieniana jest obecność włókien martwych oraz naturalny 

kolor. Są to cechy wpływające na jakość koloru wyrobów barwionych. Wełna górska 

charakteryzuje się zmiennością bieli, co uniemożliwia uzyskanie powtarzalnych wybar-

wień a włókna martwe przyjmują barwnik tylko w minimalnym stopniu dając na wyrobach 

efekt jasnych wtrąceń. Wełny ciemne natomiast mogą być barwione jedynie na ciemne 

odcienie.  

Konsekwencją niejednorodności wełny owiec górskich ze względu na tak wiele cech 

jest konieczność jej fachowej segregacji poprzedzonej obrzeżaniem run, najlepiej w trak-

cie albo bezpośrednio po strzyży. Obrzeżenie polega na odrzuceniu fragmentów runa 
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pochodzących z nóg, głowy i karku, brzucha, ogona i okolic odbytu a wiec na odrzuceniu 

wełny sztywnej, martwej oraz trwale zabarwionej moczem i fekaliami. Wełna owiec 

górskich wymaga segregacji ze względu na naturalny kolor, średnią długość i zawartość 

włókien martwych w poszczególnych runach, co z kolei wymaga od hodowcy odpowied-

nich kompetencji i czasu. Skutkiem segregacji jest podział całkowitej masy włókien na 

bardziej jednorodne ale też mniejsze porcje.  

3. Ocena realnej możliwości przetwarzania wełny górskiej – przemysł 

Realne możliwości przetwarzania jakiegokolwiek surowca bazują na jego inherentnych 

właściwościach jednak muszą znajdować oparcie w otoczeniu gospodarczym. Konieczne 

jest, aby istniały podmioty zainteresowane jego przetwarzaniem a przynajmniej dyspo-

nujące zapleczem technicznym umożliwiającym jego przetwórstwo w ramach usług. 

Analiza taka została wykonana w oparciu o istniejące strony www, rozmowy i kontakty 

osobiste oraz odzew na propozycję rejestracji na platformie internetowej projektu BWC 

2.0 [63]. 

3.1. Gromadzenie, skup wełny i powstawanie wełny odpadowej 

Stado, które dostarcza wełny do projektu liczy ok. 400 sztuk. W sezonie wypasowym 

dołączają do niego owce od innych okolicznych hodowców powiększając je o ok. 200 

sztuk. Jak wykazały pomiary, przeciętnie w trakcie jednej strzyży z jednej owcy uzy-

skuje się ok. 1800 g wełny potnej, co w sezonie wypasowym w sumie daje partię o masie 

ok. 1000 kg wełny zmieszanej. Jest to zazwyczaj minimalna wymagana ilość wełny 

przyjmowana do prania przemysłowego. W przypadku mniejszych stad uzyskuje się od 

kilkunastu do kilkudziesięciu kg wełny potnej. Z analizy ofert na OLX wynika, że wełna 

jest oferowana w cenie poniżej 2 zł/kg a nawet oddawana za darmo. Oficjalna cena 1 kg 

wełny w 2021 roku wynosiła 1,4 zł. [5]. Punkty skupu wełny praktycznie nie istnieją. 

Procent wełny skupywanej z rynku od lat systematycznie maleje i dziś wynosi niecałe 

16% całej produkowanej wełny [5]. Należy jednak pamiętać, że są to sumaryczne dane 

dla wełny produkowanej w Polsce i można przypuszczać, że dotyczą wełny o najlepszych 

parametrach. Co więc dzieje się z resztą surowca? Wełny owiec górskich jest za mało, 

aby ją przetworzyć a jednak za dużo, by nie generowała kłopotu z magazynowaniem czy 

wykorzystaniem w gospodarstwie. Koszt strzyży jednej owcy z uwzględnieniem pracy 

postrzygacza i pracowników pomocniczych oszacowano bardzo ostrożnie na ok 15 zł, 

przy czym kwota ta nie obejmuje kosztów obrzeżania i segregacji wełny. Porównując 

cenę wełny i koszt strzyży widocznym jest, że wełna generuje straty dla hodowcy. 

Konieczność jej spakowania, oznaczenia i transportu na legalne składowisko generuje 

dodatkowe koszty, którymi rózniez obciążany jest hodowca owiec. W tej sytuacji wełna 

jest zagospodarowywana różnymi, nierzadko nielegalnymi metodami albo magazyno-

wana w oczekiwaniu na lepszą koniunkturę. Tak więc brak punktów gromadzenia wełny 

stanowi pierwszą poważną barierę dla jej dalszego przetwarzania.  

3.2. Pranie wełny 

Z analizy wynika, że w Polsce działają 3 pralnie wełny: w Nowym Targu (woj. Mało-

polskie) [64], w Żaganiu (woj. Lubuskie) [65] oraz w Hucie Wałowskiej (woj. Mazo-

wieckie) [66]. W zestawieniu z liczbą owiec hodowanych w Polsce jest to wartość 

imponująca. Dla porównania, w Norwegii gdzie hoduje się ok. 1 mln owiec (Statistic 

Sentralbyra, brak daty) i bardzo dobrze funkcjonuje system gromadzenia i sortowania 
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wełny [68-70], nie ma pralni. Wełna jest transportowania do prania w Wielkiej Brytanii. 

Szwecja z pogłowiem owiec ok. 350 tys. [71] dysponuje jedyną pralnią wełny potnej na 

Gotlandii.  

Podczas prania wełna zostaje oczyszczona z tłuczczopotu i innych zanieczyszczeń 

a następnie często także uformowana w strumień włókien (runko zgrzeblarkowe albo 

taśma), który stanowi rodzaj półproduktu z wełny, ułatwia jej pakowanie, transport oraz 

stanowi wstęp do innych procesów technologicznych. W trakcie prania wełna górska 

traci ok 30% swojej początkowej masy [72]. Z szacowanych na wstępie opracowania 

180 Mg wełny górskiej po praniu zostałoby ok 125 Mg. Wydaje się, że jest to ilość warta 

zaangażowania sił i środków. Wełna ta jest jednak rozproszona, należy do wielu 

hodowców, z których każdy ma zaledwie kilkadziesiąt do kilkuset kilogramów, co 

stanowi zbyt małą ilość do prania przemysłowego. 

Wszystkie pralnie w Polsce oferują formowanie runa zgrzeblarkowego i barwienie 

wełny, dwie – także formowanie taśmy. Ponadto pralnia w Żaganiu zajmuje się pro-

dukcją peletu nawozowego z wełny i mieszanin wełny z innymi produktami pochodnymi 

rolnictwa. Pralnia z województwa mazowieckiego impregnuje wełnę przeciwmolowo 

i antypalnie, co czyni ją bezpiecznym surowcem na materiały wykończenia i izolacji 

wnętrz. Z fragmentarycznych danych wynika, iż z usług polskich pralni korzystają 

hodowcy owiec z zagranicy, np. z Estonii. Na tej podstawie można stwierdzić, że jest to 

dość silne ogniwo w łańcuchu przetwarzania wełny w Polsce. 

3.3. Techniki tekstylne 

Ustalenie, które z zakładów włókienniczych przetwarzają albo są skłonne przetwarzać 

wełnę górską jest trudne. Dwie spośród wymienionych pralni mają w ofercie sprzedaży 

także różnego rodzaju włókniny [65] i maty termoizolacyjne [64] jednak przynajmniej 

częściowo wyroby te są wytwarzane z wełen cienkich, przykładem jest włóknina do 

igłowania [65]. Zasadniczo producenci włóknin igłowanych nie byli przedmiotem zain-

teresowania w ramach BWC 2.0 ponieważ technika igłowania umożliwia wykorzystanie 

szerokiej gamy surowców włókienniczych, w tym poprodukcyjnych i pokonsumpcyjnych, 

o różnych parametrach. Ponadto włókniny igłowane reprezentują model przetwarzania 

w otwartej pętli. Efektem wyszukiwania w intrenecie wg hasła włókniny igłowane pro-

ducent było 17 pozycji, wśród których są duże zakłady produkujące szeroką gamę 

włóknin o różnorodnych parametrach, właściwościach i przeznaczeniu, jak i niewielkie 

firmy produkujące włókniny do jednego specjalistycznego celu. Wyniki te są jednak 

niepełne gdyż wielu producentów układa swoją ofertę wg kryterium przeznaczenia a nie 

techniki wytwarzania. W wyniku wyszukiwania wg słów kluczowych włókniny prze-

szywane producent uzyskano 10 pozycji, z których 4 znalazły się już pośród producentów 

włóknin igłowanych. Wyszukiwanie producentów włóknin z wełny owczej prowadzi 

głównie do podmiotów sprzedających włókniny dla ogrodnictwa.  

Spośród 5 wyszukanych przędzalni tylko jedna [73] deklaruje, że jest przędzalnią 

wełny i oferuje przędze z Podhala czyli z wełny owiec górskich. Jest to prawdopodobnie 

jedyna w Polsce przędzalnia zgrzebna, która produkuje włóczki co celów dziewiarskich 

i rękodzielniczych. Pozostałe przędzalnie wykorzystują surowiec standaryzowany i nie 

są zainteresowane wełną górską. Przędza to kluczowy półprodukt dla kolejnych technik 

włókienniczych czyli tkactwa, dziewiarstwa czy technik dywanowych. Kilka zakładów 

produkuje tekstylia z wełny, jednak ze względu na brak podaży przędzy z owiec górskich 
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oraz jej specyficzne cechy, wykorzystuje przeważnie surowiec ogólnodostępny, o stan-

dardowych cechach. Wełna jest jedynym surowcem włókienniczym z którego powstają 

wyroby filcowane, jednak ich producenci, podobnie jak przędzalnie, zainteresowani są 

włóknami cienkimi o powtarzalnych parametrach, które łatwiej ulegają spilśnieniu dając 

jednorodne struktury włókniste. W Polsce działa jeden z nielicznych na świecie produ-

centów filcowych stożków i kapeluszy [74], który jednak nie wykorzystuje lokalnej wełny. 

4. Podsumowanie 

Analiza parametrów jakościowych oraz próby technologiczne wykazały, że wełna 

owiec górskich może być przetwarzania na wartościowe wyroby różnego rodzaju, w tym 

tekstylia z wyłączeniem tkanin i dzianin odzieżowych. Warunkiem jest sortowanie, które 

stanowi ogniwo krytyczne dla możliwości dalszego wykorzystania tej wełny w sposób 

racjonalny tj. na grupy wyrobów o różnym stopniu przetworzenia surowca włóknistego. 

Barierą pomiędzy producentami wełny a przemysłem jest brak punktów zbiórki, w któ-

rych następowałoby gromadzenie wełny od hodowców, jej ewentualne segregowanie 

i łączenie we względnie jednorodne jakościowo frakcje o odpowiednio dużej masie.  

Analiza możliwości przemysłu w Polsce wskazuje na istnienie kluczowego ogniwa 

łańcucha jej przetwarzania w otwartej pętli i na wysokim poziomie przetwarzania czyli 

pralni wełny. Wełna może być też z powodzeniem przerabiana na niskim poziomie – na 

nawozy i średnim poziomie przetwarzania czyli na włókniny techniczne.  

Jako słabe i krytyczne ogniwo łańcucha przetwarzania wełny na pozostałe tekstylia 

należy wskazać przędzenie, które z powodzeniem realizowane jest na lokalną skalę 

w prawdopodobnie jedynej przędzalni zgrzebnej wytwarzającej przędze dziewiarskie 

dla rękodzielnictwa. Z punktu widzenia producentów tkanin, dzianin czy dywanów i mat 

dla celów wnętrzarskich i ewentualnie odzieżowych, prócz technologicznych parametrów 

przędz, bardzo istotne są cechy wełny związane z kolorystyką wyrobów – powtarzalno-

ścią i równomiernością wybarwień, których wełna górska nie gwarantuje.  

Podsumowując, jako przyczynę bardzo słabego wykorzystania wełny z górskich 

owiec wskazać należy splot różnych okoliczności. Niewystarczająca sumaryczna ilość 

surowca i jego rozproszenie sprawiają, że wełna górska jest nieatrakcyjna dla wielko-

skalowego przemysłu włókienniczego, a z powodu zmienności i niejednorodności 

surowca pod względem cech geometrycznych i koloru, jest surowcem ryzykownym także 

dla małych przedsiębiorstw. Pomiędzy środowiskiem producentów wełny i przemysłem 

istnieje poważna luka w postaci braku segregacji wełny potnej oraz braku punktów jej 

gromadzenia. Włókno to, traktowane jako bezwartościowy odpad mogłoby stanowić 

atrakcyjny surowiec nawozowy jednak praktycznie obciążone jest wysokimi kosztami 

jego pozyskania, co czyni je drogim surowcem dla producentów wyrobów niskiego 

szczebla przetwarzania. Nawet pobieżny bilans kosztów wskazuje na to, że wełna, 

niezależnie od jej jakości technologicznej, pozostaje surowcem dość drogim. Obecnie 

koszty te ponoszone są wyłącznie przez hodowców. Dodatkowe zabiegi wokół wełny, 

które mogłyby podnieść jej wartość, są więc postrzegane przez hodowców owiec jako 

nieopłacalne.  

W przemyśle widoczne są coraz większe braki fachowej kadry włókienniczej. 

W wielu zakładach głównym technologiem jest osoba, która zyskała wykształcenie 

i praktykę w zawodzie jeszcze przed upadkiem przemysłu włókienniczego na przełomie 

lat 80. i 90. XX wieku. Ludzie ci przechodzą kolejno na emerytury a wraz z nimi 
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przemysł traci wiedzę i umiejętności pracy z różnymi surowcami. Włókiennicze szkol-

nictwo zawodowe, techniczne i wyższe praktycznie zaniknęło. Przerób wełny wymaga 

doświadczenia lub gotowości do eksperymentów, na które nie stać małych firm. 

Wełna niektórym kojarzy się z cierpieniem zwierząt. Jest ona oczywiście związana 

z hodowlą owiec na mięso czy mleko i nie jest włóknem „wegańskim” jednak warunki 

życia górskich owiec są nieporównanie lepsze niż warunki życia innych zwierząt ho-

dowlanych. Owce większość czasu spędzają na naturalnych pastwiskach, strzeżone 

przed atakami drapieżników przez pasterzy i ich psy. Zdarza się, że wełna jest określana 

jako włókno nieekologiczne bo generujące znaczny ślad węglowy, który trudno jest 

jednoznacznie podzielić pomiędzy różne produkty owcze. Dyskusja na ten temat jest 

w toku [74].  

Kolejnym czynnikiem wartym odnotowania są mody, trendy i lansowane postawy. 

Dopóki bycie modnym oznacza noszenie i używanie przedmiotów, które odpowiadają 

krótkotrwałym wzorcom estetycznym, dominowała będzie szybka konsumpcja tanich 

wyrobów masowych. Upowszechnienie postawy dbałości o surowce i zasoby Ziemi, 

w konsekwencji unikanie częstych zmian odzieży i tekstyliów w swoim otoczeniu, 

dokonywanie zakupów z namysłem i refleksją nad ich długotrwałymi konsekwencjami 

stanowi szansę dla wełny, także tej o niestandardowych parametrach i pozyskiwanej 

w nieprzemysłowych ilościach. Tylko świadomy konsument jest skłonny zapłacić odpo-

wiednio dużo za wyroby, które zostały wytworzone w sposób etyczny, z poszanowaniem 

zasobów środowiska. Wzrost poziomu wiedzy nt. walorów użytkowych i środowisko-

wych wełny wymaga edukacji. Być może wełna z owiec górskich zyska na wartości przy 

okazji nowej kampanii reklamowej Międzynarodowego Sekretariatu Wełny z Australii, 

który w latach 60. XX wieku wypromował znak Woolmark a dziś nawołuje Noś wełnę, 

nie benzynę [75]. 
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Możliwości wykorzystania żywej wełny odpadowej na terenie Polski – przypadek 

wełny górskiej 

Streszczenie 

W porównaniu do stanu z połowy lat 80. XX wieku pogłowie owiec w Polsce spadło ponad 17-krotnie jednak 

nadal jest to ponad 200 tysięcy sztuk. Pełnią one szczególną rolę na terenach trudnych rolniczo, zwłaszcza 

w górach, gdzie zabezpieczają bioróżnorodność szaty roślinnej, traktowane są jako integralny element 

krajobrazu i kultury górali a także dostarczają produktów owczych, spośród których szczególnie cenione jest 

mleko na sery. Drugim produktem owczym jeszcze w latach 80-tych XX wielu była wełna, która dziś utraciła 

swoją pozycję na rzecz mięsa. Profil mleczno-mięsny oraz warunki i model hodowli uniemożliwiają 

zadbanie o jakość pozyskiwanej wełny. Tymczasem raz lub dwa razy w ciągu roku, w trakcie strzyży, która 

stanowi element dobrostanu zwierząt, hodowcy uzyskują wełnę, która ma znikomą wartość rynkową, a która 

wymaga zagospodarowania zgodnie z prawem Unii Europejskiej, co stanowi dla nich dodatkowe obciążenie 

finansowe. Celem pracy jest przegląd potencjalnych możliwości przetwarzania wełny górskich owiec na 

podstawie literatury przedmiotu, a także wskazanie realnych metod jej przetwarzania na podstawie wyników 

analiz, rozmów, obserwacji oraz prób technologicznych przeprowadzonych w ramach dwóch międzynaro-

dowych projektów: Baltic Wool Cooperation 2,0 i „Woolume – Polish sheep wool for improved resource 

utilisation and value creation. W pracy omówiono przyczyny, dla których wełna owiec górskich traktowana 

jest jako odpad, zaprezentowano wyniki przeglądu literatury pod kątem potencjalnego jej zagospodarowania 

i podniesienia jej wartości rynkowej jak również wyniki badań podstawowych parametrów technologicznych 

wełny owiec górskich i wyniki badań prób technologicznych z jej wykorzystaniem. Udowodniono tym samym 

techniczne możliwości jej przetwarzania na różne produkty. Ponadto przeanalizowano realne możliwości 

przerobu wełny na tekstylia i nawóz z wykorzystaniem krajowego zaplecza przemysłowego. Wskazano mocne 

i słabe punkty w łańcuchu wartości wełny.  

Słowa kluczowe: wełna, nawóz, tekstylia, przemysł 

The potential use of waste new wool in Poland – the case of mountain wool 

Abstract 

Compared to the mid-1980s, the sheep population in Poland has fallen more than 17-fold, but it is still over 

200 000 head. They play a special role in areas that are difficult to farm, especially in the mountains, where 

they safeguard the biodiversity of the vegetation, are an integral part of the landscape and the culture of the 

highlanders, and also provide sheep products, among which milk for cheese is particularly prized. The second 

sheep product until the 1980s was wool, which has lost its position to meat today. The milk and meat profile 

and the conditions and model of breeding make it impossible to take care of the quality of the wool. 
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Meanwhile, once or twice a year, during shearing, the element of animal welfare, breeders obtain wool which 

has little market value and which needs to be managed by European Union law. It represents an additional 

financial burden for breeders. This paper aims to review the potential processing possibilities of mountain 

sheep's wool based on the literature on the subject, as well as to identify viable processing methods based on 

the results of analyses, interviews, observations and technological trials carried out in the framework of two 

international projects: Baltic Wool Cooperation 2.0 and "Woolume – Polish sheep wool for improved 

resource utilisation and value creation". The paper discusses the reasons why mountain sheep's wool is 

treated as waste, presents the results of a literature review on its potential management and increasing its 

market value, as well as the results of research into the basic technological parameters of mountain sheep's 

wool and the results of technological trials using it. The technical possibilities of processing the wool into 

various products are thus demonstrated. In addition, the feasibility of processing wool into textiles and 

fertiliser using the domestic industrial base was analysed. Strengths and weaknesses in the wool value chain 

were identified.  

Keywords: wool, fertiliser, textiles, industry 
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Marta Wiejak1, Natalia Łukasik2, Magdalena Krakowiecka3, Ewa Adamek4 

Modyfikowane fotokatalizatory heterogeniczne 

do usuwania pozostałości farmaceutyków  

1. Wprowadzenie 

W ciągu ostatnich kilku dekad gospodarka odpadami farmaceutycznymi stała się 
jednym z głównych problemów środowiskowych. Do źródeł zanieczyszczenia środowiska 
farmaceutykami zalicza się niewłaściwą utylizację leków, niecałkowicie oczyszczone ścieki 
z dużych gospodarstw zajmujących się hodowlą zwierząt, ścieki ze szpitali, z zakładów 
przemysłu farmaceutycznego oraz ścieki komunalne. W tej grupie zanieczyszczeń 
znajdują się antybiotyki (w leczeniu szpitalnym najczęściej stosowane karbapenemy, 
cefalospory 3 i 4 genereacji czy piperacylina), leki przeciwwirusowe (np. „Tamiflu”, 
zanamivir); przeciwdepresyjne (np. alprazolam), przeciwpadaczkowe (np. felbamat, kar-
bamazepina), hormonalne (np. estriol, 17-β estradiol) i przeciwbólowe (np. acetaminofen, 
ibuprofen, naproksen). Zanieczyszczenia farmaceutyczne zawierają pozostałości leków 
i ich metabolity, często nadal zachowujące swą aktywność biologiczną.  

Z wymienionej grypy farmaceutyków, antybiotyki stosuje się nie tylko w medycynie 
ale także w największych ilościach w weterynarii i hodowli zwierząt. Jeżeli ścieki zawie-
rające niezmetabolizowane antybiotyki i ich metabolity nie są odpowiednio oczyszczane 
to wymienione związki trafiają do środowiska wodnego. O ile pozostałości wielu farma-
ceutyków mogą stanowić naturalne źródło węgla dla mikroorganizmów środowiskowych 
i w związku z tym może nastąpić ich biodegradacja, to w przypadku antybiotyków taki 
proces zachodzi w ograniczonym stopniu. Przyczyną tego jest ich aktywność przeciw-
drobnoustrojowa. Ponadto, niektóre farmaceutyki z tej grupy cechują się znaczną trwało-
ścią a tym samym odpornością na naturalnie przebiegające w środowisku procesy degra-
dacji, m.in. hydrolizę. W rezultacie, pozostałości antybiotyków obecne w wielu matrycach 
środowiskowych zalicza się do trwałych mikrozanieczyszczeń. Chociaż narażenie na 
pozostałości farmaceutyków w środowisku nie stanowi bezpośredniego ryzyka dla zdro-
wia ludzi to może pośrednio wpływać na florę i faunę. Obserwowano toksyczne działania 
fluorochinolonów, cyprofloksacyny czy kwasu oksolinowego wobec zielonych alg, 
Daphnia magna, Microcystis aeruginosa oraz wobec innych organizmów wodnych we 
wczesnym stadium rozwojowym [1-3]. Z kolei, długotrwała ekspozycja bakterii środo-
wiskowych na kontakt z antybiotykami (tetracyklina, trimetoprim, ampicylina) może 
spowodować wytworzenie w nich genów antybiotykoodporności [4]. W niesprzyjających 
warunkach mogą one zostać przeniesione na bakterie patogenne i dalej na organizmy 
wyższe.  
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1.1. Popularne metody usuwania pozostałości farmaceutyków 

Biologiczno-mechaniczne oczyszczalnie ścieków są przystosowane do usuwania 

prostych substancji organicznych i niepolarnych cząstek stałych w skali makro/mikro. 

Większość farmaceutyków jest jednak dobrze rozpuszczalna w wodzie, mobilna a ich 

cząstki łatwo wiążą się z glebą, osadami i roślinami, nawet na poziomie nanoskali, co 

czyni je trudnymi do usunięcia.  

Konwencjonalne metody oczyszczania, takie jak adsorpcja, filtracja, sedymentacja, 

flokulacja i oczyszczanie biologiczne nie nadają się do usuwania śladowych ilości 

farmaceutyków. Podczas stosowania metod fizycznych (sedymentacji, flokulacji i/lub 

koagulacji) nie dochodzi do degradacji związków tylko do ich częściowego usunięcia 

z fazy wodnej. Bardzo skutecznymi konwencjonalnymi metodami służącymi do usuwania 

farmaceutyków (>90%) są nanofiltracja, ultrafiltracja, odwrócona osmoza (przy użyciu 

membran) oraz adsorpcja przy użyciu węgla aktywnego (AC, ang. Active Carbon). 

Szczególnie wysoką efektywnością charakteryzuje się nanofiltracja i odwrócona osmoza 

(99%) choć w przypadku tych metod, przepuszczalność membran stopniowo zmniejsza 

się z powodu gromadzącego się osadu. Jednak, w każdej z wymienionych metod nie-

rozłożone zanieczyszczenia gromadzą się w powstających osadach (stanowią odpady 

wtórne) a koszty ich utylizacji są wysokie.  

W technologiach biologicznego oczyszczania (np. osad czynny, sztuczne tereny pod-

mokłe, bioreaktor tlenowy, bioreaktor membranowy, filtr zraszający), mikroorganizmy 

(głównie bakterie, grzyby, algi, pierwotniaki) wykorzystują materię organiczną jako 

substratu do wzrostu. Trwałość i toksyczność niektórych farmaceutyków wobec drobno-

ustrojów może zahamować proces biodegradacji choć zaobserwowano, że niektóre 

(mikro)organizmy mogą w warunkach ekspozycji na farmaceutyki nadal rozkładać je 

poprzez wytwarzanie pewnych enzymów. Na przykład, niektóre rodzaje grzybów mogą 

wytwarzać enzymy zewnątrzkomórkowe wykazujące niską specyficzność substratową 

i dzięki tomu mogą uczestniczyć w degradacji, m.in. 17α-etynyloestradiolu [5]. Wadą 

biologicznych technologii oczyszczania jest także konieczność zachowania odpowiedniej 

temperatury i pH, długi czas trwania procesu oraz powstawanie znacznych ilości odpa-

dów [6]. Zaobserwowano, że niektóre farmaceutyki nie ulegają degradacji w procesach 

biodegradacji i w formie niezmienionej zostają wprowadzone wraz ze ściekami oczysz-

czonymi do odbiornika [7]. W przypadku innych mogą tworzyć się produkty o równie 

wysokiej trwałości i toksyczności jak związki wyjściowe [8]. Wymienione powody 

przyczyniają się do poszukiwania nowych, niekonwencjonalnych rozwiązań problemu 

usuwania farmaceutycznych zanieczyszczeń ze ścieków.  

1.2. Procesy zaawansowanego utleniania 

Zaawansowane procesy utleniania (AOPs, ang. Advanced Oxidation processes) stają 

się szczególnie atrakcyjnymi alternatywnymi metodami degradacji ze względu na po-

wstanie niskocząsteczkowych, podatnych na biodegradacje związków organicznych, 

jonów i prostych cząsteczek nieorganicznych (CO2 i H2O). Metody AOPs opierają się 

na utworzeniu w środowisku wodnym wysoce reaktywnych cząstek, w tym tzw. reak-

tywnych form tlenu (RFT): rodników hydroksylowych (HO•), anionorodników ponad-

tlenkowych (O2
•−) i rodników wodoronadtlenkowych (HO2

• ). Może to nastąpić na drodze 

napromieniowania roztworów zewnętrznymi źródłami energii (światłem słonecznym, 

promieniowaniem ultrafioletowym (UV), światłem widzialnym (Vis), mikrofalami) 
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w obecności tzw. fotokatalizatorów (ditlenku tytanu, TiO2, tlenku cynku, ZnO) lub sub-

stancji o właściwościach utleniających, np. nadtlenku wodoru (H2O2), ozonu (O3) [9]. 

W literaturze pojawiają się propozycje nowych, niekiedy bardzo efektywnych metod 

degradacji zanieczyszczeń farmaceutycznych. Niestety, wysoka cena użytych związków 

a tym samym wysokie koszty eksploatacji uniemożliwiają ich praktyczne zastosowanie 

na szeroką skalę. Do najtańszych metod AOPs można zaliczyć fotokatalityczną degra-

dację w obecności tlenków metali o właściwościach półprzewodników. 

Celem niniejszej pracy jest przegląd najnowszej literatury opisującej fotokatalityczną 

degradację farmaceutyków przy użyciu niezmodyfikowanego, jak i zmodyfikowanego 

TiO2 pokazujący najnowsze trendy w badaniach naukowych dotyczących fotokatalizy. 

Opracowanie nowych fotokatalizatorów wykazujących wysoką aktywność fotokatali-

tyczną w świetle widzialnym umożliwi bowiem wykorzystanie tej części widma sło-

necznego co znacząco zredukuje koszty całego procesu. W pracy omówiono mechanizm 

fotokatalizy heterogenicznej oraz dokonano przeglądu różnych sposobów modyfikacji 

TiO2. Oparto się przy tym na najnowszej dostępnej literaturze opisującej nowe typy 

fotokatalizatorów, których aktywność potwierdzono w doświadczeniach z różnymi 

farmaceutykami.  

2. Podstawy fotokatalizy heterogenicznej 

Fotokataliza heterogeniczna jest tanią, „zieloną” techniką służącą do usuwania zanie-

czyszczeń organicznych, w tym farmaceutyków, ze środowiska wodnego. Po raz pierwszy 

została opisana pół wieku temu przez Fujishima i Honda (1972) w odniesieniu do reakcji 

rozkładu wody w obecności TiO2. Ogólnie, proces fotokatalizy heterogenicznej polega 

na absorpcji światła o określonej energii (hν) przez półprzewodnik, który pełni rolę foto-

katalizatora (FK). W wyniku absorpcji, w fotokatalizatorze następuje wzbudzenie elek-

tronów (e−) w pasmie walencyjnym (VB, ang. Valency Band) i ich przeniesienie do pasma 

przewodnictwa (CB, ang. Conduction Band). Ten ruch generuje powstanie dodatnich 

nośników ładunku, tzw. dziur (h+) w VB fotokatalizatora (Równanie 1). 

TiO2
ℎ𝜈
→  TiO2(𝑒𝐶𝐵

− ) + TiO2(ℎ𝑉𝐵
+ )       (1) 

Dziury utleniają m.in. cząsteczki H2O z utworzeniem rodników HO• natomiast e𝐶𝐵
−  

reagują z cząsteczkami tlenu rozpuszczonego, tworząc O2
•− (Równania 2 i 3). 

TiO2(hVB
+ ) + H2O ⟶ TiO2 + HO

• + H+       (2) 

TiO2(eCB
− ) + O2  ⟶ O2

•−         (3) 

Inne RFT mogą tworzyć się w reakcjach (Równania 4-6). 

O2
•− + H +⟶HO2

•          (4) 

2 HO2
•  ⟶ H2O2  + O2         (5) 

H2O2  ⟶ 2HO•          (6) 

Najsilniejsze właściwości utleniające posiadają rodniki HO•. Mogą one uczestniczyć 

w degradacji substancji organicznych zaadsorbowanych na powierzchni TiO2 poprzez 

serię etapów, prowadzących do produktów końcowych, tzn. niskocząsteczkowych związ-
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ków alifatycznych (kwasów, alkoholi), jonów nieorganicznych (siarczanów, azotanów), 

CO2 i H2O (Równanie 7). 

HO• + zanieczyszczenie organiczne/ farmaceutyk →
 proste produkty degadacji +  CO2  + H2O       (7) 

Według niektórych badaczy, nośniki hVB
+  reagują bezpośrednio z substratami orga-

nicznymi/farmaceutykami tworząc produkty pośrednie, które ostatecznie utleniają się do 

CO2 i H2O.  

2.1. Półprzewodniki jako fotokatalizatory 

W procesach fotokatalitycznych wykorzystywane są, m.in. tlenki, siarczki, selenki 

i tellurki metali. W niniejszej pracy – ze względu na rozmiary – ograniczono się do 

charakterystyki pierwszego z wymienionych związków.  

Tlenki metali mogą wykazywać właściwości izolatorów lub półprzewodników. Do 

drugiej wymienionej grupy zalicza się m.in. tlenki i siarczki metali przejściowych. 

W zależności od tego, jakie nośniki ładunku (𝑒𝐶𝐵
−  czy ℎ𝑉𝐵

+ ) sa w przewadze, można 

wyróżnić dwa rodzaje półprzewodników. Jeżeli w przewadze są ℎ𝑉𝐵
+  to są to półprze-

wodniki typu p, jeżeli 𝑒𝐶𝐵
−  półprzewodniki typu n.  

Ograniczeniem procesu fotokatalitycznego utleniania zanieczyszczeń organicznych 

w obecności półprzewodników jako TiO2 jest szybka rekombinacja wygenerowanych 

cząstek, tzn. 𝑒𝐶𝐵
−  z ℎ𝑉𝐵

+ , przed utworzeniem wolnych rodników. Rozwiązaniem tego 

problemu może być zmiana jego powierzchni poprzez np. fluorowanie lub dodanie do 

środowiska reakcji substancji o właściwościach akceptorów elektronów.  

W przypadku fotokatalizy heterogenicznej istotną kwestią jest możliwość wykorzy-

stania promieniowania słonecznego do wygenerowania nośników ładunku. Dla większości 

półprzewodnikowych tlenków metali, niezbędne jest użycie w tym celu promieniowania 

UV. Ponieważ stanowi ono około 5% spektrum światła słonecznego to fotokatalityczną 

degradację zanieczyszczeń organicznych w roztworach wodnych prowadzi się w labo-

ratoriach w obecności lamp UV. W rezultacie, pomimo wysokiej efektywności w rozkładzie 

związków trudnobiodegradowalnych, koszt całego procesu jest wysoki. Dlatego poszu-

kiwane są takie FK w których do fotoaktywowania można wykorzystać promieniowanie 

z zakresu VIS. Do jednych z najlepiej poznanych metod mających na celu rozszerzanie 

zakresu absorpcji promieniowania przez FK należą, m.in.  

• domieszkowanie jonami metali ziem rzadkich lub przejściowych; 

• domieszkowanie niemetalami, np. N, B, S i C;  

• modyfikacje nanoczastkami metali szlachetnych;  

• sprzęganie z innymi półprzewodnikami (tworzenie tzw. heterozłączy półprzewodni-

kowych); 

• modyfikacja powierzchni za pomocą anionów; 

• nanokompozyty weglowe; 

• sensybilizacja za pomocą barwników [10]. 

Wydajność fotokatalityczna FK podczas fotodegradacji zależy od warunków reakcji, 

np. od pH roztworu, czasu kontaktu: FK – zanieczyszczenie, temperatury, dawki FK 

i czasu naświetlania. Aby w czasie przebiegu procesu była ona maksymalna, wymienione 

parametry muszą być zoptymalizowane. Do oceny szybkości reakcji np. fotokatali-

tycznej stosuje się stałą szybkości (k). Te wielkość można również wykorzystywać przy 
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porównywaniu efektywności różnych FK, przy założeniu że reakcje przeprowadza się 

w identycznych warunkach doświadczalnych. 

2.1.1. TiO2 jako fotokatalizator 

Ditlenek tytanu jest popularnym pigmentem nieorganicznym, najczęściej stosowanym 

w farbach i lakierach a także w farmaceutykach, kosmetykach (preparaty promienio-

chronne), przemyśle cementowym i gumowym oraz w systemach samoczyszczących. 

To powszechne zastosowania w wielu gałęziach przemysłu wynikają z jego unikalnych 

właściwości optycznych i fizykochemicznych, m.in zdolności do absorpcji promienio-

wania UV, nierozpuszczalności, nietoksyczności, stabilności chemicznej i termicznej. 

W fotokatalitycznej degradacji zanieczyszczeń organicznych stosowane są dwie odmiany 

krystalograficzne, tzn. anataz i rutyl. Anataz charakteryzuje się wysoka fotoaktywnością, 

rozwiniętą powierzchnią właściwą i szerokim pasmem wzbronionym (Eg, ang. Energy 

gap). W rutylu, szerokość pasma wzbronionego jest mniejsza (Eg = 3,00 eV) niż w anatazie 

(Eg = 3,23 eV) jednak aktywność fotokatalityczna jest zwykle niższa niż anatazu. Mie-

szanina wymienionych odmian TiO2 często wykazuje wyższą fotoaktywność niż poje-

dyncze związki a najwyższą aktywność charakteryzuje się mieszanina anatazu i rutylu 

w stosunku 80:20 (tzw. P25). Szerokość pasma wzbronionego powoduje, że do fotoakty-

wacji TiO2 konieczne jest promieniowanie o długości fali nie mniejszej niż 388nm czyli 

z zakresu UV. Dlatego często prowadzone są badania nad modyfikacjami TiO2 aby mógł 

wykazywać dobrą aktywność fotokatalityczną także w obszarze VIS. W procesach foto-

katalitycznej degradacji zanieczyszczeń organicznych istotną role odgrywa ich adsorpcja 

na powierzchni FK. W związku z tym, dla wysokiej fotoaktywności zmodyfikowanego 

TiO2 konieczne jest zapewnienie jego optymalnych parametrów fizyczne, w tym dużej 

powierzchni właściwej i odpowiedniej wielkości porów [11]. 

2.1.2. Domieszkowanie metalami lub niemetalami 

Domieszkowanie lub wspóldomieszkowanie jonami metali przejściowych lub ziem 

rzadkich powoduje powstanie nowego poziomu energetycznego w obrębie pasma wzbro-

nionego. Dzięki temu przeniesienie 𝑒𝐶𝐵
−  do nowoutworzonego stanu energetycznego lub 

przeciwnie z tego stanu do pasma przewodnictwa będzie wymagać mniejszej energii 

a więc może nastąpić rozszerzenie absorpcji promieniowania przez FK do zakresu VIS. 

Dodatkowo, dzięki domieszkowaniu jest lepsza separacja nośników ładunku co wpływa 

na zmniejszenie ich niepożądanej rekombinacji. W typie modyfikacji TiO2 stosuje się 

najczęściej Co, Cu, Fe, Mo, V, Cr, Mn, Re, Gd, La a aktywność otrzymanego FK zależy, 

m.in. od wartościowości użytych jonów. Jeżeli będą to jony o wartościowości takiej jak 

jony Ti, to w strukturze krystalicznej zmodyfikowanego FK nastąpi przede wszystkim 

zmiana wielkości oddziaływania między tymi pierwiastkami. Domieszkowanie jonami 

metalu o niższej wartościowości będzie bardziej korzystne ponieważ będzie sprzyjać zmniej-

szeniu szerokości przerwy wzbronionej [12]. Poprawę fotoaktywności TiO2 można 

osiągnąć na drodze jego domieszkowania za pomocą niemetali, zwykle S, N, P, B, C, I. 

W wyniku zastąpienia w sieci krystalicznej TiO2 jonu tlenu przez niemetal dodchodzi 

do przesunięcia krawędzi pasma walencyjnego FK w górę i zwężenia szerokości pasma 

wzbronionego.  
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2.1.3. Modyfikacje nanocząstkami metali szlachetnych 

Powierzchnię TiO2 można zmodyfikować pokrywając ją warstwą nanocząstek metali 

szlachetnych np. Pt, Au, Pd i Ag. Nanoszona cienka warstwa może składać się z atomów 

jednego pierwiastka lub różnych (Au-Pt@TiO2, Pt-Ag@TiO2). Tego typu kompozyty 

mogą być wzbudzone za pomocą promieniowania z zakresu UV lub VIS. Pod wpływem 

promieniowania VIS w atomach metali szlachetnych dochodzi do wzbudzenia elektronu 

(plazmonu powierzchniowego) a następnie do jego wygaszania. Elektron z wzbudzonej 

nanocząstki metalu dyfunduje do pasma przewodnictwa TiO2 i może uczestniczyć 

w reakcjach redukcji. W przypadku wzbudzenia kompozytów za pomocą promieniowania 

z zakresu UV, początkowo tworzy się para 𝑒𝐶𝐵
− /ℎ𝑉𝐵

+ . Nastepnie, fotogenerowane są 

𝑒𝐶𝐵
−  pułapkowane przez atom metalu co prowadzi do ograniczenia niepożądanej rekom-

binacji nośników ładunku [13]. W przypadku nanoczastek bimetalicznych znacznie 

różniących się elektroujemnością (Au-Ni, Pt-Cu, Au-Ag) zaobserwowano ich wyższą 

fotoaktywność w reakcjach utleniania. Natomiast układy bimetaliczne złota z metalem 

o zbliżonej elektroujemności (Au-Pt, Au-Pd, Au-Ru, Au-Os) charakteryzują się wysoką 

fotoaktywnością w reakcjach redukcji. 

2.1.4. Sprzęganie z innymi półprzewodnikami 

Prowadzone sa także badania nad kompozytami TiO2 z tlenkami półprzewodnikowymi, 

o węższej przerwie wzbronionej np. CdS, Cu2O, Bi2O3[14]. W tego typu związkach 

(MeO@TiO2) pod wpływem promieniowania elektromagnetycznego następuje foto-

wzbudzenie półprzewodnika i przeniesienie 𝑒𝐶𝐵
−  do pasma przewodnictwa TiO2. Dodat-

kowo, ℎ𝑉𝐵
+  z TiO2 są przenoszone do pasma walencyjnego drugiego półprzewodnika 

więc zwiększa się gęstość cząstek zdolnych do utlenienia cząsteczek wody lub związku 

(zanieczyszczenia) organicznego. W ten sposób niepożądana rekombinacja ładunków 

zostaje zahamowana, czas życia ładunków wydłużony a fotoaktywność FK zwiększona. 

Przykładem tego typu kompozytów może być TiO2 sprzężony z tlenkiem wolframu (VI). 

Kompozyt WO3@TiO2, z uwagi na mniejszą wartość przerwy energetycznej WO3 

(Eg = 2,8 eV) w stosunku do TiO2 (Eg=3,0-3,2 eV), wykazuje aktywność w szerszym 

zakresie spektrum promieniowania. Wyższa fotoaktywność kompozytu WO3@TiO2 

w porównaniu do niedomieszkowanego TiO2, wynika z mniejszej szybkości rekombinacji 

par 𝑒𝐶𝐵
− / ℎ𝑉𝐵

+  w wyniku ich efektywnej separacji (uwięzienie 𝑒𝐶𝐵
−  z TiO2 (-0,29eV) 

w paśmie walencyjnym WO3 (+0,47eV) [15]. 

W innych kompozytach TiO2, w których drugi półprzewodnik charakteryzuje się 

energią pasma wzbronionego większą niż 3,0 eV, wektorowe przenoszenie ładunków 𝑒𝐶𝐵
−  

i ℎ𝑉𝐵
+  między półprzewodnikami zachodzi w odmienny sposób. W przypadku kompozytu 

TiO2 (anatazu) z SnO2 (SnO2@TiO2), górna krawędź pasma walencyjnego SnO2 (+3,67V) 

jest bardziej dodatnia niż analogiczna krawędź w anatazie (+2,87V) co powoduje 

przenoszenie ℎ𝑉𝐵
+  z SnO2 do TiO2 oraz transfer 𝑒𝐶𝐵

−  z TiO2 do pasma przewodnictwa 

SnO2. Potwierdzono, ze fotogenerowane w ten sposób 𝑒𝐶𝐵
−  oraz ℎ𝑉𝐵

+  charakteryzują się 

dłuższym czas życia co poprawia wydajność fotokatalityczną tego FK.  

2.1.5. Sensybilizacja za pomocą barwników 

Fotokatalityczne działanie TiO2 może zostać zmodyfikowane przez cząsteczki nie-

których barwników, np. błękitu reaktywnego 25, eozyny Y, rodaminy B i czerwieni 

metylowej.W roztworach wodnych ulegają one chemisorpcji na cząstkach TiO2 i – 
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niezależnie od tego – absorbują promieniowanie z zakresu VIS. Dochodzi wówczas do 

wzbudzenia cząsteczki barwnika, przeniesienia elektronu z jego cząsteczki do pasma CB 

w TiO2 i jednocześnie utworzenia kationorodnika organicznego. Może on ulegać kolej-

nym reakcjom prowadzącym do degradacji barwnika, który pełni rolę sensybilizatora. 

Elektrony pochodzące od cząsteczki barwnika mogą brać udział w redukcji, np. tlenu 

cząsteczkowego. 

Jeżeli poziom energetyczny wzbudzonej w ten sposób cząsteczki barwnika jest po-

wyżej poziomu pasma przewodnictwa półprzewodnika to może nastąpić przeniesienie 

wzbudzonych elektronów z cząsteczki barwnika do pasma przewodnictwa TiO2.  

2.1.6. Modyfikacja powierzchni za pomocą anionów 

Poprawę wydajności fotokatalitycznej TiO2, tzn. zahamowanie rekombinacji nośników 

ładunku 𝑒𝐶𝐵
−  oraz ℎ𝑉𝐵

+ , realizowano także poprzez modyfikację jego powierzchni. Polega 

ona na osadzeniu anionów, np. fluorków (F−), siarczanów (SO4
2−) i polioksometalanów 

na powierzchni FK, bez ich wbudowania w strukturę krystaliczną. Zmodyfikowany FK 

można potrzymać w reakcji wymiany powierzchniowych grup hydroksylowych na 

aniony F−.  

≡Ti-OH + F− ⇄ ≡Ti-F + OH−          (8) 

Stopień fluorowania powierzchni TiO2 zależy od pH. Jony F− sa odporne na utle-

nianie przez ℎ𝑉𝐵
+  ze względu na ich wysoki potencjał utleniający (𝐸𝐹2/𝐹−

𝑜 =3,6 V.) Dzieki 

temu ℎ𝑉𝐵
+ utleniają głównie cząsteczki rozpuszczalnika (wody).  

≡Ti-F + H2O (OH−) + ℎ𝑉𝐵
+ → ≡Ti-F + HO• + H+       (9) 

Wyższa wydajność fotokatalitycznej degradacji w obecności TiO2@F przypisuje się 

większemu generowaniu wolnych rodników HO• (Równanie 9). Z kolei, podczas reakcji 

przebiegającej z niemodyfikowanym TiO2, większość generowanych rodników HO• jest 

zaadsorbowana [16] (Równanie 10). 

≡Ti- OH + ℎ𝑉𝐵
+ → ≡Ti-OH+•       (10) 

2.1.7. Nanokompozyty węglowe 

W roztworach wodnych, tlenki metali stosowane w wyższych stężeniach mają ten-

dencję do aglomeracji co zmniejsza ich aktywność fotokatalityczną. Jednym z rozwiązań 

tego ograniczenia jest immobilizacja TiO2 na materiałach na bazie węgla (m.in. AC, nano-

rurkach węglowych, zredukowanym tlenku grafenu (rGO), grafenie (G), czy wielościen-

nych nanorurkach węglowych z poliakrylonitrylu), tlenku glinu, zeolitach i glinie. 

Grafen czyli dwuwymiarowa heksagonalna sieć atomów węgla charakteryzuje się dużą 

powierzchnię właściwą czy przewodnictwem elektrycznym wynikającym z obecności 

nośników ładunku. Nanokompozyty TiO2@G czy TiO2@rGO charakteryzują się wyższa 

wydajnością fotokatalityczna niż niemodyfikowany TiO2 ponieważ obecność sprzężo-

nych wiązań podwójnych zapewnia szybki transfer 𝑒𝐶𝐵
−  i separację nośników ładunku 

co ogranicza niepożądane zjawisko rekombinacji [17]. Dodatkowo, nanokompozyty 

TiO2@rGO oraz TiO2@G charakteryzują się zwiększoną absorpcją promieniowania VIS.  

Poniżej przedstawiono przykłady degradacji farmaceutyków na drodze fotokatalizy 

w obecności niemodyfikowanego lub modyfikowanego/domieszkowanego TiO2 jakie 

ukazały się w ostatnich latach w literaturze. 
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Tabela 1. Degradacja farmaceutyków w obecności TiO2 

Fotokatalizator Farmaceutyk Warunki procesu Stopień usunięcia  

ANTYBIOTYKI  

Zn2-Al-CO3/TiO2 P25 

Sulfametaksazol 

Stężenie leku: 0,02 gL−1  
Stężeniefotokatalizatora:  

0,5 gL−1 

pH: 10,0 
Źródło światła: UV-A  

(lampa 300 W) 

Rozkład 100% 
(360 min) 

[TOC] 100%, 

Trwałość: 90,5%  
5 powtórzeń 

[18] 

TiO2/CNT Stężenie leku: 0,03 gL−1 

Stężenie fotokatalizatora: 
0,5 gL−1 

pH: 5,1 
Źródło światła: UV-vis  

( λ > 350 nm; 50 mWcm−2) 

Rozkład 100%  

(120 min) 
[TOC] 70% po 

180 min,  
Trwałość: 

3 powtórzenia 

[19] 

Fe/ TiO2 Stężenie leku: 2,34*10-4 gL-1  

Stężenie fotokatalizatora: 1 gL−1 

pH: 6,0 
Źródło światła: symulator 

solarny z 100 W lampą 
ksenonową 

Rozkład 95%  
(90 min) 

Trwałość: 55% 
 5 powtórzeń 

[20] 

MCNT-TiO2 Stężenie leku: 1,50 *10-4 gL−1  
Stężenie fotokatalizatora:  

0,1 gL−1 

pH: 7,0 

Źródło światła: stymulator 

solarny (1000 Wm−2) 

Rozkład 92%  
(30 min)  

Trwałość:  
5 powtórzeń 

[21] 

Ce0.8Gd0.2 

O2-δ/TiO2 

Stężenie leku: 0,025 gL−1 

Stężenie fotokatalizatora: 
0,1 gL−1 

Źródło światła: rtęciowe lampy 
UV (15 W) 

Rozkład: 97% 

(120 min) 

[22] 

S-TiO2 

Trimetoprim 

Stężenie leku: 0,01 gL−1  

Stężenie fotokatalizatora  
0,5 gL−1 

pH: 7,0 
Źródło światła: UV-Vis (400 W) 

lampa metalo-halogenkowa 

Rozkład 98.2% 

(240 min)  
Trwałość: 

5 powtórzeń 

[23] 

TiO2 z domieszką azotu 

unieruchomiony na 
kulkach styropianowych 

(N- TiO2) 

Stężenie leku: 2,0 * 10-4 gL−1  

Stężenie fotokatalizatora:  
160,7 gL−1 

pH: 6,1-6,3 

Źródło światła: światło 

słoneczne 

Rozkład 100% 

(150 min) 

[24] 

TiO2 osadzony na siatce 
z stali nierdzewnej 

(nano TiO2-SS) 

Stężenie leku:  
2,0-4,0 *10-4 gL−1 

Stężenie fotokatalizatora: 
1*10-6 1*10-7 gL−1 

pH: 7,8 
Źródło światła: 

niskociśnieniowa lampa 
rtęciowa UV 

(40 W, 254 nm) 

Trwałość: 
10 powtórzeń 

[25] 
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TiO2 P25  Stężenie leku: 1,0 * 10-4 gL−1 
Stężenie fotokatalizatora: 1 gL−1  

Źródło światła: 4 lampy UVA-
LED, (9 W, 381 nm) 

Rozkład: 100% 
(60 min) 

[26] 

PET-TiO2 P25 oparte na 

foliach kompozytowych 

Stężenie leku: 0,001 gL−1 

Stężenie fotokatalizatora:  

0,05 gL−1 

Źródło światła: stymulator 

solarny z lampą ksenonową 

(1500 W, 500 Wm−2 ) 

Rozkład: 90% 

(360 min) 

Trwałość: 

5 powtórzeń 

[27] 

TiO2 P25/Fe0 

Cyprofloksacyna 

 

Stężenie leku: 0,03 gL−1 

Stężenie fotokatalizatora: 1 gL−1 

pH: 3,0 

Źródło światła: lampa UV  

(10 W) 

Rozkład 94.6%  

(60 min) 

Trwałość:  

5 powtórzeń 

[28] 

Cu-TiO2 Stężenie leku: 0,08 gL−1  

Stężenie fotokatalizatora:  

0,25 gL−1 

Źródło światła: lampa 

ksenonowa (500 W) 

Rozkład 97% 

(240 min)  

Trwałość:  

6 powtórzeń 

[29] 

TiO2 / MMT Stężenie leku: 0,02 gL−1  

Stężenie fotokatalizatora: 

0,1 gL−1 

pH: 5,0 

Źródło światła: lampa UV-C  

(16 W) 

Rozkład 61.7% 

(120 min)  

Trwałość:  

5 powtórzeń 

[30] 

Fe3O4/ SiO2/TiO2 Stężenie leku: 0,005 gL−1  

Stężenie fotokatalizatora: 1 gL−1 

pH: 5,5 

Źródło światła: 6 lamp BLB  

(8 W) 

Rozkład 95% 

(90 min) 

Trwałość:  

5 powtórzeń 

[31] 

(GMC)-TiO2 Stężenie leku: 0,015 gL−1 

Stężenie fotokatalizatora:  

0,35 gL−1 

Źródło światła: lampa UV 

(14 W, 254 nm) 

Rozkład 100% 

(90 min)  

[TOC] 100% 

(120 min)  

[32] 

Ag-g-C3N4 

Oksytetracyklina 

Stężenie leku: 0,03 gL−1 

Źródło światła: lampa 

ksenonowa (300 W) 

Rozkład 98,7% 

(120 min) 

Trwałość  

5 powtórzeń 

[33] 

Ag-g-C3N4 

Tetracykliny 

Stężenie leku: 0,02 gL−1 

Źródło światła: lampa solarna 

Rozkład 96,8% 

 (120 min) 

Trwałość  

6 powtórzeń 

[34] 

Ba-g-C3N4 Stężenie leku: 0,02 gL−1 

Stężenie fotokatalizatora: 1 gL−1 

Źródło światła: lampa 

ksenonowa (150 W) 

Rozkład 91,94% 

(120 min) 

Trwałość  

5 powtórzeń 

[35] 

Na-Cl-g-C3N4 Stężenie leku: 0,01 gL−1 

Źródło światła: lampa 

ksenonowa (350 W) 

Rozkład 66,1% 

(60 min) 

[36] 

GO@Fe3O4/ 

ZnO/SnO2 
Azytromycyna  

Stężenie leku: 0,03 gL−1 

Stężenie fotokatalizatora: 1 gL−1 

pH: 3,0 

Źródło światła: UV- C 

Rozkład 90,06%  

(120 min) 

[37] 
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AC-TiO2 

 

Ampicylina 

Stężenie leku: 0,05 gL−1 

Stężenie fotokatalizatora:  

0,4 gL−1 

pH: 8,0 

Źródło światła: światło 

słoneczne 

Rozkład 57% 

(180 min) 

[38] 

Stężenie leku: 0,05 gL−1 

Stężenie fotokatalizatora:  

0,8 gL−1 

pH: 8,0 

Źródło światła: światło 

słoneczne 

Rozkład 84% 

(180 min) 

Stężenie leku: 0,05 gL−1 

Stężenie fotokatalizatora:  

1,2 gL−1 

pH: 8,0 

Źródło światła: światło 

słoneczne 

Rozkład 100% 

 (180 min) 

TiO2 

 

Stężenie leku: 0,05 gL−1 

Stężenie fotokatalizatora: 0,2 gL 

pH: 8,0 

Źródło światła: światło 

słoneczne 

Rozkład 100% 

(180 min) 

Stężenie leku: 0,05 gL−1 

Stężenie fotokatalizatora: 0,4 gL 

pH: 8,0 

Źródło światła: światło 

słoneczne 

Rozkład 84% 

(180 min) 

Stężenie leku: 0,05 gL−1 

Stężenie fotokatalizatora: 0,6 gL 

pH: 8,0 

Źródło światła: światło 

słoneczne 

Rozkład 89% 

 (180 min) 

TiO2 P25 

Erytromycyna 

Stężenie leku: 0,01 gL−1 

Stężenie fotokatalizatora:  

0,25 gL−1 

Źródło światła UV-A 

[TOC] 90%  

(90 min) 

[39] 

γ Fe2O3/SiO2 Stężenie leku: 0,006 gL−1 

Stężenie fotokatalizatora:  

0,50 gL−1 

pH: 8,0 

Źródło światła lampa UV 

Rozkład 87,17% 

(6 min) 

[40] 

ZnO/Fe3O4 Stężenie leku:  

1,0×10-5 -1,0×10-4 gL−1 

Stężenie fotokatalizatora:  

0,50-0,8 gL−1 

pH: 3,0-9,0 

Źródło światła lampa UV-A 

Rozkład 98% 

(240 min) 

[41] 

Znpc–TiO2 Stężenie fotokatalizatora: 

0,40 gL−1 

pH: 5,0 

Źródło światła UV 

Rozkład 74,21% 

(180 min) 

[42] 

TiO2/HTC Stężenie fotokatalizatora:  

1,0 gL−1 

Źródło światła UV – A 

Rozkład 40% 

(300 min) 

[43] 
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TiO2 

Wankomycyna 

Stężenie leku: 0,058 gL−1 

Stężenie fotokatalizatora: 

0,054 gL−1 

pH: 5,1 

Źródło światła lampa UV 

Rozkład 89,5% 

(36,3 min) 

[44] 

TiO2/AC 

Amoksycylina 

Stężenie leku: 0,05 gL−1 

Stężenie fotokatalizatora: 

0,4 gL−1 

pH: 8 

Źródło światła: światło 

słoneczne 

Rozkład 62% 

(180 min) 

[38] 

Stężenie leku: 0,05 gL−1 

Stężenie fotokatalizatora: 

0,8 gL−1 

pH: 8,0 

Źródło światła: światło 

słoneczne 

Rozkład 87% 

(180 min) 

Stężenie leku: 0,05 gL−1 

Stężenie fotokatalizatora: 

1,2 gL−1 

pH: 8,0 

Źródło światła: światło 

słoneczne 

Rozkład 100% 

(180 min) 

TiO2 Stężenie leku: 0,05 gL−1 

Stężenie fotokatalizatora: 

0,2 gL−1 

pH: 8,0 

Źródło światła: światło 

słoneczne 

Rozkład 52% 

(180 min) 

Stężenie leku: 0,05 gL−1 

Stężenie fotokatalizatora: 

0,4 gL−1 

pH: 8,0 

Źródło światła: światło 

słoneczne 

Rozkład 88% 

(180 min) 

Stężenie leku: 0,05 gL−1 

Stężenie fotokatalizatora: 

0,6 gL−1 

pH: 8,0 

Źródło światła: światło 

słoneczne 

Rozkład 91% 

(180 min) 

LEKI BAKTERIOSTATYCZNE 

Fe3+-g C3N4 

Sulfadiazyna 

Stężenie leku: 0,002 gL−1 

Stężenie fotokatalizatora: 

0,1 gL−1 

Źródło światła: lampa LED 

/białe światło/ (3W) 

Rozkład 99.8% 

(90 min) 

[45] 

LEKI PRZECIWBÓLOWE 

TiO2–SnO2 

Diklofenak 

Stężenie leku: 0,02 gL−1 

Stężenie fotokatalizatora: 

0,8 gL−1 

pH: 5,0 

Źródło światła promieniowanie 

UV 

Rozkład 100% 

[TOC] 90% 

[46] 
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AC-TiO2 

 

Stężenie leku: 0,05 gL−1 

Stężenie fotokatalizatora: 

0,4 gL−1 

Źródło światła światło 

słoneczne 

Rozkład 51%  

(180 min) 

[38] 

Stężenie leku: 0,05 gL−1 

Stężenie fotokatalizatora: 

0,8 gL−1 

Źródło światła światło 

słoneczne 

Rozkład 73%  

(180 min) 

Stężenie leku: 0,05 gL−1 

Stężenie fotokatalizatora: 

1,2 gL−1 

Źródło światła światło 

słoneczne 

Rozkład 85%  

(180 min) 

 

TiO2 Stężenie leku: 0,05 gL−1 

Stężenie fotokatalizatora: 

0,2 gL−1 

Źródło światła światło 

słoneczne 

Rozkład 43%  

(180 min) 

[38] 

Stężenie leku: 0,05 gL−1 

Stężenie fotokatalizatora: 

0,4 gL−1 

Źródło światła światło 

słoneczne 

Rozkład 64%  

(180 min) 

Stężenie leku: 0,05 gL−1 

Stężenie fotokatalizatora: 

0,6 gL−1 

Źródło światła światło 

słoneczne 

Rozkład 75%  

(180 min) 

TiO2@Fe3O4@C–NF 

Ibuprofen 

pH 4,0 

Źródło światła: UV-Vis 

Rozkład 100%  

(8-125 min) 

Trwałość 

15 powtórzeń 

[47] 

PAN-CNT/TiO 2 -NH 2  Stężenie leku: 0,005 gL−1 

pH: 2,0 

Źródło światła: światło 

widzialne (100 W) 

Rozkład 100%  

(210 min) 

[48] 

TiO2 Stężenie leku: 0,01 gL−1 

Źródło światła: lampa UV  

(60 W) 

Rozkład 100%  

(180 min) 

Trwałość 3 

powtórzenia  

[49] 

TiO2-Ru(II) Stężenie leku: 0,01 gL−1 

pH: 8 

Źródło światła: światło 

widzialne (25W) 

Rozkład ok. 80%  

[TOC] 64 

 (300 min) 

[50] 

g-C3N4/Ag 

/AgCl/BiVO4 

Stężenie leku: 0,01 gL−1 

Stężenie fotokatalizatora: 

0,25 gL-1 

Źródło światła: światło 

widzialne 

Rozkład 94,7%  

(60 min) 

[51] 

Bi2O4/Fe3O4 Stężenie leku: 0,002 gL−1 

pH: 2,0 

Źródło światła: światło 

widzialne (150 W) 

Rozkład 100%  

(120 min) 

Trwałość 5 

powtórzeń 

[52] 
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Zr-TiO2 Stężenie leku: 0,01 gL−1 

Stężenie fotokatalizatora: 

0,05 gL−1 

Źródło światła: światło 

widzialne (60 W) 

Rozkład 90%  

(180 min) 

[53] 

TiO2/AC 

Paracetamol 

Stężenie leku: 0,05 gL−1 

Stężenie fotokatalizatora: 

0,4 gL−1 

Źródło światła światło 

słoneczne 

Rozkład 43%  

(180 min) 

 

[38] 

Stężenie leku: 0,05 gL−1 

Stężenie fotokatalizatora: 

0,8 gL−1 

Źródło światła światło 

słoneczne 

Rozkład 63%  

(180 min) 

Stężenie leku: 0,05 gL−1 

Stężenie fotokatalizatora: 

1,2 gL−1 

Źródło światła światło 

słoneczne 

Rozkład 70%  

(180 min) 

TiO2 

Stężenie leku: 0,05 gL−1 

Stężenie fotokatalizatora: 

0,2 gL−1 

Źródło światła światło 

słoneczne 

Rozkład 40%  

(180 min) 

Stężenie leku: 0,05 gL−1 

Stężenie fotokatalizatora: 0,4 

gL−1 

Źródło światła światło 

słoneczne 

Rozkład 57%  

(180 min) 

Stężenie leku: 0,05 gL−1 

Stężenie fotokatalizatora: 

0,6 gL−1 

Źródło światła światło 

słoneczne 

Rozkład 63%  

(180 min) 

TiO2/ziemia 

okrzemkowa 

Naproksen 

Stężenie leku: 0,4*10-3 gL−1 

Źródło światła: lampa UV 

(16 W) 

Rozkład 100% 

(360 min) 

[54] 

PAN-CNT/TiO2-NH2 Stężenie leku: 0,005 gL−1 

pH: 2,0 

Źródło światła: światło 

widzialne (100W) 

Rozkład 100%  

(50 min) 

[48] 

Fe3O4@PPY-NiS Stężenie leku: 0,001 gL−1 

Źródło światła: światło 

widzialne (60 W) 

Rozkład 87%  

(35 min) 

[55] 

2ZnO– TiO2 Stężenie leku: 0,45*10-3 gL−1 

Źródło światła: lampa UV  

(125 W) 

Rozkład 100% 

(50 min) 

[56] 

ZnO Stężenie leku: 0,45*10-3 gL−1 

Źródło światła: lampa UV  

(125 W) 

Rozkład 100% 

(40 min) 

TiO2 Stężenie leku: 0,45*10-3 gL−1 

Źródło światła: lampa UV  

(125 W) 

Rozkład 100% 

(60 min) 
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LEKI PRZECIWHISTAMINOWE 

PAN-CNT/TiO2-NH2 

Cetyryzyna 

Stężenie leku: 0,005 gL−1 

pH: 2,0 

Źródło światła: światło 

widzialne (100 W) 

Rozkład 100%  

(90 min) 

[48] 

GOT-3.3 

Difenhydramina 

Źródło światła: lampa UV-Vis [TOC ] 50%  

(60 min) 

[57] 

TiO2/Fe2O3 Stężenie leku: 0,005 gL−1 

Stężenie fotokatalizatora: 

0,5 gL−1 

pH: 5,0 

Źródło światła: UV-Vis 

Rozkład 80% 

(120 min) 

[58] 

TiO2/ Ag Stężenie leku: 0,002 gL−1 

pH: 10,0 

Źródło światła: UV-Vis 

Rozkład 70% 

(180 min) 

[59] 

LEKI PRZECIWWIRUSOWE 

TiO2– P25 

Oseltamiwir 

Źródło światła: UV-A 

Stężenie fotokatalizatora: 

0,002 gL−1 

Rozkład 95% 

(80 min) 

[TOC] 45,6% 

(360 min) 

[60] 

Źródło światła: UV-A 

Stężenie fotokatalizatora: 

0,01 gL−1 

Rozkład 95% 

(80 min) 

[TOC] 67,0% 

(360 min) 

LEKI β – ADRENOLITYCZNE 

Biowęgiel – TiO 2  

Metoprolol 

Stężenie leku: 0,01gL−1 

Stężenie fotokatalizatora: 

0,5 gL-1 

Źródło światła: lampa Vis 

Rozkład 60% [61] 

Cu-TiO2 Stężenie leku: 0,05gL−1 

Stężenie fotokatalizatora: 

0,4 gL-1 

pH: 5,6 

Źródło światła: lampa UV 

Rozkład 92% 

(35 min)  

[TOC] 25% 

(100 min) 

[62] 

Biochar-TiO2 

Propranolol 

Stężenie leku: 0,01gL−1 

Stężenie fotokatalizatora: 

0,5 gL-1 

Źródło światła: lampa Vis 

Rozkład 70% [61] 

TiO2 Stężenie leku: 0,05 gL−1 

Stężenie fotokatalizatora:  

0,4 gL−1 

Źródło światła: światło 

słoneczne 

Rozkład 81% 

(240 min) 

[TOC] 30% 

[63] 

Węglowe kropki 

kwantowe/ TiO2 

(2 ml kropki węglowej) 

Stężenie fotokatalizatora: 

0,3 gL−1 

pH: 7,0 

Źródło światła: światło 

słoneczne 

Rozkład 89% 

(60 min) 

[TOC] 76% 

(180 min ) 

Trwałość 

3 powtórzenia  

[64] 

Węglowe kropki 

kwantowe/ TiO2 

(2 ml kropki węglowej) 
Atenolol 

Stężenie fotokatalizatora:  

0,3 gL−1 

pH: 9,1 

Źródło światła: światło 

słoneczne 

Rozkład 62 % 

(60 min) 

[TOC] 80% 

(180 min ) 

Trwałość 

3 powtórzenia 

[64] 
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AGNONIŚCI RECEPTORÓW AKTYWOWANYCH PRZEZ PROLIFERATORY PEROKSYSOMÓW 

TYPU α 

BiOI/TiO2/PMS 

Bezafibrat 

Stężenie leku: 0,001 gL−1 

pH: 7,0 

Źródło światła: światło 

widzialne 

Rozklad 94% 

(60 min) 

[65] 

Pd-g-C3N4 Stężenie leku: 0,003 gL−1 

Źródło światła: lampa 

ksenonowa (500 W) 

Rozkład 79,39% 

(90 min) 

[66] 

LEKI PRZECIWNOWOTWOROWE 

TiO2 P25  

5-Fluorouracyl 

Stężenie leku: 0,02 gL−1 

Stężenie fotokatalizatora: 

0,1, 0,5, 1 gL-1 

Źródło światła: promieniowanie 

UV 

Rozkład 99% 

(256 min) 

[67] 

N/S-TiO2 Stężenie leku: 0,01 gL−1 

Stężenie fotokatalizatora: 

0,1 gL-1 

pH: 2-10 

Źródło światła: lampa 

ksenonowa  

Rozkład 82%  

(360 min) 

[68] 

Bi-B-TiO2 Stężenie leku: 0,05 gL−1 

Stężenie fotokatalizatora: 

0,25 gL-1 

pH: 7 

Źródło światła: promieniowanie 

słoneczne 

Rozkład 100% 

(300 min) 

[69] 

Ti02@RGO Stężenie leku: 0,013 gL−1 

Stężenie fotokatalizatora: 

0,5 gL-1 

pH: 6,5 

Źródło światła: promieniowanie 

UV 

Rozkład 97% 

(90 min) 

[70] 

Bi-B-TiO2 Imatynib Stężenie leku: 0,005 gL−1 

Stężenie fotokatalizatora: 

0,25 gL-1 

pH: 7 

Źródło światła: promieniowanie 

UV 

Rozkład 100%  

(300 min) 

[67] 

Pt@TiO2 

Cyklofosfamid 

Stężenie leku: 0,05 gL−1 

Stężenie fotokatalizatora: 5 gL-1 

pH: 5,5 

Źródło światła: promieniowanie 

UV 

Rozkład 100% 

(240 min) 

[71] 

TiO2P25 Stężenie leku: 0,2 gL−1 

Stężenie fotokatalizatora:  

0,1, 0,5, 1  gL-1 

pH: 6 

Źródło światła: lampa rtęciowa 

Rozkład 99% 

(256 min) 

[72] 

Bi-B-TiO2 Stężenie leku: 0,05 gL−1 

Stężenie fotokatalizatora: 

0,2 gL-1 

pH: 7 

Źródło światła: promieniowanie 

słoneczne 

Rozkład 100% 

(300 min) 

[69] 
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TiO2 P25 Doksorubicyna Stężenie leku: 0,015 gL−1 

Stężenie fotokatalizatora: 

0,25 gL-1 

Źródło światła: UV-A 

Rozkład 100% [73] 

TiO2 Kronos vlp 7000  

Karboplatyna 

Stężenie leku 0,2 gL-1 

Stężenie fotokatalizatora: 

0,5 gL-1 

pH: 6,1  

Źródło światła: promieniowanie 

UV-A  

Rozkład 69%  

(30 min) 

[74] 

TiO2 P25 Stężenie leku 0,2 gL-1 

Stężenie fotokatalizatora:  

0,5 gL-1 

pH: 6,1 

Źródło światła: promieniowanie 

UV-A 

Rozkład 72%  

(30 min) 

[74] 

TiO2 P25 

Metotreksat 

Stężenie leku 1,0*10-4 gL-1 

Stężenie fotokatalizatora: 

0,001 gL-1 

pH: 8,0 

Źródło światła: promieniowanie 

UV 

Rozkład 100% 

(720 min) 

[75] 

BENZODIAZEPINY 

B500 TiO2 

Alprazolam 

Stężenie fotokatalizatora:  

0,5 gL−1 

Źródło światła: UV-Vis 

Rozkład 83% 

(90 min) 

Rozkład 87% 

(120 min) 

[76] 

LEKI PRZECIWDEPRESYJNE 

TiO2 

Wenlafaksyna 

Stężenie leku: 0,0025gL−1 

Stężenie fotokatalizatora: 

0,6 gL-1 

pH: 10,0 

Źródło światła: UV 

Rozkład 96% 

[TOC] ok. 70% 

(240 min) 

[77] 

LEKI PRZECIWPADACZKOWE 

TiO2 P25 

Karbamazepina 

Stężenie leku: 0,008 gL−1 

Stężenie fotokatalizatora: 

0,5 gL-1 

Źródło światła: UV 

Rozkład 100% [78] 

Al-ZnO/Fe Stężenie leku: 0,001 gL−1 

Stężenie fotokatalizatora: 

0,5 gL-1 

Źródło światła: UV –A 

Rozkład 99% 

(60 min) 

Trwałość 

10 powtórzeń 

[79] 

AC-TiO2 Stężenie leku: 0,001 gL−1 

Stężenie fotokatalizatora: 

120 gL-1 

pH: 7,0 

Rozkład 80-98% 

(60 min) 

[80] 

CNT-TiO2 Stężenie leku: 0,008 gL−1 

Stężenie fotokatalizatora:  

0,1- 2 gL-1 

pH: 6,0 

Żródło światła: UV-Vis 

Rozkład >95%  

(60 min) 

[81] 
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ESTROGENY 

AC-TiO2 

Estrogen 

Stężenie leku: 0,001gL−1 

Stężenie fotokatalizatora:  

0,25  gL-1 

pH: 6,0 

Źródło światła: UV-A 

wysokociśnieniową lampę 

rtęciową (125 W) 

Rozkład >90%  

(10 min) 

[82] 

TiO2NA 

Etynyloestradiol 

Stężenie leku: 0,005 gL−1 

pH: 7,0 

Źródło światła: UV 

Rozkład 96,4%  

(120 min) 

[83] 

TiO2NA/Ag Stężenie leku: 0,005 gL−1 

pH: 7,0 

Źródło światła: UV 

Rozkład 92,1% 

(120 min) 

TiO2 

17β-estradiol 

Stężenie leku 0,000 27 gL−1 

Stężenie fotokatalizatora:  

1,0 gL−1 

Źródło światła: lampa rtęciowo-

ksenonowa (200 W)  

[TOC] 100%  

(180 min) 

[84] 

P25 

Estradiol 

Stężenie leku: 0,001 gL−1 

Źródło światła: promieniowanie 

UV  

Rozkład 98%  

(60 min) 

[85] 

Stężenie leku: 0,001 gL−1 

Źródło światła: promieniowanie 

UV-Vis 

Rozkład 86% 

(60 min) 

ECT-1023t Stężenie leku: 0,001 gL−1 

Źródło światła: promieniowanie 

UV 

Rozkład 77%  

(60 min) 

Stężenie leku: 0,001 gL−1 

Źródło światła: promieniowanie 

UV-Vis 

Rozkład 40% 

(60 min) 

GO-TiO2 Stężenie leku: 0,001 gL−1 

Źródło światła: promieniowanie 

UV 

Rozkład 48% 

(60 min) 

Stężenie leku: 0,001 gL−1 

Źródło światła: promieniowanie 

UV-Vis 

Rozkład 59% 

(60 min) 

N-TiO2 Stężenie leku: 0,001 gL−1 

Źródło światła: promieniowanie 

UV 

Rozkład 27% 

(60 min) 

Stężenie leku: 0,001 gL−1 

Źródło światła: promieniowanie 

UV-Vis 

Rozkład 23% 

(60 min) 

Źródło: opracowanie własne na podstawie [ 18-85]. 

3. Podsumowanie 

Fotokataliza oparta o niemodyfikowany TiO2 jest nieopłacalna ekonomicznie z uwagi 

na konieczność użycia lamp jako źródeł promieniowania z zakresu UVA. Dlatego od lat 

prowadzone są badania mające na celu zwiększenie fotoaktywności tego związku, m.in. 

poprzez sprzęganie z innymi półprzewodnikami, domieszkowanie metalami i niemetalami 

czy osadzanie na nim metali szlachetnych. Efektem tych prac jest rosnąca liczba publi-

kacji opisujących zastosowanie modyfikowanego TiO2 do rozkładu trudno biodegrado-

walnych związków, w tym farmaceutyków. Istnieją jednak problemy z komercyjnym 
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wykorzystaniem nowych modyfikowanych fotokatalizatorów opartych na TiO2. Większość 

publikacji opisuje aktywność fotokatalityczną nowych związków podczas reakcji prowa-

dzonych w roztworach wodnych (w wodzie destylowanej), niezawierających dodatko-

wych substancji powszechnie występujących w matrycach środowiskowych, np. kwasy 

humusowe, węglowodany, białka, sole. Ponadto, istnieją problemy polegające m.in. na 

zmniejszeniu aktywności fotokatalitycznej modyfikowanych fotokatalitatorów w recy-

klingu, trudności w ich osadzeniu na nośniku oraz wysokie koszty przygotowania, 

zwłaszcza fotokatalizatorów opartych o metale rzadkie. W związku z tym, głównym 

obszarem dalszych badań może być opracowanie taniego fotokatalizatora opartego na 

TiO2, aktywowanego światłem słonecznym i wykazującego wysoką fotokatywność 

w rzeczywistych matrycach środowiskowych.  
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Modyfikowane fotokatalizatory heterogeniczne do usuwania pozostałości 

farmaceutyków 

Stereszczenie 

W ostatnich latach coraz częściej wykrywa się w środowisku wodnym mikrozanieczyszczenia organiczne, 

którymi są farmaceutyki i produkty higieny osobistej. Większość z tych związków, zwłaszcza antybiotyki, nie 

ulega biodegradacji a więc nie można ich usunąć w procesach oczyszczania w konwencjonalnych oczysz-

czalniach ścieków. Przy wyborze nowej technologii oczyszczania, kluczowym czynnikiem jest nie tylko jej 

wysoka wydajność ale też niskie zużycie energii, które można osiągnąć poprzez wykorzystanie światła 

słonecznego. Ditlenek tytanu jest popularnym fotokatalizatorem, charakteryzującym się wysoką stabilnością 

chemiczną, niską cena oraz nietoksycznością jednak możliwość jego praktycznego zastosowania jest ogra-

niczona koniecznością zastosowania promieniowania UV. Z tego powodu naukowcy często badają aktywność 

fotokatalityczną modyfikowanego/domieszkowanego TiO2, który będzie wykazywał wysoką fotoaktywność 

a jednocześnie będzie tani. Niniejsza praca stanowi przegląd artykułów opublikowanych w ostatnich latach, 

dotyczących degradacji farmaceutyków w obecności niemodyfikowanego i modyfikowanego/domieszko-

wanego TiO2.  

Słowa kluczowe: degradacja, farmaceutyki, domieszkowany TiO2, modyfikowany TiO2 

Modified heterogeneous photocatalysts for the removal of pharmaceutical 

residues 

Abstract 

In recent years, organic micropollutants, such as pharmaceuticals and personal care products, have been 

increasingly detected in the aquatic environment. Most of these compounds, especially antibiotics, are non-

biodegradable and therefore cannot be removed in treatment processes in conventional wastewater treatment 

plants. When choosing a new treatment technology, the key factor is not only its high efficiency, but also 

low energy consumption, which can be achieved by using sunlight. Titanium dioxide is a popular photo-

catalyst, characterized by high chemical stability, low price and non-toxicity, however, the possibility of its 

practical application is limited by the need to use ultraviolet radiation. Therefore, scientists ofter study the 

photocatalytic activity of modified/doped TiO2, which will show high photoactivity and at the same time be 

inexpensive. This paper is a review of articles published in recent years regarding the degradation of 

pharmaceuticals in the presence of non-modified and modified/doped TiO2. 

Keywords: degradation, pharmaceuticals, doped-TiO2, modified-TiO2  
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Najnowsze metody zaawansowanego utleniania 

pozostałości farmaceutyków 

1. Wprowadzenie 

Zaawansowane procesy utleniania (AOPs, ang. Advanced Oxidation Processes) można 

zdefiniować jako metody redoks, w których czynnikiem utleniającym są reaktywne 

formy tlenu, takie jak rodniki hydroksylowe HO•, anionorodniki ponadtlenkowe, O2
•− 

i rodniki wodoronadtlenkowe HO2
•. Rodniki HO• są zaliczane do najsilniejszych utleniaczy, 

o standardowym potencjale utleniania (Eo) między 2,8 V (przy pH 0) a 1,95 V (przy pH 

14) względem nasyconej elektrody kalomelowej. Rodniki te są bardzo nieselektywne 

i szybko reagują praktycznie ze wszystkimi substratami (organicznymi, jak i nieorga-

nicznymi) ze stałymi szybkości (k) rzędu 108-1010 (mol⋅dm3) -1⋅s-1. Reakcje z udziałem 

rodników HO• przebiegają czterema głównymi drogami: addycji rodników do wiązań 

wielokrotnych, oderwania atomu wodoru, przeniesienia elektronów i łączenie rodników 

organicznych (R•) z innymi cząsteczkami. Na przykład, w wyniku ich reakcji z cząstecz-

kami tlenu powstają nadtlenorodniki organiczne (ROO•) [1, 2].  

Wszystkie rodniki dalej reagują z trwałymi i toksycznymi związkami organicznymi 

i nieorganicznymi, np. z zanieczyszczeniami znajdującymi się w powietrzu, wodzie oraz 

glebie. Prowadzi to do degradacji chemicznej, a nawet mineralizacji związków organicz-

nych. W większości przypadków produkty AOPs są mniej szkodliwe/toksyczne i łatwiej 

poddają się oczyszczaniu biologicznemu.  

Ze względu na fakt, że rodniki HO• mają bardzo krótki czas życia, są one generowane 

in situ w trakcie różnych AOPs. Do najczęściej stosowanych należą, m.in. ozonowanie, 

utlenianie elektrochemiczne, reakcja Fentona i foto-Fentona, fotokataliza heterogeniczna 

w zawiesinach półprzewodników, utlenianie wilgotnym powietrzem i sonoliza.  

Ozon (O3) jest silnym utleniaczem (Eo = 1,24 V). Proces ozonowania może przebiegać 

dwoma drogami, tzn. poprzez bezpośrednie działanie samego ozonu (tzw. ozonowanie 

bezpośrednie) i poprzez działanie HO• rodników wygenerowanych z ozonu (tzw. ozono-

wanie pośrednie). W pierwszej drodze, ozon cząsteczkowy może reagować z węglowo-

dorami nienasyconymi lub aromatycznymi zawierającymi podstawniki hydroksylowe, 

metylowe i aminowe. W wyniku 1,3-dipolarnej cykloaddycji i reakcji elektrofilowych 

dochodzi do degradacji tych związków [3]. Produktami są zwykle aldehydy i niskocząstecz-

kowe kwasy karboksylowe. Utlenianie bezpośrednie ozonem jest procesem dość wolnym 

i selektywnym, dlatego często przeprowadza się ozonowanie pośrednie. Rozkład ozonu 
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w wodzie jest zwykle inicjowany przez aniony hydroksylowe HO−, więc zachodzi naj-

łatwiej w roztworach o odczynie zasadowym. Powstające rodniki HO• natychmiast reagują 

z organicznymi lub nieorganicznymi cząsteczkami substratów – reakcje są nieselektywne 

i zwykle dochodzi do znacznej mineralizacji. Skuteczność ozonowania zwiększa się, 

jeśli w procesie zastosuje się dodatkowo promieniowanie ultrafioletowe (UV), nadtlenek 

wodoru (H2O2) lub sole Fe(II), Mn(II), Cu(II), Cr(III) oraz Co(II). Wymienione czynniki 

w reakcjach z O3 generują dodatkową ilość rodników HO•, co sprzyja wydajności roz-

kładu substratów organicznych. Ozon tradycyjnie stosuje się w uzdatnianiu wody pitnej 

oraz dezynfekcji wody w basenach, oczyszczaniu powietrza, a także (w niektórych przy-

padkach) do dezynfekcji ścieków [4].  

Inną metodą wytwarzania rodników HO• jest zastosowanie mieszaniny H2O2 i soli 

Fe(II) lub Fe(III). W bezpośredniej homogenicznej wolnorodnikowej reakcji tych rea-

gentów (tzw. odczynników Fentona) powstają znaczne ilości rodników HO•. Przyjmuje 

się, że jest to reakcja utleniania katalizowana metalem, w której jony żelaza działają jako 

katalizator. Wydajność procesu jest ściśle związana z pH roztworu (optymalne wartości 

mieszczą się w przedziale od 2 do 4) oraz stosunkiem H2O2:Fe [5] Naświetlając układ 

promieniowaniem UV, można zwiększyć wydajność procesu Fentona, ponieważ w tej 

reakcji (tzw. foto-Fentona) powstaje więcej rodników HO•. Optymalizacja dawki rea-

gentów Fentona w stosunku do ładunku zanieczyszczeń w ściekach sprawia, że proces 

(foto)Fentona można wykorzystać do oczyszczania silnie zanieczyszczonych ścieków 

szpitalnych lub ścieków pochodzących z produkcji farmaceutycznej. Dodatkową zaletą 

procesu Fentona jest równoczesne usuwanie zanieczyszczeń zawartych w oczyszczanym 

układzie na drodze koagulacji oraz strącania wodorotlenków Fe(III) [6, 7]. 

Fotokataliza heterogeniczna w zawiesinach półprzewodników polega na naświe-

tlaniu wodnej suspensji półprzewodnika o właściwościach tzw. fotokatalizatora promie-

niowaniem (UV lub VIS) o energii równej lub większej niż energia tzw. pasma wzbro-

nionego. W rezultacie generowane są tzw. dziury pasma walencyjnego i elektrony pasma 

przewodnictwa. Mogą one albo w sposób niepożądany rekombinować, wyzwalając ciepło 

albo mogą reagować z substancjami zaadsorbowanymi na powierzchni katalizatora. Dziury 

pasma walencyjnego mogą reagować z cząsteczkami wody i jonami OH− (tj. w roz-

tworach obojętnych i zasadowych), tworząc HO•. Z kolei elektrony pasma przewod-

nictwa mogą reagować z zaadsorbowanym tlenem cząsteczkowym, redukując go do 

anionorodników O2
•−. W roztworach kwaśnych, mogą one reagować z jonami H3O+, 

tworząc rodniki HO2
•. Najczęściej stosowanymi fotokatalizatorami są tlenki i siarczki 

metali przejściowych, w tym TiO2 [8, 9]. Procesy fotokatalityczne stanowią nowe 

technologie oczyszczania wody i ścieków, a ich kluczowymi zaletami są brak ograniczeń 

transferu masy, działanie w warunkach otoczenia oraz możliwość wykorzystania pro-

mieniowania słonecznego. Sam TiO2 jest niedrogi, dostępny w handlu w różnych po-

staciach krystalicznych i o różnych właściwościach cząstek, nietoksyczny i stabilny 

fotochemicznie [10].  

Utlenianie elektrochemiczne przeprowadza się najczęściej na anodach wykonanych 

z grafitu, Pt, TiO2, IrO2, PbO2, różnych stopach opartych na Ti, a także na elektrodach 

diamentowych domieszkowanych borem (BDD) w obecności odpowiedniego elektrolitu. 

Za elektrochemiczne utlenianie materii organicznej odpowiedzialne są dwa mechanizmy. 

Pierwszy to bezpośrednie utlenianie anodowe, w którym zanieczyszczenia są adsorbo-

wane na powierzchni anody i ulegają rozkładowi na drodze anodowych reakcji związa-
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nych z przeniesieniem elektronu. W drugim mechanizmie, tzw. pośredniego utleniania, 

uczestniczą związki o właściwościach utleniaczy, powstałe na drodze elektrochemicznej, 

np. Cl2, podchloryny, O3 i H2O2. Utlenianie elektrochemiczne można zastosować do roz-

kładu różnych substancji organicznych, w tym farmaceutyków i związków endokrynnie 

czynnych obecnych w ściekach komunalnych [11, 12].  

Sonoliza to metoda wykorzystująca promieniowanie ultradźwiękowego (US) o niskiej 

do średniej częstotliwości (zwykle w zakresie 20-1000 kHz) i wysokiej energii w celu 

pośredniego rozkładu zanieczyszczeń organicznych w fazie wodnej. Promieniowanie 

US wywołuje w cieczach zjawisko kawitacji akustycznej, czyli powstawania a następnie 

zapadania się mikropęcherzyków gazu. Dwie główne ścieżki rozkładu za pomocą sonolizy 

obejmują reakcje pirolityczne wewnątrz lub w pobliżu pęcherzyków oraz reakcje wolno-

rodnikowe w roztworach. W pierwszej z nich, rozpuszczone substancje organiczne mogą 

odparowywać do wnętrza pęcherzyka i tam ulegać spalaniu w stanie gazowym. Proces 

ten dotyczy głównie związków o niskiej rozpuszczalności i/lub wysokiej lotności, które 

mają tendencję do gromadzenia się wewnątrz lub wokół granicy faz gaz-ciecz. W dru-

gim mechanizmie, cząsteczki H2O (jako para wodna) obecne wewnątrz pęcherzyków 

kawitacyjnych mogą podczas ich zapadania się ulec homolitycznemu rozszczepieniu. 

Prowadzi ono do powstania m.in. rodników HO• zdolnych do utleniania związków orga-

nicznych. Sonolizę można przeprowadzać w warunkach otoczenia i bez konieczności 

użycia dodatkowych substancji chemicznych czy katalizatorów [13]. 

Podkrytyczne utlenianie mokrym powietrzem (WAO, ang. Sub-critical Wet Air 

Oxidation) lub obróbka hydrotermalna mogą być zdefiniowane jako utlenianie związków 

organicznych i nieorganicznych w roztworze wodnym za pomocą tlenu cząsteczkowego 

lub powietrza (jako utleniaczy) w podwyższonych temperaturach (w zakresie 100-

372°C) i ciśnień (w zakresie 2-20 MPa). Podwyższone temperatury przyspieszają szyb-

kość reakcji, podczas gdy podwyższone ciśnienie zwiększa rozpuszczalność tlenu 

w wodzie oraz utrzymuje wodę w fazie ciekłej. W celu obniżenia wymaganej dla 

procesu wysokiej temperatury i ciśnienia, a jednocześnie zwiększenia jego wydajności, 

w metodzie WAO stosuje się dodatek różnych katalizatorów. Jest to tzw. katalityczne 

utlenianie mokrym powietrzem (CWAO, ang. Catalytic Wet Air Oxidation). W obu 

procesach (WAO i CWAO) powstają także reaktywne formy tlenu, w tym rodniki HO•. 

Ponadto nie stosuje się w nich żadnych toksycznych/szkodliwych odczynników che-

micznych, a produktami końcowymi są silnie utlenione związki nietoksyczne (a ostatecznie 

CO2
 i H2O). Zarówno WAO, jak i CWAO mogą całkowicie rozłożyć dużą grupę 

trwałych zanieczyszczeń obecnych w fazie wodnej i dlatego mogą być wykorzystane do 

oczyszczania ścieków o umiarkowanej do wysokiej zawartości substancji organicznych. 

Jeżeli proces utleniania prowadzi się w temperaturach i ciśnieniach wyższych od punktu 

krytycznego wody (374°C, 22 MPa) to faza gazowa i ciekła tworzą jednorodną fazę, 

a metoda nazywana jest nadkrytycznym utlenianiem wody (SCWO, ang. Supercritical 

Water Oxidation). W tych warunkach substancje organiczne i tlen stają się całkowicie 

mieszalne, co eliminuje ograniczenia związane z transferem masy, a dodatkowo w połą-

czeniu z wyższymi temperaturami reakcji prowadzi do wysokich szybkości reakcji [2, 12]. 

Znane są także metody wykorzystujące jony nadtlenonadsiarczanowe S2O8
2− jako 

źródło wolnych rodników. Same jony wykazują silne utleniające właściwości (Eo = 2,01 V), 

jednak po ich aktywacji (przez ciepło, promieniowanie UV lub jony metali przejścio-

wych) mogą tworzyć rodniki siarczanowe (SO4
•−), które są jeszcze silniejszymi utlenia-
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czami (Eo = 2,6 V). W ten sposób dochodzi do generowania rodników inicjujących AOPs. 

Aktywacja nadsiarczanu za pomocą ciepła lub promieniowania UV charakteryzuje się 

około 50% wyższą wydajnością generowania rodników SO4
•− niż metoda wykorzystująca 

jony metali: Fe(II), Fe(III), Cu(I) i Ag(I). Podobnie jak rodniki HO•, rodniki SO4
•− 

charakteryzują się krótkim okresem półtrwania, chociaż oba rodzaje rodników reagują 

z substratami w inny sposób. W reakcjach z cząsteczkami organicznymi rodniki HO• 

przyłączają się do wiązań wielokrotnych (np. C=C) lub odrywają H od wiązań C–H. 

Rodniki SO4
•− mają natomiast tendencję do usuwania elektronów ze związków orga-

nicznych, które następnie przekształcają się w organiczne kationorodniki. Dodatkowo 

rodniki HO• mogą tworzyć się z rodników SO4
•−[14].  

2. Zastosowanie AOPs w usuwaniu pozostałości farmaceutyków 

AOPs mają zastosowanie głównie do utleniania trwałych (odpornych na biodegra-

dację) związków organicznych oraz redukcji całkowitego węgla organicznego (TOC, 

ang. Total Organic Carbon) i chemicznego zapotrzebowania na tlen (COD, ang. Chemical 

Oxygen Demand) w ściekach przemysłowych i komunalnych. Wykorzystanie AOPs do 

oczyszczania ścieków komunalnych wiąże się z usuwaniem różnych mikrozanieczyszczeń 

organicznych, m.in. pozostałości farmaceutyków (w tym antybiotyków, a więc substancji 

wykazujących aktywność przeciwdrobnoustrojową), produktów higieny osobistej i sub-

stancji hormonalnie czynnych (EDCs, ang. Endocrine Disruptor Compounds). Do ścieków 

przemysłowych, które mogą być oczyszczane przez AOPs, zalicza się m.in. ścieki go-

rzelniane, celulozowo-papiernicze, tekstylne, oliwiarskie, galwaniczne i agrochemiczne. 

Dodatkowo AOPs można wykorzystać do oczyszczania innych, niebezpiecznych ście-

ków, np. ścieków szpitalnych i rzeźniczych [15].  

W zależności od (a) właściwości oczyszczanego strumienia ścieków (tj. matrycy, 

składu i stężenia substancji organicznych), (b) samego celu oczyszczania oraz (c) dostęp-

nej technologii oczyszczania, AOPs można stosować pojedynczo lub w połączeniu z in-

nymi metodami fizykochemicznymi i procesami biologicznymi. Łączenie różnych metod 

oczyszczania jest korzystne, ponieważ prowadzi najczęściej do wyższej wydajności 

usuwania zanieczyszczeń organicznych. W przypadku ścieków zawierających duże ilości 

trudno biodegradowalnych związków organicznych, AOP można stosować jako wstępny 

etap oczyszczania, w celu przekształcenia związków początkowo opornych na biodegra-

dację w bardziej nietrwałe półprodukty. Po nim następuje kolejny etap, czyli oczyszczanie 

biologiczne, w którym powstałe mniejsze związki organiczne, np. krótkołańcuchowe 

kwasy, mogą wniknąć do komórek mikroorganizmów osadu czynnego i mogą łatwiej 

ulegać biodegradacji (przyjmuje się, że szybkość biologicznego utleniania wzrasta wraz 

ze zmniejszaniem się wielkości cząsteczki). Koncepcja takiego łączenia AOP i oczysz-

czania biologicznego wiąże się z tym, że utlenianie chemiczne (mające na celu całkowitą 

mineralizację) będzie niezwykle kosztowne, jeśli zostanie zastosowane jako główny 

proces oczyszczania ścieków zawierających duże ładunki zanieczyszczeń organicznych 

[7, 15]. 

W literaturze można znaleźć wiele innych połączeniach różnych AOP’s w celu 

usuwania farmaceutyków. Kilka z nich zostało przedstawionych w tabeli 1. 
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Tabela 1. Zestawienie metod rozkładających farmaceutyki 
M

et
o
d
a 

u
tl
en

ia
n
ia

 

Farmaceutyk Warunki reakcji i wyniki 
Litera-

tura 

O
zo

n
o
w

an
ie

 

Azytromycyna, 

Rozytromycyna, 

Sulfametoksazol, 

Sulfatiazol, 17a-

etynyloestradiol, 

17b-estradiol, 

Bezafibrat, 

Diklofenak, 

Fenoprofen, 

Ifosfamid, 

Propylofenazon 

- degradacja farmaceutyków (w ściekach syntetycznych): 100% 

w ciągu 60 s, przy dawce ozonu 188,1 mg⋅h−1; 

- degradacji farmaceutyków w wodach powierzchniowych i 

ściekach (obecność naturalnej materii organiczne): konieczna 

większa dawka ozonu (222,3 mg⋅h−1); 

- wzrost szybkości degradacji ze wzrostem pH; 

- środowisko reakcji: ścieki syntetyczne, wody powierzchniowe, 

ścieki oczyszczone z dodanymi farmaceutykami. 

[16] 

 

Tetracyklina 

 

- wzrost szybkości degradacji ze wzrostem pH, stężeniem 

gazowego ozonu i szybkością przepływu gazu; 

- niewielki wpływ nadtlenku wodoru na usuwanie tetracykliny; 

- usunięcie TOC: 35% po 90 min. 

[17] 

 

Amoksycyklina - obecność związków alkalicznych i kwasów humusowych hamuje 

usuwanie o 50%; 

- stała szybkości k = 1,97 min-1; 

- usunięcie TOC: 32%. 

[18] 

Kwas salicylowy - stężenie początkowe 1,0 mg⋅dm-3; 

- degradacja: 95% przy pH = 4,0 i przy dawce ozonu 1,0 mg⋅dm-3; 

- większa efektywność degradacji przy pH = 4,0 niż przy pH = 8,0 

i pH = 10,0. 

[19]  

Cyklofosfamid - dawka ozonu 45,0 mg⋅dm-3 (przepływ gazu 5 dm3 ⋅h-1); 

- wzrost szybkości degradacji ze wzrostem pH; 

- stała szybkości k = 1,84 (mol⋅dm3) -1⋅s-1 w 15°C. 

[20] 

 

Penicylina G - naturalny zeolite pokryty cerem (4% m/m); ilość = 2,0 g⋅dm-3  

- pH = 4,5; 

- dawka ozonu 6,0 mg⋅dm-3 

- degradacja: 99% po 15 min; 

- usunięcie TOC: 21% po 120 min. 

[21] 

Amoksycylina, 

Diklofenak 

- usunięcie TOC: <6% (amoksycyliny) i 41%; (diklofenaku) po 

180 min. 

[22] 

 

Atenolol, 

Hydrochlorotiazy

d, Ofloksacyna, 

Trimetoprim 

- usunięcie TOC: 10%; 

- środowisko reakcji: ścieki syntetyczne. 

 

[23] 

 

Cefalosporyna C - dawka ozonu 5,2 g⋅dm-3 (przepływ gazu 0,6 dm3 ⋅min-1); 

- degradacja: 79% w temp. 60oC,  

[24] 

O
zo

n
o
w

an
ie

/ 

U
V

 

Azytromycyna, 

Naproksen, 

Ofloksacyna, 

Roksytromycyna

,  

Trimetoprim 

- stężenie początkowe 0,6 mg⋅dm-3, pH = 7,0-8,0;  

- dawka ozonu 4,0 mg⋅dm-3 (przepływ gazu 1,0 dm3 ⋅min-1); 

- degradacja: 87% (azytromycyny, naproksenu i ofloksacyny), 

89% (roksytromycyny), 100% (trimetoprimu);  

- usunięcie COD: 40%; 

- zmiejszenie toksyczności ostrej: 58%; 

- matryca: ścieki oczyszczone. 

[25] 
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Diklofenak,  

Kwas 

mefenamowy, 

Diltiazem, 

Ciprofloksacyna, 

Chloramfenikol, 

Naproksen, 

Lewofloksacyna 

Atenolol, 

Trimetoprim, 

Metoprolol 

- pH = 6,5-7,0; 

- promieniowanie UV: lampy 65W (1,025 mW⋅cm-2);  

- degradacja: 100% (diklofenak, kwas mefenamowy, diltiazem, 

cyprofloksacyna, chloramfenikol, naproksen, lewofloksacyna), 

przy dawce O3 1,0 mg⋅dm-3 w ciągu 5 min, 100% (bezafibrat, 

lewofloksacyna, erytromycyna, atenolol, trimetoprim, metoprolol) 

przy dawce O3 6 mg⋅dm-3 ;  

- matryca: ścieki oczyszczone. 

[26] 

O
zo

n
o
w

an
ie

/ 

fo
to

k
at

al
iz

a 

Bezafibrat - degradacja: 90% przy pH = 4,4 po 180 min; 

- wzrost szybkości degradacji ze wzrostem ilości ozonu 

i katalizatora. 

[27]  

Amoksycylina, 

Diklofenak 

 

ozonowanie/ fotokataliza (TiO2) w wodzie destylowanej:  

- degradacja: 100% obu związków po 5 min; 

- usunięcie TOC (100%): po 30 min (amoksycyliny) i po 120 min 

(diklofenaku); 

ozonowanie/ fotokataliza (TiO2) w ściekach; 

- usunięcie TOC: 68% po 180 min. 

[22] 

 

Atenolol, 

Hydrochlorotiazy

d, Ofloksacyna, 

Trimetoprim 

ozonowanie/ fotokataliza (TiO2):  

- usunięcie TOC: 80% wodzie destylowanej i 60% w ściekach; 

- środowisko reakcji: ścieki syntetyczne. 

[23] 

 

O
zo

n
o
w

an
ie

 i
/l

u
b
 s

o
n
o
li

za
 

(U
S

, 
an

g
. U

lt
ra

so
u
n
d
) 

Amoksycylina sonoliza: 

- częstotliwość US: 575 kHz;  

- przy pH = 10,0, degradacja (>99%) ze stałą szybkości k= 0,04 

min-1, usunięcie TOC = 10%; 

ozonowanie/ US:  

-efekt synergistyczny (k = 2,5 min-1 (625 razy większa niż dla US), 

usunięcie TOC = 45% 

[18]  

 

S
o
n
o
li

za
 (

U
S

) 

Ciproflokasyna - częstotliwość US: 544, 801, 1081 kHz; 

- optymalna częśtotliwość US: 544 kHz;  

- degradacja: 60% (stężenie początkowe 15 mg⋅dm-3), w temp 

25 °C przy pH = 7,0, stała szybkości k = 0,0067 min-1; 

- wzrost szybkości degradacji ze wzrostem temp. 

[28]  

Ibuprofen - częstotliwość US: 20-1130kHz;  

- wzrost efektywności degradacji ze wzrostem częstotliwości (przy 

20 kHz – brak skuteczności);  

- w układzie z dwoma reaktorami (40/572 kHz) i z dodatkiem 

zerowartościowego żelaza (ZVI, ang. Zero Valent Iron): usunięcie 

TOC = 37%;  

- w układzie sekwencyjnym (40 + 200 kHz): usunięcie TOC = 30%. 

[29] 

 

Oksacyklina - degradacja: 100% (stężenie początkowe 20 mg⋅dm-3) po 120 min 

przy US 275 KHz (60 W);  

- dodatki (mannitol, węglan wapnia) nie wpływały na wydajność; 

- środowisko reakcji: symulowane ścieki farmaceutyczne. 

[30] 

 

Diklofenak - mineralizacja (stężenie początkowe 30 μmol ⋅dm-3) po 

60 minutach sonifikacji przy pH = 3,0; 

- częstotliwość US: 861 kHz; 

- wzrost wydajności procesu po dodaniu soli żelaza. 

[31]  
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U
S

/H
2
O

2
 Amoksycylina - częstotliwość US: 20 kHz; 

- tylko US: degradacja = 46%; 

- w układzie US/H2O2: degradacja = 98%. 

[32] 
N

ap
ro

m
ie

n
io

w
an

ie
 w

ią
zk

ą 
el

ek
tr

o
n
ó
w

 (
E

B
I,

 a
n
g
. 
E

le
ct

ro
n
 B

ea
m

 

Ir
ra

d
ia

ti
o
n
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lu
b
 p

ro
m

ie
n
io

w
an

ie
m

 g
am

m
a 

(γ
) 

Fluoksetyna - EBI (dawki 0,5-7,5 kGy); 

- degradacja: > 90% (stężenie początkowe 19,4  mg⋅dm-3) przy 

0,5 kGy oraz > 99% przy dawkach >2,5 kGy; 

- usunięcie TOC: około 20% przy dawkach 7,5 kGy lub wyższych; 

- zmniejszenie toksyczności ostrej: 86,8% dla Daphnia similis 

i 9,6% dla Vibrio fischeri po ekspozycji na EBI o 5 kGy. 

[33]  

 

Cefalosporyna C - promieniowanie γ; 

- degradacja: 94% przy dawce 150 kGy i 85% przy dawce 100 kGy. 

 [24] 

19 

farmaceutyków 

- EBI i promieniowanie γ (dawki 0,5–25 kGy); 

- korelacja między stopniem degradacji, a rodzajem i stężeniem 

związku; 

- degradacja: 90–100% (w 80% przypadków) gdy dawki (wiązki 

elektronów lub promieniowania) 0,5-5 kGy; 

- większe dawki (>5 kGy) do rozkładu antybiotyków 

makrolidowych; 

- środowisko reakcji: ścieki oczyszczone. 

[34] 

F
en

to
n
 

Ciprofloksacyna - pH = 3,0, temp. 30ºC; 

- degradacja: 70% gdy [H2O2]: [Fe2+] = 10:1;  

- usunięcie TOC: 55% w ciągu 60 min. 

[35] 

Oksacylina - stężenie początkowe = 0,203 mmol⋅dm-3; 

- degradacja: 100% po 5 min gdy [Fe(II)] = 90 μmol⋅dm-3 i [H2O2] 

= 10 μmol⋅dm-3. 

[36]  

Chloramfenikol - pH = 5,8-6,0; 

- degradacja w ściekach oczyszczonych: 79% po 20 min, gdy 

[Fe(II)] =192 μmol⋅dm-3, [H2O2] =1500 μmol⋅dm-3  

- degradacja w wodzie powierzchniowej: 88% po 15 min, gdy 

[Fe(II)] =48 μmol⋅dm-3, [H2O2] = 44 μmol⋅dm-3. 

[37] 

Chloramfenikol, 

Ciprfloksacyna, 

Metamizol 

- stężenie początkowe związków = 0,15 mmol⋅dm-3; 

- pH = 3,5; 

- degradacja: 52% chloramfenikolu, 42% ciprofloksacyny i 47 % 

metamizolu po 45 min gdy [H2O2] = 22,5 mmol⋅dm-3,  

[Fe(II)] = 2,25 mmol⋅dm-3. 

[38] 

Flumechina - stężenie początkowe = 0,5 mg⋅dm-3; 

- pH = 3,0; 

- degradacja: 40% po 60 min gdy [H2O2] = 2,0 mmol⋅dm-3,  

[Fe(II)] = 0,5 mmol⋅dm-3. 

[39] 

E
le

k
to

-F
en

to
n
 5-fluorouracyl - środowisko reakcji: 0,05 mol⋅dm-3 Na2SO4 z dodatkiem soli 

Fe(II) przy pH 3,0; 

- degradacja: 6 min przy 300 mA gdy [Fe(II)] = 0,2 mmol⋅dm-3;  

- natężenie 1500 mA obniża TOC >94%. 

[40] 

Lewofloksacyna - stężenie początkowe = 200 mg⋅dm-3; 

- środowisko reakcji: 0,05 mol⋅dm-3 Na2SO4 z dodatkiem soli 

Fe(II) przy pH 3,0; 

[41] 
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gęstość prądowa: 6,67 mA⋅cm-2; 

- degradacja: 100% po 120 min gdy [Fe(II)] = 1,0 mmol⋅dm-3;  

- usunięcie TOC: 60% po 360 min. 
F

o
to

-F
en

to
n
 Paracetamol - stosowany układ: nanozelity i nanocząstki ferrytu kobaltu; 

- degradacja: ≈ 99% fenolu i paracetamolu tylko dla stężenia  

10 mg⋅dm-3; 

-przy wyższych stężeniach związków (20-200 mg⋅dm-3) niższy 

stopień usunięcia. 

[42] 
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k
tr
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- 
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Kwas fibrowy - stosowany układ: sole Fe(II) i promieniowanie UV, pH = 3,0; 

- degradacja: ≈ 96% związku. 

[43] 

Acetaminofen,  

Diklofenak, 

Ciprofloksacyna, 

Sulfametoksazol 

- stosowany ukłąd: promieniowanie VIS, sole Fe(II), 

- elektrody: IrO2 (anoda)/ NaCl i BDD (anoda)/Na2SO4; 

- degradacja: 99% wszystkich związków przy użyciu IrO2/ NaCl 

i 49% przy użyciu BDD/Na2SO4. 

[44] 

S
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o
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Imipenem - obecność FeFeO4 żelaza lub innych soli Fe(II); 

- częstotliwość US: 200-1000 kHz; 

- degradacja: 67% po 60 min. 

[45] 

U
tl

en
ia

n
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Diklofenak, 

Sulfametoksazol 

Jopromid,  

17a-

etynyloestradiol 

- elektrody: BDD; 

- najwyższa szybkość degradacji wymienionych związków przy  

I= 0,9A i szybkości przepływu = 500 h⋅dm-3; 

- materia organiczna obecna w rzeczywistych ściekach spowalnia 

proces; 

- środowisko reakcji: nieoczyszczone ścieki szpitalne i ścieki 

syntetyczne. 

[46] 

Karbamazepina  

 

- elektrody: Nb/BDD i Ti/IrO2;  

- NaCl 14 mmol⋅dm-3 

- degradacja: 88%, przy I=1,0 A, po 12 min, dla anody Nb/BDD; 

- najwyższa degradacja przy użyciu Nb/BDD w wodzie 

zdemineralizowanej przy pH 2,0 (> pH 7,0 > pH 10,0), najniższa 

w ściekach; 

- środowisko reakcji: woda demineralizowana, kranowa 

i oczyszczone ścieki komunalne. 

[47] 

Lewofloksacyna - stężenie początkowe = 800 mg⋅dm-3, pH = 3,0, 

- elektrody: PbO2, La-PbO2, Y-PbO2, La-Y-PbO2, 

- gęstość prądowa: 30 mA⋅cm-2 

- degradacja: 95% dla anody La-Y-PbO2, 90% dla La-PbO2, 85% 

dla Y-PbO2 i 83% dla PbO2 po 2,5 h elektrolizy 

[48] 

Norfloksacyna - stężenie początkowe = 0,125 mmol⋅dm-3, pH = 3,0 

- elektrody: Ti/IrO2,  

- NaCl:10-50 mmol⋅dm-3 

- degradacja: 100% przy pH 9 po 60 min (w wodzie morskiej  

i w sciekach komunalnych),  

- azotany(V) hamują degradację,  

[49] 

U
V

 (
fo

to
li

za
) 

Sulfametoksazol, 

Sulfametazyna, 

Sulfadiazyna, 

Trimetoprim, 

Bisfenol A, 

Diklofenak 

- lampy UV (540 mJ⋅cm-2), dawka H2O2 = 6 mg⋅dm-3; 

- wpływ pH na szybkość bezpośredniej fotolizy sulfonamidów; 

- podatność na rozkład: diklofenak > sulfametoksazol > 

sulfametazyna > sulfadiazyna > bisfenol > trimetoprim; 

- degradacja w wodzie z jeziora: od 43% (trimetoprim) do 98% 

(diklofenak); 

- degradacja w ściekach oczyszczonych: 31-97%; 

- środowisko reakcji: woda ultraczysta, woda z jeziora, ścieki 

z oczyszczalni ścieków. 

[50] 
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U
V

/H
2
O

2
 Diklofenak - degradacja: 52% (stężenie początkowe 1 mmol⋅dm-3) po 90 min; 

- usunięcie TOC: 39%. 

[51] 

 
U

S
/f
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Ciprofloksacyna - degradacja: 97% przy pH = 2,0-10,0 po 40 min; 

- czas sonifikacji: 20-60 min; 

- amplituda ultradźwięków (20-100%); 

- katalizator: nanocząstki ZnO. 

[52]  

Diklofenak 

Werapamil 

- katalizator: jedno- i wielowarstwowe Ti3C2TXMXene; 

- degradacja z katalizatorem jednowarstwowym: 85%; 

- degradacja z katalizatorem wielowarstwowym: 81%; 

- wzrost stopnia degradacji ze wzrostem częstotliwości US. 

[53] 

 

F
o
to

k
at

al
iz

a 

Chloramfenikol - stężenie początkowe = 5 mg⋅dm-3, pH = 7,0; 

- źródło promieniowania: lampa UV;  

- fotokatalizator: TiO2; 

- degradacja: 75% po 60 min gdy dawka TiO2 =1,0 g⋅dm-3. 

[54] 

Oksytetracyklina - stężenie początkowe = 10 mg⋅dm-3, pH = 7,0, 

- fotokatalizator: BiVO4 na bazie nanorurek węglowych (250 

mg⋅dm-3), 

- źródło promieniowania: światło VIS (lampa ksenonowa); 

- degradacja: 88% po 60 min 

[55] 

Atenolol - stężenie początkowe = 25 mg⋅dm-3; 

- fotokatalizator: TiO2 domieszkowany azotem, 30 mg⋅dm-3), 

- źródło promieniowania: światło słoneczne 

- degradacja: 100% po 60 min gdy dawka fotokatalizatora  

= 540 mg⋅dm-3; 

- usunięcie TOC: 100% po 7 h 

[56] 

Norfloksacyna - stężenie początkowe = 6,03 mg⋅dm-3; 

- fotokatalizator: kompozyt (tlenek grafenu@TiO2); 

- źródło promieniowania: światło VIS (lampa ksenonowa); 

- degradacja: 99% po 60 min gdy dawka fotokatalizatora  

= 1,5 g⋅dm-3; 

[57] 

Kwas salicylowy - stężenie początkowe = 1,0 mg⋅dm-3; 

- fotokatalizator: kompozyt (tlenek grafenu@ZnO); 

- źródło promieniowania: światło słoneczne; 

- degradacja: 57% po 60 min gdy dawka fotokatalizatora  

= 1,0 g⋅dm-3; 

[58] 

17-β-estradiol - stężenie początkowe = 0,001 mg⋅dm-3; 

- fotokatalizator: TiO2; 

- źródło promieniowania: lampa UV (400 W); 

- degradacja: 99% po 60 min gdy dawka fotokatalizatora  

= 100 mg⋅dm-3. 

[59] 

Sulfametoksazol - stężenie początkowe = 10 mg⋅dm-3; 

- fotokatalizator: ZnO; 

- źródło promieniowania: lampa UV (11 W),  

- degradacja: 84% po 60 min gdy dawka fotokatalizatora  

= 200 mg⋅dm-3; 

[60] 

Atenolol - stężenie początkowe = 5 mg⋅dm-3; 

- fotokatalizator: ZnO domieszkowany srebrem; 

- źródło promieniowania: lampa UV,  

- degradacja: 70% po 120 min gdy dawka fotokatalizatora  

= 1000 mg⋅dm-3. 

[61] 

Ciprofloksacyna - stężenie początkowe = 15 mg⋅dm-3; 

- fotokatalizator: Fe3O4/CuO; 

[62] 
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- źródło promieniowania: światło VIS (lampa ksenonowa, 500W);  

- degradacja: 98% po 120 min gdy dawka fotokatalizatora  

= 120 mg⋅dm-3. 

Karbamazepina - stężenie początkowe = 10 mg⋅dm-3; 

- fotokatalizator: grafitowy C3N4; 

- źródło promieniowania: lampa UV;  

- degradacja: 100% po 60 min gdy dawka fotokatalizatora  

= 0,5 g⋅dm-3. 

[63] 

F
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k
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Oksytetracyklina - stężenie początkowe = 20 mg⋅dm-3, pH = 3,0, 

- fotokatalizator: kompozyt (Cu@Fe3O4); 

- degradacja: 100% po 30 min gdy dawka Cu@Fe3O4 = 1 g⋅dm-3 

oraz [H2O2] = 20 mmol⋅dm-3,  

- matryca: wstępnie oczyszczony odciek ze składowisk. 

[64] 

N
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Chloramfenikol, 

Penicylina G, 

Oksytetracyklina, 

Ciprofloksacyna 

S2O8
2-: 

- chloramfenikol (stężenie początkowe 0,2 mmol⋅dm-3), 

degradacja: 96% gdy [S2O8
2-] = 16 mmol⋅dm-3) po 120 min przy 

pH = 5,4 w temp. 70ºC; 

- penicyliny G (stężenie początkowe 0,02 mmol⋅dm-3) degradacja: 

98% gdy [S2O8
2-] = 0,5 mmol⋅dm-3 po 72 min przy pH = 5,0 

w temp. 80ºC; 

- oksytetracykliny (stężenie początkowe 0,04 mmol⋅dm-3 ), 

degradacja: 89% gdy [S2O8
2-] = 8,9 mmol⋅dm-3 po 26 min przy pH 

= 8,9 w temp. 72ºC; 

- ciprofloksacyny (stężenie początkowe 0,013 mmol⋅dm-3), 

degradacja: 100% gdy [S2O8
2-] = 1,04 mmol⋅dm-3 po 60 min przy 

pH = 7,0  

HSO5
−: 

- sulfametoksazol (stężenie początkowe 0,0063 mmol⋅dm-3), 

degradacja: 100% gdy [S2O8
2-] = 0,1575 mmol⋅dm-3) po 180 min 

przy pH = 6,8, aktywator: α-Fe3O4 (0,4 g⋅dm-3);  

- chloramfenikol (stężenie początkowe 0,03 mmol⋅dm-3) 

degradacja: 100% gdy [S2O8
2-]=1,0 mmol⋅dm-3 po 60 min przy pH 

= 7,0, aktywator: Co3O4 (0,1 g⋅dm-3). 

[14] 

 

N
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y
/U

V
  HSO5

−: 

- sulfametazyna (stężenie początkowe 0,0062 mmol⋅dm-3), 

degradacja: 100% gdy [S2O8
2-] = 0,0088 mmol⋅dm-3) po 5 min 

przy pH = 7,5, promieniowanie UV = 254 nm; 

- ciprofloksacyna (stężenie początkowe 0,0062 mmol⋅dm-3), 

degradacja: 100% gdy [S2O8
2-] = 2,5 mmol⋅dm-3) po 60 min przy 

pH = 7,0, promieniowanie UV = 254 nm; 

[14] 
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Tetracyklina S2O8
2-: 

- US: 35 kHz, 500 W; 

- degradacja: 96,5% po 120 min przy pH = 10,0 

[14] 

 

Źródło: opracowanie własne na podstawie [14, 16-65]. 

3. Wnioski 

Wzrost liczby artykułów naukowych pojawiających się każdego roku świadczy 

o ciągłym zainteresowaniu możliwością zastosowania procesów zaawansowanego utle-

niania (AOPs) w ochronie środowiska. Zestawienie wyników badań opisywanych w lite-

raturze wskazuje, że są one skuteczne w usuwaniu farmaceutyków z fazy wodnej, w tym 
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z wodnych matryc środowiskowych. Dzięki komercjalizacji i zastosowaniu AOPs jako 

dodatkowego etapu w oczyszczalni, pozostałości zanieczyszczeń farmaceutycznych mogą 

być całkowicie usunięte ze ścieków przed ich wprowadzeniem do odbiorników. Jest to 

działanie korzystne dla środowiska naturalnego choć wymaga dalszych badań aplikacyj-

nych ze względu, m.in. na koszty energii zużywanej podczas AOPs w porównaniu z innymi 

konwencjonalnymi metodami oczyszczania. Jednym z rozwiązań tego problemu może 

być wykorzystanie energii światła słonecznego (green energy) i nowych nanokataliza-

torów. Ponadto, konieczne jest przeprowadzenie eksperymentów w skali pilotażowej 

z rzeczywistymi ściekami przemysłowymi oraz ocenę toksyczności produktów pośrednich/ 

transformacji, ponieważ niekiedy są one bardziej toksyczne niż związki wyjściowe.  
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Najnowsze metody zaawansowanego utleniania pozostałości farmaceutyków 

Streszczenie 

Ze względu na zmiany klimatyczne i wzrost liczby ludności na świecie, problemy związane z wodą będą się 

nasilać. Konwencjonalne oczyszczanie ścieków jest najczęściej kombinacją procesów fizycznych, chemicz-

nych i/lub biologicznych. Powszechnie stosowane technologie oczyszczania ścieków są uznawane za nie-

skuteczne w całkowitym usuwaniu zanieczyszczeń, zwłaszcza trudno biodegradowalnych i aktywnych biolo-

gicznie farmaceutyków, co stwarza konieczność wtórnego oczyszczania. Zaawansowane procesy utleniania 

(AOPs) to chemiczne procesy utleniania, które wykorzystują reaktywne cząstki o właściwościach utleniających 

(np. rodnika hydroksylowego, siarczanowego czy anionorodnika ponadtlenkowego). Są one generowane in 

situ z cząsteczek wody przy użyciu energii (np. słonecznej, elektrycznej, fali dźwiękowej) lub pod działaniem 

reagentów chemicznych (nadtlenku wodoru, ozonu, odpowiedniego (foto)katalizatora). Produktami reakcji 

utleniania za pomocą AOPs są najczęściej niskocząsteczkowe związki organiczne, łatwo ulegające dalszym 

procesom rozkładu. Komercjalizacja AOPs może prowadzić do obniżenia kosztów całkowitego oczyszczania 

ścieków, zwłaszcza gdy będą one użyte jako jeden z etapów oczyszczania (wstępnego lub końcowego po 

oczyszczaniu biologicznym). W niniejszej pracy przedstawiono charakterystykę najpopularniejszych metod 

AOPs oraz przykłady ich zastosowania do degradacji farmaceutyków opisywane w najnowszej literaturze. 

Słowa kluczowe: AOPs, zanieczyszczenia, utlenianie, degradacja 

Latest advanced oxidation processes for degradation of pharmaceutical residues 

Abstract 

Due to climate change and global population growth, water-related problems will increase. Conventional 

wastewater treatment is most often a combination of physical, chemical and/or biological processes. Com-

monly used wastewater treatment technologies are considered ineffective in the complete removal of pollutants, 

especially hardly biodegradable and biologically active pharmaceuticals, which requires secondary treatment. 

Advanced oxidation processes (AOPs) are chemical oxidation processes that use reactive particles with 

oxidizing properties (e.g. hydroxyl radical, sulfate radical or superoxide anion radical). They are generated 

in situ from water molecules using energy (e.g. solar, electric, sound wave) or under the action of chemical 

reagents (hydrogen peroxide, ozone, appropriate (photo)catalyst). The products of the oxidation reaction with 

AOPs are usually low-molecular organic compounds, easily subject to further decomposition processes. The 

commercialization of AOPs may lead to a reduction in the costs of total wastewater treatment, especially 

when they are used as one of the treatment stages (preliminary or final after biological treatment). This paper 

presents the characteristics of the most popular AOPs methods and examples of their application to the 

degradation of pharmaceuticals described in the latest literature. 

Keywords: AOPs, pollution, oxidation, degradation 
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Identyfikacja produktów powstałych 

podczas fotokatalitycznej degradacji antybiotyku 

z grupy fluorochinolonów 

1. Wprowadzenie  

Do połowy XIX wieku, zanieczyszczenia wytwarzane przez człowieka były ubocznym 

skutkiem rozwoju społeczeństwa, przemysłu, rolnictwa i techniki. Wzrost zaludnienia 

Ziemi oraz intensywny rozwój przemysłu i rolnictwa po II wojnie światowej spowo-

dował wytwarzanie większej ilości nowego typu odpadów. Część z nich, jak pestycydy, 

węglowodory alifatyczne i aromatyczne, fenole i ich pochodne, barwniki, farmaceutyki, 

substancje powierzchniowo czynne czy związki chloroorganiczne charakteryzuje się 

wysoką trwałości, odpornością na procesy biodegradacji oraz (eko)toksycznością. Wpro-

wadzane ograniczenia w emisji zanieczyszczeń do środowiska doprowadziły do zmniej-

szenia ilości tych związków w środowisku, ale nie spowodowały ich całkowitego wyeli-

minowania. Liczne badania wykazują, że pozostałości tych związków wykrywane są 

praktycznie we wszystkich matrycach środowiskowych, tzn. w wodach powierzchnio-

wych (rzekach, strumieniach), wodach gruntowych, podziemnych, a niekiedy nawet 

w wodzie do picia, osadach dennych i glebach. Wymienione związki mogą też kumulować 

się w glebach czy osadach, a w sprzyjających warunkach mogą być z nich wypłukiwane 

z gleb, wprowadzane do środowiska wodnego i transportowane na znaczne odległości. 

Rozwój technik analitycznych, zwłaszcza chromatografii i spektrometrii masowej, 

umożliwił wykrywanie tych substancji w stężeniu ng/l i mniejszym, nawet na terenach 

nieuprzemysłowionych. Związki wytwarzane przez człowieka jako uboczny produkt 

wielu procesów i obecne w różnych ekosystemach, określa się jako zanieczyszczenia 

antropogeniczne. Do źródeł tej grupy zanieczyszczeń zalicza się: 

• energetykę (procesy wydobywania i spalania paliw); 

• przemysł (farmaceutyczny, spożywczy, ciężki, chemii organicznej); 

• komunikację (głównie transport drogowy); 

• gospodarstwa domowe; 

• wysypiska odpadów; 

• oczyszczalnie. 

Istotnym problemem jest fakt, że ten rodzaj zanieczyszczeń nie jest całkowicie usu-
wany w konwencjonalnych biologicznych oczyszczalniach ścieków. W rezultacie, pozo-
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stałości wymienionych związków trafiają wraz ze ściekami oczyszczonymi do wód 
powierzchniowych. Z powodu właściwości fizykochemicznych, zanieczyszczenia antro-

pogeniczne stanowią zagrożenie dla mikroorganizmów środowiska wodnego i tym 
samym dla kolejnych poziomów troficznych w ekosystemach [1]. 

Alternatywą dla konwencjonalnych metod oczyszczania ścieków z zanieczyszczeń 
antropogenicznych są zaawansowane metody utleniania (ang. Advanced Oxidation 

Processes, AOPs). Czynnikiem utleniającym są w nich rodniki hydroksylowe (HO) 
generowane in situ. Ze względu na ich wysoki potencjał utleniania (2,80 V) – wyższy 

od potencjału utleniania ozonu (2,07 V), nadtlenku wodoru (1,78 V) czy chloru (1,36 V) – 

mogą szybko i nieselektywnie reagować praktycznie ze wszystkimi substancjami orga-
nicznymi i nieorganicznymi. Produktami utleniania są zwykle niskocząsteczkowe związki 

organiczne (kwasy, aldehydy, alkohole) i proste cząstki nieorganiczne (azotany, siarczany, 
CO2, H2O). Dodatkowo, w trakcie utleniania za pomocą AOPs, powstają związki bio-

degradowalne, które łatwiej usunąć w konwencjonalnych oczyszczalniach. Obecnie zna-
nych jest kilkanaście AOPs, w tym metody wykorzystujące dodatkowo promieniowanie 

z zakresu UV (metody fotochemiczne) oraz bazujące na reakcjach chemicznych. Coraz 
częściej stosuje się hybrydowe metody zaawansowanego utleniania, łączące kilka poje-

dynczych AOPs. Celem takiego działania jest zwykle obniżenie kosztów całego procesu 
przy zachowaniu wysokiej wydajności oczyszczania. Jednak nadal jedną z najtańszych, 

ale i wysoce efektywnych metod utleniania zanieczyszczeń organicznych jest fotokataliza 
w wodnych zawiesinach półprzewodników. Jako fotokalizatora często używa się ditlenku 

tytanu. (TiO2). Mieszanina jego dwóch odmian, tzn. rutylu i anatazu w proporcji 80 : 20 
charakteryzuje się wysoką aktywnością fotokatalityczną. Jest łatwo dostępna na rynku 

jako TiO2 P25, cechują ją relatywnie niska cena, nietoksyczność, stabilność termiczna 
oraz możliwość użycia w szerokim zakresie pH (od 1 do 13). Jako fotokatalizator wy-

stępuje w postaci nierozpuszczalnej w wodzie zawiesiny, którą po zakończeniu procesu 

utleniania można oddzielić i ponownie wykorzystać [2]. Pewnym ograniczeniem w po-
wszechnym stosowaniu TiO2 do degradacji zanieczyszczeń organicznych jest koniecz-

ność użycia do jego aktywacji promieniowania z zakresu UV. W spektrum słonecznym, 
promieniowanie takie stanowi zaledwie 3-5%, więc niezbędne jest użycie odpowiednich 

lamp UV, co podnosi koszty procesu. Rozwiązaniem tego problemu jest modyfikacja 
TiO2 za pomocą metali szlachetnych (np.. Pt-TiO2, Au-Pt/TiO2, Pt-Ag/TiO2), domiesz-

kowanie lub współdomieszkowanie jonami metali przejściowych lub ziem rzadkich (np. 
Co, Cu, Fe, Mo, V, Cr, Mn, Re, Gd, La), heterozłącza półprzewodnikowe (np.TiO2-SiO2, 

TiO2-ZrO2) lub sensybilizacja cząsteczkami niektórych barwników (np. błękitu reak-
tywnego 25, eozyny Y, rodaminy B, błękitu metylowego) [3]. 

2. Antybiotyki jako ksenobiotyki 

W terapii przeciwbakteryjnej stosowane są różne klasy antybiotyków. Ze względu na 
pochodzenie wyróżnia się te pochodzenia naturalnego, do których zaliczyć można naj-

wcześniej poznane penicyliny, oraz pochodzenia syntetycznego. Ze względu na mecha-
nizm działania wyróżnia się antybiotyki hamujące syntezę ściany komórkowej (np. 

antybiotyki β-laktamowe), uszkadzające błonę cytoplazmatyczną (np. niektóre peptydy 
cykliczne), hamujące syntezę białek (np. antybiotyki aminoglikozydowe), hamujące 

szlaki metaboliczne (np. sulfonamidy) oraz hamujące syntezę DNA [4]. Inne podziały 

uwzględniają również typ i zakres działania przeciwbakteryjnego. W powyższym opra-
cowaniu szczególną uwagę zwrócono na fluorochinolony [5]. 
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2.1. Fluorochinolony – charakterystyka grupy  

Fluorochinolony są syntetyczną klasą antybiotyków o działaniu bakteriobójczym 

i szerokim spektrum aktywności przeciwbakteryjnej. Mechanizm działania tych związ-

ków związany jest z hamowaniem syntezy DNA w komórce bakteryjnej. Wykazują 

zdolność do inhibicji aktywności dwóch enzymów odpowiedzialnych za replikację, 

procesy naprawcze i rekombinację DNA drobnoustroju mianowicie gyrazy DNA oraz 

topoizomerazy IV. Hamowanie aktywności pierwszego enzymu jest wykorzystywane 

do eliminowania bakterii Gram-ujemnych, a drugiego enzymu – bakterii Gram-dodat-

nich. Fluorochinolon, oddziałując z kompleksem DNA-enzym, blokuje proces syntezy 

DNA, doprowadzając tym samym do śmierci komórki bakteryjnej [5-7]. 

Profil farmakologiczny i farmakokinetyczny fluorochinolonów jest ściśle uzależniony 

od struktury chemicznej. Związki te oparte są na szkielecie chinolonu (rys. 1) [6, 7]. 

 
Rysunek 1. Układ 4-chinoliny w rdzeniu fluorochinolonów [opracowanie własne] 

Wprowadzenie pewnych modyfikacji w tej podstawowej strukturze umożliwia otrzy-

manie leków o różnej sile i spektrum działania. Przykładowo umieszczenie w szkielecie 

atomu fluoru w pozycji C-6 pozwoliło na zwiększenie zdolności wnikania antybiotyku 

do komórki bakteryjnej i oddziaływania z enzymami docelowymi. Kluczowy dla bakterio-

bójczego mechanizmu działania tych związków jest atom azotu w pierścieniu pirydyny. 

Warunkuje on aktywność przeciwbakteryjną i jest elementem kompleksu wiążącego 

enzym i DNA. Jego podstawienie grupą alkilową wpływa na zwiększenie siły działania 

i poprawę właściwości farmakokinetycznych pochodnej [8]. Z kolei podstawienie 

w pozycji C-7 chinolonu grupami zawierającymi pierścień heterocykliczny wzmacnia 

interakcję lek-enzym, co pozwala uzyskać silniejsze działanie bakteriobójcze względem 

bakterii Gram-ujemnych. Stwierdzono też, że podstawienie atomów węgla szkieletu 

chinolonu w pozycji C-5 i C-8 również przyczynia się do zwiększenia aktywności 

przeciwbakteryjnej związku [8,9].  

Synteza coraz to nowszych pochodnych doprowadziła do klasyfikacji fluorochino-

lonów na cztery generacje ze względu na budowę chemiczną, siłę i spektrum działania 

przeciwbakteryjnego oraz profil farmakokinetyczny (Tabela 1) [6]. Pierwszą generację 

stanowią chinolony, które charakteryzuje krótki okres półtrwania (t0,5) i wysokie powi-

nowactwo do białek. Wykazują silne działanie bakteriobójcze względem tlenowych bak-

terii Gram-ujemnych [8]. Ich zastosowanie w terapii jest jednak ograniczone ze względu 

na możliwe niepożądane działanie kardio- i hepatotoksyczne [10]. Antybiotyki drugiej 

generacji wykazują silniejsze i szersze działanie na bakterii Gram-ujemne w porównaniu 

z pierwszą generacją [8, 11]. 
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Tabela 1. Generacje fluorochinolonów 

 Pochodne chinoliny Pochodne naftyrydyny 

I generacja 

(chinolony) 

Kwas oksolinowy Kwas nalidyksowy 

II generacja Norfloksacyna 

Cyprofloksacyna 

Ofloksacyna 

Enoksacyna 

III generacja Lewofloksacyna 

Sparfloksacyna 

Tosufloksacyna 

IV generacja Moksyfloksacyna 

Prulifloksacyna 

Delafloksacyna 

Gemifloksacyna 

Źródło: opracowanie własne na podstawie [12]. 

Antybiotyki z tej grupy znajdują zastosowanie w farmakoterapii zakażeń układu 

pokarmowego, oddechowego, moczowego. Miejscowo stosowane są w leczeniu chorób 

skóry i oczu [5,10]. Stosowanie fluorochinolonów jest obarczone ryzykiem wystąpienia 

licznych działań niepożądanych, a ich siła oraz częstość występowania zależy głównie 

od dawki oraz struktury chemicznej danego leku. Do najczęstszych objawów zaliczyć 

można zaburzenia żołądkowo-jelitowe oraz zaburzenia ośrodkowego układu nerwowego 

(np. nerwowość, zaburzenia pamięci) [10]. Rzadziej występują nefrotoksyczność, hepato-

toksyczność, kolagenotoksyczność (objawia się m.in. uszkodzeniem chrząstek stawo-

wych) oraz neuropatie obwodowe. Dodatkowo mogą wystąpić skórne reakcje fototok-

syczne i/lub fotoalergiczne oraz zmiany stężenia glukozy w organizmie [5, 13]. 

2.2. Norfloksacyna – charakterystyka i właściwości 

Norfloksacyna (NOR), czyli kwas 1-etylo-6-fluoro-1,4-dihydro-4-okso-7-(1-pipera-

zynylo)-3-cholinokarboksylowy), to jedna z pierwszych fluorowych pochodnych kwasu 

nalidyksowego wprowadzonych do lecznictwa [6,9].  

Otrzymano ją poprzez wprowadzenie pierścienia piperazyny w pozycji C-7 układu 

4-chinoliny oraz atomu fluoru w pozycji C-6. Podstawniki w pozycji C-6 i C-7 warunkują 

siłę i spektrum działania przeciwbakteryjnego. W strukturze NOR występują również 

grupa karboksylowa w pozycji C-3 oraz ketonowa w pozycji C-4, które są kluczowe dla 

jej mechanizmu reakcji (rys. 2). Te modyfikacje spowodowały, że NOR wykazuje znacznie 

wyższą aktywność wobec bakterii Gram-ujemnych w porównaniu do wcześniej sto-

sowanych chinolonów. Odkrycie NOR spowodowało gwałtowny rozwój fluorochinolo-

nów, które do dziś stanowią jedną z ważniejszych grup leków przeciwbakteryjnych [6].  

 
Rysunek 2. Kluczowe elementy NOR warunkujące jej aktywność przeciwbakteryjną [opracowanie własne] 
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NOR znalazła zastosowanie przede wszystkim w leczeniu infekcji dróg moczowych 

wywołanych przez bakterie tlenowe. W kolejnych badaniach wykazano także jej wpływ 

na dwoinki rzeżączki (Neisseria gonorrhoeae), przez co zaczęto wykorzystywać ją 

w farmakoterapii rzeżączki. Opisano także stosowanie NOR w zakażeniach bakteryjnych 

oczu [14]. Pozostałe wskazania do stosowania obejmują leczenie zakażeń jamy brzusznej 

oraz zapalenia opon mózgowych wywołanych przez pałeczki grypy (Haemophilus influen-

zae) [5]. Obecny w cząsteczce pierścień piperazyny warunkuje aktywność przeciw-

bakteryjną względem Pseudomonas aeruginosa i Escherichia coli [6]. Grupy bakterii, 

wobec których NOR wykazuje dużą aktywność przeciwbakteryjną, przedstawiono 

w tabeli 2. 

Tabela 2. Spektrum działania norfloksacyny 

Bardzo wysoka aktywność 

przeciwbakteryjna 

Wysoka aktywność 

przeciwbakteryjna 

Należy zwrócić uwagę na 

możliwość powstania tolerancji 

- pałeczki jelitowe, 

- Pseudomonas aeruginosa, 

- Neissria gonorrhoeae, 

- Legionella spp. 

- Campylobacter spp., 

- Escherichia coli. 

- Pseudomonas aeruginosa, 

- Neisseria gonorrhoeae. 

Źródło: opracowanie własne na podstawie [15]. 

Szacuje się, że po podaniu doustnym norfloksacyna jest wydalana w 80% w postaci 

niezmienionej. Pozostałą ilość ulega procesom biotransformacji i metabolizmu w wątrobie. 

Głównym metabolitem substancji jest okso-pochodna. NOR ulega również reakcjom  

N-acetylacji lub hydroksylacji, w wyniku których powstają odpowiednio N-acetylonor-

floksacyna, 8-hydroksynorfloksacyna, 6-defluoro-6-hydroksynorfloksacyna. W mniejszej 

ilości syntezowane są amino-, formylo- i 2-aminoetyloaminowe pochodne pierścienia 

chinolowego [16-18].  

2.3. Rozpowszechnienie norfloksacyny w środowisku 

Powszechność stosowania fluorochinolonów, zarówno w warunkach szpitalnych, jak 

i pozaszpitalnych, przyczyniła się do rozprzestrzeniania się tych farmaceutyków w śro-

dowisku. Pozostałości NOR i jej metabolity przedostają się wraz z oczyszczonymi ściekami 

do wód powierzchniowych, gdzie w bardzo małym stopniu są rozkładane przez mikro-

organizmy. W efekcie dochodzi do dużej ekspozycji na lek. Konsekwencją tego zjawiska 

mogą być zmiany w ekosystemach wodnych. Wyniki analiz próbek środowiskowych wska-

zują, że NOR może łatwo sorbować się na cząstkach gleby i osadów, przy jednocześnie 

zachowanej aktywności przeciwdrobnoustrojowej [19]. Obecność tego fluorochinolonu 

stwierdzono, m.in. w wodzie rzecznej w Australii (1,15 μg/l), w wodzie gruntowej 

(0,123 μg/l) i w ściekach oczyszczonych (3,7 μg/l) [20-22]. NOR obecna w nawozach, 

pochodzących z ferm trzody chlewnej, w łatwy sposób ulega kumulacji w glebie, gdzie 

również powoduje szkodliwe skutki. Wykazano, że fluorochinolony w dużym stopniu 

kumulują się w osadach dennych [23]. 

NOR może stanowić zagrożenie dla organizmów ekosystemów wodnych z powodu 

swojej wysokiej toksyczności i trwałości. Konieczne jest więc opracowanie wysoce 

skutecznych metod usuwania tego związku ze ścieków przed ich wprowadzeniem do 

środowiska.  
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3. Metodyka badania 

W badaniach użyto NOR (czystość minimum 98%, Sigma-Aldrich) i komercyjny 

TiO2 P25 (AEROXIDE®, EVONIK). Roztwór NOR o stężeniu 0,1 mmol/L przygo-

towano w wodzie remineralizowanej. Do trzech krystalizatorów wprowadzono po 100 ml 

roztworu i za pomocą NaOH (0,1 mol/l) lub HCl (0,1 mol/l) ustalono założone pH, czyli 

3,0, 7,0 i 10,0. Roztwory NOR umieszczono na mieszadłach magnetycznych i do 

każdego z nich dodano po 50 mg TiO2 P25. Mieszadła z krystalizatorami znajdowały się 

na stanowisku do naświetlania, a powierzchnia roztworu NOR była w odległości 30 cm 

od lamp UV (TL40W/05, ACTINIC BL, 13,6 W/m2, PHILIPS). Przy wyłączonych lam-

pach (w ciemności), zawartość krystalizatorów mieszano przez 5 minut, po czym pobrano 

2 ml porcje (próbki zerowe) i odwirowano (20 minut, 4000 RPM). Po włączeniu lamp, 

po ustalonym czasie, pobierano kolejne próbki roztworu i odwirowywano. Roztwory 

znad osadu TiO2 P25 umieszczano w ampułkach i poddawano analizie chromatograficznej. 

Rozdział produktów dokonano za pomocą ultrawysokosprawnego chromatografu cieczo-

wego (ACQUITY UPLC I-Class, Waters) sprzężonego ze spektrometrem masowym 

(XEVO G2-XS QTof, Waters). W badaniach stosowano kolumnę Acquity (UPLC BEH 

C18, 100 x 2,1 mm, Waters). Dwuskładnikowa faza ruchoma składała się z wody 

z dodatkiem 0,01% HCOOH (A) oraz acetonitrylu z dodatkiem z 0,01% HCOOH. Dla 

produktów degradacji NOR ustalono, za pomocą programu MassLynx®, prawdopodobne 

wzory sumaryczne, a następnie poddano je fragmentacji w trybie jonów dodatnich 

(ESI+), stosując energię kolizji 17-20V. Na podstawie widm fragmentacyjnych (MSMS) 

oraz programu ChemDraw® ustalono prawdopodobne wzory strukturalne produktów 

fotokatalitycznej degradacji NOR.  

4. Wyniki 

Poniżej przedstawiono chromatogram (rys. 3A) oraz widmo fragmentacyjne NOR 

(rys. 3B). 

 
Rysunek 3. Chromatogram wzorcowego roztworu NOR (0,1 mmol/l) oraz jego widno fragmentacyjne przy 

energii 20V [opracowanie własne] 

Na chromatogramach rejestrowanych dla każdej pobranej próbki mierzono powierzchnię 

pików chromatograficznych, odpowiadających NOR (m/z = 320). Na tej podstawie 

przygotowano wykres zmiany stężenia roztworów NOR o różnym pH w trakcie ich 

naświetlania promieniowaniem UV w obecności TiO2 P25 (rys. 4, u góry). 
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Stwierdzono, że badany fluorochinolon ulegał fotokatalitycznej degradacji, przy 

czym stopień rozkładu zależał od pH roztworu. W roztworze kwaśnym (pH = 3,0), po 

30 minutach naświetlania ponad 60% NOR uległo rozkładowi. W roztworach o odczynie 

obojętnym (pH = 7,0) i zasadowym (pH = 10,0) degradacja NOR po takim samym czasie 

naświetlania była bliska 100% (Rysunek 4, na górze). Dokonano też oceny kinetyki 

procesu w roztworach o różnym pH. Wysoka wartość współczynnika korelacji R2 (≈0,99) 

oznacza, że degradacja NOR w obecności TiO2 P25 jako fotokatalizatora przebiegała 

zgodnie z kinetyką reakcji pseudo pierwszego rzędu (rys. 4, na dole). 

 

 
Rysunek 4. Zmiana stężenia NOR w funkcji czasu w procesie fotokatalitycznej degradacji  

[opracowanie własne] 

W roztworach wodnych cząsteczki NOR występują w formie sprotonowanej (gdy 
pH< pKa,1 (6,30)), jako cząsteczki obojętne (gdy pKa,1 < pH < pKa,2 (8,38)) lub jako 
aniony (pH > pKa,2) [24]. W roztworze o pH = 3,0 powierzchnia TiO2 P25 ma ładunek 
dodatni, a NOR występuje w formie kationów. Odpychanie elektrostatyczne między nimi 
powoduje, że adsorpcja fluorochinolonu praktycznie nie zachodzi, a stopień rozkładu 
jest najmniejszy. W roztworach o pH = 7,0 NOR występuje w formie cząsteczek, a więc 
możliwa jest ich sorpcja na powierzchni TiO2 P25, która sprzyja utlenieniu. W trakcie 
badań stwierdzono około 8% sorpcję tego fluorochinolonu oraz wysoki stopień degra-
dacji (około 95% po 10 minutach naświetlania), co potwierdza przyjęte założenie. 

0

0.1

0.2

0.3

0.4

0.5

0.6

0.7

0.8

0.9

1

0 5 10 15 20 25 30 35

zm
ia

n
a 

st
ę

że
n

ie
 N

O
R

, C
/C

o

czas naświetlania (min)

pH 3,0

pH 7,0

pH 10,0

y = 0,0334x + 0,0526
R² = 0,9934

y = 0,2989x - 0,0668
R² = 0,9962

y = 0,1989x + 0,0337
R² = 0,9774

-1

0

1

2

3

4

5

6

7

8

0 5 10 15 20 25 30 35

-l
n

 C
o

/C
 

czas naświetlania (min)

pH 3,0

pH 7,0

pH 10,0



 

Damian Pielorz, Oliwia Kunicka, Natalia Łukasik, Ewa Adamek 
 

218 

 

W środowisku zasadowym, elektrostatyczne odpychanie pomiędzy anionami NOR 
i ujemnymi ładunkami na powierzchni TiO2 P25 powinno spowolnić proces degradacji. 
Zachodził on jednak ze znaczną efektywnością (około 90% po 10 minutach). W roz-
tworze o pH = 10,0 jest duże stężenie jonów OH-, z których mogą utworzyć się dodat-
kowo większe „ilości” rodników hydroksylowych, co wpłynie na efektywność rozkładu 
NOR. 

Na rysunku 5 przedstawiono chromatogramy roztworów NOR poddanych naświe-
tlaniu w obecności TiO2 P25. 

 A)  

B)  

 C)  

Rysunek 5. Chromatogramy BPI roztworu NOR o różnym pH, naświetlanego promieniowaniem UV 
w obecności TiO2 P25 [opracowanie własne] 

W wyniku analizy zidentyfikowano osiem produktów fototakalitycznej degradacji 
NOR (PD1-PD8), dla których ustalono prawdopodobne wzory strukturalne. Zidentyfi-
kowano pochodne (m/z 318 i 334) obecne w roztworze o pH = 3,0, pochodne (m/z 279 
i 322) w roztworach o pH 3,0 i 10,0, pochodną (m/z 332) w roztworach o pH 3,0 i 7,0, 
pochodną (m/z 294) w roztworze o pH = 10,0. Pozostałe związki (m/z 251 i 350) zostały 
zidentyfikowane w każdym z roztworów. Wszystkie zidentyfikowane pochodne miały 
zachowaną grupę karboksylową przy C-3 oraz grupę etylową przy N-1 (tab. 3). 
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Tabela 3. Prawdopodobne struktury produktów fotokatalitycznej degradacji NOR w roztworach o różnym pH 

w obecności TiO2 jako fotokatalizatora, PD – produkt degradacji 

Lp. [M+H]+ pH 

roztworu 

Wzór 

sumaryczny 

Wzór strukturalny 

PD1. 318,1439 pH = 3,0 C16H19N3O4 

 

 
PD2. 332,1262 pH = 3,0 

pH = 7,0 

C16H17N3O5 

 

 
PD3. 334,1199 pH = 3,0 C16H20N3O5 

 
PD4. 350,1159 pH = 3,0 

pH = 7,0 

pH = 10,0 

C16H16FN3O5  

 

 
lub 

 
PD5. 251,0837 pH = 3,0 

pH = 7,0 

pH = 10,0 

C12H11FN2O3  

 

 

HN

N N

O

CH3

OH

O

HO

O
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PD6. 322,1223 pH = 3,0 

pH = 10,0 

C15H16FN3O4  

 

 
PD7. 294,1256 pH = 10,0 C14H16FN3O3  

 

 
PD8. 279,0766 pH = 3,0 

pH = 10,0 

C13H11FN2O4  

 

 

Źródło: opracowanie własne.  

Oznacza to, że fotokatalityczna degradacja NOR przebiega – w zależności od pH roz-

tworu – różnymi drogami.  

W roztworze o pH = 3,0 mogą prawdopodobnie być dwie drogi transformacji bada-

nego fluorochinolonu. Pierwsza (rys. 6A) rozpoczyna się od reakcji dehalogenacji. Do-

chodzi w niej do zastąpienia atomu fluoru w układzie 4-chinoliny grupą hydroksylową 

(m/z = 318). Następnie zachodzi utlenianie pierścienia piperazyny (m/z = 332) i jego 

otwarcie (m/z = 334). 

Druga prawdopodobna droga transformacji NOR w roztworze o pH = 3,0 rozpoczyna 

się od ataku rodników hydroksylowych na pierścień piperazyny (rys. 6B). W efekcie 

powstają mono- (m/z = 336) i dihydroksylowe pochodne (m/z = 352). Produktem 

utlenienia jednej z grup hydroksylowych jest związek o m/z = 350. W wyniku dalszej 

przemiany dochodzi do otwarcia pierścienia piperazyny i jednoczesnego oderwania 

cząsteczki CO (m/z = 324), a wskutek utlenienia grupy hydroksylowej w grupie pocho-

dzącej od piperazyny powstaje pochodna m/z = 322. Oderwanie cząsteczki CH3CH2NH2 

prowadzi do otrzymania związku o m/z = 279, a w wyniku kolejnej transformacji (oder-

wania cząsteczki CO) – produktu o m/z = 251. 
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Rysunek 6. Droga transformacji NOR dla roztworu o pH = 3,0 [opracowanie własne] 

W roztworze o pH = 7,0 stwierdzono obecność jednej pochodnej powstałej w wyniku 

dehalogenacji NOR (m/z = 332). W tym roztworze nie zidentyfikowano innych pro-

duktów transformacji pozbawionych atomu fluoru w strukturze chinolonu. Z kolei 

w roztworze o pH = 10,0 nie było żadnych związków powstałych wskutek dehalogenacji 

NOR (rys. 7).  

W roztworach o pH 7,0 i 10,0 były obecne takie same produkty degradacji NOR, jak 

w roztworze o pH = 3,0, choć było ich mniej (nie stwierdzono obecności związków  

m/z = 352 i 324). Wyłącznie w środowisku zasadowym zidentyfikowano pochodną  

(m/z = 294), która powstała prawdopodobnie w wyniku rozpadu pierścienia piperazyny. 

Podobnie jak w roztworze kwaśnym, w roztworach o pH 7,0 i 10,0 ostatnim produktem 

transformacji NOR była pochodna o masie m/z = 251. 

Niektóre zidentyfikowane produkty degradacji NOR były opisane przez innych 

badaczy. Zhu i in. stwierdzili obecność ośmiu pochodnych, w tym o m/z = 350, 322, 294 

i 251, ale powstałych na drodze utleniania elektrochemicznego [25]. Badania Yang i in. 

nad utlenianiem NOR w obecności H2O2 i pod wpływem działania promieniowania UV 

wykazały obecność innych produktów (m/z = 267, 333, 347, 335, 351 i 317) i tylko 

jednego, jaki opisano w niniejszej pracy (m/z = 294) [26-29].  
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Rysunek 7. Szlak fotokatalitycznej degradacji norfloksacyny dla pH = 7,0 i 10,0 [opracowanie własne] 

5. Wnioski 

Badany fluorochinolon rozłożył się w trakcie fotokatalitycznej degradacji w obecności 

komercyjnego TiO2 (P25). Proces ten przebiegał najszybciej w roztworze o pH = 7,0, 

a najwolniej w roztworze o pH = 3,0. W każdych warunkach degradacja norfloksacyny 

zachodziła zgodnie z kinetyką reakcji pseudo pierwszego rzędu. 

Najbardziej podatnymi fragmentami struktury norfloksacyny na utlenianie była pipe-

razyna oraz pierścień benzenowy w układzie chinolonu. W środowisku kwaśnym ziden-

tyfikowano kilka produktów powstałych w wyniku dehalogenacji i zastąpienia atomu 

fluoru grupa hydroksylową (rys. 8A). Przeciwnie, w środowisku zasadowym wszystkie 

zidentyfikowane pochodne miały niezmieniony układ heteroaromatyczny z atomem 

fluoru i zdegradowany pierścień piperazyny (rys. 8B). Może to oznaczać, że degradacja 

tego związku przebiega innymi drogami w zależności od pH roztworu. 

 
Rysunek 8. Główne produkty fotodegradacji norfloksacyny [opracowanie własne] 

Podziękowania  

Dziękujemy Panu Patrykowi Ludziakowi za udostępnienie materiałów z przeprowa-

dzonej metodyki oznaczania produktów fotokatalitycznej degradacji norfloksacyny.  
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Identyfikacja produktów powstałych podczas fotokatylitycznej degradacji 

antybiotyku z grupy fluorochinolonów 

Streszczenie 

Norfloksacyna była pierwszym antybiotykiem z grupy fluorochinolonów, który znalazł zastosowanie kliniczne. 

Po podaniu jest częściowo wydalana z organizmów w postaci nierozłożonej lub aktywnych biologicznie 

metabolitów. Ich częściowe usunięcie w oczyszczalniach ścieków skutkuje wprowadzeniem pozostałości 

tego antybiotyku do środowiska. Konieczne jest więc opracowanie wysoce skutecznych metod usuwania tego 

związku ze ścieków przed ich wprowadzeniem do środowiska. W badaniach stosowano wodne roztwory 

norfloksacyny o pH 3,0, 7,0 i 10,0. Były one – wraz z TiO2 P25 jako fotokatalizatorem – naświetlane promie-

niowaniem UV przez 30 minut. Rozdziału produktów dokonano za pomocą wysokosprawnej chromatografii 

cieczowej (ACQUITY UPLC I-Class, Waters). Dla produktów degradacji norfloksacyny ustalono, za pomocą 

programu MassLynx®, prawdopodobne wzory sumaryczne, a następnie poddano je fragmentacji w trybie 

jonów dodatnich (ESI+). Na podstawie programu ChemDraw® ustalono prawdopodone wzory strukturalne 

produktów fotokatalitycznej degradacji norfloksacyny.  

Najbardziej podatnymi fragmentami struktury norfloksacyny na utlenianie był piperazyna oraz pierścień 

benzenowy w układzie chinolonu. W środowisku kwaśnym zidentyfikowano kilka produktów powstałych 

w wyniku dehalogenacji i zastąpienia atomu fluoru grupa hydroksylową. Przeciwnie, w środowisku zasado-

wym wszystkie zidentyfikowane pochodne miały niezmieniony układ heteroaromatyczny z atomem fluoru 

i zdegradowany pierścień piperazyny. Może to oznaczać, że degradacja tego związku przebiega innymi 

drogami w zależności od pH roztworu. 

Słowa kluczowe: fotokataliza, norfloksacyna, fluorochinolony, środowisko 
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Identification of products formed during the photocatalytic degradation  

of an antibiotic from the fluoroquinolone group 

Abstract  

Norfloxacin was the first antibiotic from the fuoroquinolone group to find clinical application. After admi-

nistration, it is partially excreted from the body in the form of unchanged or biologically active metabolites. 

Their partial removal in sewage treatment plants results in the introduction of residues of this antibiotic into 

the environment. Therefore, it is necessary to develop a highly effective method for the removing of this 

compound from wastewater prior to its introduction into the environment. In the studies, aqueous solutions 

of norfloxacin at pH 3, 7 and 10 were irradiated with UV radiation for 30 minutes together with TiO2 P25 as 

a photocatalyst. The separation of products was carried out using high-performance liquid chromatography 

(ACQUITY UPLC I-Class, Waters). For the degradation products of norfloxacin, probable molecular 

formulas were established using the MassLynx® programm, and then they were fragmented in positive ion 

mode (ESI+). Based on the ChemDraw® program, probable structural formulas of photocatalytic degra-

dation products of norfloxacin were established. 

Fragments of the norfloxacin structure that were more susceptible to oxidation were piperazine and the 

benzene ring in the quinolone system. In acidic environment, several products resulting from dehalogenation 

and replacement of the fluorine atom with a hydroxyl group were identified. In contrast, in an alkaline 

environment, all of the identified derivative had an unchanged heteroaromatic ring with a fluorine atom and 

a degraded piperazine ring. This may incicate that the degradation of this compound occurs through different 

pathways depending on the pH of the solution. 

Keywords: photocatalysis, norfloxacin, fluoroquinolones, environment 
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Wpływ stopnia rozdrobnienia i składu mieszaniny 

polimerów na właściwości termiczne istotnie  

w aspekcie przetwórczym odpadowego PET 

1. Wprowadzenie  

Poli(tereftalan etylenu) (PET) jako termoplastyczny polimer z grupy poliestrów 

znalazł zastosowanie w produkcji butelek czy opakowań dla żywności [1, 2]. Ze względu 

na duże jego zapotrzebowanie, problemem staję się odpowiednia jego segregacja, 

przechowywanie i utylizacja [3, 4]. Recykling poli(tereftalanu etylenu) może opierać się 

na recyklingu chemicznym (hydroliza, alkoholiza, glikoliza, acydoliza, aminoliza), ener-

getycznym (spalenie w temperaturze około 1000°C) i/lub materiałowym [5]. Recykling 

materiałowy odpadowego PET polega na jego ponownym wykorzystaniu poprzez oczysz-

czenie, rozdrobnienie, przetopienie i wytworzenie nowych elementów (wyrobów) lub 

regranulatu. Problem z przetwórstwem odpadowego poli(tereftalanu etylenu) związany 

jest z różnorodnością otrzymanego materiału od firmy utylizującej tworzywa sztuczne. 

Zmienna zawartość plastyfikatorów, wypełniaczy i innych dodatków znacznie utrudnia 

dopasowanie warunków termicznych czy chemicznych podczas przetwórstwa. Ustalenie 

pełnego składu chemicznego (organicznego i nieorganicznego) w wielu przypadkach jest 

niemożliwa lub ekonomicznie nieopłacalna. Dlatego też, nadal prowadzone są badania 

nad opracowaniem ekologicznych, efektywnych oraz ekonomicznie opłacalnych metod 

recyklingu poli(tereftalanu etylenu).  

Nadal aktualne są również badania mieszanek polimerowych na bazie PET (PET: 

domieszka), co związane jest z dużą dostępnością tego polimeru oraz między innymi jego 

właściwościami mechanicznymi. W pracy Lima J.C. [6] wykorzystano PET jako matrycę 

dla nanokompozytów, rejestrując obniżenie temperatury zeszklenia (Tg) wraz ze wzro-

stem zawartości nanokompozytu, a także przyśpieszenie procesów krystalizacji samego 

PET. Zespół Shi Y. badał właściwości termiczne mieszanki poli(tereftalanu etylenu) : 

poli(naftaleno-2,6-dikarboksylanu etylenu) (PEN) o zmiennych proporcjach wykazując 

wpływ zawartości PEN w mieszance na właściwości termiczne – temperaturę zeszklenia 

(Tg) oraz temperaturę topnienia (Tm) [7]. Pomiędzy stopionymi polimerami (PEN-PET) 

może dochodzić do reakcji transestryfikacji, a tym samym do otrzymania kopolimerów, 

które mogą pełnić rolę kompatybilizatora [7,8]. Odpowiedni dobór stosunku PET:PEN 

pozwala na przesunięcie Tg w stronę wyższych wartości temperatur, co jest korzystne 

w aspekcie przetwórczym. Potwierdzono także wpływ stopnia rozdrobnienia polimeru 
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PET na właściwości termiczne oraz mechaniczne. Istotny jest również sam proces rozdrab-

niania, podczas którego do rozdrabnianego materiału mogą przedostawać się zanie-

czyszczenia z elementów urządzenia (np. metale) oraz rozgrzane elementy mogą prowa-

dzić do zmian w strukturze polimeru, a tym samym wpływać na proces rekrystalizacji 

(„pamięć termiczna”) [9]. Należy tutaj zaznaczyć, iż znaczna część badań dotyczy 

jednak polimerów komercyjnie dostępnych, jeszcze nieprzetworzonych.  

Główną motywacją do podjęcia badań nad odpadowym poli(tereftalanem etylenu) 

był (oraz nadal jest) brak dostępności wyników badań właściwości termicznych odpado-

wego PET pod kątem jego ponownego wykorzystania. Wyniki badań zaprezentowane 

w niniejszej pracy są częścią badań prowadzonych w ramach projektu LIDER, którego 

głównym celem jest utylizacja PET do użytecznych materiałów z redukcją wydatku 

energetycznego oraz osiągniecie procesu zero odpadowego. Niniejsza praca oraz pro-

wadzone w ramach jej badania skupiają się na otrzymaniu folii z odpadowego poli(teref-

talanu etylenu) o odpowiednich właściwościach dla konkretnych zastosowań. W ramach 

pracy wykorzystano podstawowe techniki badań właściwości termicznych – analizę 

termograwimetyczną (TGA) oraz skaningową kalorymetrię różnicową (DSC) celem 

określenia wpływu stopnia rozdrobnienia i składu mieszaniny polimerowej (rPET : 

dodatek polimeru) na właściwości termiczne. Za pomocą analizy termograwimetrycznej 

wyznaczono 5% ubytek masy oraz temperaturę maksymalnej szybkości rozkładu badanych 

polimerów (komercyjnie dostępnych oraz PET pochodzącego z recyklingu) i mieszanek 

polimerowych, natomiast za pomocą badań DSC wyznaczono temperatury przejść 

fazowych (Tzk, Tt) oraz temperaturę zeszklenia (Tg). W badaniach wykorzystano komer-

cyjnie dostępny poli(naftaleno-2,6-dikarboksylan etylenu) (PEN) oraz poli(tereftalan 

etylenu) z 30% zawartością drobinek szkła (GPET).  

2. Część doświadczalna 

2.1. Spis używanych symboli 

PET – poli(tereftalan etylenu) (ang. poly(ethylene terephthalate)), rPET – poli(tereftalan 

etylenu) pochodzący z recyklingu (ang. recycled poly(ethylene terephthalate)), PEN – 

poli(naftaleno-2,6-dikarboksylan etylenu) (ang. poly(ethylene-2,6-naphthalate)), GPET – 

poli(teraftalan etylenu) z 30% zawartością drobinek szkła.  

2.2. Materiały 

Bezbarwne płatki poli(tereftalanu etylenu) (PET) z recyklingu (Indorama Ventures 

PCL oddział Bielsko-Biała), zawartość PVC 0,00-50,00 ppm, zawartość PP/PE 0,00-

50,00 ppm, wilgotność 0,01-1,2%, zawartość pyłu 0,01-0,25 %, gęstość nasypowa  

240-340 kg/m3 (świadectwo jakości nr 9950). Do analizy właściwości termicznych wybrano 

polimery dostępne komercyjnie, poli(naftaleno-2,6-dikarboksylan etylenu) (PEN) 

(Merck – Good Fellow), granulki 5 mm oraz poli(teraftalan etylenu) z 30% zawartością 

drobinek szkła (GPET) (Merck, CAS: 25038-59-9), granulki. Polimery handlowo 

dostępne, przed wykonanymi analizami nie były poddawane oczyszczaniu.  

2.3. Urządzenia  

Temperatury przejść fazowych (Tt, Tzk) oraz temperaturę zeszklenia (Tg) wyzna-

czono za pomocą skaningowej kalorymetrii różnicowej (DSC) przy użyciu urządzenia 

TA DSC25 Discovery (dokładność pomiaru ±1°C) i naczynek aluminiowych (TA instru-
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ments). Badania stabilności termicznej (analiza termograwimetryczna) została wykonana 

na urządzeniu PyrisTM 1 TGA (Perkin Elmer, dokładność pomiaru ±1°C). Proces 

rozdrabniania odbywał się za pomocą młynu tnącego (Retsch SM100) oraz młynka 

nożycowego. Sianie odbywało się na zestawie mikrosit o oczkach 25, 35, 45, 60 mesh 

(obudowa PP, wkłady sitkowe z brązu fosforowego, Bionovo, Bel-Art Products). Ana-

liza składu chemicznego została przeprowadzona z zastosowaniem rentgenowskiego 

spektrometru fluorescencyjnego z dyspersją energii EDXRF (Epsilon 3, Panalytical, 

Amelo, Holandia). 

2.4. Przygotowanie materiału do badań oraz metodyka badań 

Bezbarwne płatki poli(teraftalanu etylenu) z recyklingu (rPET) umieszczono w młynie 

tnącym i rozdrobniono otrzymując rPET poniżej 1 mm. Następnie, rozdrobiony rPET 

przesiano ręcznie wykorzystując zestaw mikrosit o rozmiarach 25, 35, 45, 60 mesh, 

ułożonych kolumnowo względem wielkości oczek od największych do najmniejszych. 

Otrzymano w ten sposób 4 różne frakcje: 0,71-0,42 mm (1 frakcja), 0,42-0,355 mm 

(2 frakcja), 0,355-0,25 mm (3 frakcja) oraz ≤0,25 mm (4 frakcja). Pozostałe polimery 

rozdrobniono na młynku nożowym i również przesiano ręcznie na mikrositach. Do dal-

szych badań wykorzystano rPET o różnych frakcjach lub frakcji poniżej 60 mesh (0,25 mm) 

jeżeli nie podano inaczej. Rozdrobnione polimery zawierały mieszane frakcje, od 1 mm 

do 0,177 mm. 

Badania termiczne za pomocą skaningowej kalorymetrii różnicowej przeprowadzono 

w cyklach: ogrzewanie próbki od 25°C do 300°C w atmosferze azotu i szybkości ogrze-

wania wynoszącej 10°C·min-1, następnie próbkę schładzano do temperatury 25°C, 

ponownie ogrzewano do temperatury 300°C (10°C·min-1) i ponownie schłodzono do 

temperatury 25°C. Każdą próbkę przed analizą naważono otrzymując masę 10 mg. 

Badania wykonano przy przepływie azotu wynoszącym 25cm3·min-1. Badania termiczne 

za pomocą analizy termograwimetrycznej przeprowadzono w zakresie temperatur wyno-

szących od 25°C do 550°C w przepływnie azotu wynoszącym 20 cm3·min-1 oraz z szyb-

kością 15°C·min-1. Mieszanki polimerowe (rPET : domieszka) otrzymano poprzez wymie-

szanie (mechanicznie) polimerów w odpowiednich stosunkach wagowych (masowych). 

3. Wyniki badań  

3.1. Charakterystyka termiczna poli(teraftalanu etylenu) z recyklingu (rPET) 

W pierwszym etapie badań dokonano charakterystyki termicznej otrzymanego poli(te-

raftalanu etylenu) w postaci dostarczonej bezpośrednio od firmy (postać płatka) z dwóch 

losowych miejsc z worka big-bag (worek 1000 kg, trzy próbki z dwóch miejsc) oraz 

rozdrabniając i przesiewając na odpowiednie frakcje. W tym frakcję o rozdrobnieniu 

poniżej lub równej 0,25 mm poddano analizie DSC i TGA bezpośrednio po zmieleniu, 

po zanurzeniu w acetonie przez 10 minut z wykorzystaniem technologii ultradźwiękowej 

oraz po suszeniu przez 24 godziny, 48 godzin i 72 godzin w 120°C. Otrzymane wyniki 

zebrano w Tabeli 1 jako wartości średnie wraz z odchyleniem standardowym. W analizie 

termograwimetrycznej odnotowano jednoetapowy rozkład termiczny. Temperatury 5% 

ubytku masy, które można przyjąć za początek procesu degradacji polimeru, oscylowały 

w zakresie 413-423°C, z niewielką różnicą wraz z rozdrobnieniem, tak jak w przypadku 

temperatury maksymalnej szybkości rozkładu. Otrzymane wartości są zbliżone do 

danych literaturowych dla czystego poli(tereftalanu etylenu) [2, 6]. Zatem, nie odnotowano 
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znaczącego wpływu rozdrobienia poli(tereftalanu etylenu) pochodzącego z recyklingu 

na temperaturę 5% ubytku masy. Temperaturę zeszklenia (Tg) oraz temperatury przejść 

fazowych wyznaczono za pomocą analizy DSC. W pierwszym cyklu ogrzewania nie 

zarejestrowano temperatury zeszklenia. 

Tabela 1. Wyniki stabilności termicznej (T5) oraz temperatury przejść fazowych (Tzk, Tt) wraz z temperaturą 

zeszklenia (Tg) rPET w postaci płatka oraz rozdrobnionej [opracowanie własne] 

rPET/postać/frakcja  

TGA 
DSC 

1 cykl ogrzewania 2 cykl ogrzewania 

T5 Tmax Tg Tzk Tt Tg Tzk Tt 

[°C] [°C] [°C] [°C] [°C] [°C] [°C] [°C] 

Postać płatka 
423 

(0,27) 
461 

(0,27) 
no no 

249 

(0,14) 

79 
(0,27) 

158 
(0,14) 

246 

(0,14)  

P
o
st

ać
 r

o
zd

ro
b
n
io

n
a 

Frakcja ≤ 1mm a 
422 

(0,41) 

464 

(0,41) 
no 

132 

(0,27) 

153 

(0,27) 

Frakcja 1a 
421 

(0,54) 

463 

(0,41) 
no 

130 

(1,91) 

249; 267 

(0,14; 0,27) 

156 

(0,14) 

Frakcja 2 a 
417 

(0,27) 

460 

(0,14) 
no 

131 

(0,54) 249 
(0,41) 

155 

(0,27) 

Frakcja 3 a 
413 

(0,41) 

461 

(0,27) 
no 

133 

(2,86) 

150 

(0,14) 

Frakcja 4 a 
414 

(0,14) 
462 

(0,14) 
no no 

248; 267 
(0,27; 0,27) 

75 
(0,14) 

no 

Frakcja 4 b 
415 

(0,41) 

459 

(0,41) 
no no 

249; 269 

(0,14; 0,41) 

80 

(1,22) 

146 

(0,27) 

Frakcja 4 c 
415 

(0,27) 

456 

(1,91) 
no no 

249; 266 

(0,14; 0,41) 

 79 

(0,14) 

  

157 
(0,82) 

Frakcja 4 d 
418 

(0,27) 

461 

(0,27) 
no no 

248; 266 

(2,04; 0,27) 

Frakcja 4 e 
416 

(0,27) 

458 

(0,41) 
no no 

249 

(0,27) 

a – bezpośrednio po zmieleniu, b – ultradźwięki, aceton, 10min, c – po b, przesączeniu i suszeniu przez 72 

godziny w 120°C, d – po b, przesączeniu i suszeniu przez 48 godzin w 120°C, e – po b, przesączeniu i suszeniu 

przez 24 godziny w 120°C, T5 – temperatura 5% ubytku masy, Tmax– temperatura maksymalnej szybkości 

rozkładu (odczytana z krzywej DTG), Tg – temperatura zeszklenia, Tzk – temperatura „zimnej” krystalizacji, 

Tt – temperatura topnienia. no – nie obserwowano. W nawiasie umieszczono wartości odchylenia 

standardowego. Źródło: opracowanie własne. 

Dla frakcji mniejszej niż 1mm oraz frakcji 1, 2 oraz 3 zarejestrowano temperaturę 

zimniej krystalizacji przy około 131°C, co prawdopodobnie związane jest z procesem 

rozdrabniania, zawartością stabilizatorów czy innych dodatków w odpadowym PET. 

W przypadku temperatury topnienia zaobserwowano endotermy przy około 249°C oraz/lub 

przy około 267°C, co może wskazywać na występowanie dwóch faz krystalicznych 

w strukturze polimeru. Podczas drugiego cyklu ogrzewania temperatury zeszklenia (Tg) 

oscylowały w zakresie 75-80°C, co również było obserwowane przez inne grupy badawcze 

[6, 10]. Obserwowano również egzodermy zimniej krystalizacji przy około 153°C (naj-

mniej przy 146°C), a następnie endotermę topnienia. Nie odnotowano znaczących odchyleń 

wartości temperatur zeszklenia czy tez temperatur przejść fazowych od danych dostęp-

nych w literaturze dla czystego poli(tereftalanu etylenu) [11]. Analiza EDXRF wykazała 

obecność między innymi metali takich jak Al, Si, Ca, Ti, Mn, Cu w badanej próbce 

w postaci płatka. Po rozdrobnieniu (frakcja ≤1 mm) w analizowanej frakcji dodatkowo 
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stwierdzono obecność Co, Ni, Zn oraz W, co świadczy o przedostawaniu się zanieczyszczeń 

z elementów urządzenia podczas rozdrabniania do analizowanego materiału (oznaczenie 

na poziomie ppm).  

3.2. Charakterystyka termiczna mieszanki poli(teraftalanu etylenu) 

z recyklingu (rPET) : domieszka (PEN, GPET)  

W pierwszej kolejności scharakteryzowano termicznie komercyjnie dostępne polimery 

a następnie wykonano mieszanki rPET : domieszka w dwóch stosunkach, 50 : 50 oraz 

90 (rPET) : 10 (domieszka). Wyniki zebrane jako wartości średnie wraz z odchyleniem 

standardowym przedstawiono w tabeli 2. Termogramy DSC komercyjnego polimeru 

PEN oraz wybranych mieszanek rPET : PEN przedstawiono na rysunku 1 i 2.  

Tabela 2. Wyniki stabilności termicznej (T5) oraz temperatury przejść fazowych (Tzk, Tt) wraz z temperaturą 

zeszklenia (Tg) komercyjnie dostępnych polimerów oraz mieszanek rPET : domieszka [opracowanie własne] 

Polimer/rPET 

: domieszka 

TGA 
DSC 

1 cykl ogrzewania 2 cykl ogrzewania 

T5 Tmax Tg Tzk Tt Tg Tzk Tt 

[°C] [°C] [°C] [°C] [°C] [°C] [°C] [°C] 

K
o
m

er
cy

jn
ie

 

d
o
st

ęp
n
e PEN a 

434 

(0,27) 

468 

(0,27) 
no no 

247; 262 

(0,14; 0,27) 

120 

(0,14) 
no no 

GPET a 
388 

(0,27) 
422 

(0,27) 
no no 

220; 255 

(0,41; 0,14) 

(250-255)d 

71 
(0,27) 

no 
213; 235 

(0,27; 0,41) 

rP
E

T
 :
 d

o
m

ie
sz

k
a 

PENa:rPETb 

(50:50)c 

431 

(0,27) 

466 

(0,27) 
no no 

144; 250; 261 

(0,27; 0,27; 0,14) 

79;123 

(0,14;0,27) 

154 

(0,21) 

245 

(0,14) 

PENa:rPETb 

(10:90)c 
425 

(0,41) 

464 

(0,14) 
no no 

130; 144; 250; 263 

(1,09; 0,14; 0,14; 0,41) 

78,120 

(0,14;0,14) 

151 

(0,27) 

245 

(0,27) 

GPETa:rPETb 

(50:50)c 

 

417 

(0,27) 

459 

(0,14) 
no no 

146; 220; 249 

(0,41; 0,14; 0,41) 

77 

(0,27) 

149 

(0,41) 

208; 245 

(0,14; 0,27) 

GPETa:rPETb 

(10:90)c 

 

420 

(0,14) 

464 

(0,14) 
no no 

148; 221; 248; 268 

(0,41; 0,27; 0,14; 
0,41) 

78 

(0,14) 

150 

(0,41) 

210; 246 

(0,27; 0,14) 

a – bezpośrednio po zmieleniu, frakcja mieszana, bez oczyszczania i suszenia, b – rPET po ultradźwiękach 

w acetonie przez 10min, przesączeniu i suszeniu przez 24 godziny w 120°C, frakcja 4, c – stosunek wagowy 

(%/%),d – dane od producenta. T5 – temperatura 5% ubytku masy, Tmax – temperatura maksymalnej szybkości 

rozkładu (odczytana z krzywej DTG), Tg – temperatura zeszklenia, Tzk – temperatura „zimnej” krystalizacji, 

Tt – temperatura topnienia. no – nie obserwowano. W nawiasie umieszczono wartości odchylenia 

standardowego. Źródło: opracowanie własne 

Otrzymane proszki komercyjnie dostępnych polimerów poddano analizie EDXRF. 

W przypadku poli(naftaleno-2,6-dikarboksylanu etylenu) oprócz metali obecnych 

w płatku rPET odnotowano także obecność Co, Ni oraz Zn (oznaczenie na poziomie ppm). 

W przypadku GPET zarejestrowano najwyższą zawartość Si spośród badanych poli-

merów. Oznaczenie na poziomie ppm odnotowano także dla V, Mn, Ga, Rb, Sr, Zr, Ni, 

Pb, Zn oraz Nb w badanym GPET. Obecność tych pierwiastków może wynikać z dodatku 

szkła w komercyjnie dostępnym PET oraz procesu rozdrabniania (brak informacji poda-

nych przez producenta o właściwościach dodanego szkła).  
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Rysunek 1. Wybrany termogram DSC komercyjnego polimeru PEN [opracowanie własne] 

 
Rysunek 2. Wybrane termogramy DSC mieszanek PEN/rPET (drugi cykl ogrzewania) [opracowanie własne] 

Dla komercyjnie dostępnego GPET producent podał zakres temperatury topnienia, 

w przypadku PEN nie odnotowano takiej informacji. Dla GPET zarejestrowano dwie tem-

peratury topnienia, na co mógł wpłynąć dodatek szkła (istnienie kilku faz krystalicznych 

[7]). W przypadku PEN również zarejestrowano dwie temperatury topnienia, ale tylko 

podczas pierwszego cyklu ogrzewania. W drugim cyklu ogrzewania zarejestrowano 

temperatury zeszklenia, w przypadku GPET w 71°C, a w przypadku PEN w 120°C, co 

jest zgodne z danymi literaturowymi [12]. Zaobserwowano zwiększenie temperatury 5% 
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ubytku masy dla mieszanek PEN : rPET, co związane jest z większą stabilnością termiczną 

poli(naftaleno-2,6-dikarboksylanu etylenu) (T5PEN = 434°C, z σ = 0,27). W przypadku 

mieszanki PET : GPET różnica T5 była nieznaczna (ΔT5 ≈ 2°C). Dla mieszanki PEN : 

rPET zarejestrowano w drugim cyklu ogrzewania dwie temperatury zeszklenia, które 

odpowiadają Tg dla rPET oraz PEN. W publikacji [8] opisano reakcję transestryfikacji 

PET i PEN. W prezentowanej pracy dla stosunków 10 : 90 oraz 50 : 50, nie obserwowano 

zachodzenia tej reakcji. Nie zarejestrowano przesunięcia Tg dla prezentowanych w pracy 

mieszanek, względem wyjściowych polimerów.  

3.3. Charakterystyka termiczna folii otrzymanych z poli(teraftalanu 

etylenu) z recyklingu (rPET) : domieszka (PEN, GPET)  

W kolejnym etapie badań otrzymano folie o wymiarach 4,5 cm na 4,5 cm z 1 g 

naważki (rPET i polimer komercyjnie dostępny, wymieszane mechanicznie). Proces 

formowania folii odbywał się w temperaturze topnienia rPET. Szczegóły otrzymywania 

folii są obecnie na etapie zgłoszenia patentowego. Otrzymano folie z mieszanki polime-

rowej o stosunku 90 (rPET) : 10 (domieszka), tak jak w przypadku proszków. Wykonano 

badania termiczne dla naważki 10mg a otrzymane wyniki zebrano w tabeli 3.  

W przypadku stabilności termicznej temperatury 5% ubytku masy dla otrzymanych 

folii nie różniły się znacznie od przygotowanych wcześniej proszków (PENa/GPETa : 

rPETb). Zmniejszenie temperatury 5% ubytku masy odnotowano w przypadku zmiany 

użytego do otrzymania folii poli(tereftalanu etylenu) pochodzącego z recyklingu. Dla 

otrzymanych folii w pierwszym cyklu ogrzewania zarejestrowano Tg w przedziale 67-

69°C, a następnie temperaturę „zimniej” krystalizacji, czego w przypadku proszków nie 

zarejestrowano. Dla drugiego cyklu ogrzewania w metodzie DSC odnotowano tylko 

jedną temperaturę zeszklenia w przedziale 68-82°C, gdzie w przypadku PENa : rPETb nie 

odnotowano Tg w około 120°C, które można przypisać dla poli(naftaleno-2,6-dikarbo-

ksylanu etylenu). Nie obserwowano również temperatury „zimnej” krystalizacji w drugim 

cyklu ogrzewania. Zatem, zarejestrowanie Tg w pierwszym cyklu ogrzewania związane 

jest z pamięcią termiczną użytego materiału (wcześniejsze topnienie i formowanie). 

Wykonano także folie z frakcji ≤1 mm rozdrobionego rPET, bez procesu oczyszczania 

oraz suszenia, co w znacznym stopniu redukuje wydatek energetyczny, i PEN (PENa : 

rPETd 1 : 9, według oznaczeń w tabeli 3), celem określenia wpływu na właściwości 

termiczne procesu przygotowania rPET (obróbka mechaniczna i suszenie). Zarejestro-

wano temperaturę zeszklenia w 75°C w pierwszym cyklu ogrzewania, a następnie 

egzotermę krystalizacji w 123°C i endotermę topnienia w 252°C. W drugim cyklu ogrze-

wania odnotowano podwyższenie temperatury zeszklenia do 79°C, zanik krystalizacji 

i następnie Tt w 241°C i 249°C. Otrzymano podobne wyniki, tak jak w przypadku 

oczyszczania i suszenia rPET.  

Tabela 3. Wyniki stabilności termicznej (T5) oraz temperatury przejść fazowych (Tzk, Tt) wraz z temperaturą 

zeszklenia (Tg) folii mieszanek rPET : domieszka [opracowanie własne] 

Folia domieszka : rPET 

(domieszka) 

TGA 
DSC 

1 cykl ogrzewania 2 cykl ogrzewania 

T5 Tmax Tg Tzk Tt Tg Tzk Tt 

[°C] [°C] [°C] [°C] [°C] [°C] [°C] [°C] 

PENa:rPETb (10:90)c 
427 

(0,27) 

463 

(0,41) 

68 

(0,14) 

130 

(0,27) 

251; 261 

(0,14; 0,27) 

82 

(0,14) 
no 

242; 251 

(0,14; 0,41) 
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PENd:rPETe (10:90)c 
389 

(0,41) 

431 

(0,14) 

69 

(0,27) 

128 

(0,14) 

248; 261 

(0,54; 0,41) 

80 

(0,27) 
no 

124; 241; 248 

(0,41; 0,14) 

PENa:rPETf (10:90)c 
394 

(0,14) 

432 

(0,14) 

68 

(0,54) 

130;179 

(0,41) 

249;262 

(0,41) 

81 

(0,41) 
no 

249 

(0,41; 0,27) 

PENa:rPETg (10:90)c 
390 

(0,14) 
426 

(0,27) 
67 

(0,41) 
124;137 
(0,41) 

253 
(0,14) 

80 
(0,14) 

no 
237; 253 

(0,14; 0,41) 

GPETa:rPETb (10:90)c 
421 

(0,41) 

463 

(0,54) 

68 

(0,27) 

127 

(0,14) 

222;249 

(0,54) 

68 

(0,14) 
no 

242; 249 

(0,27; 0,54) 

GPETa:rPETd (10:90)c 
388 

(0,54) 

428 

(1,89) 

68 

(0,54) 

127;141 

(0,27) 

251  

(0,27) 

79  

(0,14) 
no  

 251 

(0,14) 

a – bezpośrednio po zmieleniu, frakcja mieszana, bez oczyszczania i suszenia, b – rPET po ultradźwiękach 

w acetonie przez 10min, przesączeniu i suszeniu przez 24 godziny w 120°C frakcja 4, c – stosunek wagowy 

(%/%). d – frakcja ≤ 1 mm, bez oczyszczania i suszenia, e – frakcja 4, bez mycia i suszenia, f – postać płatka, 

uprzednio umieszczony w acetonie przez 10 minut w myjce ultradźwiękowej i suszony w 120°C przez 24 

godziny, g – postać płatka, bez oczyszczania. T5 – temperatura 5% ubytku masy, Tmax– temperatura 

maksymalnej szybkości rozkładu (odczytana z krzywej DTG), Tg – temperatura zeszklenia, Tzk – temperatura 

„zimnej” krystalizacji, Tt – temperatura topnienia. no – nie obserwowano. W nawiasie umieszczono wartości 

odchylenia standardowego. Źródło: opracowanie własne. 

Folię PENa : rPETd (według oznaczeń w tabeli 3) ponownie rozdrobiono i uformo-

wano. Ten proces prowadzono trzykrotnie otrzymując cztery folie oraz rejestrując termo-

gramy DSC dla każdej nowo wytłoczonej folii. Dla zastosowanego stosunku (90 : 10) 

nie odnotowano znacznych różnic w temperaturach przejść fazowych folii. Zatem, pomimo 

obróbki mechanicznej i ponownego formowania temperatury przejść fazowych oraz 

temperatura zeszklenia nie różniły się znacznie dla prezentowanego stosunku. Na klejo-

nym etapie badań zostaną wytłoczone folie i ponownie rozdrobione i uformowane dla 

stosunku 50 : 50 oraz 75 : 25, celem potwierdzenia lub zaprzeczenia braku wpływu roz-

drobnienia i ponownego wytłoczenia na temperatury przejść fazowych oraz temperaturę 

zeszklenia.  

4. Wnioski/Podsumowanie 

W ramach badań wykorzystano podstawowe techniki badań właściwości termicz-

nych – analizę termograwimetyczną oraz skaningową kalorymetrię różnicową celem 

określenia wpływu stopnia rozdrobnienia i składu mieszaniny polimerowej (rPET: dodatek 

polimeru) na właściwości termiczne istotnie w aspekcie przetwórczym odpadowego PET. 

Nie odnotowano znaczącego wpływu rozdrobienia poli(tereftalanu etylenu) pochodzącego 

z recyklingu na temperaturę 5% ubytku masy (w rozpatrywanym rozdrobnieniu od 1mm 

do 0,25 mm). Za pomocą analizy DSC wyznaczono temperatury topnienia oraz tempe-

raturę zeszklenia w drugim cyklu ogrzewania w zakresie 75-80°C. Otrzymanie Tg w tym 

zakresie jest bardzo zbliżone do zakresu temperaturowego komercyjnie dostępnego 
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PET. Wykorzystanie analizy EDXRF potwierdziło obecność pierwiastków takich jak 

Co, Ni, Zn oraz W w rozdrobnionych próbkach (w zakresie ppm). Nie zaobserwowano 

również znaczących zmian wartości temperatury zeszklenia w przypadku mieszanek 

rPET : domieszka dla analizowanych w badaniach polimerów w postaci proszku (postaci 

rozdrobnionej). W przypadku otrzymanych folii, folię o wysokiej transparentności otrzy-

mano dla mieszanki PEN, będącego w postaci proszku bezpośrednio po rozdrobnieniu 

oraz rPET, będącego w postaci płatka, bez procesu mycia i suszenia. Otrzymanie folii 

o wysokiej transparentności posiada duży potencjał aplikacyjny, a dodatkowo brak po-

trzeby mycia i suszenia w znacznym stopniu redukuje wydatek energetyczny. Natomiast, 

folię o wysokiej stabilności termicznej otrzymano dla mieszanki PEN, będącego w postaci 

proszku bezpośrednio po rozdrobnieniu oraz rozdrobnionego rPET (frakcja ≤ 0,25 mm), 

uprzednio umieszczonego w acetonie i suszonego przez 24 godziny w 120°C. Prowadzone 

badania są badaniami podstawowymi o bardzo dużym potencjale aplikacyjnym, ze 

względu na wdrożeniowy charakter projektu w ramach którego badania są prowadzone.  

Dalsze plany badawcze przewidują wykonanie badań DMTA otrzymanych folii oraz 

wykonanie folii z różną zawartością domieszki i przeprowadzenie badań właściwości 

termicznych. 

Podziękowania 

Badania były finansowane w ramach projektu NCBiRLIDER/39/0137/L-

11/19/NCBR/2020.  
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Wpływ stopnia rozdrobnienia i składu mieszaniny polimerów na właściwości 

termiczne istotnie w aspekcie przetwórczym odpadowego PET 

Streszczenie 

W ramach pracy wykorzystano podstawowe techniki badań właściwości termicznych – analizę termograwi-

metyczną (TGA) oraz skaningową kalorymetrię różnicową (DSC) celem określenia wpływu stopnia roz-

drobnienia i składu mieszaniny polimerowej (rPET : dodatek polimeru) na właściwości termiczne istotnie 

w aspekcie przetwórczym odpadowego PET. Wykazano brak znaczącego wpływu rozdrobienia poli(terefta-

lanu etylenu) pochodzącego z recyklingu na temperaturę 5% ubytku masy (w rozpatrywanym rozdrobnieniu 

od 1 mm do 0,25 mm). Wykorzystanie analizy EDXRF potwierdziło obecność pierwiastków takich jak Co, 

Ni, Zn oraz W w rozdrobnionych próbkach (w zakresie ppm). Nie zaobserwowano również znaczących 

zmian wartości temperatury zeszklenia w przypadku mieszanek rPET : domieszka dla analizowanych w bada-

niach polimerów (PEN, GPET) w postaci rozdrobnionej. Na podkreślenie, zasługuje fakt otrzymania folii 

o wysokiej transparentności z ograniczeniem wydatku energetycznego z dużym potencjałem aplikacyjnym.  

Słowa kluczowe: poli(tereftalan etylenu), recykling, skaningowa kalorymetria różnicowa, naftalanpoli(ety-

lenu), polimery 

The impact of the fragmentation degreee and composition of the polymer mixture 

on the thermal properties, significant in the processing aspect of waste PET 

Abstract 

As part of the work, the basic techniques of testing thermal properties were used – thermogravimetic analysis 

(TGA) and differential scanning calorimetry (DSC) to determine the impact of the degree of fragmentation 

and composition of the polymer mixture (rPET: polymer addition) on the thermal properties, significantly in 

terms of processing waste PET. No significant impact of the fragmentation of recycled polyethylene 

terephthalate on the temperature of 5% weight loss (in the considered fragmentation from 1 mm to 0.25 mm) 

was demonstrated. EDXRF analysis confirmed the presence of elements such as Co, Ni, Zn and W in the 

crushed samples (in the ppm range). No significant changes in the glass transition temperature value were 

observed in the case of rPET: admixture blends for the polymers analyzed in the tests (PEN, GPET) in 

a particulate form. We received foil with high transparency, reduced energy expenditure, and high 

application potential. 

Keywords: polyethylene terephthalate, recycling, differential scanning calorimetry, polyethylene naphthalate, 

polymers 
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Problem zagospodarowania odpadów  

z poli(tereftalanu etylenu) i aktualne kierunki 

rozwiązania globalnego problemu 

1. Wprowadzenie 

Materiały wykonane z poli(tereftalanu etylenu), czyli PET-u, są powszechnie wy-

korzystywane przez niemal każdego człowieka na całym świecie. Należą do nich 

głównie butelki PET, opakowania na żywność czy tekstylia. Duże rozpowszechnienie 

tego surowca i skala jego codziennego wykorzystania, spowodowała przyrost dużej 

ilości odpadów – co stanowi współcześnie problem globalny w zakresie racjonalnego 

jego zagospodarowania [1, 2]. Ograniczenie ilości składowanego odpadu jak również 

jego spalania, mają duży wpływ na poprawę jakości środowiska. Sprzyjają temu coraz 

nowsze metody recyklingu tego tworzywa. Brak możliwości całkowitego wycofania 

opakowań z PET-u oraz zagospodarowanie tego odpadu stanowią aktualne problemy 

omawiane w środowisku międzynarodowym [1]. Składowane odpady PET-u bezpo-

średnio nie stanowią czynnika negatywnie wpływającego na płodność mężczyzn [3]. 

Aczkolwiek nieodpowiednie przetwarzanie tego odpadu może generować mikroplastik 

zanieczyszczający ekosystem – co potencjalnie stanowi zagrożenia dla środowiska [4, 

5]. Poziom recyklingu tworzyw sztucznych w krajach UE jest zróżnicowany i zgodnie 

z danymi z 2019 roku w Polsce wynosił 37% (rysunek 1) [6]. Szacuje się, że generowanie 

odpadowego PET-u z roku na rok rośnie a jego recykling w większości krajów UE 

obecnie jest jeszcze niski. Podjęte działania UE i zobowiązania jej członków zmierzają 

w kierunku osiągnięcia recyklingu opakowań z tworzyw sztucznych (w tym z PET-u) na 

poziomie 50% do roku 2025 r. a następnie 55% do roku 2030. Należy podkreślić, że 

wszelkie podejmowane inicjatywy mają na celu wprowadzenie zamkniętego obiegu 

tworzyw sztucznych, a czynnikami odpowiedzialnymi za konieczność wprowadzenia 

istotnych zmian są zmiany klimatu oraz rosnący niedobór zasobów naturalnych [1]. 

W niniejszej pracy przedstawione zostaną możliwości zagospodarowania PET-u 

obejmujące w szczególności różne metody recyklingu tego surowca. Ponadto przedsta-

wiono prace poświęconych biodegradowalnym opakowaniom z PET-u, jak również 

innych materiałów stanowiących zamiennik dla tego tworzywa. Ze względu na utratę 

właściwości PET-u na etapie recyklingu mechanicznego, konieczne staje się wprowa-

dzenie metod depolimeryzacji chemicznej, która z założenia ma wprowadzić nowe 

produkty o znaczeniu rynkowym.  
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W tpracy przedstawiono zakres badań własnych, dotyczących opracowania chemicz-

nych metod depolimeryzacji PET-u. Zasadniczym celem tych badań jest niskodpadowa 

utylizacja PET-u, w wyniku której otrzymuje się nowe produkty. Badania koncentrują 

się na przeprowadzeniu reakcji: aminolizy, metanolizy zasadowej oraz hydrolizy ciśnie-

niowej, ocenie możliwości wykorzystania otrzymanych produktów oraz określeniu 

możliwości wprowadzenia danej metody w większej skali. 

 

Rysunek 1. Zagospodarowanie pokonsumenckich odpadów z opakowań tworzyw sztucznych za 2019 roku 

[6], (1) Dotychczasowy punkt obliczania poziomu recyklingu: materiały przekazane do recyklingu – 

Dyrektywa (EU) 94/62/EC; (2) Nowy punkt obliczania poziomu recyklingu: ilości na wejściu do procesu 

wytłaczania, granulacji lub innego procesu formowania – Dyrektywa (EU) 2018/852) 

2. Poli(tereftalan etylenu) – czy stanowi problemem?  

Unikalne właściwości PET-u spowodowały, że jest on polimerem wykorzystywanym 

powszechnie do wytwarzania materiałów codziennego użytku, tj. włókien sztucznych 

wykorzystywanych we włókiennictwie do produkcji odzieży, pojemników, butelek, 

opakowań do żywności czy różnych materiałów konstrukcyjnych [2, 7]. Stosunkowo duża 

odporność na czynniki środowiskowe jak również brak szkodliwych substancji nisko-

cząsteczkowych sprawiają, że jest szeroko stosowany do produkcji opakowań. Skalę 

wykorzystania tego tworzywa możemy zauważyć wybierając się do dużego sklepu, gdzie 

na półkach z napojami bądź środkami czystości widzimy szereg różnych pojemników 

wykonanych z tego tworzywa. Należy zauważyć, że butelka do napoju jest materiałem 

szybko zużywalnym, tzn. po odkręceniu i wypiciu zawartości, materiał ten stanowi odpad.  
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Rysunek 2. Wskaźnik recyklingu, odzysku energii i składowania dla pokonsumenckich odpadów z tworzyw 

sztucznych (2018) [8]  

W związku z tym każdego dnia powstają duże ilości tego odpadu a obecnie sam recy-

kling tego tworzywa nie jest w pełni wystarczający na całkowite jego zagospodarowanie. 

Na ten stan rzeczy składa się również niewłaściwa zbiórka czy segregacja śmieci oraz 

przyzwyczajenia ludzi. PET jako tworzywo sztuczne podlega segregacji, co jest pierw-

szym a zarazem najważniejszym etapem w jego recyklingu, zatem należy wyrzucać je 

do specjalnie oznaczonych pojemników. Ze względu na niska biodegradowalność 

(rozkład butelki szacowanych jest na ok. 450 lat) [2], jak również dużą ilość tego odpadu, 

konieczne jest opracowanie metod jego zagospodarowania. Zagospodarowanie odpadów 

obejmuje trzy główne sposoby: składowanie, recykling oraz spalanie. Zgodnie z danymi 

z 2018 roku (rys. 2) w Polsce ponad 30% tworzyw sztucznych podlegało recyklingowi, 

ponad 40% odpadów z tworzyw składowano a pozostałe 30% spalano [8]. Z założenia 

ilość składowanych odpadów ma zostać zminimalizowana, natomiast poziom recyklingu 

ma wzrosnąć do 55%. Oprócz zagadnień związanych z zagospodarowaniem odpadów, 

prowadzone są również badania nad otrzymywaniem biodegradowalnego PET-eu czy 

wykorzystania mikroorganizmów zdolnych do rozkładu PET-u w środowisku [9, 10], 

jak również innymi materiałami mogącymi zastąpić PET w produkcji opakowań [11]. 

2.1. Metody recyklingu PET-u  

Recykling PET-u, to głównie trzy sposoby przetwarzania tego surowca, obejmujące 

metody: fizyczne, chemiczne oraz biotechnologiczne (rys. 3). W metodach fizycznych 

(mechanicznych) recykling polega głównie na zbieraniu odpadów, sortowaniu, myciu, 

mieleniu i w ostateczności przetworzeniu np. w formie pelletu. Metody rozpuszczalni-

kowe polegają na rozpuszczaniu PET-u w odpowiednim rozpuszczalniku, oddzielając 

go od zanieczyszczeń, po czym prowadzi się ponowne jego wytrącenie przy zastoso-

waniu substancji ciekłej tzw. nierozpuszczalnika. 
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Rysunek 3. Podział metod recyklingu odpadowego poli(tereftalanu etylenu) [opracowanie własne] 

Recykling chemiczny polega na chemicznej degradacji polimeru w wyniku czego 

powstają nowe substancje chemiczne.  

Ponadto odpady PET-u wykorzystuje się do otrzymywania węgli aktywnych, jako 

użytecznych sorbentów różnych zanieczyszczeń. W przypadku recyklingu biotechnolo-

gicznego do degradacji PET-u dochodzi po przez działanie mikroorganizmów bądź 

enzymów. Obecnie najbardziej rozpowszechniony sposób recyklingu PET-u obejmuje 

metody fizyczne. Prace nad wprowadzeniem innych metod w skali przemysłowej są nadal 

prowadzone, a głównym ich celem jest zwiększenie w niedalekiej przyszłości poziomu 

recyklingu odpadów PET-u. 

2.1.1. Recykling fizyczny 

Recykling fizyczny (mechaniczny) jest najbardziej rozpowszechnionym i konwen-

cjonalnym sposobem zagospodarowania odpadowego PET-u. Metoda ta polega na po-

sortowaniu materiałów, ich umyciu i wysuszeniu, po czym ich mieleniu na płatki. Jest 

to obecnie główna metoda zagospodarowania odpadowego PET-u ale ograniczona ze 

względu na problemy związane z pogorszeniem się właściwości surowca z recyklingu 

(rPET-u). Odpowiedzialna za to jest częściowa degradacja polimeru, powodująca obniżenie 

masy cząsteczkowej co niekorzystnie wpływa na właściwości materiału końcowego. Nie-

mniej jednak, w celu poprawy jakości i właściwości produktów końcowych otrzymy-

wanych z materiału recyklingowanego opracowano skuteczną strategię, w której stosuje 

się kompatybilizatory, substancje wydłużające łańcucha czy stabilizatory [12]. 

Inną odmianą recyklingu fizycznego jest metoda rozpuszczalnikowa. Polega na roz-

puszczeniu tworzywa sztucznego w odpowiednim rozpuszczalniku, oddzieleniu go od 

zanieczyszczeń, następnie ponowne wytrącenie z użyciem nierozpuszczalnika (substancji 

ciekłej, która po dodaniu do mieszaniny spowoduje wytrącenie się polimeru), dokładne 

przemycie otrzymanego materiału a następnie wysuszenie. Zastosowanym rozpuszczal-

nikiem dla PET-u w tym procesie może być N-metylo-2-pirolidon (NMP), do którego 

dodaje się „nierozpuszczalnika” – n-oktanonu. Następnie wytrącony polimer PET-u 

przemywa się n-heksanem. Mieszaninę rozpuszczalników rozdziela się przez destylację 

frakcyjną, po czym można ponownie je wykorzystać do recyklingu PET-u. Ponadto nie 

stwierdzono po dwukrotnym procesie rozpuszczania i wytrącania, zmiany masy cząstecz-

kowej produktu końcowego [13]. Inny układ rozpuszczalnika/nierozpuszczalnika stanowi 

alkohol benzylowy/metanol, a sam proces przeprowadza się w temperaturze 180oC [14]. 
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Rozpuszczanie i ponowne wytrącanie odpadowego PET przeprowadzono również 

w układzie naftalen (rozpuszczalnik) i wodzie (nierozpuszczalnik) w zakresie temperatur 

180-220°C [15]. 

2.1.2. Recykling chemiczny 

Spośród wymienionych metod recyklingu PET-u (rys. 4), procesy chemiczne 

wprowadzają duża ilość możliwych ścieżek rozkładu tego tworzywa. Glikoliza obecnie 

stanowi główną metodę chemicznego przetwarzania odpadowego PET-u, aczkolwiek 

w dalszym ciągu prowadzone są badania w zakresie innych metod chemicznego rozkładu 

[16]. Wyróżnić można różne metody depolimeryzacji, do których zaliczyć można: gliko-

lizę, hydrolizę, metanolizę, amonolizę, aminolizę czy termolizę itp. Wymienione metody 

rozkładu PET-u zostały w dalszej części krótko scharakteryzowane.  

 
Rysunek 4. Recykling chemiczny PET-u [12] 

Glikoliza: jest ważnym, komercyjnym procesem chemicznej depolimeryzacji PET-u 

i ze względu na zastosowanie w niej glikoli jako zielonego rozpuszczalnika/odczynnika, 

uznawana jest za metodę innowacyjną i przyjazną dla środowiska [17]. Głównymi pro-

duktami otrzymywanymi z glikolu etylenowego, dietylenowego, propylenowego czy dipro-

pylenowego są tereftalan bis(2-hydroksyetylu) (BHET) (rys. 4) i inne oligomery [2, 16-

18]. Produkty glikolizy mogą być dalej wykorzystywane do wytwarzania takich mate-

riałów jak: pianki poliuretanowe, kopoliestry czy hydrofobowe barwniki. Istnieją cztery 

kluczowe metody przeprowadzenia glikolizy: (1) glikoliza katalizowana, (2) wspomagana 

rozpuszczalnikiem, (3) nadkrytyczna oraz (4) wspomagana mikrofalami [17]. Obecnie 
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badania obejmują optymalizacje procesu z wykorzystaniem powyższych czterech czyn-

ników, które ogrywają kluczową rolę w optymalizacji procesu glikolizy odpadowego 

PET-u. Opracowano szeroką gamę katalizatorów wykorzystywanych w procesie glikolizy 

PET-u, takich jak: pochodne metali, zoolity czy ciecze jonowe [17, 19]. Przykładem 

może być katalizator na bazie niobu, który wykorzystano do glikolizy z użyciem glikolu 

etylenowego, otrzymując monomer tereftalanu bis(2-hydroksyetylu) (BHET). W procesie 

tym uzyskano 100% konwersję PET-u i wydajność 85% w otrzymaniu BHET w 195°C 

w czasie 220 minut [20]. W innych badaniach przetestowano trzy dostępne na rynku żele 

krzemionkowe modyfikowane katalizatorami organicznymi oraz sfunkcjonalizowanym 

triazabicyklodecenem (TBD). Katalizatory w tych badaniach poddano recyklingowi 

w pięciu cyklach reakcji, osiągając każdorazowo wysokie wydajności otrzymywania 

BHET [21].  

Hydroliza: to proces, który polega na reakcji PET-u z wodą w różnych środowiskach: 

obojętnym, kwaśnym lub zasadowym (rys. 4). Otrzymanymi produktami są kwas terefta-

lowy (TPA) oraz glikol etylenowy (EG). Proces ten można przeprowadzić zarówno 

w laboratorium, jak i w zakładach przemysłowych. Z reguły hydroliza wymaga wysokich 

temperatur (powyżej 200oC) oraz ciśnienia (powyżej 1,4 MPa) [2, 12, 17]. W badaniach 

wykazano, że zastosowanie wody morskiej korzystnie wpływa na konwersję reakcji co 

związane jest z obecnością jonów metali, działających jak katalizatory [22]. Badania 

obejmowały również katalizatory, które najczęściej są pochodnymi mocnych kwasów 

oraz zasad. Niestety, większość opisywanych katalizatorów hydrolizy jest rozpuszczal-

nych w środowisku reakcji, przez co stają się one trudne do oddzielenia po przeprowa-

dzonym procesie. Dlatego też w jednej z opisanych prac zaproponowano zastosowanie 

TPA, jako katalizatora kwasowego w celu promowania hydrolizy PET. W reakcji tej 

otrzymano wysoką konwersję PET do 100% i wydajność TPA 95,5%. Co najważniejsze, 

wytworzony TPA wykazywał wysoką czystość na poziomie 99%, podobną do świeżego 

TPA [23]. W innych badaniach opracowano i opisano procedurę recyklingu chemicznego 

PET przy wykorzystaniu ogrzewania mikrofalowego, które umożliwiło 100% konwersję 

PET do TPA w zaledwie 1 minutę w temperaturze 120°C [24].  

Metanoliza: to proces katalitycznego rozkładu przeprowadzony w metanolu, w wyniku 

którego otrzymuje się tereftalan dimetylu (DMT) oraz glikol etylenowy (EG). Proces 

metanolizy płatków PET prowadzi się zazwyczaj w temperaturze od 180 do 280oC i pod 

ciśnieniem od 2 do 4 MPa [2,12]. Znana jest również metoda metanolizy prowadzonej 

w łagodnych warunkach przy zastosowaniu temperatury 20-35oC i katalizatora K2CO3. 

Całkowity rozkład polimeru obserwowano po 24 h [25].  

Aminoliza: jest procesem, w którym wykorzystuje się głównie aminy alifatyczne, 

przykładami, których mogą być metyloamina, etyloamina oraz etanoloamina w tempera-

turach 20-100ºC, otrzymując diamidy kwasu tereftalowego i EG (rys. 4) [12]. Przepro-

wadzono również reakcję z wykorzystaniem etanoloaminy, bez użycia katalizatora, 

w zamkniętym reaktorze mikrofalowym. Całkowita depolimeryzacja zachodziła w czasie 

krótszym niż 5 minut, przy zastosowaniu mocy promieniowania 100 W lub temperatury 

260°C [26]. W literaturze opisano również efektywny proces depolimeryzacji odpado-

wego poli(tereftalanu etylenu) (PET) przy użyciu 1,5,7-triazabicyklo[4.4.0]dek-5-enu 

(TBD) z wytworzeniem szerokiej gamy diamidów kwasu tereftalowego. Zastosowanie 

tego katalizatora zwiększało konwersję do produktów w krótszym czasie prowadzenia 

aminolizy [27]. Inna opisana metoda obejmowała aminolityczną depolimeryzację z wyko-
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rzystaniem dietanoloaminy i etanoloaminy, stosując jako katalizatory rozpuszczalniki 

głęboko eutektyczne, t.j: chlorek choliny z ZnCl2 i chlorek choliny z mocznikiem. 

W metodzie tej otrzymano czyste produkty N1,N1,N4,N4-tetrakis(2-hydroksyetylo)te-

reftalamid (THETA) i kwas tereftalowy (TPA) oraz bis(2-hydroksyetyleno)tereftalamid 

(BHETA) z wydajnością odpowiednio 82, 83 i 95% [28]. Kolejnym doniesieniem jest 

depolimeryzacja odpadów butelek PET za pomocą monohydratu hydrazyny przez ogrze-

wanie konwencjonalne i niekonwencjonalne (promieniowaniem mikrofalowym) prze-

prowadzonej z użyciem prostych substancji chemicznych, takich jak octan sodu i siarczan 

sodu. Czysty produkt otrzymywano z wydajnością 86% [29]. 

Amonoliza: jest to proces depolimeryzacji PET-u poprzez reakcję bezwodnego 

amoniaku (NH3) z PET, w wyniku której otrzymuje sie tereftalamid i glikol etylenowy 

(rys. 4) [12,18]. Zasadniczo reakcję przeprowadza się pod ciśnieniem atmosferycznym 

z amoniakiem (NH3) w temperaturze 70-180°C. Amonoliza jest znacznie wolniejsza niż 

aminoliza i najczęściej wymaga zastosowania katalizatora (np. octanu cynku) w celu 

zwiększenia szybkości degradacji PET-u [16, 18]. 

Termoliza: to proces termicznej przeróbki PET-u z wykorzystaniem różnych rea-

gentów. W tym zakresie wyróżnić możemy trzy główne kierunki: pirolizę, uwodornienie 

oraz zgazowanie [30]: 

• piroliza: jest to endotermiczny proces, w którym dochodzi do rozkładu materiału 

w wysokiej temperaturze w środowisku gazu obojętnego, uzyskując produkty stałe, 

ciekłe bądź gazowe o określonym przeznaczeniu [30]. Sama degradacja termiczna 

w temp 600oC bez katalizatorów, polega głównie na rozkładzie PET-u do kwasu 

tereftalowego oraz benzoesowego, który ulega częściowej dekarboksylacji tworząc 

acetofenon. Jednym z istniejących problemów rozkładu PET-u pod wpływem tem-

peratury jest tendencja do uwalniania się kwasu benzoesowego o właściwościach 

żrących i utleniających. Dlatego większość zgłoszonych prac koncentruje się na 

opracowaniu pirolizy z użyciem katalizatorów. Wykorzystanie np. CaO jako katali-

zatora, sprzyjała otrzymaniu z kwasów odpowiednich węglowodorów i CO2. Innym 

często badanych katalizatorem procesu pirolizy PET-u był wodorotlenek wapnia – 

Ca(OH)2. W badań wykazano, że wraz z różnym stosunkiem PET-u i Ca(OH)2 

w temperaturze 700oC otrzymuje się różny skład produktów (ciekłych, gazowych oraz 

stałych). Przy stosunku 1:10 otrzymano największy udział fazy ciekłej (ok. 45,51%) 

która składała się głównie z benzenu. Natomiast przy stosunku 1:1 otrzymano naj-

większy udział fazy stałej (35.85%) a przy stosunku 1:5 otrzymano największy 

udział stanowiła faza gazowa (37,02%.) [31]. 

• uwodornienie: jest procesem prowadzonym w podwyższonej temperaturze z równo-

czesnym uwodornieniem powstających produktów. W tym zakresie między innymi, 

opracowano selektywne uwodornienie pierścienia aromatycznego w PET w celu 

wytworzenia przyjaznego dla środowiska poliestru polietyleno-1,4-cykloheksano-

dikarboksylowego (PECHD), w łagodnych warunkach reakcji z użyciem katali-

zatora bimetalicznego o zawartości 2,5% Rh i 2,5% Pt na Vulcan XC-72 oraz wodoru 

(H2) [32]. W innych badaniach otrzymano 1,4-cykloheksanodimetanolu (CHDM) 

poprzez uwodornienie bis(2-hydroksytereftalanu etylenu) (BHET) pochodzącego 

z glikolizy odpadowego poli(tereftalanu etylenu) (PET). W badaniach tych osiągnięto 

100% konwersję BHET i 78% wydajność CHDM przy wykorzystaniu katalizatorów 

na bazie Pd/C i Cu oraz wodoru (H2) [33]. 
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• zgazowanie: jest procesem przekształcania wysokowęglowych substancji (np. PET-
u) głównie w fazę gazową i stałą (węgle i popioły), przeprowadzany w wysokich 
temperaturach (> 500℃) wraz z czynnikiem zgazowującym tj.: powietrze, tlen, para 
wodna lub dwutlenk węgla [34]. W jednej z pac opisano proces zgazowania z wyko-
rzystaniem wody w temperaturze 800oC, gdzie otrzymanymi produktami były: 
głównie wodór (H2), dwutlenek węgla (CO2) oraz bifenyl [35].  

Należy zauważyć, że skład chemiczny PET-u (potwierdzony analizą elementarną) 
wskazuje na bardzo wysoką zawartość węgla i wodoru (odpowiednio 62,9 i 4,) oraz 
całkowity brak siarki i azotu. W związku z tym PET może być odpowiednim materiałem 
do zastosowania jako prekursor w wytwarzaniu węgli aktywnych. Dodatkowym czynni-
kiem wpływającym na możliwości wykorzystania PET-u do otrzymywania tych mate-
riałów, jest brak materii nieorganicznej wchodzącej w skład popiołu [36] Proces otrzy-
mywania węgli aktywnych z PET-u obejmuje dwa zasadnicze etapy: karbonizację oraz 
aktywację (fizyczną bądź chemiczną) przeprowadzonych w wyższych temperaturach. 
W tym zakresie powstało wiele prac określających warunki do otrzymywania węgli 
aktywnych, ich charakterystyki oraz zastosowania [37]. W jednej z prac opisano optymalne 
warunki do produkcji węgli aktywnych z odpadów PET, które obejmowały: temperaturę 
karbonizacji 800°C przez czas 60 min, a następnie temperaturę aktywacji 975°C przez 
czas 240 min, szybkość nagrzewania karbonizacji i aktywacji 10 K/min, szybkość prze-
pływu N2 200 ml/min i CO2 100 ml/min[38]. W innej pracy węgle aktywne otrzymano 
przez karbonizację w temperaturze 600°C w atmosferze azotu, a następnie aktywację 
z KOH w temperaturze 700°C również przy dostępie do azotu. Tak otrzymany węgiel 
aktywny wykorzystano jako absorbent do CO2 [39]. Inna metoda obejmowała podgrza-
nie w tyglach kwarcowych (szybkość grzania 1 K/min.) do temperatury 1098 K próbki 
PET-u. Po 30 minutach utrzymywania próbek w temperaturze końcowej otrzymany materiał 
węglowy schładzano w atmosferze azotu z tą samą szybkością. Proces aktywacji prowa-
dzono przez mechaniczne mieszanie zawiesiny węgla w roztworze wodnym pożądanego 
środka aktywującego (tj. ZnCl2), a następnie ogrzewano do 85°C przez 8 godzin. Węgiel 
aktywny przygotowany w ten sposób wykorzystano jako absorbent do radionuklidów 
roztworów wodnych [40].  

2.1.3. Recykling biotechnologiczny 

Rozkład substancji organicznych związanych z działaniem jednostek biologicznych, 
takich jak mikroorganizmy (tj. bakterie, grzyby i mikroalgi morskie) lub enzymy określa 
się jako biodegradacja. PET uważany jest za materiał nie biodegradowalny, niemniej 
jednak przebadano mikroorganizmy zdolne do wykorzystania tworzyw sztucznych, 
w tym PET-u, jako źródła węgla i energii. Mikroorganizmy te przyczepiają się do poli-
merów, po czym kolonizują powierzchnię tworząc biofilm. Rozkład PET-u następuje 
w kilku etapach, obejmujących [41]:  

• biofragmentację: polegającą na rozkładzie polimerów przez zewnątrzkomórkowe 
enzymy, powodując obniżenie masy cząsteczkowej polimeru do oligomerów, dimerów, 
a następnie monomerów; 

• bioasymilację: większość małych cząsteczek przyswojonych przez mikroorganizmy 
mogą z łatwością ulec przemianą metabolicznym i przekształcać polimerowy 
węgiel/azot w budulec komórek, przyczyniając się tym do wzrostu biomasy; 

• mineralizację: polega na wydalaniu gotowych utlenionych metabolitów, takich jak: 
CO2, CH4, N2 i H2O.  
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W PET-cie monomery są połączone wiązaniami estrowymi, które mogą być hydro-

lizowane przez różne enzymy hydrolityczne występujące w przyrodzie. Większość tego 

typu enzymów należy do ogólnej klasy hydrolaz estrów karboksylowych, takich jak 

kutynazy, lipazy i esterazy. Hydrolazy poliestrowe pochodzą m.in. z bakterii (np. 

Thermobifida fusca, Thermomonospora curvata i Ideonella sakaiensis) czy grzybów 

(np. Fusarium solani, Humicola insolens i Aspergillus oryzae) [41]. Mikrobiologiczne 

hydrolazy poliestrowe mogą umożliwić całkowitą depolimeryzację PET do jego mono-

merów tj.: TPA i EG, które można ponownie wykorzystać do syntezy pierwotnego PET 

[42]. Należy zauważyć, że w zakresie recyklingu biotechnologicznego powstały obszerne 

artykuły przeglądowe [42-45]. Ponadto firma CARBOIS, opracowała przemysłową 

technologię recyklingu opartą na enzymach, co pozwala na otrzymanie PET-u z tych 

monomerów z podobnymi właściwości jak oryginalny materiał [43]. Należy również 

zauważyć, że naukowcy wskazują na duże możliwości wprowadzenia zamkniętego 

obiegu recyklingu poużytkowych odpadów PET w oparciu o metody biotechnologiczne 

[43-45]. 

2.2. Bio-plastik zamiast PET-u 

Zainteresowanie biotworzywami rośnie wraz ze wzrostem świadomości społecznej 

na temat gromadzenia się odpadów z tworzyw sztucznych w środowisku naturalnym. 

Biotworzywa, które są zarówno funkcjonalnie podobne do tworzyw syntetycznych, jak 

i przyjazne dla środowiska, są wskazywane jako obiecujące nowe materiały do roz-

wiązania problemów z niepotrzebnym gromadzeniem odpadów z tworzyw sztucznych. 

Poniżej omówione zostanie kilka przykładów bio-plastiku. Jednym z nich jest: poli-

etyleno-2,5-furanodikarboksylan (PEF), polimer, który oferuje trwałe rozwiązanie 

zastępujące powszechnie stosowany PET [46]. Różnice w budowie PEF i PET przedsta-

wiono na rysunku 5, i obejmuje ona zastąpienie pierścienia benzenowego przez pierścień 

furanowy. Kwas 2,5-furandikarboksylowy (FDCA) jest kluczowym monomerem w pro-

dukcji PEF i należy do klasy furanów. Jego podobieństwo strukturalne do kwasu tereftalo-

wego (TPA) sprawia, że jest odpowiednim substytutem TPA na bazie paliw kopalnych 

[46]. Temperatura topnienia PEF jest niższa i wynosi 210-215°C (dla PET wynosi 

260oC) co potencjalnie prowadzi do oszczędności energii podczas przetwarzania w stanie 

stopionym. Ponadto temperatura zeszklenia jest wyższa dla PEF i wynosi ∼87°C podczas 

gdy dla PET wynosi 80°C. PEF wykazuje podobne właściwości mechaniczne do PET, 

z nieco wyższym modułem sprężystości (2450 ± 220 MPa) i granicą plastyczności (98,2 

±1,2 MPa). Polimer ten ma zmniejszoną przepuszczalność dla O2, CO2 i H2O, która jest 

na tyle niska, że butelki PEF nie wymagają dodatkowej warstwy bariery gazowej jak 

butelki PET [47]. Niemniej jednak obecnie wskazuje się na kilka barier związanych 

wprowadzeniem PEF na rynek, które silnie związane z aspektami technologicznymi 

i ekonomicznymi [46]. 
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Rysunek 5. Wzory i skróty PET-u oraz przykładowych bio-pastików [opracowania własne] 

Innymi przykładami bio-plastików są kwas polimlekowy (PLA) [48] czy polihydroksy-

alkaniany (PHA) [49]. Poli(kwas mlekowy) (PLA) to najbardziej rozwinięty poliester, 

który wykorzystywany jest komercyjnie. Półkrystaliczny PLA można uznać za mocny 

i sztywny oraz wytrzymały na rozciąganie, jednak wykazuje kruchość co jest główną 

wadą dla wielu jego zastosowań. Ponadto przepuszczalność pary wodnej jest szczególnie 

wysoka w porównaniu z innymi polimerami, co stanowi kolejne ograniczenie na jego 

szersze zastosowanie jako zamiennika PET do opakowań na żywność [47]. Kolejnym 

przykładem bio-plastikówjest PHA, spośród których polimer z grupą metylową (poli-

hydroksymaślan – PHB) jest najlepiej przebadanym materiałem. Jest nierozpuszczalny 

w wodzie i rozpuszczalny w chlorowanych węglowodorach, takich jak chloroform [50]. 

PHB ma lepszą przepuszczalność barierową w porównaniu z polipropylenem (PP) 

i polietylenem (PE), oraz większą sztywność i mniejszą elastyczność w porównaniu 

z PP. Ponadto PHB ma doskonałe właściwości barierowe w porównaniu z PET. Istotną 

właściwością materiałów PHB jest ich biodegradowalność [51]. Obecnie nadal aspekty 

technologiczne i ekonomiczne wprowadzeniu bio-plastiku, skutecznie uniemożliwiają 

zastąpienie PET-u na rynku. 

3. Badania nad depolimeryzacją PET-u 

Badania prowadzone w ramach projektu LIDER/39/0137/L-11/19/NCBR/2020 finan-

sowanego przez NCBR, sprowadzają się do opracowania niskoodpadowej depolime-

ryzacji PET-u z jednoczesnym otrzymaniem użytecznych produktów. Wykorzystywane 

metody obejmują chemiczne metody recyklingu, takie jak: aminoliza z aminami aroma-

tycznymi, metanoliza w środowisku zasadowym oraz depolimeryzacje ciśnieniową 

w środowisku neutralnym. W badaniach wykorzystano bezbarwne płatki poli(tereftalanu 

etylenu) (PET) pochodzące z recyklingu (IndoramaVentures PCL oddział Bielsko-Biała, 

świadectwo jakości nr 9950). Odczynniki i rozpuszczalniki do syntez dostępne komer-

cyjnie z firmy Meck. Proces rozdrabniania przeprowadzono za pomocą młynu tnącego 

(Retsch SM100). Reakcje prowadzono w reaktorze ciśnieniowym serii 4760. Analizy 

przeprowadzonych reakcji oraz charakterystyki związków chemicznych dokonywano na 

podstawie zarejestrowanych widm 1 HNMR przy użyciu spektrometru Bruker Avance 

500 MHz stosując dimetylosulfotlenku (DMSO), jako rozpuszczalnik deuterowany. 
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3.1. Zakres prowadzonych badań 

Przeprowadzone badania z wykorzystaniem odpadowego PET-u obejmują następujące 

metody depolimeryzacji: aminolizę, metanolizę oraz hydrolizę ciśnieniową (rys. 6). 

Pierwszą reakcją, była aminoliza PET-u z aminami aromatycznymi (dostępną handlowo 

aniliną oraz 3-amino-N-heksylo-1,8-naftalimidem – otrzymana w dwu etapowej syntezie). 

Reakcja ta z alifatycznymi aminami zachodzi stosunkowo łatwo, ze względu na wyższą 

aktywność grupy aminowej. W ten sposób otrzymano dużą grupę symetrycznych amidów, 

wykorzystanych jako dodatki do asfaltu [52]. Aminolizę z aminami aromatycznymi 

prowadzono w reaktorze ciśnieniowym z kontrolerem temperatury. Anilina stosowana 

do syntezy była wcześniej oczyszczana przez destylację frakcyjną z pyłem cynkowym. 

Natomiast 3-amino-N-heksylo-1,8-naftalimidem, otrzymano w dwuetapowej reakcji 

wychodząc z bezwodnika 3-nitro-1,8-naftalowego (I – kondensacja z n-heksyloaminą, II 

– redukcja grupy -NO2 do -NH2) zgodnie z opisaną recepturą [53]. Badania aminolizy 

obejmowały różne frakcje PET-u, tj. płatek, frakcji po zmieleniu w młynie nożowym 

(SM100) oraz po zmieleniu i przesianiu przez sito >0,25 mm. Na tym etapie badań 

określono, że do syntez tych wymagane jest korzystanie z rozdrobnionej formy PET 

(>0,25 mm). W tych warunkach otrzymano produkty, które charakteryzowano za po-

mocą widm 1H i 13C NMR oraz FTIR. 

 
Rysunek 6. Przykładowe ścieżki podjętych badań w kierunku opracowania bezodpadowego procesu 

depolimeryzacji PET-u [opracowanie własne] 

Iminowe analogi tych symetrycznych związków zostały otrzymane i przebadanie 

w zakresie ich użyteczności w organicznej elektronice, w tym w perowskitowych 

ogniwach słonecznych [54] czy w OLED-ach [55] i stanowią punkt odniesienia pod 

względem wykazywanych właściwości do amidowych pochodnych. Prowadzenie ami-
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nolizy, zwłaszcza z aminami stałymi jest dość kłopotliwa. W celu zwiększenia wydajności 

reakcji, konieczne jest zastosowanie dużego nadmiaru aminy, co wiąże się w późniejszym 

problemem na etapie oczyszczania produktu końcowego. Ponadto nie ma możliwości 

wydzielenia w prosty sposób glikolu etylenowego. Z tego też względu nie ma praktycznych 

możliwości wykorzystania aminolizy w większej skali. Kolejnym kierunkiem badań, 

była metanoliza w warunkach zasadowych. W pierwszym etapie otrzymano sól sodową 

kwasu tereftalowgo, a w kolejnym po przez zakwaszenie roztworu wydzielono kwas 

tereftalowy. Na etapie przeprowadzonych badań, nie udało się wydzielić glikolu. Ponadto 

ilość odpadów w metanolizie była znacznie mniejsza niż w przypadku amonolizy z ami-

nami aromatycznymi. Kolejny zakres badań obejmował ciśnieniową hydrolizę z wodą, 

przeprowadzana w atmosferze azotu w specjalnym reaktorze ciśnieniowym. W toku tych 

prac otrzymano kwas tereftalowy oraz glikol. Kwas tereftalowy był nieznacznie zanieczysz-

czony glikolem, ale w procesie nieskomplikowanego oczyszczania uzyskano czysty 

kwas tereftalowy. 

4. Podsumowanie 

Postkonsumenckie odpady z tworzyw sztucznych stanowią poważny i globalny 

problem, co związane jest z ich szybkim i dużym przyrostem przy stosunkowo niskim 

poziomie recyklingu. Przyczynami tego mogą być większe zapotrzebowanie na te 

materiały, niewłaściwe sortowanie oraz złe nawyki ludzi, przez co ilość odpadów (np. 

z PET-u) trafiająca do recyklingu jest niska. Szacuje się, że zapotrzebowanie na PET 

w przestrzeni najbliższych lat ma wzrosnąć, z czym wiąże się konieczność rozwoju 

przemysłowych metod jego recyklingu. Zgodnie z założeniami UE, recykling tworzyw 

sztucznych ma osiągnąć poziom 55% do 2030 roku. Obecnie recykling PET-u obejmuje 

głównie metodę mechaniczną, aczkolwiek otrzymany materiał posiada gorsze właściwości 

niż pierwotny. W związku z tym ciągły recykling mechaniczny PET-u nie jest możliwy 

i wystarczający. Dlatego też wprowadzenie kolejnych metod w większej skali, jest 

konieczne do zwiększenia poziomu recyklingu PET-u. Uzupełnieniem mechanicznego 

recyklingu mogą być metody rozpuszczalnikowe. Należy zauważyć, że metody mecha-

niczne i rozpuszczalnikowe mają za cel otrzymanie niezmienionego tworzywa, natomiast 

metody chemiczne i biotechnologiczne służą do ich degradacji, przez co otrzymuje się 

nowe produkty o znaczeniu rynkowym. W zakresie metod rozpuszczalnikowych opraco-

wano zestaw rozpuszczalników, stosowanych w pierwszej kolejności do wstępnego 

rozpuszczania PET-u (np. N-metylo-2-pirolidon) a po oczyszczeniu tej mieszany, przez 

dodatek kolejnego nierozpuszczalnika (np. n-oktanonu) wydziela się oczyszczony PET. 

Ważne jest, że w metodzie tej nie traci się na właściwościach PET-u, a ponadto zasto-

sowane substancje można rozdzielić na drodze destylacji frakcyjnej i ponownie wyko-

rzystać do kolejnego procesu oczyszczania. W procesie tym nie generuje się dużej ilości 

odpadów, co jest ważne w przemysłowym zastosowaniu.  

Bio-plastiki stanowią alternatywę dla odpowiednich materiałów sztucznych, ale 

możliwości technologiczne i ekonomiczne nie są w stanie pokryć pełnego zapotrzebowa-

nia rynku. Niemnie jednak w połączeniu z szeroko zakrojonymi badaniami nad metodami 

recyklingu odpadów z PET-u oraz rozwojowi dostępnych rozwiązań, zwiększają szanse 

na opracowanie strategii zrównoważonego i zamkniętego obiegu opakowań z tworzyw 

sztucznych.  
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Problem zagospodarowania odpadów z poli(tereftalanu etylenu) i aktualne 

kierunki rozwiązania globalnego problemu 

Streszczenie 

Materiały wykonane z poli(tereftalanu etylenu), czyli PET-u, są powszechnie wykorzystywane przez niemal 

każdego człowieka na całym świecie, przez co materiały te mają duży udział w światowym rynku tworzyw 

sztucznych. Należą do nich głównie butelki PET, opakowania na żywność czy tekstylia. Duże rozpowszech-

nianie tego surowca i skala jego codziennego wykorzystania, spowodowała przyrost ogromnej ilości odpa-

dów – co stanowi współcześnie problem globalny w zakresie racjonalnego jego zagospodarowania. Ograniczenie 

ilości składowanego odpadu jak również jego spalania, mają duży wpływ na poprawę jakości środowiska. 

Sprzyjają temu również coraz nowsze metody recyklingu tego tworzywa. Brak możliwości całkowitego 

wycofania opakowań z PET-u oraz zagospodarowanie tego odpadu stanowią aktualne problemy omawiane 

w środowisku międzynarodowym. Szacuje się, że generowanie odpadowego PET-u z roku na rok rośnie 

a jego recykling jest obecnie jeszcze niski, przy czym plany UE zmierzają w kierunku osiągnięcia recyklingu 

tworzyw sztucznych na poziomie 50% w roku 2025, a następnie 55% do roku 2030. W niniejszej pracy 

omówiono możliwości zagospodarowania PET-u obejmujące w szczególności różne metody recyklingu tego 

surowca. Ponadto przedstawiono prace poświęcone biodegradowalnym opakowaniom z PET-u, jak również 

innym materiałów stanowiących zamiennik dla tego tworzywa. W pracy przedstawiono również zakres 

badań własnych w zakresie opracowania chemicznych metod depolimeryzacji PET-u. 

Słowa klucze: poli(tereftalan etylenu), odpady, recykling 

The problem of poly(ethylene terephthalate) waste management and current 

directions of solving the global problem 

Abstract 

Materials made of poly(ethylene terephthalate), or PET, are widely used by almost everyone worldwide, 

which is why these materials have a significant share in the global plastics market. These include mainly 

PET bottles, food packaging and textiles. The extensive dissemination of this raw material and the scale of 

its daily use increased a massive amount of waste – which is currently a global problem in terms of its rational 

management. Reducing the amount of landfilled waste as well as its incineration, have a significant impact 

on improving the quality of the environment. This is also facilitated by the increasingly new methods of 

recycling this material. The inability to completely withdraw PET packaging and manage this waste are 

current problems discussed internationally. It is estimated that the generation of PET waste is increasing year 

by year, and its recycling is still low, with EU plans to achieve a plastic recycling rate of 50% in 2025 and 

then 55% by 2030. This paper presents the possibilities of PET management, including various methods of 

recycling this raw material. In addition, works on biodegradable PET packaging and other materials that are 

a substitute for this material were presented. The paper also presents the scope of own research in developing 

chemical methods of PET depolymerisation. 

Key words: poly(ethylene terephthalate), waste, recycling 



252 

 

Waldemar Łasica1 

Wpływ dodatku odpadowego pyłu siarczku 

polifenylenowego (PPS) na wytrzymałość mechaniczną 

biokompozytów cementowych 

1. Wstęp 

Biokompozyty stanowią innowacyjne materiały konstrukcyjne charakteryzujące się 

w swym składzie obecnością komponentów (faz) złożonych z granulatów, pyłów (eko-

spoiwa i biowypełniacze), mikrowłókien oraz makrowłókien organicznych, jak i synte-

tycznych [1-3]. Wyżej wymienione składniki stanowią podstawę dla naukowców do 

planowania dalszej modyfikacji materiałowej mikrostruktury innowacyjnych biokom-

pozytów konstrukcyjnych. Szczególne przypadki rozwiązań konstrukcji biomateriałów 

wykorzystują w składach mikrokapsułki zawierające szczepy aktywnych bakterii Bacillus 

Pasteurii lub Bacillus Megaterium wytwarzających kalcyt. Koncepcja wykorzystania 

węglanu wapnia jako produktu metabolizmu bakterii, umożliwiła zainicjowanie procesu 

autoregeneracji mikrorys oraz mikroporów matrycy cementowej i strefy przejściowej 

spoiwo-kruszywo (biokompozyty samonaprawialne zdefiniowane jako „self repairing”, 

zaliczane do grupy „inteligentnych” biomateriałów) [4, 5]. 

Powszechną praktyką staje się wykorzystywanie biokompozytów nie tylko w biome-

dycynie, implantologii, motoryzacji czy energetyce ale również w budownictwie zrów-

noważonym (biokompozyty zrównoważone), ukierunkowanym na ekologię i dbałość 

o zasoby naturalne, tzw. „budownictwo zielone” czyli ekobudownictwo. 

Podstawową cechą ekokompozytów i biokompozytów z matrycą cementową jest nie-

jednorodność mikrostruktury wewnętrznej ulegającej modyfikacji na etapie technologii 

wykonania oraz dojrzewania w wyspecyfikowanych warunkach środowiskowych [6, 7]. 

Spójność faz kompozytów zapewniona jest obecnością lepiszczy naturalnych lub synte-

tycznych, tj. odlewnicze biożywice epoksydowe, polimeroasfalty, niskoklinkierowe i nisko-

emisyjne ekospoiwa cementowe, wapno hydratyzowane, anhydryt, gips oraz układy hybry-

dowe (mieszanki o zmiennych proporcjach [8, 9]) odpadowych spoiw przemysłowych 

o właściwościach pucolanowych i/lub utajonych hydraulicznych [10, 11]. 

Współczesne metody projektowe ekokompozytów lub biokompozytów zaczynają 

uwzględniać potrzebę a w zasadzie konieczność wykorzystania surowców odpadowych 

i porecyklingowych, co idealnie wpisuje się w założenia gospodarki o obiegu zamknię-

tym (zasada „zero waste – zero odpadów” i „carbon footprint – ślad węglowy”, redukcja 

CO2 w łańcuchu wartości cementu, realizacja działań zmierzająca do obniżenia emisji CO2 

dla klinkieru portlandzkiego, cementu, betonu, budownictwa i rekarbonatyzacji) [12, 13]. 

Wyjątkowo rzadki proces technologicznych stanowi modyfikacja materiałowa mikro-

struktury wewnętrznej kompozytów (typu „eko” i/lub „bio”) domieszką lub dodatkiem 

odpadowych pyłów syntetycznych generowanych w procesach wieloosiowego skrawania 

CNC 5D (Computerized Numerical Control 5D) półproduktów konstrukcyjnych, tj. 

 
1 waldemarlasica@gmail.com, student energetyki jądrowej i atomistyki, badacz niezależny. 

(Nuclear and Atomic Engineering student, independent researcher). 
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PMMA (polimetakrylanu metylu), PTFE (politetrafluoroetylenu), PVDF (polifluorek 

winylidenu) czy PEEK (polieteroeteroketon). Zaletą modyfikacji materiałowej mikro-

struktury kompozytów pyłami syntetycznymi jest poprawa parametrów reologicznych, 

tj. lepkości kinematyczna i dynamiczna, granica płynięcia, urabialności oraz ograniczenie 

procesu migracji zaczynu spoiwowego i sedymentacji składników pod wpływem ruchu 

drgającego i sił grawitacji. 

Prezentowany w rozdziale biomateriał wysokiej wytrzymałości stanowi eko-materiał 

konstrukcyjny mogący znaleźć zastosowanie w branży budowlanej promującej rozwią-

zania proekologiczne dla materiałów konstrukcyjnych. Docelowe przeznaczenie stward-

niałego biokompozytu stanowi prefabrykacja galanterii wibroprasowanej dla architektury 

obiektów budowlanych, wnętrz oraz krajobrazu. Ciekła biomieszanka cementowa może 

zostać bezpośrednio transportowana w miejsce wbudowania, tak jak w przypadku kon-

wencjonalnych kruszywowych mieszanek betonowych na spoiwie hydraulicznym. 

Celem pracy jest przedstawienie wpływu dodatku odpadowego pyłu siarczku polifenyle-

nowego (PPS) na wytrzymałość mechaniczną biokompozytów cementowych wysokich 

wytrzymałości. Okreśłono również podstawowe parametry reologiczne biomieszanki, tj. 

rodzaj konsystencji (metoda opadu stożka pomiarowego) oraz procentową zawartość 

porów powietrznych (metoda ciśnieniowa przy użyciu porozymetru). Zakres badań 

laboratoryjnych obejmował wytrzymałość mechaniczną w zakresie statycznego oddzia-

ływania obciążenia zewnętrznego. Dokonano pomiaru wartości wytrzymałości charaktery-

stycznej na ściskanie fck,cube, wytrzymałości na rozciąganie przy zginaniu trzypunktowym 

3p fcf2 oraz przy rozłupywaniu fct (metoda brazylijskiego rozciągania). Wykorzystano 

próbki sześcienne o wymiarach deklarowanych 150 x 150 x 150 mm (typ „B”) i belkowe 

40 x 40 x 160 mm (próbki normowe jak dla betonów cementowych). 

2. Materiały i metody badawcze 

2.1. Charakterystyka składników biokompozytu cementowego 

Konstrukcja szklanych stosów okruchowych zakładała wykorzystanie wyłącznie skład-

ników porecyklingowych, tj. szkła sodowego (granulat transparentny koloru zielonego 

i brązowego, grupa frakcji 0,250/8,0 mm), szkła półhartowanego (szkło wzmocnione 

termicznie, frakcja 0,063/0,125 mm), mączki szklanej sodowej (grupa frakcji 0/200 µm, 

wyselekcjonowano wymagane frakcje pylaste z grupy frakcji 0/200 µm) oraz granulatu 

z mielonych kolb kukurydzy frakcji 0,125/0,250 mm. 

Ziarna granulatów szklanych sodowych charakteryzowały się wyraźnymi, ostrymi 

krawędziami, nie zaobserwowano mikrozarysowań, mikroporów powietrznych oraz makro-

porów kapilarnych makrostruktury szkła, powierzchnie ziaren z odłamami muszlowymi 

generowanych na etapie mechanicznego kruszenia (kruszarki szczękowe, bębny mecha-

niczne z kulami ceramicznymi do mielenia drobnych frakcji granulatu szklanego). Zasto-

sowane szkło pochodziło z procesów recyklingu odpadowej stłuczki szklanej sodowej 

(proces mechanicznej przeróbki szkła w profesjonalnych kruszarkach szczękowych), tj. 

szkło postkonsumpcyjne po zużytych opakowaniach produktów spożywczych w postaci 

butelek, słoików oraz pojemników (szkło według oznaczeń piktogramów: bezbarwne 

GLS71, skrót GLA od nazwy: „GLasS”, zielone GLS72, brązowe GLS73). Frakcję grubą 

2,0/8,0 mm szkła sodowego pozyskano dzięki metodzie mechanicznego mielenia oraz 

frakcjonowania stłuczki szklanej odpadowej, tj. denka butelek i słoików. Zawartość 

procentową ziaren szklanych nieforemnych określono w zakresie 2,6 ±0,2%; zawartość 
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ziaren soczewkowych w zakresie 2,4 ±0,2%, nadziarno dla grupy frakcji 2,0/8,0 mm 

określono w zakresie 2,0 ±0,2% względem masy przesiewanej próbki reprezentatywnej. 

Przyjęto parametry techniczne granulatu szklanego sodowego: gęstość właściwa równa 

2500 ±30 kg/m3, twardość w skali Mohsa równa 6, skład chemiczny: SiO2+Na2O≥85,0% 

[14]. 

Granulat szklany półhartowany transparentny grupy frakcji 0,063/0,125 mm (szkło 

sodowo-wapniowo-krzemowe wzmocnione termicznie HSG/TVG, tj. Heat Strengthened 

Glass lub Teilvorgespanntes Glas) otrzymano za pomocą technologii implozji wstępnie 

rozdrabnianych szklanych laminatów warstwowych. Produkt odpadowy stanowiły uszko-

dzone w procesie produkcyjnym, odrzucone w czasie kontroli jakości szyby warstwowe 

(fasadowy system bezramowy w technologii mocowań punktowych przelotowych), 

laminaty zadaszeniowe, szklane kompozyty zespalane, płyty szklane klejone z użyciem 

folii PVB (poliwinylobutyralowej) lub EVA (kopolimeru etylenu z octanem winylu, 

Ethylene-Vinyl Acetate) oraz nieprzezierne spandrele emaliowane. Odpady wstępnie 

kruszonego szkła półhartowanego (frakcja 4,0/10,0 mm) stanowiły wsad do kosza zasy-

powego implodera kruszącego Zastosowano szkło półhartowane frakcji 0,063/0,125 mm, 

uznawane jako materiał niebezpieczny ze względu na ryzyko powstawania po rozbiciu 

ostrokrawędziowych fragmentów szklanych w odróżnieniu do bezpiecznego szkła 

hartowanego typu ESG/FTG (Einscheiben-Sicherheits-Glas lub Fenster Türen Glas). 

Uwzględniono parametry technicznie oraz właściwościami mechaniczne jak dla szkła 

sodowo-wapniowego (brak dostępności karty charakterystyki szkła półhartowanego). 

Przyjęto wartości graniczne: gęstość 2500 ±30 kg/m3, moduł Young’a równy 70 ±2 GPa, 

moduł Kirchhoff’a równy 30 ±2 GPa, współczynnik Poisson’a wynoszący 0,22 ±0,01; 

twardość według skali Mohsa wynosząca 6 [15, 16]. 

Rolę składnika doziarniającego braki frakcyjne pełniła mączka szklana sodowa grupy 

frakcji 0/200 µm złożona z frakcji: 0/20 µm; 20/100 µm; 100/125 µm oraz 125/200 µm 

(przybliżone rozkłady procentowe frakcji w grupie frakcji 0/200 µm według laserowego 

analizatora wielkości cząstek stałych wyniosły odpowiednio: 23,2 ±0,1%; 45,6 ±0,1%; 

18,7 ±0,1%; 12,5 ±0,1%). Przyjęto skład chemiczny ziaren mączki szklanej sodowej: 

SiO2: 70,0-74,0%; Al2O3: 0,5-2,0%; CaO: 7,0-11,0%; MgO: 3,0-5,0%; Na2O+K2O: 

13,0-15,0%, Fe2O3: 0,1% oraz TiO2: 0,1%. 

Skład biokompozytu uwzględniał spoiwo hydrauliczne w postaci wieloskładnikowego 

cementu specjalnego żużlowo-popiołowego rodzaju CEM V/A (S-V) 42,5 N-LH/HSR/NA, 

niskoemisyjny składnik klasy wytrzymałościowej 42,5N wiążący układ ziaren szklanych 

stosów okruchowych biokompozytów cementowych (N – normalna dynamika nara-

stania wytrzymałości wczesnej, LH – niskie ciepło hydratacji, HSR – wysoka odporność 

na agresję siarczanową, NA – niska zawartość alkaliów, S – granulowany żużel wielko-

piecowy, V – popiół lotny krzemionkowy). Wyselekcjonowane spoiwo niskoklinkierowe 

rodzaju CEM V/A z obniżoną zawartością klinkieru portlandzkiego w zakresie 40,0-64,0% 

(dedykowane dla budownictwa zrównoważonego [17]) użyto w układzie z kalcynowanym 

kaolinem (metakaolinit frakcji 0/40 µm o podwyższonym stopniu przemiału) o wysokiej 

aktywności pucolanowej (zaprojektowana matryca cementowo-metakaolinitowa w pro-

porcji 1,0 : 0,25). Wybrane spoiwo cementowe charakteryzowało się niską zawartością 

alkaliów (Na2O = 1,04%), niskim ciepłem hydratacji zaczynu cementowego (243 J/g 

określonym po 41 godzinach wiązania i twardnienia matrycy cementowej bez dodatku 

metakaolinitu) oraz wysoką odpornością na agresję siarczanową (zawartość siarczanów 
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SO3 = 2,96%). Pozostałe parametry techniczne (charakterystyki składnika wiążącego) przy-

jęto następująco, tj.: wartość wodożądności ziaren cementu (wcem) równa 0,308 ±0,004; 

gęstość właściwa w zakresie 2850 ±30 kg/m3, powierzchnia według Blaine’a wynosząca 

4470 ±80 cm2/g. Wysokoreaktywna pucolana w postaci drobnomielonego proszku glino-

krzemianowego (metakaolinit, Mk, wpływający na zwiększenie aktywności cementu) 

posiadała następujące charakterystyki, tj.: gęstość względna równa 2650 ±50 kg/m3, po-

wierzchnia według Blaine’a wynosząca 20000 ±1000 cm2/g, całkowita zawartość alkaliów 

(Na2Oeq ≤ 1,0%) oraz niezwykle wysoka wartość wodożądności równa 1,280 ±0,005. 

Matryce cementowe biokompozytów zmodyfikowano domieszką popiołu lotnego krze-

mionkowego kategorii N (miałkość w zakresie 30±10%). Przyjęto wartości graniczne, 

tj. zawartość chlorków w zakresie 0,040 ±0,030%; wskaźnik aktywności pucolanowej 

po 90 dniach w zakresie 100 ±5%, gęstość równa 2250 ±50 kg/m3 oraz sumaryczna ilość 

tlenków w układzie SiO2+Al2O3+Fe2O3 równa 83,0 ±1,0%. 

Żądaną klasę konsystencji gwarantowało użycie roztworu wody oraz dwóch do-

mieszek o odmiennych bazach chemicznych (temperatura roztworu 21,4 ±0,2°C). Proces 

aktywacji reakcji wiązania składników biokompozytu cementowego umożliwiła woda 

zarobowa wodociągowa (woda efektywna, weff) spełniająca wymagania normowe [18]. 

Efekt upłynnienia mieszanki (redukcja obliczeniowej masy wody efektywnej, weff) 

zapewniła domieszka chemiczna na bazie wodnego roztworu modyfikowanych polime-

rów w postaci superplastyfikatora nowej generacji. Przyjęto charakterystyki domieszki 

silnie upłynniającej, tj.: gęstość właściwa w zakresie 1,03 ±0,02 g/cm3, wartość pH 

równa 6,0 ±1,0; zawartość jonów chlorkowych <0,10% oraz zawartość alkaliów <1,0%. 

Druga zastosowana domieszka (baza kopolimerów) zapobiegała zjawisku „bleedingu” 

(migracji zaczynu do górnych warstw zagęszczanej biomieszanki cementowej) zaczynu 

spoiwowego w układzie cement + metakaolinit + popiół lotny krzemionkowy 

(1,00·C+0,25·Mk+0,10·Mpl), zwiększająca więźliwość wody w mieszance biokompozy-

towej. Przyjęto charakterystyki domieszki na bazie kopolimerów, tj.: gęstość właściwa 

w zakresie 1,00 ±0,02 g/cm3, wartość pH o wartości 7,0 ±1,0; zawartość jonów chlor-

kowych <0,10% i alkaliów <0,50%. 

Zakres frakcyjny 0,125/0,250 mm konstrukcji stosu okruchowego uzupełniono płu-

kanym lekkim ostrokrawędziowym granulatem z mielonych kolb kukurydzy (naturalny 

materiał zaliczany do twardych ścierniw technicznych wykorzystywany w procesach 

strumieniowego czyszczenia powierzchni. Przyjęto charakterystyki granulatu kukury-

dzianego, tj.: twardość w skali Mohsa równa 4,5; gęstość właściwa równa 0,8 ±0,1 g/cm3. 

Jako modyfikator mikrostruktury biokompozytu użyto odpadowego dodatku w postaci 

pyłu PPS (siarczek polifenylenowy) grupy frakcji 0/0,063 mm (nadziarno w zakresie 

2,32 ±0,04% naważki) koloru beżowego, ziarna pyłu nietransparentne (półkrystaliczne 

tworzywo termoplastyczne). Uwzględniono parametry techniczne odpadowego pyłu, tj.: 

gęstość właściwa 1,63 ±0,01 g/cm3, wodożądność ziaren w zakresie 0,525 ±0,005; nasiąk-

liwość w zakresie 0,010 ±0,002% (badanie w czasie 96 ±2 h). Odpadowy pył siarczku poli-

fenylenowego wygenerowany został w procesach wieloosiowego frezowania technologii 

CNC 3,5D; 4D, 5D półwyrobów dla branży przemysłu energetycznego, rafineryjnego 

oraz aeronautyki. 

  



 

Waldemar Łasica 
 

256 

 

2.2. Metodyka projektowania biokompozytu cementowego 

Podstawę wyboru metody projektowania składu biokompozytów stanowiła analiza 

wielokryterialna dokonana dla metod doboru jakościowego i ilościowego składników 

receptur materiałów kompozytowych na bazie spoiw hydraulicznych [19-21]. Rozważano 

metody podstawowe projektowania ekokompozytów cementowych zawierających skład-

niki odpadowe [22, 23] lub porecyklingowe [24, 25], kompozyty średniej oraz wysokiej 

wytrzymałości (uwzględniono fakt występowania niezwalidowanych metod analityczno-

-doświadczalnych dla kompozytów wysokowartościowych HPC (High Performance 

Concrete), bardzo wysokich wytrzymałości VHPC (Very High-Performance Concrete) 

oraz ultrawysokowartościowych typu UHPC/UHPSCC/Eco-UHPC/Eco-UHPSCC (Ultra 

High Performance Concrete, Ultra High Performance Self-Compacting Concrete, Eco-

Ultra High Performance Concrete, Eco-Ultra High Performance Self-Compacting Con-

crete). Przeprowadzono przegląd publikacji zagranicznych w zakresie modyfikacji mate-

riałowej struktur eko-fibrokompozytów zbrojonych makrowłóknami (wiórami elemento-

wymi) stalowymi [26], włóknami polipropylenowymi [27] lub szklanymi [28]. 

Analizowano metody analityczne, analityczno-doświadczalne oraz doświadczalne, 

tj. metoda W. Paszkowskiego (pojedyncze lub podwójne otulenie ziaren stosu okrucho-

wego, metoda dwustopniowa), metoda B. Bukowskiego, metoda zaczynożądności 

B. Kopycińskiego, metoda W. Kuczyńskiego. Rozważano metodę Vana i Montgomery’ego 

minimalnej ilości zaczynu spoiwowego dla kompozytów samozagęszczalnych SCC/ 

ASCC/Eco-SCC/Green-SCC/S-RPC (Self-Compacting Concrete, Almost Self-Compac-

ting Concrete, Eco-Self-Compacting Concrete, Green-Self-Compacting Concrete, Spay-

Reactive Powder Concrete oraz zalecenia EFNARC – The European Federation of 

Specialist Construction Chemicals and Concrete Systems) [29-31]. Zwrócono uwagę na 

metodykę komponowania oraz optymalizacji składów stabilnych mieszanek samoza-

gęszczalnych SCC, drobnokruszywowych eko-mieszanek wysokiej klasy ciekłości SF3 

(metoda japońska Okamury i Ozawy) [32-34]. Analizowano zagadnienia modyfikacji 

mikrostruktur kompozytów modyfikowanych materiałowo dodatkiem polimerów, mono-

merów, oligomerów oraz prepolimerów (kompozyty polimerowo-cementowe PCC – 

Polymer Cement Concrete, polimerowe PC – Polymer Concrete, impregnowane polime-

rami PIC – Polymer Impregnated Concrete). 

Algorytm B. Bukowskiego doboru ilościowego składu receptur mieszanek cemento-

wych stanowił wyselekcjonowaną metodę projektowania biokompozytów cementowych 

podlegających modyfikacji materiałowej odpadowym pyłem siarczku polifenylenowego 

(PPS). Metoda B. Bukowskiego została zmodyfikowana (rozszerzona o dodatkowe rów-

nania) autorskim rozwiązaniem projektowym promującym rozwiązania proekologiczne. 

Zastosowano autorską koncepcję projektowania z uwzględnieniem równoległego 

wprowadzenia dwóch współczynników aktywności pucolanowej lub hydraulicznej, tzw. 

koncepcja dwóch współczynników „k2” i „k3” (dokonano walidacji rozszerzonej metody 

projektowej). Główne założenie metody opiera się na potrzebie wykorzystania dwóch 

lub trzech odpadowym spoiw generowanych w procesach energetycznego spalania 

paliw kopalnych (spoiwa odpadowe w układzie z łupkiem palonym, tj. popioły lotne 

krzemionkowe, pyły krzemionkowe lub mielone, granulowane żużle wielkopiecowe). 

Drugorzędny cel koncepcji dwóch współczynników „k2” i „k3” to częściowa substy-

tucja referencyjnej masy spoiwa cementowego portlandzkiego rodzaju CEM I w wyniku 
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użycia eko-spoiw niskoemisyjnych i niskoklinkierowych (realizacja zasady „zero 

waste” oraz redukcja śladu węglowego w pełnym cyklu życia biokompozytu). 

Główne założenie projektowe stanowiło uzyskanie biokompozytu wysokiej wytrzyma-

łości, tj. minimalna wartość wytrzymałości charakterystycznej na ściskanie fck,cube ≥ 60,0 MPa, 

określona po 28 dniach dojrzewania próbek sześciennych 150 x 150 x 150 mm (nie-

pewność standardowa pomiaru δu=±1 mm, niepewność względna δu = ±0,007; niepewność 

procentowa δu = ±0,7%) w warunkach normowych (założona oraz zaprojektowana klasa 

wytrzymałościowa jako C50/60). Dodatkowe wymagania postawione biokompozytowi 

to wysoka trwałość w funkcji czasu oraz rodzaju agresji środowiskowej (narażenia na 

negatywne działanie czynników dla przyjętych klasy ekspozycji). 

Założono cztery klasy ekspozycji środowiskowej, tj. XC4 (korozja wywołana zjawi-

skiem karbonatyzacji), XD3 (agresja spowodowana chlorkami nie pochodzącymi z wody 

morskiej), XF3 (agresja spowodowana cyklami zamrażania i rozmrażania) oraz XA3 

(agresja chemiczna). Przeprowadzono wariantowanie wartości granicznych wynikających 

z założonych klas agresji środowiskowej. Przyjęto wartości graniczne będące wytycz-

nymi do projektowania składu biokompozytu, tj. minimalna ilość spoiwa cementowego 

c > 360 kg/m3, minimalna klas kompozytu C35/45, maksymalna wartość wskaźnika 

wodno-cementowego w/c < 0,45 (lub wodno-spoiwowego w/s < 0,45) oraz zawartość 

powietrza wynosząca minimum ppow > 5,5%. Determinantę stanowił maksymalny nomi-

nalny wymiar kruszywa Dmax = 8,0 mm (dla zapisu w technologii kompozytów cemento-

wych, precyzując dla biokompozytu wartość Dmax ≤ 8,0 mm) z uwzględnieniem pro-

centowej zawartości nadziarna nieforemnego i płaskiego, stanowiące rozwiązanie autorskie. 

Wskaźniki wodożądności ziaren wyznaczono na podstawie empirycznego wzoru O. Stern’a 

dla frakcji granulatów szkła sodowego (wkd i wkg), półhartowanego (wkd-ph), mączki szklanej 

sodowej (wms), granulatu kukurydzianego (wkk), cementu (wcem), popiołu lotnego krze-

mionkowego (wpl) i metakaolinitu (wmk). Uwzględniono niższe (korzystniejsze) wartości 

wskaźników wodnych dla ziaren składników biokompozytów dla wymaganej klasy 

konsystencji S2 z tolerancją wymiaru mierzonego opadu stożka z biomieszanki (wskaźniki 

wyznaczone według wzorów empirycznych O. Stern’a). Masę wody zarobowej przypa-

dającej na objętość 1,0 m3 biokompozytu (determinowaną obliczonymi wartościami wskaź-

ników wodnych) wyznaczono metodą czterech równań oraz metodą B. Bukowskiego. 

Porównano różnice obliczonych wartości wskaźników ciekłości, uwzględniono stechio-

metrię produktów hydratacji cementu oraz wodę związaną chemicznie. Wodę efektywną 

(weff) obliczono w odniesieniu do całej masy granulatów szkła sodowego. Wyznaczono 

masę wody wynikającej z wartość wilgotności i nasiąkliwości wagowej grup frakcji 

granulatów szkła sodowego, pyłu szkła sodowego i z siarczku polifenylenowego, szkła 

półhartowanego oraz granulatu kukurydzianego (woda absorpcyjna oraz woda wolna 

skumulowana na powierzchni ziaren, woda dodana). 

Wartości wskaźników wodnych (wx, gdzie „x” to symbol składnika) zmodyfikowano 

współczynnikami korekcyjnymi uwzględniającymi fakt zmiennych gęstości ziaren 

składników biokompozytów (gęstość właściwa ziaren szklanego stosu okruchowego), 

kształtu oraz rodzaju powierzchni ziaren szklanych i kukurydzianych (granulaty łamane 

o większej powierzchni właściwej względem ziaren naturalnych otoczakowych). Wskaź-

niki wodno-cementowe (weff/c) zastąpiono wodno-spoiwowymi (weff/s, s=c1+mmk·k2+mpl·k3, 

objaśnienia symboliki jak dla wzoru 1 i 2) podyktowanymi wprowadzeniem spoiwa 
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w postaci metakaolinitu. Wskaźnik wodno-spoiwowy określono wzorem (1 – wzór ogólny, 

2 – wzór z wielkościami po doborze jakościowym spoiw pucolanowych dla biokompozytu): 

 
𝑤𝑒𝑓𝑓

𝑠
= 

𝑤𝑒𝑓𝑓

𝑐1+𝑚2∙𝑘2+𝑚3∙𝑘3
 [bezwymiarowe]    (1) 

gdzie: weff – ilość efektywnej wody zarobowej [kg/m3], s – ilość spoiwa (układ trzech spoiw, tj. suma zredu-

kowanego cementu i dwóch dowolnych spoiw o właściwościach pucolanowych lub hydraulicznych) [kg/m3], 

c1 – zredukowana ilość spoiwa cementowego poniżej granicznej wartości normowej (warunek konieczny stano-

wiło zachowanie pierwotnej/referencyjnej wytrzymałości mechanicznej oraz trwałości stwardniałego biokom-

pozytu potwierdzone wynikami badań laboratoryjnych) [kg/m3], m2 – ilość dowolnej pucolany naturalnej/ 

przemysłowej lub spoiwa o właściwościach hydraulicznych [kg/m3], m3 – ilość dowolnej pucolany naturalnej/prze-

mysłowej lub spoiwa o właściwościach hydraulicznych [kg/m3], k2 i k3 – wskaźniki aktywności pucolanowej 

i/lub hydraulicznej wybranych spoiw (wyznaczany każdorazowo wskaźniki dla próbki punktowej z reprezen-

tatywnej partii spoiwa) [bezwymiarowe]. 

 
𝑤𝑒𝑓𝑓

𝑠
= 

𝑤𝑒𝑓𝑓

𝑐1+𝑚𝑚𝑘∙𝑘2+𝑚𝑝𝑙∙𝑘3
 [bezwymiarowe]    (2) 

gdzie: weff, s, c1 – opis wielkości jak dla wzoru (1), mmk – ilość metakaolinitu [kg/m3], mpl – ilość popiołu lotnego 

krzemionkowego [kg/m3], k2 i k3 – wskaźniki aktywności pucolanowej metakaolinitu i popiołu lotnego krze-

mionkowego (wyznaczany każdorazowo wskaźniki dla próbki punktowej z reprezentatywnej partii metakao-

linitu i popiołu lotnego krzemionkowego) [bezwymiarowe]. 

Kierowano się autorską koncepcją równoległego zastosowania dwóch współczynni-

ków aktywności pucolanowej i/lub hydraulicznej „k2” i „k3” ograniczających zużycie 

masy referencyjnej spoiw wysokoklinkierowych rodzaju CEM I. Koncepcja współczyn-

ników „k2” i „k3” umożliwiała pełne odstąpienie od używania wysokoklinkierowych 

i wysokoemisyjnych cementów portlandzkich rodzaju CEM I (powszechnego użytku 

lub specjalnych) na rzecz wprowadzania odpadowych spoiw przemysłowych oraz spoiw 

nie objętych normami zharmonizowanymi i dokumentami normatywnymi (nanocząstki 

ditlenku krzemionki, cząstki i nanocząstki pyłu wulkanicznego, pyły zeolitowe oraz 

minerały z gromady krzemianów, tj. klinoptilolit). 

Wstępne (bez optymalizacji ilościowej) składy receptur biokompozytów referencyj-

nych oraz modyfikowanych domieszką pyłu siarczku polifenylenowego (PPS) określono 

zgodnie z algorytmem obliczeniowym według metody B. Bukowskiego (wraz z autorską 

koncepcją dwóch współczynników „k2” i „k3”). Wykonano analizę granulometryczną 

próbki reprezentatywnej (masa ziaren w stanie powietrzno-suchym) metodą „na sucho” 

za pomocą przesiewacza laboratoryjnego z zestawem sit normowych z kalibrowanymi 

siatkami o oczkach kwadratowych. Dokładny rozkład procentowy drobnych frakcji 

określono przy użyciu analizatora cząstek stałych i elektrokinetycznego potencjału zeta 

(ζ) dla naważek 10,1 ±0,1 g (grupy frakcji szkła 0/0,063 mm oraz 0/0,125 mm). Zapro-

jektowano krzywe uziarnienia (krzywe projektowane) hybrydowych stosów okrucho-

wych (stosy okruchowe w układzie szkło sodowe + szkło półhartowane + granulat 

kukurydziany). 

Przykłady zaprojektowanych krzywych uziarnienia hybrydowych stosów okrucho-

wych biokompozytów cementowych przedstawiono na rysunku 1. 

https://pl.wikipedia.org/wiki/Minera%C5%82
https://pl.wikipedia.org/wiki/Krzemiany
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Rysunek 1. Zaprojektowane krzywe uziarnienia hybrydowych stosów okruchowych biokompozytów 

cementowych. Krzywe uziarnienia w zakresie 0/8,0 mm [opracowanie własne] 

Zaproponowano autorskie rozwiązanie konstrukcji dolnej oraz górnej krzywej uziar-

nienia hybrydowych stosów okruchowych biokompozytów cementowych. Odniesienie 

dla nowych granicznych krzywych uziarnienia stanowiły krzywe normowe stosowane 

dla kompozytów cementowych o uziarnieniu 0/8,0 mm. 

Przykłady przedziałów frakcyjnych krzywych uziarnienia hybrydowych stosów 

okruchowych biokompozytów z matrycą cementową przedstawiono na rysunku 2. 
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Rysunek 2. Koncepcje krzywych uziarnienia hybrydowych stosów okruchowych biokompozytów 

cementowych. Krzywe uziarnienia w zakresie 0/8,0 mm; rozwiązanie autorskie krzywych projektowanych 

[opracowanie własne] 

Poszczególne przedziały frakcyjne, stanowiące konstrukcję stosów okruchowych, 

zaprojektowano z materiałów tj. szkło sodowe porecyklingowe (grupa frakcji 0,250/8,0 mm) 

i szkło półhartowane (frakcja 0,063/0,125 mm), odpadowa mączka szklana sodowa 

(frakcja 0/0,063 mm pozyskana z 0/200 µm) oraz granulat kukurydziany porecyklingowy 

(frakcja 0,125/0,250 mm). Założono wartości przedziałów punktów charakterystycznych 

szklanych krzywych uziarnienia dla stosu okruchowego o uziarnieniu 0/8,0 mm, tj. 

Pp = 1,5-6,0%; PpP = 16,0-36,0% oraz PP = 38,0-68,0% (szczegółowe wartości przed-

stawiono na rysunku 3). 

Przykłady przedziałów frakcyjnych hybrydowych krzywych uziarnienia szklanych 

stosów okruchowych biokompozytów z matrycą cementową przedstawiono na rysunku 3. 
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Rysunek 3. Zaprojektowane krzywe uziarnienia hybrydowych stosów okruchowych biokompozytów 

cementowych. Krzywe uziarnienia w zakresie 0/8,0 mm; przedziały frakcyjne z określeniem rodzaju użytego 

materiału granulowanego [opracowanie własne] 

Wszystkie warianty hybrydowych stosów okruchowych komponowano o ciągłym 

uziarnieniu (brak przerw frakcyjnych, tj. nieciągłości grup frakcyjnych) z trzech rodzajów 

materiałów, tj. szkło sodowe, szkło półhartowane, mączka szklana sodowa oraz granulat 

kukurydziany. Doziarnienie stosów okruchowych (uszczelnienie mikrostruktury we-

wnętrznej biokompozytu) wykonano wyselekcjonowaną frakcją z grupy frakcji odpadowej 

mączki szklanej sodowej (uzyskanie założonej wartości procentowej punktu pyłowego 

hybrydowego stosu okruchowego, rysunku 3). Zastosowano maksymalny nominalny 

wymiar ziaren Dmax = 8,0 mm (dokładnie określone jako ≤8,0 mm) umożliwiający 

wykonanie biokompozytów z drukowanymi przestrzennymi strukturami zbrojeniowymi 

z filamentów typu HIPS-X, TPU lub ASA (tetraedryczne wielowarstwowe struktury 
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„lattice” w technologii druku 3D, HIPS-X – High Impact Polystyrene X, TPU – Thermo-

plastic Polyurethane, ASA – Acrylonitrile Styrene Acrylate). 

Masy składników biokompozytów cementowych wyznaczono metodą czterech równań 

(rozszerzona metoda obliczeniowa T. Klutz’a i K. Eyman’a) oraz metodą B. Bukow-

skiego (zastosowanie współczynnika „ω” do obliczenia masy składników biomieszanki). 

Dodatkowe składowe niewiadome (szukane wartości mas składników) ujęto w równaniach 

podstawowych oraz uzupełniających metody obliczeniowej T. Klutz’a i K. Eyman’a 

(metoda przepełnienia jam w biomieszance). Założono obecność jedenastu składników 

w strukturze biokompozytu, tj. granulat szkła sodowego drobnego 0/2,0 mm i grubego 

2,0/8,0 mm; granulat szkła półhartowanego 0,063/0,125 mm; pył szklany sodowy 

0/0,063 mm; granulat kukurydziany 0,125/0,250 mm; cement, metakaolinit, pył siarczku 

polifenylenowego (PPS) 0/0,063 mm; superplastyfikator, mikrozbrojenie rozproszone 

oraz woda zarobowa. 

Równanie J. Bolomey’a (druga postać równania R. Feret’a) umożliwiło wyznaczenie 

wytrzymałości kompozytu na ściskanie Rc
28 (wartość weryfikowana badaniami laborato-

ryjnymi po 28 dniach dojrzewania biokompozytu w warunkach normowych, tj. tempera-

tura wody do pielęgnacji próbek w zakresie 18,0 ±2,0°C). Równanie R. Feret’a uwzględ-

niało obecność w masie mieszanki biokompozytowej założonej ilości (zawartości procen-

towej) mikroporów powietrznych pozytywnych (A ≤ 300 µm) oraz makroporów ne-

gatywnych (A ≥ 300 µm). Drugie równanie metody projektowej pozwoliło na spraw-

dzenie warunku szczelności biokompozytu, tj. wyznaczenie sumy absolutnych objętości 

wszystkich składników mieszanki biokompozytowej. Obliczono sumę składowych 

ilorazów mas i objętości składników w rozpatrywanej całkowitej objętości 1,0 m3 bio-

kompozytu zawierającego pory powietrzne. Trzecie równanie, będące warunkiem ciekłości 

mieszanki, gwarantowało obliczenie niezbędnej (minimalnej dla założonej klasy konsy-

stencji) ilości wody zarobowej dla pełnego składu biokompozytu (suma iloczynów mas 

składników i wskaźników wodożądności). Czwarte równanie (warunek objętości zaprawy) 

umożliwiło obliczenie optymalnej ilości zaprawy w objętości struktury biokompozytu 

(zaprawę stanowiły składniki, tj. woda zarobowa, granulat szkła sodowego 0/2,0 mm lub 

0/4,0 mm; pył szklany sodowy, spoiwo w układzie cement-metakaolinit objętość porów 

powietrznych). Ostateczne składy receptur biokompozytów cementowych skorygowano 

ilościowo (masy składników w objętości struktury) ze względu na różnice wynikające 

z rzeczywistych wyników badań laboratoryjnych a wartościami obliczonymi zmodyfiko-

waną metodą T. Klutz’a i K. Eyman’a. 

2.3. Badania wytrzymałości mechanicznej 

Serie stwardniałych próbek biokompozytów cementowych poddano badaniom wy-

trzymałości mechanicznej w zakresie statycznego oddziaływania powierzchniowego 

obciążenia zewnętrznego w okresach po 14, 28, 56 i 90 dniach dojrzewania materiału. 

Pomiar wartości opadu stożka uformowanego z biomieszanki oraz procentową zawar-

tość porów powietrznych określono bezpośrednio po zakończonym etapie mieszania 

składników oraz zagęszczania próbek (czas krytyczny, efektywne działanie superplasty-

fikatora w zakresie 540 ±120 s, zapewniający zachowanie stałości właściwości robo-

czych biomieszanki cementowej). Zmienna wartość czasu działania efektywnego domieszki 

zależna była od powtarzalności i jednorodności frakcji dla partii granulatów hybrydowego 



Wpływ dodatku odpadowego pyłu siarczku polifenylenowego (PPS)  

na wytrzymałość mechaniczną biokompozytów cementowych 
 

263 

 

stosu okruchowego oraz poboru próbek analitycznych metodą kwartowania (podział 

granulatu szklanego metodą „5/8”). 

Cykl badań dotyczący wartości wytrzymałości mechanicznej przeprowadzono na 

seriach próbek sześciennych 150 x 150 x 150 mm i belkowych 40 x 40 x 160 mm 

(niepewność standardowa pomiaru δu = ±1 mm dla każdego wymiaru, próbki w stanie 

pełnego nasycenia wodą dla danego okresu pielęgnacji). Właściwości reologiczne badano 

na próbkach stożkowych i cylindrycznych w stabilnych warunkach środowiskowych (tem-

peratura powietrza w zakresie 19,0 ±2,0°C; wilgotność względna powietrza w zakresie 

44,0 ±2,0%. Stwardniałe próbki biokompozytów badano w temperaturze powietrza 

w zakresie 20,0 ±2,0°C i wilgotności względnej w zakresie 45,0 ±2,0%. Okresy badań 

po 56 i 90 dniach wynikały z obecności w składach biokompozytów metakaolinitu wy-

magającego dłuższego czasu dojrzewania próbek (regulacja dynamiki narastania wytrzy-

małości mechanicznej, ograniczenie powstania oraz propagacji mikrorys w strefie przej-

ściowej matryca-granulat szklany). 

Zbiór reprezentatywny populacji stanowiły próbki spełniające tolerancje wymiarowe, 

dokonano weryfikacji kształtu oraz płaskości ścianek poddanych obciążeniu, imper-

fekcje powierzchni usunięto metodą szlifowania. Próbki zabezpieczono przed wpływem 

drgań, czynników atmosferycznych oraz przed nadmiernym odparowanie wody (utratą 

wilgoci) po zakończonym etapie pielęgnacji. Punkt odniesienia dla metodyki badawczej 

biokompozytów cementowych stanowiły normy w zakresie przygotowania, pielęgnacji 

oraz badań mieszanek betonowych i betonu towarowego. 

Wykonano badanie określające wytrzymałość charakterystyczną na ściskanie fck,cube 

dla próbek sześciennych 150 x 150 x 150 mm (niepewność standardowa pomiaru δu = 

±1 mm dla każdego wymiaru próbki) [35]. Spełniono warunek normowy dokładności 

ustawienia próbki na dolnej płycie ściskającej z dokładnością do 1% dowolnie wybra-

nego wymiaru krawędzi sześcianu. Wykorzystano maszynę wytrzymałościową typu 

Controls 3000 kN z modułem w postaci prasy hydraulicznej i trawersy do badania 

wytrzymałości na rozciąganie przy zginaniu. Zweryfikowaną pod kątem prawidłowości 

przygotowania próbkę biokompozytu umieszczono w pionowej przestrzeni roboczej 

prasy hydraulicznej, dokonano centrowania osi próbki z osią pionową układu płyt ściska-

jących i pomocniczych płyt dociskowych (odniesienie do koncentrycznych kolistych 

znaczników dolnej płyty ściskającej). Użyto tryb badawczy z zakresem wskazań siły  

30-3000 kN generujących obciążenie wewnętrzne badanych próbek biokompozytu 

(maszyna klasy I). Zweryfikowano prawidłowość działania czujnika siły i przemieszczeń 

liniowych tłoka prasy. Zastosowano obciążenie wstępne (naprężenia wewnętrzne [MPa] 

generowane obciążeniem powierzchniowym) działające na próbkę o wartości (0,10 

±0,02)·fck,cube umożliwiające uzyskanie równoległości dolnej i górnej płyty ściskającej 

i płyt dystansowych redukujących pionową przestrzeń roboczą komory maszyny wytrzy-

małościowej. Badanie poprzedzono wprowadzeniem obciążenia początkowego (naprężenia 

początkowe [MPa]) równego wartości (0,30 ±0,02)·fck,cube biokompozytu cementowego. 

Przyjęto prędkość naprężeń w funkcji czasu równą 0,60 ±0,20 MPa/s (obciążenie po-

wierzchniowe przyłożone w sposób statyczny, jednostajny przyrost wartości prędkości 

w funkcji czasu). Badanie prowadzono do chwili zniszczenia próbki, tj. pojawienie się 

odprysków powierzchniowych i pionowych rys niszczących. Dokonano oględzin po-

wierzchni próbek, określono formę zniszczenia, odnotowano czas trwania badania, 
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odczytano wielkość siły niszczącej Fmax oraz obliczono wartość wytrzymałości charakte-

rystycznej na ściskanie fck,cube biokompozytu cementowego. 

Wytrzymałość na rozciąganie przy rozłupywaniu fct (metoda brazylijska) badano 

przy użyciu maszyny wytrzymałościowej typu Controls 3000 kN wyposażonej w ramkę 

pozycjonującą do próbek sześciennych 150 x 150 x 150 mm [36]. Górną oraz dolną 

cylindryczną powierzchnię modułu do rozciągania próbek zabezpieczono podkładkami 

jednokrotnego użycia wykonanymi z twardej płyty pilśniowej o długości 170 ±5 mm. 

Próbki zamocowano w ramce pozycjonującej, dokonano centrowania względem osi 

pionowej płyt ściskających. Rozłupywanie umożliwiał specjalistyczny moduł z dwiema 

przeciwlegle skierowanymi belkami o powierzchniach cylindrycznych generujących 

płaszczyznę rozciągania przechodzącej przez oś próbki. Prędkość obciążenia określono 

na 0,06 ±0,02 MPa/s oraz obciążenie wstępne (naprężenia wstępne [MPa]) o wartości 

fct·(0,20 ±0,02). Badanie zakończono w chwili powstania i propagacji głównej rysy 

niszczącej. Oceniono formę zniszczenia próbki, odczytano wielkość siły niszczącej Fmax 

oraz obliczono wartość wytrzymałości na rozciąganie przy rozłupywaniu fct biokom-

pozytu cementowego. 

Belki 40 x 40 x 160 mm (niepewność standardowa δu = ±1 mm, niepewność względna 

δu = ±0,006; niepewność procentowa δu=±0,6%) przeznaczono do badania wytrzyma-

łości na rozciąganie przy zginaniu trzypunktowym 3p fcf2 w zakresie statycznego 

odziaływania obciążenia zewnętrznego [37]. Wykorzystano maszynę wytrzymałościową 

typu Controls 3000 kN z modułem do zginania próbek belkowych. Przyjęto schemat 

statyczny w postaci belki jednoprzęsłowej swobodnie podpartej obciążonej pojedynczą 

siłą skupioną. Obciążenie przyłożono w środku rozpiętości przęsła belki. Dokonano 

sprawdzenia swobody obrotu rolek podporowych i mechanizmu generującego obcią-

żenie skupione. Próbkę belkową obrócono o kąt 90° względem osi podłużnej i zamoco-

wano na rolkach podporowych dolnej trawersy. Przyjęto rozstaw w osiach podpór 

o wartości 120±2 mm, prędkość obciążenia określono na 0,06 ±0,02 MPa/s. Koniec 

badania nastąpił po wyczerpaniu nośności próbki belkowej oraz propagacji głównej rysy 

niszczącej. Zarejestrowano wartość siły niszczącej Fmax, wyznaczono wytrzymałość na 

rozciąganie przy zginaniu trzypunktowym 3p fcf2. 

Wykonano dodatkowo badania laboratoryjne w zakresie właściwości i parametrów 

reologicznych biomieszanek cementowych, tj. określenie wartości opadu stożka mieszanki 

(klasa konsystencji/ciekłości), pomiar procentowej zawartości powietrza w mieszance 

oraz gęstości objętościowej stwardniałego biokompozytu w stanie powietrzno-suchym. 

Procentową zawartość powietrza całkowitego określono metodą ciśnieniową przy uży-

ciu porozymetru o objętości 8,0 dm3 [38]. Cylindryczny pojemnik zasypowy napełniono 

mieszanką w dwóch warstwach z jednoczesnym zagęszczaniem mechanicznym. Oczysz-

czono złącze i uszczelki pojemnika z nadmiaru biomieszanki oraz zamocowano moduł 

górny urządzenia wyposażony w manometr radialny (skala w wartościach procentowych). 

Wprowadzono wodę przez zawory przelewowe, dokonano regulacji położenia (zerowanie) 

wskaźnika manometru, przeprowadzono test oraz odczytano wartość procentowej za-

wartości powietrza. Klasę konsystencji określono w wyniku odczytu wartości opadu stożka, 

tj. wysokości zawartej pomiędzy spodem pręta normowego a najniższym punktem górnej 

podstawy stożka biomieszanki (odczyt wartości opadu po 60 ±2 s stabilizacji osiadania 

stożka) [39]. Gęstość objętościową stwardniałego biomateriału określono dla wymiarów 

rzeczywistych i masy próbek w stanie powietrzno-suchym (suszenie w temperaturze 
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105 ±5°C do stałej masy z uwzględnieniem czasu do uzyskania przez próbki stanu po-

wietrzno-suchego dla normowych wartości warunków środowiskowych). 

Wykorzystany sprzęt laboratoryjny i aparatura pomiarowa podlegała nadzorowi metro-

logicznemu, m.in. świadectwa wzorcowania, deklaracje zgodności, protokoły przeglą-

dów technicznych oraz każdorazowe sprawdzenia sprzętu z użyciem certyfikowanych 

wzorców dla mierzonych wielkości fizycznych (ciągłość łańcucha sprawdzeń aparatury 

między terminami wzorcowań). 

3. Analiza wyników 

Przeprowadzono badania laboratoryjne na mieszankach i stwardniałych próbkach 

normowych. Poszczególne oznaczenia (kodowanie) serii i poszczególnych próbek 

w danej serii przedstawiono w tabeli 1. 

Tabela 1. Nazewnictwo próbek biokompozytów cementowych modyfikowanych dodatkiem pyłu PPS jako 

procentowej wartości masy zaprojektowanego spoiwa w układzie cement-metakaolinit (% m. s. c-mk) dla 

1,0 m3 objętości materiału 

Lp. 

Nazwa 

serii 

próbek: 

Nazwa próbki  

w danej serii: 

Rodzaj modyfikacji 

materiałowej mikrostruktury 

biokompozytu cementowego: 

Ilość dozowanego 

odpadu PPS  

[% m. s. c-mk]: 

Ilość dozowanego 

odpadu PPS 

[kg/m³]: 

1. 

R1 

R1.1 

Odpadowy pył PPS (siarczek 

polifenylenowy grupy frakcji 

0/0,020 mm) 

0 0 2. R1.2 

3. R1.3 

4. 

M1 

M1.1 

5,0±0,1 21,0±1,0 5. M1.2 

6. M1.3 

7. 

M2 

M2.1 

7,5±0,1 31,0±1,0 8. M2.2 

9. M2.3 

10. 

M3 

M3.1 

10,0±0,1 42,0±1,0 11. M3.2 

12. M3.3 

13. 

M4 

M4.1 

12,5±0,1 52,0±1,0 14. M4.2 

15. M4.3 

Źródło: Opracowanie własne. 

Największe średnie wartości wytrzymałości charakterystycznej na ściskanie fck,cube 

zaobserwowano dla próbek serii M2 dla każdego okresu prowadzonych badań (93,3  

±1,0 MPa po 90 dniach dojrzewania). Odnotowano wzrosty wartości fck,cube dla próbek 

serii M1 i M2 po 14, 28, 56 i 90 dniach dojrzewania biokompozytu, tj. +7,2%, +9,2% 

(14 dni dojrzewania); +4,6%, +7,4% (28 dni dojrzewania); +7,6%, +9,9% (56 dni 

dojrzewania) oraz +6,1%, +9,1% (90 dni dojrzewania). Zaobserwowano spadki wartości 

fck,cube dla próbek serii M3 i M4 po 14, 28, 56 i 90 dniach dojrzewania biokompozytu, tj. 

-0,6%, -5,2% (14 dni dojrzewania); -6,5%, -11,7% (28 dni dojrzewania); -7,5%, -13,6% 

(56 dni dojrzewania) oraz -7,6%, -13,8% (90 dni dojrzewania). 

Wyniki badań wytrzymałości charakterystycznej na ściskanie fck,cube w funkcji pro-

centowej zawartości odpadowego pyłu PPS przedstawiono na rysunku 4. 
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Rysunek 4. Wytrzymałość charakterystyczna na ściskanie fck,cube w funkcji procentowej zawartości 

odpadowego pyłu PPS [opracowanie własne] 

Największe średnie wartości wytrzymałości na rozciąganie przy rozłupywaniu fct 

określono dla próbek serii M3 (6,8±0,1 MPa po 90 dniach dojrzewania). Uzyskano 

wzrosty wartości fct dla stwardniałych próbek serii M1, M2 i M3 równe odpowiednio: 

+6,1%, +10,2% (14 dni dojrzewania); +3,5%, +7,0%, +5,3% dla M3 (28 dni dojrzewania); 

+1,6%, +4,9% (56 dni dojrzewania) oraz +1,6%, +4,7%, +6,2% (90 dni dojrzewania). 

Zaobserwowano spadki wartości fct dla próbek serii M3 i M4 równe odpowiednio:  

-2,0%, -14,3% (14 dni dojrzewania); -7,0% dla M4 (28 dni dojrzewania); -4,9% dla M4 

(56 dni dojrzewania) oraz -3,1% dla M4 (90 dni dojrzewania). 

Wyniki badań wytrzymałości na rozciąganie przy rozłupywaniu fct (metoda brazy-

lijskiego rozłupywania) w funkcji procentowej zawartości odpadowego pyłu PPS przed-

stawiono na rysunku 5. 
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Rysunek 5. Wytrzymałość na rozciąganie przy rozłupywaniu fct w funkcji procentowej zawartości 

odpadowego pyłu PPS [opracowanie własne] 

Największe średnie wartości wytrzymałości na rozciąganie przy zginaniu trzypunk-

towym 3p fcf2 określono dla próbek belkowych serii M2 (7,3 ±0,1 MPa po 90 dniach 

dojrzewania). Ustalono wzrosty wartości fcf2 dla stwardniałych próbek serii M1, M2 

i M3 równe odpowiednio: +3,6%, +7,1%, +5,3% (14 dni dojrzewania); +5,2%, +12,1%, 

+8,6% (28 dni dojrzewania); +4,9%, +11,5%, +8,2% (56 dni dojrzewania) oraz +3,1%, 

+12,3%, +6,1% (90 dni dojrzewania). Próbki serii M4 uzyskały spadki wartości fcf2 po 

14 i 90 dniach dojrzewania odpowiednio -3,6% oraz -3,1% względem serii referencyjnej R1. 

Wyniki badań wytrzymałości na rozciąganie przy zginaniu trzypunktowym 3p fcf2 

w funkcji procentowej zawartości odpadowego pyłu PPS przedstawiono na rysunku 6. 
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Rysunek 6. Wytrzymałość na rozciąganie przy zginaniu trzypunktowym 3p fcf2 w funkcji procentowej 

zawartości odpadowego pyłu PPS [opracowanie własne] 

Wykonano badania w zakresie gęstości objętościowej stwardniałych próbek biokom-

pozytu cementowego. Największe średnie wartości gęstości objętościowej (ρ) określono 

dla próbek sześciennych serii M2 (2236 ±2 kg/m3 po 90 dniach dojrzewania, wzrost 

wartości gęstości objętościowej o +0,8%). Najmniejszą wartość (ρ) zaobserwowano dla 

próbek serii M3 i M4 równe odpowiednio 2203 ±3 kg/m3 i 2195 ±3 kg/m3 (spadki 

gęstości objętościowej o -0,7% i -1,0% względem serii referencyjnej R1). Próbki serii 

M2 uzyskały wartość (ρ) równą 2227±2 kg/m3 (wzrost gęstości objętościowej o +0,4%). 

Wyniki badań gęstości objętościowej (ρ) w funkcji procentowej zawartości odpado-

wego pyłu PPS przedstawiono na rysunku 7. 
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Rysunek 7. Gęstość objętościowa (ρ) stwardniałego biokompozytu cementowego w funkcji procentowej 

zawartości odpadowego pyłu PPS [opracowanie własne] 

Przedstawiono wykresy zależności wytrzymałości mechanicznej w funkcji gęstości 

objętościowej stwardniałych próbek biokompozytu (wyniki badań po 14 dniach dojrze-

wania próbek sześciennych). Największą wartość wytrzymałości fck,cube uzyskały próbki 

serii M2 (73,7 ±0,7 MPa) o gęstości objętościowej równej 2236 ±2 kg/m3, najmniejszą 

wartość fck,cube uzyskały próbki serii M4 (64,0 ±0,5 MPa) o gęstości objętościowej równej 

2195 ±3 kg/m3 (spadek gęstości objętościowej o -1,0% względem serii referencyjne R1). 

Zbiorcze wyniki badań wytrzymałości mechanicznej w funkcji gęstości objętościowej 

stwardniałych próbek belkowych i sześciennych biokompozytu cementowego przedsta-

wiono na rysunku 8. 
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Rysunek 8. Wytrzymałość mechaniczna próbek biokompozytu cementowego w funkcji gęstości 

objętościowej (ρ) [opracowanie własne] 

 

Zawarto wykresy zależności wytrzymałości mechanicznej w funkcji wskaźnika 

wodno-spoiwowego w/s (wyniki badań po 14 dniach dojrzewania próbek sześciennych). 

Największą wartość wytrzymałości fck,cube uzyskały próbki serii M2 (73,7 ±0,7 MPa) 

o wartości wskaźnika w/s równego 0,344 ±0,001; najmniejszą wartość fck,cube uzyskały 
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próbki serii M4 (64,0 ±0,5 MPa) dla wskaźnika w/s równego 0,357 ±0,001 (wzrost 

wartości w/s o +6,6% względem serii referencyjne R1). 

Zbiorcze wyniki badań wytrzymałości mechanicznej w funkcji wskaźnika wodno- 

-spoiwowego (w/s) próbek belkowych i sześciennych biokompozytu cementowego 

przedstawiono na rysunku 9. 

 
Rysunek 9. Wytrzymałość mechaniczna próbek biokompozytu cementowego w funkcji wskaźnika wodno-

spoiwowego (w/s) [opracowanie własne] 

Przedstawiono wykres zależności wytrzymałości mechanicznej w funkcji wartości 

opadu stożka pomiarowego (wyniki badań po 14 dniach dojrzewania próbek sześciennych). 

Największą wartość wytrzymałości fck,cube uzyskały próbki serii M2 (73,7 ±0,7 MPa) 

o wartości opadu stożka równego 34 ±1 mm; najmniejszą wartość fck,cube uzyskały próbki 

serii M4 (64,0 ±0,5 MPa) dla wartości opadu stożka równego 24 ±1 mm (redukcja 

wartości opadu stożka o -54,9% względem serii referencyjne R1). 



 

Waldemar Łasica 
 

272 

 

Zbiorcze wyniki badań wytrzymałości mechanicznej w funkcji opadu stożka pomia-

rowego dla biomieszanek cementowych przedstawiono na rysunku 10. 

 
Rysunek 10. Wytrzymałość mechaniczna próbek biokompozytu cementowego w funkcji opadu stożka 

pomiarowego [opracowanie własne] 

Przeprowadzono badania w zakresie całkowitej zawartości porów powietrznych 

w biomieszankach cementowych (zawartość porów w biomieszance cementowej nie jest 

tożsama z zawartością porów w stwardniałym biokompozycie cementowym). 

Wykonano wykresy zależności wytrzymałości mechanicznej w funkcji procentowej 

zawartości porów powietrznych (wyniki badań po 14 dniach dojrzewania próbek 

sześciennych). Największą wartość wytrzymałości fck,cube uzyskały próbki serii M2 

(73,7 ±0,7 MPa) o procentowej zawartości porów powietrznych równej 4,3 ±0,1%; naj-

mniejszą wartość fck,cube uzyskały próbki serii M4 (64,0 ±0,5 MPa) dla procentowej zawar-
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tości powietrza równej 5,9 ±0,1 (wzrost procentowej zawartości porów powietrznych 

o +68,6% względem serii referencyjne R1). 

Zbiorcze wyniki badań wytrzymałości mechanicznej w funkcji procentowej zawartości 

porów powietrznych dla biokompozytów cementowych przedstawiono na rysunku 11. 

 
Rysunek 11. Wytrzymałość mechaniczna próbek biokompozytu cementowego w funkcji procentowej 

zawartości porów powietrznych (pory zawarte w biomieszankach cementowych, wytrzymałość 

biokompozytu po stwardnieniu biomieszanki) [opracowanie własne] 
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Podstawowe wartości statystyk mierzonych wielkości dla wytrzymałości mecha-

nicznej biokompozytów cementowych przedstawiono na rysunku 12. 

 
Rysunek 12. Podstawowe wartości statystyk mierzonych wielkości (wytrzymałość mechaniczna, wielkość 

fizyczna): wytrzymałość charakterystyczna na ściskanie (fck,cube), wytrzymałość na rozciąganie przy 

rozłupywaniu (fct), wytrzymałość na rozciąganie przy zginaniu trzypunktowym 3p (fcf2) oraz gęstość 

objętościowa (ρ) [opracowanie własne] 

4. Dyskusja 

Interpretację wyniki badań doświadczalnych oraz wniosków dotyczących wpływu 

modyfikacji materiałowej pyłem PPS na właściwości mechaniczne omawianego bioma-

teriału odniesiono do danych eksperymentalnych zawartych w publikacjach naukowych 

dotyczących technologii hybrydowych biokompozytów. Przytoczone rozwiązania mody-

fikacji materiałowej dotyczyły popiołu z biomasy lub odpadów rolniczych w składach 

biokompozytów (łupiny orzechów ziemnych lub łuski ryżu). Brak jest publikacji poru-

szających problematykę zastosowania odpadowych pyłów syntetycznych w składach 

biokompozytów (pyły pochodzące z obróbki w technologii CNC). 
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Problematykę modyfikacji materiałowej mikrostruktury biokompozytów dodatkiem 

popiołu zawartego w biomasie lignocelulozowej poruszyli badacze (popiół dozowany 

w ilościach 0,7-11,9% masy biokompozytu) [40]. Nadrzędny cel naukowców stanowiła 

analiza wpływu popiołu obecnego w biomasie na wytrzymałość mechaniczną biokom-

pozytów (procentowa zawartość popiołu w biomasie stosowanej do produkcji biopaliw 

i bioenergii). Skład biokompozytu stanowił kwas polimlekowy (PLA – polylactic acid), 

włókna naturalne w postaci włókien kukurydzianych oraz prosa. Wyniki badań labora-

toryjnych przeprowadzonych na próbkach „wiosełkowych” w zakresie wytrzymałości 

na rozciąganie osiowe jednoznacznie wykazały spadki wartości z 60,0 ±1,0 MPa (seria 

referencyjna, wynik jako wartość średnia oraz odchylenie standardowe populacji) do 

49,0 ±1,0 MPa (przy jednoczesnym przyroście wartości modułu Young’a oraz zmniej-

szonych wartościach odkształceń w zakresie 31,0-40,0%). Spadek wartości adhezji mię-

dzywarstwowej włókno-matryca PLA i obecność porów powietrznych stanowiły przyczynę 

obniżenia wartości wytrzymałości mechanicznej biokompozytu modyfikowanego po-

piołem zawartym w biomasie [40]. Odnosząc się do wyników badań własnych, wyka-

zano wzrost wartości wytrzymałości mechanicznej dla dozowania pyłu PPS w ilościach 

5,0 ±0,1% i 7,5 ±0,1% masy układu spoiw zawartej w biokompozycie (rys. 4-6, mody-

fikacje serii M1 i M2). Zwiększone dozowanie pyłu PPS (10,0 ±0,1% i 12,5 ±0,1%) 

wpłynęło na spadek wartości wytrzymałości mechanicznej (rys. 4-6, modyfikacje serii 

M3 i M4). Główna przyczyna spadku wytrzymałości mechanicznej to nierównomierny 

rozkład i zwiększona procentowa zawartość negatywnych makroporów powietrznych 

w przestrzeni matrycy spoiwowej (spadek urabialności biomieszanki, zwiększona 

wodożądność ziaren pyłu PPS, obniżenie klasy konsystencji z S2 na S1). Szczegółowy 

opis przyczyn wzrostów oraz spadków wytrzymałości mechanicznej biokompozytu 

cementowego zawarto w podsumowaniu rozdziału (podrozdział nr 5). 

Wykorzystanie odpadów rolniczymi (agroodpady) to przykład innowacyjnego po-

dejścia naukowców do zmian w obszarze modyfikacji materiałowej mikrostruktury 

hybrydowych biokompozytów polipropylenowych [41]. Łupiny orzechów ziemnych 

(GNS – groundnut shell) oraz łuski ryżu (RH – rice husk) użyto w celu podwyższenia 

wytrzymałości mechanicznej, trwałości oraz parametrów w zakresie pochłaniania dźwięku 

i ognioodporności końcowego wyrobu w postaci kompozytowych płyt sufitowych 

(biokompozytu typu GNS/PP – groundnut shell / polypropylene, RH/PP – rice husk / 

polypropylene, hybryda typu GNS/RH/PP – groundnut shell / rice husk / polypropylene). 

Największą wartość wytrzymałości na rozciąganie równą 11,03 MPa zaobserwowano 

dla biokompozytów typu RH/PP modyfikowanych łuskami ryżu i osnowy polipropy-

lenowej w ilościach odpowiednio 80% i 20% co oznaczało optymalne dozowanie 

agroodpadów. Próbki GNS/PP uzyskały wartość na rozciąganie równą 9,86 MPa. 

Wzrost wartość wytrzymałości na rozciąganie przy zginaniu (względem płyt korkowo-

gipsowych i gipsowo-kartonowych) odnotowano dla próbek biokompozytowych typu 

RH/PP wynosząca 31,9 MPa (próbki typu GNS/PP uzyskały wartość równą 26,03 MPa) 

[41]. Badania własne wytrzymałości mechanicznej biokompozytu cementowego zawie-

rającego PPS wykazały przyrost wartości fct i fcf2 (wnioski z modyfikacji opisano 

w podrozdziale nr 5, rozciąganie przy rozłupywaniu i przy zginaniu trzypunktowym,  

rys. 5 i 6, modyfikacje M1 i M2). 
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5. Podsumowanie 

Dodatek odpadowego pyłu siarczku polifenylenowego wpłynął na zmiany właści-

wości reologicznych biomieszanek cementowych i wytrzymałości mechanicznej dla 

stwardniałych próbek biokompozytu cementowego: 

1. Spadek klasy konsystencji z S2 na S1 (redukcja średniej wartości opadu stożka bio-

mieszanki z 44 ±1 mm do 24 ±1 mm), 

2. Wzrost procentowej całkowitej zawartości porów powietrznych (A1 ≤ 300 µm + A2 

≥ 300 µm) z 3,5 ±0,1% do 5,9 ±0,1%; 

3. Wzrost całkowitej wodożądności biomieszanki determinującej zwiększone dozowanie 

superplastyfikatora, tj. wzrost dozowania domieszki z 0,216 ±0,001% do 0,326 

±0,001% zaprojektowanej masy układu spoiw, 

4. Wzrost wartości wskaźnika wodno-spoiwowego weff/s z 0,335 ±0,001 do 0,358 ±0,001 

(przy założeniu niezmiennej ilości masy superplastyfikatora), 

5. Spadek urabialności przejawiający się utrudnionym wypełnieniem biomieszanką 

form poliuretanowych oraz dłuższym czasem mechanicznego zagęszczania (wzrost 

czasu trwania wibracji z 20 ±5 s do 35 ±5 s), 

6. Redukcja zjawiska „bleedingu” na górnej powierzchni zaformowanej próbki podczas 

jej mechanicznego zagęszczania, 

7. Redukcja migracji zaczynu spoiwowego do górnych warstw biomieszanki (równo-

mierny rozkład zaczynu spoiwowego w masie próbki), 

8. Brak zjawiska „gniazd” dla kruszywa szklanego stosu okruchowego (nie zaobser-

wowano na powierzchni próbek pól wolnych od zaczynu spoiwowego). 

9. Trend wzrostowy wytrzymałości fck,cube dla próbek serii M1 i M2 dla wszystkich 

okresów badawczych (seria M1: +7,2%; +4,6%; +7,6%; +6,1% względem serii refe-

rencyjnej R1, seria M2: +9,2%; +7,4%; +9,9%; +9,1% względem serii referencyjnej 

R1), 

10. Trend spadkowy wytrzymałości fck,cube dla próbek serii M3 i M4 dla wszystkich 

okresów badawczych (seria M3: -0,6%; -6,5%; -7,5%; -7,6% względem serii 

referencyjnej R1, seria M4: -5,2%; -11,7%; -13,6%; -13,8% względem serii 

referencyjnej R1), 

11. Trend wzrostowy wytrzymałości fct dla próbek serii M1, M2 dla wszystkich okresów 

badawczych (seria M1: +6,1%; +3,5%; +1,6%; +1,6% względem serii referencyjnej 

R1, seria M2: +10,2%; +7,0%; +4,9%; +4,7% względem serii referencyjnej R1), 

12. Trend spadkowy wytrzymałości fct w odniesieniu do serii M3 i M4 dla wszystkich 

okresów badawczych (seria M4: -14,3%; -7,0%; -4,9%; -3,1% względem serii 

referencyjnej R1), 

13. Trend wzrostowy wytrzymałości fcf2 dla próbek serii M1, M2 dla wszystkich okre-

sów badawczych (seria M1: +3,6%; +5,2%; +4,9%; +3,1% względem serii referen-

cyjnej R1, seria M2: +7,1%; +12,1%; +4,9%; +3,1% względem serii referencyjnej R1), 

14. Trend spadkowy wytrzymałości fcf2 w odniesieniu do serii M3 i M4 dla wszystkich 

okresów badawczych (seria M4: -3,6%; -3,1% względem serii referencyjnej R1). 
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Wpływ dodatku odpadowego pyłu siarczku polifenylenowego (PPS) na wytrzymałość 

mechaniczną biokompozytów cementowych 

Streszczenie 

Temat rozdziału dotyczy modyfikacji materiałowej mikrostruktury biokompozytów wysokiej wytrzymałości 

odpadowym pyłem polifenylenowym. Składnik pylasty pozyskano z procesów obróbki CNC półproduktów 

z tworzyw konstrukcyjnych. Dokonano charakterystyki składników tworzących biokompozyt cementowy, 

tj. szklane stosy okruchowe o uziarnieniu 0/8 mm, granulaty szkła sodowego i półhartowanego, mączka szklana 

sodowa, granulaty mielonych kolb kukurydzy, cement specjalny żużlowo-popiołowy oraz dodatki i domieszki 

chemiczne. Zawarto opis autorskiej metody projektowej składu biokompozytów cementowych promującej 

rozwiązania proekologiczne, tj. redukcja masy spoiw cementowych rodzaju CEM I, zastosowanie substy-

tutów cementu CEM I odpadowymi spoiwami przemysłowymi, wprowadzenie domieszek nowej generacji 

na bazie biopolimerów oraz użycie odpadowych lub porecyklingowych włókien stanowiących zbrojenie 

rozproszone. Przedstawiono wyniki badań laboratoryjnych w zakresie statycznego oddziaływania obciążenia 

zewnętrznego dla stwardniałych próbek oraz parametrów reologicznych biomieszanki, tj. wytrzymałość cha-

rakterystyczna na ściskanie, wytrzymałość na rozciąganie przy rozłupywaniu i przy zginaniu, konsystencja, 

procentowa zawartość powietrza w biomieszance cementowej. Opisano koncepcję równoległego użycia 

dwóch współczynników aktywności pucolanowej i/lub hydraulicznej „k2” i „k3” dla zaproponowanej 

metody projektowej. Opisano wnioski wynikające z użycia pyłu siarczku polifenylenowego, tj. spadek klasy 

konsystencji, wzrost wodożądności, wzrost zawartości powietrza jak również trend wzrostowy wytrzyma-

łości mechanicznej dla dozowania pyłem w ilościach 5% i 7,5% zaprojektowanej masy układu spoiwa 

cement-metakaolinit. 

Słowa kluczowe: biokompozyt, odpadowy pył, cement, recykling, ekologia 

The impact of polyphenylene sulfide (PPS) waste dust additive on the mechanical 

strength of cementitious biocomposites 

Abstract 

The chapter focuses on the material modification of high-strength biocomposites through the use of waste 

polyphenylene sulfide (PPS) dust. The particulate component was obtained from CNC processing of semi-

finished products made of engineering plastics. The characterization of the components forming the cemen-

titious biocomposite was conducted, including crushed glass stacks with a grain size of 0/8 mm, granules of 

soda-lime and semi-tempered glass, soda glass powder, granules of ground corn cob, slag-fly ash special 

cement, as well as chemical additives and admixtures. The description of the author's design method for cemen-

titious biocomposite composition was provided, promoting eco-friendly solutions such as the reduction of 

cement binder mass of the CEM I type, the use of cement substitutes from industrial waste binders, the 

introduction of next-generation admixtures based on biopolymers, and the utilization of waste or recycled 

fibers as dispersed reinforcement. The results of laboratory tests on the static external load impact for 

hardened specimens and the rheological parameters of the biomixture were presented, including compressive 

strength, splitting tensile strength, flexural strength, consistency, and air content percentage in the cementitious 

biomixture. The concept of parallel utilization of two pozzolanic and/or hydraulic activity coefficients, "k2" 

and "k3," for the proposed design method was described. Conclusions resulting from the use of polypheny-

lene sulfide dust were outlined, including a decrease in the consistency class, an increase in water demand, 

an increase in air content, as well as a rising trend in mechanical strength when dosing the dust at 5% and 

7.5% of the designed mass of the cement-metakaolin binder system. 

Keywords: biocomposite, waste dust, cement, recycling, ecology 
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Pozyskiwanie biowęgli z różnych organicznych 

materiałów odpadowych oraz ich zastosowanie 

w rekultywacji gleb 

1. Wprowadzenie 

Zagospodarowanie odpadów organicznych stanowi poważny problem ekonomiczny 

i środowiskowy na całym świecie. Odpady organiczne stanowią blisko 32% ogólnej puli 

odpadów wytwarzanych w krajach rozwiniętych i ponad 50% wszystkich odpadów 

produkowanych w krajach rozwijających się [1]. W ostatnich latach obserwuje się zna-

czący wzrost zainteresowania możliwością przetwarzania odpadów organicznych do 

produktów użytecznych gospodarczo. Obiecujące rozwiązanie problemu zagospodaro-

wania biomasy odpadowej stanowi jej termiczna konwersja do biowęgla. Materiał ten 

powstaje z różnego rodzaju biomasy, jako drobnoziarnisty, bogaty w węgiel produkt 

pirolizy, prowadzonej w temperaturze od 300°C do 1000°C w środowisku beztlenowym 

lub o ograniczonej dostępności tlenu [2, 3]. Biowęgiel jest znacznie bardziej jednorodny 

pod względem składu chemicznego w stosunku do biomasy wyjściowej. Dzięki dużej 

zawartości węgla organicznego, wysokiej porowatości i rozwiniętej powierzchni właści-

wej materiał ten znajduje szerokie zastosowanie w wielu gałęziach przemysłu i gospodarki.  

Ważnym aspektem z punktu widzenia problemów ekologicznych współczesnego 

świata jest łagodzenie klimatu poprzez redukcję emisji gazów cieplarnianych, a także 

przez wychwytywanie i wiązanie dwutlenku węgla (CO2) z atmosfery [4]. Działania na 

rzecz ochrony środowiska koncentrują się obecnie wokół możliwości neutralizowania 

CO2 odpowiedzialnego za ocieplanie się klimatu oraz redukcji wysokiego poziomu 

azotanów obecnych w glebie na skutek jej nadmiernego nawożenia. Nadmiar azotanów 

przenika do wód gruntowych wraz z wodami opadowymi oraz przedostaje się ze 

spływem powierzchniowym do cieków i zbiorników wodnych, powodując ich zanie-

czyszczenie i eutrofizację. Udowodniono, że biowęgle, zwłaszcza te uzyskiwane z biomasy 

odpadowej, mogą stanowić obiecujące rozwiązanie dla współczesnych problemów 

ochrony środowiska [5-10]. Zważywszy na ich wysoką odporność na biodegradację oraz 

trwałość w środowisku (nawet kilka tysiącleci), biowęgle stanowią materiały niezwykle 

efektywne pod kątem wychwytywania CO2 oraz jego sekwestracji, a zarazem przynoszą 

długoterminowe korzyści służące poprawie jakości i żyzności gleby [8, 11-13]. Wyko-

rzystanie odpadów organicznych do produkcji biowęgli umożliwia przywrócenie węgla 

do środowiska naturalnego bez konieczności składowania dużych objętości biomasy 
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organicznej. Takie rozwiązanie przynosi korzyści zarówno ekonomiczne, jak i ekologiczne. 

W ostatnich latach zaobserwowano również, że wprowadzanie biowęgli do środowiska 

glebowego pozytywnie wpływa na zatrzymywanie węgla oraz azotu zwłaszcza w gle-

bach, które są: (i) poddane intensywnym całorocznym uprawom, (ii) wzbogacane 

w nawozy o wysokiej zawartości azotu, (iii) narażone na wzrost temperatury otoczenia 

oraz (iv) nadmiernie nawadniane [14, 15]. Wykorzystanie biowęgla może stanowić 

skuteczną strategię zapobiegania pogarszaniu się jakości gruntów rolnych, pozwalającą 

na sprostanie wysokim wymaganiom dotyczącym ich samowystarczalności żywno-

ściowej oraz przeciwdziałania efektowi cieplarnianemu [16, 17]. 

Niniejsza praca poświęcona jest usystematyzowaniu obecnego stanu wiedzy teore-

tycznej w zakresie waloryzacji odpadów organicznych do biowęgli oraz wielowymia-

rowego znaczenia tych produktów w gospodarce i ochronie środowiska. W pracy omó-

wiono możliwości zastosowania biowęgli pozyskanych z różnego rodzaju biomasy. 

Przedyskutowano także potencjalne wady i zalety związanie z wykorzystaniem tych 

materiałów w praktyce rolniczej i rekultywacji gleb. 

2. Wytwarzanie odpadów organicznych na terenie Unii Europejskiej 

Nieuniknioną konsekwencją wzmożonej konsumpcji oraz związanej z nią intensy-

fikacji produkcji przemysłowej i gospodarczej jest obserwowany w ostatnich latach na 

całym świecie dynamiczny wzrost produkcji odpadów przemysłowych i komunalnych. 

W związku z koniecznością ograniczenia presji wywieranej przez człowieka na środo-

wisko naturalne oraz sprostania związanym z nią problemom, niezwykle ważne jest 

wdrożenie działań w zakresie zrównoważonego rozwoju gospodarczego i korzystania 

z zasobów naturalnych. W celu zmniejszenia ilości wytwarzanych odpadów oraz zwięk-

szenia ich ilości poddawanej zagospodarowaniu Unia Europejska (UE) wprowadza 

wiele regulacji prawnych. 

Zgodnie z danymi umieszczonymi w raporcie Głównego Urzędu Statystycznego 

z 2022 „Polska na drodze zrównoważonego rozwoju” od roku 2015 obserwuje się 

spadek ilości rejestrowanych odpadów produkowanych przez krajowy przemysł [18]. 

W ostatnich latach w Polsce odnotowuje się natomiast tendencję wzrostową w przypadku 

wytwarzania odpadów komunalnych, pochodzących głównie z gospodarstw domowych, 

usług komunalnych, handlu oraz małych biznesów. W 2021 roku na jednego mieszkańca 

Polski przypadało średnio 360 kg odpadów [18]. Wśród generowanych odpadów najwyższy 

udział stanowiły odpady zmieszane. Jednakże wraz z wprowadzonymi w 2016 roku 

w Polsce regulacjami prawnymi w zakresie gospodarki odpadami, ukierunkowanymi na 

ich selektywną zbiórkę, obserwuje się wzrost odbioru śmieci posegregowanych. Dzięki 

takim działaniom możliwe jest odzyskiwanie licznych materiałów pochodzących ze 

źródeł nieodnawialnych [18]. 

Wśród wytwarzanych na terenie UE odpadów obserwuje się niezwykle duży udział 

frakcji odpadów pochodzenia roślinnego oraz zwierzęcego, których produkcja, zgodnie 

z danymi Eurostatu, wzrosła między rokiem 2010 a 2020, odpowiednio z 15560 do 

167740 Mt. Urząd statystyczny UE (Eurostat) wyszczególnia 6 grup odpadów pochodzenia 

organicznego (rys. 1). 
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Rysunek 1. Klasyfikacja odpadów pochodzenia organicznego, opracowanie własne na podstawie danych 

Eurostatu [19] 

Zgodnie z danymi statystycznymi Eurostatu, dotyczącymi ilości odpadów generowa-

nych w 27 krajach członkowskich UE w latach 2010-2020, produkcja OOŚ, OR, OZMO, 

OŚ oraz OSZZ wzrosła w tym okresie, odpowiednio o 92, 20, 12, 20 i 10%. Do roku 2014 

zaobserwowano z kolei spadek produkcji OD o 18%, (natomiast w kolejnych latach odno-

towano nieznaczny wzrost wytwarzania tych odpadów (o 5%) (rys. 2). Dane statystyczne 

dotyczące ilości odpadów generowanych w Polsce w latach 2010-2020 wskazują na 

spadek produkcji odpadów: OOŚ (o 79%), OD (o 64%), OZMO (o 70%) i OŚ (o 16%) 

oraz fluktuacje w produkcji OSZZ i OR (rys. 3) [19]. 

 
Rysunek 2. Zestawienie danych dotyczących rodzaju i masy odpadów organicznych wytwarzanych na terenie 

27 krajów UE w latach 2010 – 2020, opracowanie własne na podstawie [19]. OOŚ – osad oraz płynne ścieki 

z oczyszczalni ścieków, OD – odpady drzewne, OSZZ – odpady spożywcze pochodzenia zwierzęcego oraz 

odpady zmieszane, OR – odpady roślinne, OZMO – odchody zwierzęce, mocznik oraz obornik, OŚ – osady 

ściekowe 
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Rysunek 3. Zestawienie danych dotyczących rodzaju i masy odpadów organicznych wytwarzanych w Polsce 

w latach 2010 – 2020, opracowanie własne na podstawie [19]. OOŚ – osad oraz płynne ścieki z oczyszczalni 

ścieków, OD – odpady drzewne, OSZZ – odpady spożywcze pochodzenia zwierzęcego oraz odpady 

zmieszane, OR – odpady roślinne, OZMO – odchody zwierzęce, mocznik oraz obornik, OŚ – osady ściekowe 

Ze względu na wysokie koszty związane z unieszkodliwianiem, zagospodarowaniem 

i likwidacją odpadów organicznych, konieczne staje się poszukiwania bardziej ekono-

micznych rozwiązań w zakresie utylizacji tych materiałów. 

Wobec powyższego możliwość ponownego wykorzystania surowych lub poddanych 

obróbce odpadów organicznych powstałych w przemyśle rolno-spożywczym (np. ściółki 

z hodowli zwierząt gospodarskich), w oczyszczalniach ścieków oraz gospodarstwach 

domowych, a także odpadów zielonych w celach nawozowych wydaje się być niezwykle 

korzystnym rozwiązaniem problemów związanych z koniecznością utylizacji tego rodzaju 

odpadów [18]. Odpady organiczne są bowiem bardzo cennym źródłem wielu składników 

nawozowych, takich jak związki azotu czy fosforu oraz pierwiastków, między innymi 

sodu (Na), potasu (K), wapnia (Ca) oraz magnezu (Mg), które mogą uwalniać się do śro-

dowiska glebowego. Spośród wytwarzanych odpadów organicznych szczególnie istotne 

znaczenie dla gospodarki mają bioodpady. Stanowią bowiem tanie, a zarazem cenne 

źródło surowców odnawialnych odznaczających się wysokim potencjałem energetycznym, 

wobec czego mogą być wykorzystywane do produkcji energii [19]. Obiecującym rozwią-

zaniem ukierunkowanym na odzyskiwanie i przywracanie szerokiej gamy odpadów 

organicznych do ponownego obiegu w gospodarce jest ich termiczna waloryzacja do 

biowęgli. Ze względu na możliwość pozyskiwania biowęgli z wielu typów odpadów oraz 

różnorodne zastosowanie tych produktów w gospodarce i ochronie środowiska, tech-

nologia wytwarzania biowęgli stanowi pozytywnie rokującą strategię zarządzania odpadami 

zgodnie z modelem gospodarki obiegu zamkniętego oraz koncepcją zero waste. 

3. Możliwości pozyskiwania biowęgli z substancji odpadowych 

Biowęgle są substancjami stałymi o właściwościach zbliżonych do węgla drzewnego. 

Mogą być wytwarzane z różnego rodzaju biomasy odpadowej. Często są też traktowane 

jako produkt uboczny procesu pirolizy, podczas którego biomasa przekształcana jest 

między innymi w paliwo [20, 21]. Kluczową rolę dla zastosowania otrzymanego w wy-

niku pirolizy biowęgla odgrywa nie tylko rodzaj wykorzystanej do jego produkcji biomasy, 

ale także warunki samego procesu pirolizy. Dzięki zastosowaniu różnych temperatur 

w procesie pirolizy oraz wykorzystaniu jako substratów licznych surowców odpadowych 



 

Agnieszka Dudło, Jolanta Turek-Szytow, Justyna Michalska, Joanna Surmacz-Górska 
 

284 

 

o zróżnicowanym składzie chemicznym możliwe jest otrzymanie biowęgli o odmien-

nych właściwościach, wynikających z różnego rozmiaru ich cząstek, porowatości, 

wielkości powierzchni właściwej, a także objętości, rozmiaru i rozkładu porów [22]. 

Na charakter oraz ilość uzyskiwanych biowęgli istotny wpływ ma także sposób oraz 

czas składowania biomasy użytej do ich produkcji [23]. Biowęgle zawierają w swoim 

składzie przede wszystkim takie pierwiastki jak węgiel (C), tlen (O) i azot (N). Istotną 

częścią biowęgli jest także popiół będący niepalnym składnikiem nieorganicznym. Do-

datkowo chemiczna struktura powierzchni biowęgla jest mocno uzależniona od rodzaju 

surowca użytego do ich produkcji. Ważną rolę w tym względzie odgrywa także tem-

peratura, czas oraz szybkość ogrzewania podczas procesu pirolizy. Zastosowanie zróżnico-

wanych warunków pirolizy prowadzi do uzyskania materiałów o zmiennych właściwo-

ściach hydrofobowych, hydrofilowych, kwasowych lub zasadowych [21]. Uważa się, że 

niska temperatura i wydłużony czas pirolizy (tzw. powolna piroliza) wpływają na wzrost 

wydajności produkcji biowęgla. Z kolei zastosowanie wysokiej temperatury konwersji 

biomasy do biowęgla sprzyja uzyskaniu materiału o rozwiniętej powierzchni właściwej, 

dużej porowatości, wysokiej zawartości węgla i popiołu, podwyższonym pH, a także 

obniżonym stosunku O/C i niskiej zawartości substancji lotnych [24]. Dane literaturowe 

wskazują na możliwości wykorzystania do produkcji biowęgli szerokiej gamy materiałów 

bioodpadowych. Biowęgle mogą być pozyskiwane między innymi z: 

• odpadów leśnych [25]; 

• biomasy rolniczej (np. rzepaku, słonecznika, kolb kukurydzy) [25]; 

• osadów ściekowych [26]; 

• organicznej frakcji odpadów komunalnych [27, 28]; 

• pozostałości z przetwórstwa rolno-spożywczego (np. owies pofermentacyjny, łuski 

ryżowe, skorupki orzechów lub kokosu) [27, 28]; 

• obornika pochodzącego z hodowli zwierząt np. krów i drobiu [29-31]; 

• przekompostowanej frakcji odpadów komunalnych [22]. 

W tabeli 1 zestawiono skład oraz właściwości biowęgli otrzymanych z biomasy 

różnego typu. Powszechnie uważa się, że biowęgle pozyskane z biomasy odpadowej 

odznaczają się neutralnym lub lekko zasadowym odczynem (tab. 1), co niewątpliwie 

stanowi ich zaletę, ponieważ jako dodatki do gleby mogą w ten sposób podwyższać pH 

w glebach kwaśnych. W zależności od warunków prowadzonego procesu pirolizy za-

wartość węgla w uzyskiwanych biowęglach najczęściej waha się między 30% a 90%. 

Przykładowo zawartość węgla w biowęglu pochodzącym ze słomy ryżowej wynosi 18,5%, 

podczas gdy w biowęglu pochodzącym z odpadów zielonych udział tego pierwiastka 

stanowi aż 77,5%. Dane literaturowe wskazują również na większą zawartość procen-

tową azotu w biowęglach wytworzonych z obornika, odpadów żywnościowych i osadu 

ściekowego (2,1 3,82%), w porównaniu do odpadów drzewnych i roślinnych (0,26-2,4%) 

(tab. 1). 

Tabela 1. Porównanie składu oraz właściwości biowęgli pochodzących z różnego rodzaju biomas 

Rodzaj biomasy 

(temperatura  

procesu pirolizy) 

pH 
SSA 

(m2g-1) 
C (%) H (%) N (%) S (%) O (%) Literatura 

obornik krowi (450°C) 7,1 11,2 48,1 1,5 b.d. b.d. 33,4 [29] 

słoma ryżowa b.d. 72,1 18,5 0,7 0,7 b.d. b.d. [32] 
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osad ściekowy (500°C) 7,2 5,4 27,1 b.d. 3,4 4,6 b.d. [26] 

osad ściekowy  

(500-550°C) 
7,2 5,5 28,0 b.d. 2,6 5,3 b.d. [33] 

obornik kurzy (550°C) 8,8 7,3 51,7 2,3 2,1 0,1 b.d. [30] 

odpady zielone 

(550°C) 
7,7 6,87 77,5 2,6 0,3 0,0 b.d. [30] 

obornik ze ściółki  

dla drobiu (300°C) 
8,1 b.d. 47,2 4,6 3,8 b.d. 25,4 [31] 

obornik świński 

(300°C) 
7,2 b.d. 38,3 4,1 3,2 b.d. 17,6 [31] 

odpady z drewna 

konstrukcyjnego 

(300°C) 

7,5 b.d. 70,6 4,6 0,3 b.d. 22,0 [31] 

łuski ryżu 

(500°C) 
b.d. b.d. 37,7 1,8 0,3 b.d. 9,3 [27] 

trociny z wiązu 

(500°C) 
b.d. b.d. 68,0 3,8 0,4 b.d. 15,9 [27] 

drewno brzozy 

(380°C) 
b.d. 612,0 77,3 4,8 2,4 b.d. 7,3 [28] 

łuski słonecznika 

(750°C) 
b.d. 353,0 73,5 3,4 2,2 b.d. 10,0 [28] 

łuski ryżu 

(750°C) 
b.d. 198,0 70,4 3,0 2,1 b.d. 11,8 [28] 

igły sosnowe (100°C) b.d. 0,7 50,9 6,2 0,7 b.d. b.d. [13] 

igły sosnowe (300°C) b.d. 19,9 68,9 4,3 1,1 b.d. b.d. [13] 

igły sosnowe (400°C) b.d. 112,4 77,9 3,0 1,2 b.d. b.d. [13] 

igły sosnowe (700°C) b.d. 490,8 86,5 1,3 1,1 b.d. b.d. [13] 

łuski ryżu (300°C) 7,5 20,6 b.d. 0,1 b.d. b.d. b.d. [34] 

wytłoczyny  

z winogron (300°C) 
10,8 46,6 b.d. 1,6 b.d. b.d. b.d. [34] 

odpady żywnościowe 

(600°C) 
b.d. b.d. 47,7 6,8 3,0 0,3 35,2 [35] 

Skróty: SSA – powierzchnia właściwa (ang. Specific Surface area), b.d. – brak danych. 

Dzięki zastosowaniu procesu pirolizy do utylizacji odpadów organicznych możliwe 

jest ich bardziej efektywne, ekonomiczne i bezpieczne zagospodarowanie. Ze względu 

na ich powszechną dostępność oraz niskie koszty związane z ich pozyskiwaniem, odpady 

biodegradowalne stanowią bardzo dobry surowiec do procesu pirolizy, podczas którego 

produkowane są nie tylko biowęgle i biooleje, ale także energia w postaci syngazu. 

Wykorzystanie tej metody pozwala na redukcję objętości i masy odpadów, a dodatkowo 

prowadzi do eliminacji drobnoustrojów patogennych występujących w niektórych odpa-

dach, np. oborniku zwierzęcym i osadach ściekowych [22]. Mimo, iż termiczna walory-

zacja odpadów organicznych prowadzi do uzyskania produktów o szerokim spektrum 

zastosowań, niebagatelne znaczenie dla tego procesu ma także jego koszt. Aby produkcja 

biowęgla była ekonomicznie opłacalna dochody uzyskane ze sprzedaży tego produktu 

muszą zrównoważyć wydatki związane z pozyskaniem, transportem i przechowywa-

niem biomasy, a także koszty procesu pirolizy i zużytej w tym celu energii [36]. Według 

Bugge i in. [37] wykorzystanie do produkcji biowęgla tańszych surowców może zwiększyć 

marżę netto przedsiębiorstwa zajmującego się pozyskiwaniem tego materiału. Przy-

kładowo Shukla i in. [38] w swoich badaniach wykorzystali do otrzymania biowęgla 

biomasę z łusek ryżowych (proces pirolizy wspomagany mikrofalami w temp. 600°C), 
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które w rejonie Indii stanowią bioodpad przemysłu ryżowego, wobec czego koszt 

pozyskania biowęgla był niski. Ze względu na swoje właściwości otrzymany biowęgiel 

posłużył do odzyskiwania ze ścieków cennych z rolniczego punktu widzenia azotanów 

(65% efektywność adsorpcji) i fosforanów (75% efektywność adsorpcji). Według autorów, 

wzbogacony w ten sposób w składniki odżywcze biowęgiel odznaczał się obiecującym 

potencjałem plonotwórczym, a 1 kg tego materiału znacznie poprawił jakość gleby 

i dostarczył do gleby 68 mg fosforanów oraz 220 mg azotanów [38]. Pomimo dostępnych 

w literaturze opracowań na temat wykorzystania odpadów organicznych do produkcji 

biowęgla, obecnie brak konkretnych danych dotyczących ekonomicznej opłacalności tej 

strategii [36]. Analizy przedstawione przez Oni i in. [36] wskazały jednak, że niezależnie 

od rodzaju biomasy zastosowanej do produkcji biowęgla (łuski ryżowe, zrębki drzewne, 

kora drzewna, odpady z produkcji oleju palmowego, oborniki), korzyści ekonomiczne 

wynikające z wykorzystania tych materiałów w rekultywacji gleby na ogół przewyższały 

koszty związane z ich produkcją. Przeprowadzone do tej pory analizy LCA (Life Cycle 

Assessment), mające na celu ocenę potencjalnego wpływu produkcji biowęgli na środo-

wisko wykazały, że istotny wpływ na ich wynik ma rodzaj surowca wykorzystanego do 

produkcji biowęgla, a także rodzaj pirolizy i temperatura tego procesu [39]. Przykładowo 

Hamedani i in. [40] porównywali wpływ na środowisko glebowe biowęgla wyproduko-

wanego z biomasy wiórów wierzbowych i obornika świńskiego. Wyniki przeprowadzonych 

badań wskazały, że produkcja biowęgla z wierzby jest bardziej korzystna dla środowiska 

naturalnego niż wytwarzanie tego materiału z obornika świńskiego, m.in. ze względu na 

wyższy potencjał sekwestracji węgla w glebie wykazywany przez biowęgiel wierzbowy. 

W innych badaniach, Brassard i in. [41] stwierdzili natomiast, że parametry operacyjne 

konwersji termicznej biomasy prosa rózgowatego do biowęgla, a zwłaszcza wysoka tem-

peratura procesu, wpłynęły na zwiększenie emisji gazów cieplarnianych do środowiska [41]. 

4. Wykorzystanie biowęgli w ochronie środowiska 

Wraz z rozwojem przemysłu oraz wysoce konsumpcyjnym stylem życia współczesnego 

społeczeństwa zwiększa się ryzyko ocieplania klimatu, z powodu wzrostu produkcji 

i uwalniania do atmosfery CO2. Problem ten wymusza konieczność poszukiwania roz-

wiązań mających na celu zrównoważenie występowania węgla w atmosferze między 

innymi poprzez wychwytywanie i magazynowanie go w postaci stabilnej w glebie [22, 

42]. Doglebowe zastosowanie biowęgli pozwala na długookresowe magazynowanie 

węgla w glebie w formie stabilnej. Dzięki takim procedurom możliwe jest znaczne zwięk-

szenie sekwestracji węgla [11]. W literaturze opisane są możliwości modyfikowania 

biomasy wykorzystywanej do produkcji biowęgli, między innymi, po przez dodawanie 

niskich dawek potasu, wspomagających wzrost potencjału sekwestracji CO2 atmosfe-

rycznego w glebie nawet o 45% [12]. W ostatnich latach w zakresie ochrony środowiska 

podejmuje się coraz więcej starań zmierzających do zoptymalizowania gospodarowania 

odpadami i ograniczenia efektu cieplarnianego. Przede wszystkim prowadzone są badania 

związane z oceną wpływu wprowadzania biowęgli otrzymywanych z różnych materiałów 

bioodpadowych do gleby na zmniejszenie emisji gazów cieplarnianych do atmosfery. 

Wyniki badań przeprowadzonych przez Kuboń i in. [43] wskazały na znaczny potencjał 

biowęgla pochodzącego z łusek słonecznika i zrębków drzewnych w zakresie redukcji 

emisji gazów cieplarnianych podczas uprawy soi (Glicine max L). Jak wykazano łączne 

zastosowanie biowęgli i nawozu wieloskładnikowego zawierającego azot (N) fosfor (P) 
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oraz potas (K) (NPK) w produkcji rolniczej spowodowało zmniejszenie emisji gazów 

cieplarnianych o 25% w stosunku do produkcji soi prowadzonej bez udziału tych materiałów 

(kontrola z NPK). Jednocześnie autorzy tej pracy zaobserwowali 100% wzrost plonowania 

przy odpowiednio dobranej dawce biowęgla, w porównaniu do próbek kontrolnych [43]. 

Zgodnie z wytycznymi Komisji Europejskiej do roku 2030 kraje członkowskie są zobo-

wiązane do ograniczenia emisji CO2 do co najmniej 55%, w porównaniu z jego poziomem 

z 1990 roku [44]. Dlatego tak ważne dla środowiska naturalnego oraz gospodarki krajów 

UE jest pochłanianie CO2 oraz zatrzymywanie go w glebie. Zastosowanie gospodarki 

o obiegu zamkniętym jest bardzo istotne z punktu widzenia osiągnięcia zrównoważonego 

gospodarowania zasobami naturalnymi. Obecnie niemal wszystkie odpady pochodzenia 

biologicznego można przetworzyć i ponownie wykorzystać, co pozwala na osiągnięcie 

ekologicznego systemu okrężnego, który ma pozytywny wpływ na środowisko oraz 

postępujące zmiany klimatyczne [45, 46]. Biowęgle dzięki swoim cennym właściwościom 

mogą stanowić również dobre rozwiązanie w zakresie tworzenia Zielonej Infrastruktury 

(ZI). ZI to połączenie sieci zieleni miejskiej z lokalnym zagospodarowaniem wód opa-

dowych. W środowisku miejskim łączy ona rozwiązania technologiczne z naturalnymi, 

sprzyjając optymalnemu wykorzystaniu elementów środowiska przyrodniczego i za-

pewniając wzrost jego oporności na antropopresje. Bardzo ważnym czynnikiem decydu-

jącym o uzyskaniu zdrowego wzrostu oraz odporności zieleni miejskiej jest dobór 

odpowiednich podłoży wspomagających rozwój korzeni. Podłoża takie powinny być nie 

tylko przyjazne dla środowiska naturalnego, ale także charakteryzować się optymalną 

porowatością, pozwalającą na zatrzymywanie w nich wody [46, 47]. Z założenia ZI ma 

prowadzić do obniżenia temperatury w budynkach w okresie letnim (zielone dachy 

i zielone ściany), a w konsekwencji zmniejszyć zapotrzebowanie na energię konieczną 

do chłodzenia budynków, poprawiając tym samym mikroklimat w mieście oraz zmniej-

szając efekt miejskiej wyspy ciepła [48]. Dodatek biowęgla do podłoży wykorzystywa-

nych podczas tworzenia zielonych parkingów, dachów czy ścian może być również 

bardzo dobrym rozwiązaniem służącym zwiększeniu efektywności technologii ZI. Zago-

spodarowana w ten sposób biomasa organiczna nie tylko wspiera tworzenie zielonych 

miast, ale także przyczynia się do zwiększenia sekwestracji węgla w środowisku. Zada-

niem ZI jest również wychwytywanie wody z opadów deszczu i ograniczanie jej spływu 

do kanalizacji [49]. Zastosowanie biowęgli w procesie tworzenia ZI może wspomagać 

rozwój wykorzystywanych w tej strategii roślin, dzięki uwalnianiu do podłoża zawartych 

w tych materiałach istotnych składników odżywczych takich jak N, P i K. Takie 

rozwiązanie pozwoli na wdrożenie połączenia technologii ZI z ideą waste to product, 

która dąży do tego, aby wytwarzane bioodpady mogły zostać ponownie wykorzystane 

jako przydatne produkty [50]. Obiecującym rozwiązaniem w zakresie ochrony środowiska 

wydaje się być także zastosowanie biowęgli jako dodatków do podłoży stanowiących 

nawierzchnię zielonych parkingów, gdzie mogą one redukować przez adsorpcję poziom 

zanieczyszczeń komunikacyjnych takich jak benzyna czy oleje [51]. 

5. Biowęgle jako obiecujący dodatek do gleby 

5.1. Poprawa jakości gleby 

Wykorzystywanie pozytywnych właściwości biowęgli w celu poprawy jakości gleby 

od lat sprzyja ich stosowaniu jako cennego dodatku do tego środowiska. Plemiona 

z dorzecza Amazonii jako pierwsze rozpoczęły wykorzystywanie w technice rolniczej 
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tzw. metody slash and char. Powstający w wyniku tej praktyki z biomasy drzewnej 

biowęgiel był mieszany bezpośrednio z glebą, którą następnie wykorzystywano do 

uprawy roślin [52-54]. Biowęgle jako substancje bogate w węgiel są stosowane jako 

dodatki do gleby w celu poprawy jej jakości oraz rekultywacji terenów zdegradowanych. 

Wprowadzanie biowęgli do gleby powoduje zmiany zarówno jej właściwości fizycz-

nych i chemicznych, jak również biologicznych (między innymi zmieniona zostaje 

aktywność drobnoustrojów glebowych, co powoduje zmiany w dostępności związków 

odżywczych w tym środowisku) [17]. Mając na uwadze wpływ biowęgli na zwiększanie 

w glebie puli składników odżywczych pobieranych przez rośliny, materiały te mogą być 

niezwykle cennym surowcem dla zrównoważonego rolnictwa [34]. Potwierdzone ko-

rzyści wynikające z zastosowania biowęgli do wspomagania środowiska glebowego 

obejmują między innymi: 

• poprawienie plonowania roślin [55]; 

• zwiększenie zawartości substancji organicznej w glebie [56]; 

• poprawienie zdolności zatrzymywania wody w glebie [57, 58]; 

• zwiększenie pH gleby [58]; 

• lepsze napowietrzanie gleby [17, 34, 59-61]; 

• zwiększenie stopnia nasycenia podłoża zasadami [17, 34, 59-61]; 

• zatrzymywanie oraz wzrost dostępności składników odżywczych w glebie [17, 34, 

59-61]; 

• ograniczenie zapotrzebowania gleby na nawozy [17, 34, 59-61]; 

• zmniejszenie wypłukiwania z niej składników odżywczych [17, 34, 59-61]; 

• redukcję rozwoju fitopatogenów [36]. 

Udowodniono, że dodanie do gleby biowęgla uzyskanego z biomasy łupin orzechów 

zmniejsza wypłukiwanie P, Ca, Mg i Zn w porównaniu do gleby niewzbogaconej tym 

materiałem (kontrolnej) [58]. W innych badaniach stwierdzono natomiast, że wprowa-

dzenie do gleby piaszczysto-gliniastej biowęgla pozyskanego z bambusa w ciągu 70 dni 

przyczyniło się do zmniejszenia wypłukiwania azotu amonowego o 15% [62]. Za nie-

bywałą zaletę biowęgli można również uznać fakt, iż materiały te zawierają w swoim 

składzie różne korzystne makro- oraz mikroelementy, takie jak N, P, K i Ca, które mogą 

być z powodzeniem wykorzystywane przez rośliny [53]. Dodatkowo liczne badania prze-

prowadzone na różnych glebach donoszą, że uwalnianie fosforu z biowęgla zwiększa 

dostępność tego pierwiastka dla roślin [64-67]. Ponieważ biowęgle mogą stanowić 

obiecujący rezerwuar fosforu, coraz częściej rozpatruje się możliwość zastosowania ich 

jako zamienników nawozów fosforanowych. Strategia ta wydaje się niezwykle istotna 

z perspektywy ograniczenia wykorzystania do produkcji preparatów fosforanowych 

z surowców nieodnawialnych. Analizy przeprowadzone przez Jeffery i in. [68] wykazały, 

że wprowadzenie biowęgla pozyskanego ze ściółki z hodowli drobiu do gleby kwaśnej 

i neutralnej znacząco wpłynęło na plonowanie rzodkwi. Z kolei Schutz i Glaser [69] 

zaobserwowali, że biowęgiel wspomagał działanie nawozu mineralnego oraz kompostu, 

zwiększając wzrost owsa zwyczajnego w glebie zdegradowanej, odpowiednio względem 

kontroli o 13,5 oraz 25 cm.  

Nieodzownym składnikiem gleby jest materia organiczna (MO), której zawartość 

wpływa na jakość oraz właściwości gleby takie jak struktura, buforowość czy pojemność 

sorpcyjna. W ostatnich latach na całym świecie obserwuje się jednak poważne obniżenie 
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zawartości MO w glebie, będące skutkiem zmian klimatycznych i działalności antropoge-

nicznej, zwłaszcza rolniczej związanej między innymi z wprowadzaniem do gleby znacz-

nych ilości nawozów mineralnych i środków chemicznych (np. pestycydów), uprawą 

roślin obniżających poziom MO w glebie (w tym roślin okopowych, warzyw korzenio-

wych, kukurydzy, etc.) i niszczeniem struktury gleby w wyniku użycia ciężkiego sprzętu 

rolniczego oraz przemysłowej, powodującej zanieczyszczenie gleby. W efekcie ubożenia 

gleby w MO dochodzi do stopniowej degradacji tego środowiska i utraty jego funkcjo-

nalności [70-72]. W obliczu powyższego problemu możliwość wytwarzania biowęgli 

z bioodpadów, które mogą być następnie wykorzystane do poprawy jakości gleby, jawi 

się jako niezwykle obiecująca strategia ochrony środowiska naturalnego. 

5.2. Rekultywacja gleby 

Biowęgle ze względu na swoją porowatą strukturę oraz bogactwo grup funkcyjnych 

występujących na ich powierzchni, takich jak karboksylowe, hydroksylowe, fenolowe 

oraz karbonylowe, odznaczają się bardzo dobrą zdolnością do wiązania szerokiej gamy 

zarówno organicznych, jak i nieorganicznych związków [72]. Aplikacja biowęgli do 

gleby pozwala na unieruchomienie, a następnie usunięcie zanieczyszczeń organicznych, 

w tym antybiotyków, pestycydów i WWA oraz związków nieorganicznych jakimi są 

sole metali ciężkich (Cu, Zn, Cd, Cr, Pb, Ni, itp.) (tab. 2) [61, 73-75]. Jony metali są silnie 

adsorbowane w określonych miejscach aktywnych na powierzchni biowęgli, głównie 

zawierających fenolowe oraz karboksylowe grupy funkcyjne [74]. Zgodnie z aktualnymi 

badaniami stabilizacja metali ciężkich w glebie oraz zmniejszanie ich biodostępności 

poprzez zwiększoną sorpcję może opierać się na oddziaływaniach elektrostatycznych, 

wymianie jonowej, kompleksowaniu powierzchniowym i chemicznym wytrącaniu [76-78]. 

Dodatek biowęgla do gleby odpowiada za wzrost ładunków ujemnych na powierzchni 

cząstek gleby, powodując wzrost pojemności wymiany kationów, co wzmacnia przycią-

ganie elektrostatyczne między kationami metali a glebą. Z kolei wzrost pH gleby spowo-

dowany obecnością w niej biowęgla odpowiedzialny jest za wytrącanie się kationów 

metali [76, 77]. Z danych literaturowych wynika, że mechanizm usuwania zanieczyszczeń 

organicznych w glebie z użyciem biowęgla polega na ich adsorpcji na powierzchni tego 

materiału. Mechanizm adsorpcji związany jest przede wszystkim z oddziaływaniami 

powierzchniowymi prowadzącymi do adhezji zanieczyszczeń na powierzchni biowęgla, 

jak i w jego mikroporach [79, 80]. 

Tabela 2. Usuwanie zanieczyszczeń z gleby przez zastosowanie biowęgli pochodzących z biomasy odpadowej 

Zanieczyszczenia 
Rodzaj biowęgla 

(temperatura pirolizy) 
Efekt Literatura 

atrazyna obornik krowi (450℃) sorpcja [29] 

ołów obornik krowi (450℃) 
immobilizacja przez tworzenie 

hydroksypiromorfitu 
[29] 

chloropiryfosi 

karbofuran 

zrębki eukaliptusa 

kamaldulskiego  

(450℃ i 800℃) 

adsorpcja dzięki dużej powierzchni 

oraz nanoporowatości 
[81] 

pentachlorofenol słoma ryżowa (600℃) 
adsorpcja dzięki dużej powierzchni 

oraz mikroporowatości 
[82] 

ołów słoma ryżowa (300℃) nieelektrostatyczna sorpcja [83] 
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wielopierścieniowe 

węglowodory 

aromatyczne 

osad ściekowy(500℃) zmniejszenie dostępności [26] 

arsen, kadm, chrom, 

kobalt, miedź, nikiel, 

ołów i cynk 

osad ściekowy  

(500-550℃) 

immobilizacja arsenu, chromu, 

kobaltu, niklu oraz ołowiu ze względu 

na podwyższenie pH gleby, 

mobilizacja miedzi, cynku oraz 

kadmu poprzez dużą dostępność 

biowęgla 

[33] 

kadm, miedź i ołów 
obornik kurzy oraz 

odpady zielone (550℃) 

immobilizacja poprzez wydzielanie 

z fazy wymiennej do mniej 

biodostępnej fazy związanej 

z frakcjami organicznymi 

[30] 

miedź 
obornik ze ściółki 

brojlerów (700℃) 

wymiana kationowa, interakcje 

elektrostatyczne, sorpcja na popiele 

mineralnym, kompleksowanie przez 

grupy funkcyjne występujące na 

powierzchni 

[84] 

ołów, miedź, cynk 

i antymon 

obornik ze ściółki 

brojlerów  

(350℃ i 600℃) 

stabilizacja ołowiu, cynku oraz 

miedzi, obserwowana desorpcja 

antymonu 

[85] 

nikiel, miedź, ołów 

i kadm 

łuski nasion bawełny 

(200-800℃) 

grupy funkcyjne występujące na 

powierzchni biowęgla oddziałują na 

sekwestrację metali 

[86] 

żelazo i mangan 
obornik ze ściółki dla 

drobiu (300℃) 
zmniejszenie dostępności [31] 

żelazo i mangan obornik świński (300℃) zmniejszenie dostępności [31] 

żelazo i mangan 
odpady z drewna 

konstrukcyjnego (300℃) 
zmniejszenie dostępności [31] 

glin oraz ołów 
łuski ryżu oraz trociny 

z wiązu (500℃) 
zmniejszenie dostępności [27] 

ołów, miedź oraz 

cynk 

drewno brzozy (380℃), 

łuski słonecznika 

(750℃), łuski ryżu 

(750℃) 

zmniejszenie dostępności przez 

adsorpcję 
[28] 

wielopierścieniowe 

węglowodory 

aromatyczne 

(WWA) 

igły sosnowe (100℃, 

300℃, 400℃, 700℃) 

sorpcja WWA, zmniejszenie 

dostępności dla roślin 
[13] 

6. Zagrożenia związane z wprowadzeniem biowęgli do gleb 

Dane literaturowe wskazują, że biowęgle mogą być stosowane do poprawy funkcjo-

nalności różnego rodzaju gleb i podłoży wykorzystywanych do uprawy roślin (np. 

gruntów ornych, gleb leśnych, gleb o różnym pH, gleb zanieczyszczonych, podłoży 

w szklarniach i szkółkach leśnych, etc.) Istotnym z punktu widzenia efektywnego działania 

tych materiałów w glebie wydaje się być identyfikacja czynników ograniczających ich 

produktywność w danym środowisku [24]. Ocena możliwości bezpiecznego zastosowania 

biowęgla w glebie powinna zatem obejmować (i) określenie obecności substancji o cha-

rakterze potencjalnie toksycznym w tym produkcie, (ii) ocenę jego wpływu na właści-

wości fizykochemiczne i biologiczne gleby, a także (iii) analizę jego interakcji z innymi 

substancjami wprowadzanymi do gleby, np. nawozami [24]. Liczne doniesienia naukowe 

potwierdzają, że biowęgle wyprodukowane z odpadów organicznych mogą być źródłem 

różnych zanieczyszczeń organicznych (w tym wielopierścieniowych węglowodorów 
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aromatycznych (WWA), lotnych związków organicznych (LZO) i dioksyn) oraz metali 

ciężkich (miedzy innymi Cu, Zn, Pb, Cd, As, Ni, Cr, Mn i Hg) obecnych w biomasie 

zastosowanej do ich produkcji (np. w osadach ściekowych) lub powstających w trakcie 

jej konwersji termicznej do biowęgli. Obecne w biowęglach zanieczyszczenia mogą 

przedostawać się do gleby, wywierając negatywny wpływ na żyjące w niej organizmy 

[24]. Przykładowo Andrés i in. [87] stwierdzili, że wprowadzenie na 1 ha gleby gliniastej 

5 ton biowęgla, pozyskanego z kolb kukurydzy w wyniku powolnej pirolizy (450-500°C), 

w ciągu dwóch lat doprowadziło do redukcji biomasy mikroorganizmów w glebie o 38%, 

czemu towarzyszył spadek mineralizacji węgla organicznego w tym środowisku. Z badań 

przeprowadzonych przez Dvořáčková i in. [88] oraz Gong i in. [89] wynika natomiast, 

że istotny wpływ na oddziaływanie biowęgla w glebie ma dawka tego produktu. Jak 

wykazano, zwiększenie dawki biowęgla, otrzymanego wskutek pirolizy zrębek drewnia-

nych w temperaturze 500°C, z 15 do 45 t/ha gleby kwaśnej skutkowało obniżeniem 

aktywności enzymatycznej dehydrogenaz o 59,5% w stosunku do gleby, do której nie 

wprowadzono tego produktu (kontrola) [88]. Autorzy tej pracy stwierdzili ponadto, że 

wzrost dawki biowęgla przyczynił się także do zmniejszenia plonowania rzepaku o 59,4% 

w porównaniu z glebą kontrolną. Z kolei Gong i in. [89] wykazali, że użycie niskich 

dawek biowęgla pozyskanego w wyniku termicznej konwersji odpadów herbacianych 

(100 mg/kg) może wspomagać skuteczność fitoremediacji i łagodzić toksyczność indu-

kowaną przez obecność Cd w środowisku, dzięki promowaniu wzrostu roślin i aktywności 

mikrobiologicznej oraz przeciwdziałaniu stresowi oksydacyjnemu. Pomimo powszechnie 

stwierdzonego korzystnego wpływu biowęgli na właściwości gleby, niektórzy autorzy 

sugerują, że materiały te mogą zwiększać zasolenie tego środowiska przy dłuższym sto-

sowaniu, w wyniku wymywania zawartych w nich soli metali. Zawartość tych substancji 

w biowęglach jest na ogół uwarunkowana rodzajem surowca użytego do jego produkcji 

i może wynosić od 0,4 do 88% [24]. Z danych literaturowych wynika, że nie tylko skład 

samego biowęgla, ale również wynikające z niego właściwości fizykochemiczne mogą 

wpływać na pogorszenie jakości gleby i zmianę panujących w niej warunków [24]. Ze 

względu na obecność w ich składzie tlenków, wodorotlenków i węglanów metali alka-

licznych, biowęgle mogą powodować wzrost pH w glebach kwaśnych. Z kolei w glebach 

zasadowych utlenianie biowęgli może prowadzić do obniżenia pH tego środowiska [90]. 

Znaczący wzrost pH gleb (szczególnie tych, odznaczających się niską buforowością), 

obserwowany przez licznych autorów po wprowadzeniu do nich biowęgli alkalicznych 

może być przyczyną ograniczenia dostępności składników odżywczych dla roślin [24]. 

Przykładowo, Novak i in. [91] odnotowali negatywny wpływ biowęgla wykazującego 

pH powyżej 10 i pozyskanego w wyniku pirolizy obornika ze ściółki drobiowej (prze-

prowadzonej w temperaturze 700°C) na żyzność gleby kwasowej, spowodowany gwał-

townym wzrostem pH tego środowiska z 5,6 do 9,0. Wzrost pH gleb kwaśnych spowo-

dowany obecnością w nich biowęgli alkalicznych może pośrednio oddziaływać na 

obecne w nich mikroorganizmy, promując rozwój i ograniczając liczebność grzybów 

w tym środowisku [24]. W niektórych glebach dodatek biowęgli może także promować 

wzrost liczebności mikroorganizmów patogennych z rodziny Sphingomonadaceae, 

kosztem spadku liczebności korzystnych dla środowiska glebowego bakterii z rodziny 

Solibacteraceae [92]. Gwałtowne zmiany pH w glebie mogą wpływać negatywne na 

obecne w tym środowisku kręgowce. Liesch i in. [93] stwierdzili, że 100% śmiertelność 

kompostowca różowego, nastąpiła krótko po wprowadzeniu do gleby wysokiej dawki 
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(67,5 – 90 t/ha) biowęgla pozyskanego ze ściółki drobiowej i była spowodowana wysoką 

wrażliwością tego organizmu na zmiany pH. Liu i in. [94]. zaobserwowali natomiast, że 

wysoka zawartość biowęgla (60 t/ha) otrzymanego w wyniku waloryzacji termicznej 

słomy pszennej (w temperaturze 350 i 550°C) w glebie przyczyniła się do zmniejszenia 

liczebności protistów oraz korzystnych nicieni bakteriożernych i grzybożernych na rzecz 

nicieni roślinożernych. Zastosowanie biowęgla w glebie może także wpływać na efek-

tywność innych preparatów chemicznych stosowanych do poprawy jej funkcjonalności. 

Przykładowo zdolność tych materiałów (zwłaszcza wytworzonych w temperaturze 

powyżej 500°C) do sorbowania pestycydów może znacząco ograniczać skuteczność ich 

działania względem szkodników [95]. Z badań przeprowadzonych przez Fuertes-

Mendizábal i in. [96] wynika, że jednoczesne zastosowanie w glebie biowęgla pozyskanego 

z sosny i fosforanu 3,4-dimetylopirazolu stosowanego do hamowania nitryfikacji i ogra-

niczenia emisji N2O, ograniczało działanie zastosowanego inhibitora w wyniku jego 

adsorpcji na powierzchni biowęgla. 

7. Podsumowanie 

Aktualny stan wiedzy dotyczący możliwości przekształcenia powszechnie powstają-

cych odpadów organicznych w biowęgle, które następnie mogą zostać wykorzystane 

w ochronie środowiska, rolnictwie oraz rekultywacji zdegradowanych gleb, wskazuje na 

liczne korzyści ekologiczne, jak i ekonomiczne płynące z zastosowania biomasy orga-

nicznej do produkcji biowęgli. Otrzymane w ten sposób materiały odznaczają się bowiem 

szczególnie obiecującymi właściwościami z punktu widzenia ich aplikacji jako dodatków 

do gleb oraz innych podłoży służących do hodowli roślin. Biowęgle mogą być niezwykle 

cennym surowcem dla zrównoważonego rolnictwa, gdzie mogą być wykorzystywane 

bezpośrednio, jako dodatek poprawiający właściwości gleby lub po wcześniejszym za-

absorbowaniu substancji odżywczych jako, dodatek nawozowy. Biowęgle pozyskane 

z odpadów organicznych mogą być z powodzeniem włączone do strategii rozwoju Zie-

lonych Miast, przyczyniając się w ten sposób do redukcji emisji gazów cieplarnianych. 

Ponadto materiały te mogą stanowić obiecujące rozwiązanie problemów związanych 

z zanieczyszczeniem środowiska. Dzięki niezwykle korzystnym właściwościom sor-

pcyjnym biowęgle mogą bowiem stanowić efektywne sorbenty dla szerokiej gamy 

związków organicznych i nieorganicznych. Pomimo licznie odnotowanych w literaturze 

pozytywnych aspektów wynikających z zastosowania biowęgli w glebie, należy pamiętać, 

że wraz z ich wprowadzeniem do tego środowiska mogą być również uwalniane sub-

stancje wywierające niekorzystny wpływ na właściwości gleby, a także obecne w niej 

rośliny, mikroorganizmy oraz bezkręgowe. Ponadto dane literaturowe donoszą, że nie 

tylko skład biowęgla, ale także jego właściwości fizykochemiczne (np. pH), mogą 

przyczyniać się do pogorszenia produktywności i funkcjonalności gleby. Praktyczne 

zastosowanie biowęgli pozyskanych dzięki waloryzacji termicznej odpadów organicznych 

powinno być zatem poprzedzone szczegółowymi analizami ich składu i właściwości 

fizykochemicznych, a także wpływu tych produktów na środowisko. 
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Pozyskiwanie biowęgli z różnych organicznych materiałów odpadowych oraz ich 

zastosowanie w rekultywacji gleb 

Streszczenie 

Rozwój licznych gałęzi przemysłu wiąże się nieodzownie z wytwarzaniem ogromnych ilości różnego rodzaju 

odpadów organicznych. Obecnie poszukiwane są korzystne rozwiązania ukierunkowane na ponowne wyko-

rzystanie tych odpadów, a także odzyskanie z nich i przywrócenie do obiegu cennych składników odżyw-

czych. Uważa się, że pozyskiwanie biowęgli z różnego rodzaju oborników, bioodpadów, odpadów zielonych 

oraz odpadów pochodzących z przemysłu wodno-ściekowego (tj. osady pofermentacyjne) i przetwórstwa 

rolno-spożywczego stanowi pozytywnie rokującą strategię ich zagospodarowania. Celem niniejszej pracy 

przeglądowej było usystematyzowanie współczesnej wiedzy w zakresie możliwości waloryzacji odpadów 

organicznych do biowęgli oraz omówienie zastosowania tych produktów do poprawy jakości gleby i jej 

rekultywacji. Na podstawie licznych danych literaturowych stwierdzono, że biowęgle otrzymywane z różnego 

rodzaju biomasy organicznej mogą odznaczać się niezwykle korzystnymi właściwościami i stanowić materiały 

o szerokim zastosowaniu w procesie rekultywacji gleb, rolnictwie oraz ochronie środowiska. Materiały te 

mogą, bardzo pozytywnie wpływać na poprawę jakości gleby (w tym na optymalizację pH, pojemności sorp-

cyjnej i zdolności wymiany jonów oraz ograniczenie wymywania składników odżywczych) oraz sekwestrację 

węgla w tym środowisku. Zwrócono również uwagę, że wprowadzenie biowęgli do gleby może wspomagać 

efektywność procesu jej oczyszczania, dzięki zdolności tych materiałów do sorbowania różnego rodzaju 

zanieczyszczeń chemicznych. Dodatkowo w pracy omówiono ekonomiczne i środowiskowe aspekty związane 

z produkcją biowęgli z odpadów organicznych. 

Słowa kluczowe: biowęgle, biomasa, sorpcja, rekultywacja gleby, sekwestracja CO2 
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Obtaining biochar from various organic waste materials and their application 

in the in soil reclamation 

Abstract 

The increase in the development of numerous branches of industry aimed at meeting the consumption needs 

of modern society is inevitably associated with the production of huge amounts of various types of organic 

waste.. The increase in the development of numerous branches of industry is inevitably associated with the 

production of huge amounts of various types of organic waste. Beneficial solutions aimed at reusing such 

waste and recovering from them valuable nutrients, which can be returned to circulation, are currently being 

sought. Obtaining biochars from various types of manure, bio-waste, green waste, and waste from the water 

and sewage industry (i.e. post-fermentation sludge) and agri-food processing is recognized as a promising 

strategy for their management. The presented review was aimed at systematization of the contemporary 

knowledge on the possibility of valorizing organic waste into biochars and discussing the application of these 

products for soil improvement and remediation. Based on numerous literature data, it has been found that 

biochars obtained from various types of organic biomass can exhibit extremely favorable properties, and 

constitute materials with a wide range of applications in the process of soil remediation, agriculture, and 

environmental protection. These materials can, in fact, have a very positive effect on improving soil quality 

(including optimizing pH, sorption capacity and ion exchange capacity, and reducing nutrient leaching) and 

carbon sequestration in soil environment. It was also noted that the introduction of biochars into the soil also 

supports the efficiency of the soil treatment process due to the ability of these materials to sorb various types 

of chemical contaminants. In addition, the paper discusses the economic and environmental aspects associated 

with the production of biochars from organic waste. 

Keywords: biochars, biomass, sorption, soil reclamation, sequestration of CO2 
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Alternatywna technologia rafinacji ołowiu 

pochodzącego z recyklingu 

1. Wprowadzenie 

Obecnie głównym surowcem wykorzystywanym do produkcji ołowiu nie są rudy 

ołowionośne, lecz materiały z recyklingu, przede wszystkim akumulatory kwasowo- 

-ołowiowe [1]. Cykl życia takiego akumulatora stanowi modelowy przykład gospodarki 

o obiegu zamkniętym. Poprzez gospodarkę o obiegu zamkniętym należy rozumieć rege-

neracyjny system gospodarczy, w którym minimalizuje się zużycie surowców i wielkość 

odpadów poprzez tworzenie zamkniętej pętli procesów, gdzie odpady z jednych procesów 

są wykorzystywane jako surowce dla innych. Pod względem zbiórki i recyklingu akumu-

latorów kwasowo-ołowiowych Polska plasuje się w europejskiej czołówce. Akumulatory 

sprzedawane na terenie Polski są w ponad 80% poddawane recyklingowi, a z odzy-

skanych materiałów powstają nowe akumulatory [2]. 

Pomimo intensywnego rozwoju technologii magazynowania energii akumulatory 

kwasowo-ołowiowe ciągle pozostają głównym oraz najbardziej popularnym rodzajem 

baterii. Wykorzystuje się je głównie w przemyśle samochodowym oraz w magazynach 

energii elektrycznej dla awaryjnego zasilania budynków, zakładów przemysłowych, szpi-

tali oraz coraz bardziej popularnych instalacji fotowoltaicznych. Popularność akumula-

torów kwasowo-ołowiowych wynika przede wszystkim z ich niezawodności, nawet 

w skrajnych warunkach temperaturowych, dużemu bezpieczeństwu obsługi oraz niskim 

kosztom produkcji [3, 4]. 

W przemyśle recyklingu akumulatorów kwasowo-ołowiowych są stosowane dwie 

technologie. Pierwsza polega na rozdrobnieniu i rozdzieleniu poszczególnych składników 

akumulatora, dzięki czemu uzyskuje się: pastę akumulatorową (35-50%), frakcję meta-

liczną pochodzącą z kratek i zacisków (25-30%), elektrolit (10-20%), polipropylen 

z obudów (5-8%), przekładki (4-7%) i złom żelaza (około 2 % masy akumulatora). Ołów 

pochodzący z kratek, zacisków oraz pasty akumulatorowej jest przetapiany oraz rafino-

wany. Z polipropylenu wykonuje się re-granulat, natomiast elektrolit może zostać zneutra-

lizowany np. jako siarczan sodu [5]. Druga technologia polega na przetopieniu wsadu 

składającego się z akumulatorów w całości po uprzednim usunięciu elektrolitu. Proces 

prowadzony jest w piecach szybowych. Z punktu widzenia ochrony środowiska zdecydo-

wanie korzystniejsza jest technologia kruszenia akumulatorów z rozdziałem na frakcje 

[6]. Przykład takiej linii przedstawiono na rysunku 1. 

 
1 dmalecha@baterpol.pl, BATERPOL S.A., Wydział Metali Nieżelaznych, Akademia Górniczo-Hutnicza 

im. Stanisława Staszica w Krakowie, www.baterpol.pl, www.wmn.agh.edu.pl. 
2 stanmal@agh.edu.pl, Wydział Metali Nieżelaznych, Akademia Górniczo-Hutnicza im. Stanisława Staszica 

w Krakowie, www.wmn.agh.edu.pl. 
3 pijar@agh.edu.pl, Wydział Metali Nieżelaznych, Akademia Górniczo-Hutnicza im. Stanisława Staszica 

w Krakowie, www.wmn.agh.edu.pl. 
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Rysunek 1. Przykładowy schemat linii rozdziału akumulatorów kwasowo-ołowiowych na składniki [5] 

Każdorazowo uzyskany w procesach recyklingu ołów surowy musi być poddany 

rafinacji, aby spełniał wymagania dotyczące składu chemicznego, stawiane surowcom 

do produkcji nowych akumulatorów kwasowo-ołowiowych. 

W przemyśle najczęściej stosuje się metody rafinacji ogniowej ołowiu, a zdecydo-

wanie rzadziej metody hydrometalurgiczne [7]. 

Metoda rafinacji ogniowej rozpoczyna się od tzw. procesu „szlikrowania”, czyli od-

miedziowania segregacyjnego. Ten sposób usuwania miedzi z ołowiu surowego opiera 

się na małej rozpuszczalności miedzi, niklu i kobaltu w ołowiu przy niskich tempera-

turach. Proces prowadzi się w piecach topielnych (kotłach rafinacyjnych), gdzie ołów 

jest mieszany i schładzany do temperatury około 350°C. Następnie zbiera się z powierzchni 

powstałe zgary (tzw. szlikry). Do szlikrów oprócz miedzi, niklu i kobaltu przechodzi też 

znaczna część arsenu oraz mniejsza część antymonu, ponieważ metale te tworzą z miedzią 

trudnotopliwe związki Cu5As2 i Cu3Sb [8, 9]. Jeżeli podczas procesu szlikrowania nie 

została uzyskana odpowiednio niska zawartość miedzi to kolejnym etapem rafinacji jest 

odmiedziowanie przy użyciu siarki, przeprowadzane w temperaturze około 330°C. Do 

procesu odmiedziowania można stosować siarkę elementarną granulowaną lub galenę [9, 

10]. Kolejnym etapem jest rafinacja utleniająca (tzw. parowanie), czyli oczyszczanie 

ołowiu z cynku, cyny, arsenu oraz antymonu przez wdmuchiwanie lancą tlenu i/lub 

powietrza przy temperaturze metalu około 700°C. Utlenianie domieszek odbywa się 

w określonej kolejności, najpierw na powierzchnię kąpieli wypływają zgary cynowe, na-

stępnie arsenowe i na koniec antymonowe [9, 11]. Proces ten jest długotrwały i energo-

chłonny. Innym sposobem usuwania cyny, arsenu i antymonu jest rafinacja bazująca na 

tzw. metodzie Harrisa. Polega ona na nagrzaniu ołowiu do około 430°C, następnie 

dodaje się wodorotlenek sodu oraz saletrę sodową. Głównym czynnikiem utleniającym 

zanieczyszczenia jest saletra sodowa, która już przy temperaturze 300°C rozkłada się na 

Na2O, N2 i O2. Tlen powstający z rozkładu saletry jest bardzo aktywnym utleniaczem, 

który zgodnie z prawem działania mas utlenia przede wszystkim ołów, a następnie 

powstały związek Na2PbO2 łączy się z cyną, arsenem i antymonem. Kolejność utleniania 

zanieczyszczeń w metodzie Harrisa jest inna niż w rafinacji utleniającej (parowaniu), 

ponieważ pierwszy utlenia się arsen następnie cyna i na końcu antymon [9, 10]. 
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Ołów oczyszczony z miedzi, cyny, antymonu i arsenu może nadal charakteryzować 

się zbyt wysoką zawartością srebra w stosunku do wymaganych norm. Proces odsrebrza-

nia prowadzi się metodą Parkesa, która polega na dodawaniu metalicznego cynku do 

płynnego ołowiu w temperaturze 420-490°C. Po wymieszaniu przerywa się ogrzewanie 

pieca topielnego i rozpoczyna się zdejmowanie z powierzchni piany bogatej w srebro 

i cynk. Gdy temperatura ołowiu obniży się do około 370°C, przerywa się zdejmowanie 

piany bogatej w srebro i cynk, a następnie oczyszcza się ściany pieca topielnego z jej 

pozostałości. Kolejnym krokiem jest zbieranie piany ubogiej w srebro i cynk przy dal-

szym obniżaniu temperatury ołowiu. Po odsrebrzaniu usuwa się resztki cynku stosując 

metodę próżniowego odpędzania lub poprzez dodatek sody kaustycznej [9, 10]. 

Następny proces to usuwanie bizmutu. Proces jest bardzo zbliżony do odsrebrzania, 

różnica polega na dodaniu stopu wapniowo-magnezowego (w stosunku Ca : Mg = 1 : 2) 

w temperaturze 440-480°C zamiast cynku. Również w tym wypadku ołów schładza się 

i ściąga z powierzchni pianę bizmutową zawierającą trudno topliwe związki Bi2Ca3 oraz 

Bi2Mg3 [9]. 

Jeżeli w rafinowanym ołowiu zawartość talu przewyższa dopuszczalną wartość 

graniczną przeprowadza się proces odtalowania, który polega na dodaniu chlorku cynku 

ZnCl2 lub chlorku ołowiu PbCl2 w temperaturze około 420°C w efekcie czego powstają 

zgary zwierające chlorek talu TlCl [8, 12]. 

Ostatnim elementem rafinacji jest powtórna rafinacja wodorotlenkiem sodu oraz 

saletrą sodową, która ma na celu usunięcie pozostałych w kąpieli ołowiu dodatków 

rafinacyjnych, takich jak siarka, cynk, wapń oraz jeszcze dokładniejsze usunięcie takich 

pierwiastków, jak cyna, antymon i arsen [9, 10]. Jeżeli wymaga tego specyfikacja dla 

danego gatunku ołowiu, to po usunięciu siarki można również usunąć tellur przy pomocy 

samej sody kaustycznej dodawanej w temperaturze około 420°C [13, 14]. 

Uzyskany w ten sposób ołów rafinowany może mieć czystość rzędu 99,985 % [10]. 

Klasyczny proces rafinacji ogniowej jest długotrwały (zazwyczaj trwa około 3 dni), 

energochłonny oraz generuje znaczne zapylenie metalami ciężkimi w środowisku pracy. 

Omówiony proces rafinacji ogniowej ołowiu przedstawiono schematycznie na rysunku 2.  

Ołów uzyskany z recyklingu akumulatorów charakteryzuje się specyficznym składem 

i może być rafinowany ogniowo za pomocą alternatywnego sposobu, wykorzystującego 

wiedzę z zakresu rafinacji cyny. Arsen i antymon usuwa się z cyny za pomocą dodatku 

aluminium. Aluminium jest wprowadzane do cyny w temperaturze 550°C, po czym 

temperatura jest obniżana do 450°C [15]. Habashi [9] podaje, że temperatura stopu przed 

dodaniem aluminium powinna być bliska temperaturze topnienia tego pierwiastka. 

Arsen może być usuwany ze stopionej cyny razem z Cu i Ni w wyniku tworzenia się 

międzymetalicznych związków z aluminium Powstają praktycznie nierozpuszczalne 

w cynie związki AlAs i AlSb o temperaturach topnienia 1600°C i 1080°C. Temperatury 

te mogą się różnić w zależności od cytowanego źródła [16-18]. Aluminium powinno być 

wprowadzane pod powierzchnię kąpieli tak, aby nie ulegało utlenieniu. Po wprowa-

dzeniu aluminium metal jest intensywnie mieszany. Kolejnym etapem jest proces osa-

dzania z chłodzeniem do 350-400°C, po czym można usunąć zgary. Przy prawidłowym 

prowadzeniu procesu można osiągnąć zawartość As < 0,02%, Sb < 0,005%, Cu < 0,02% 

i Ni < 0,005%. Aluminium pozostające w stopionej cynie można usunąć przez dodanie 

sodu, wodorotlenku sodu, chloru lub pary wodnej, a resztkowy sód przez dodanie siarki 

[9]. Praktycznie w identyczny sposób powinna zachodzić rafinacja ołowiu od antymonu 
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i arsenu. Podstawą do takiego stwierdzenia są analizy układu podwójnego Al-Pb (rys. 3) 

oraz układów Al-Sb (rys. 4) i Al-As (rys. 5). W układach podwójnych aluminium 

z antymonem i arsenem powstają związki międzymetaliczne AlSb i AlAs, topiące się 

kongruentnie przy temperaturach powyżej 1000°C. Stwarza to bardzo dobre warunki do 

usuwania tych metali z ołowiu. 

 
Rysunek 2. Schemat procesu rafinacji ołowiu metodą ogniową. Opracowanie własne na podstawie [8-10] 

 
Rysunek 3. Diagram fazowy Al – Pb [16] 
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Rysunek 4. Diagram fazowy Al – Sb [16] 

 
Rysunek 5. Diagram fazowy Al – As [16] 

Morachevskii przeprowadził badania nad zastosowaniem aluminium do usuwania 

antymonu oraz miedzi z ołowiu pochodzącego ze złomu akumulatorów kwasowo oło-

wiowych. W wyniku przeprowadzonych eksperymentów udało się obniżyć zawartość 

antymonu do 0,005% oraz miedzi do 0,0005%. W celu dokładniejszego usunięcia anty-
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monu, arsenu i cyny zaproponowano także dodatkowy proces rafinacji z zastosowaniem 

polaryzacji anodowej ołowiu w stopionym wodorotlenku sodu w temperaturze 350-380°C, 

aby całkowicie usunąć aluminium i zredukować zawartość antymonu, arsenu i cyny 

zgodnie z ich elektrochemicznym zachowaniem w stopionym wodorotlenku sodu [19]. 

Natomiast Prajsnar oraz Cybulski przeprowadzili szereg badań nad zastosowaniem 

aluminium do usuwania miedzi z ołowiu [20, 21]. Przeprowadzone przez nich badania 

odmiedziowania ołowiu za pomocą aluminium oraz stopu cynku z aluminium wykazały 

tworzenie się związków międzymetalicznych miedzi z glinem. W wynikach swoich 

badań przedstawili, iż w procesie odmiedziowania za pomocą aluminium tworzą się 

głównie fazy o wzorach Al9Cu11 i Al2Cu3, natomiast główny związek tworzący się przy 

odmiedziowaniu stopem Zn‐Al jest to Al2Cu [21]. W badaniach przedstawiono również 

wpływ prędkości chłodzenia ołowiu po rozpuszczeniu aluminium na uzyskiwane wyniki 

rafinacji oraz określono, iż optymalny dodatek Al wynosi 0,23 % masy ołowiu (7 NAl/Ncu). 

Opisano, że przy takim dodatku aluminium w czasie procesu trwającego 2 godziny 

można uzyskać stop Al-Cu o zawartości około 30% masy miedzi co jest korzystne ze 

względu na jego dalsze zagospodarowanie np. na radiatory aluminiowo-miedziane [22]. 

Celem niniejszej pracy jest zweryfikowanie możliwości zastosowania metalicznego 

aluminium w procesie rafinacji ogniowej do usuwania zanieczyszczeń, które występują 

w ołowiu pochodzącym z recyklingu akumulatorów kwasowo-ołowiowych. Na pod-

stawie przeprowadzonych badań własnych ustalono jakie pierwiastki i do jakiego poziomu 

można usunąć z ołowiu przy pomocy dodatku aluminium oraz na jakie pierwiastki znaj-

dujące się w ołowiu dodatek aluminium jako rafinatora nie ma wpływu. 

2. Metodyka badań 

Badania laboratoryjne zostały przeprowadzone w celu określenia wpływu dodatku 

aluminium dodawanego w charakterze rafinatora na skład chemiczny ołowiu pochodzą-

cego z recyklingu akumulatorów kwasowo-ołowiowych. 

Do badań użyto ołowiu pobranego bezpośrednio z pieca topielnego na oddziale rafinacji 

ołowiu po zakończeniu pierwszego etapu rafinacji (tzw. szlikrowania) [8, 9]. Wsadem 

do pieca topielnego były bloki ołowiu surowego pochodzące z przetopu frakcji metalicznej 

oraz pasty akumulatorowej [5]. Łącznie w eksperymencie użyto 13 kg ołowiu, którego 

skład chemiczny przedstawiono w tabeli 1. Ołów odlewany był do małych form w celu 

szybkiego wystudzenia oraz ułatwienia aplikacji do pieca laboratoryjnego. Po wyciągnięciu 

z formy ołów był w postaci małych walców o średnicy 40 mm i wysokości 25 mm.  

Tabela 1. Skład chemiczny ołowiu użytego do badań 

Zawartość, % 

Sb As Bi Sn Cu Ag Zn Se Ni Cd S Pb 

1,647 0,122 0,015 0,148 0,008 0,003 0,002 0,001 0,002 0,005 0,007 > 98,0 

Źródło: Opracowanie własne. 

Stanowisko do badań nie różniło się znacząco od standardowych rozwiązań stoso-

wanych w badaniach zmiany składu chemicznego kąpieli metalu [12, 21]. Elementy 

stanowiska badawczego przedstawiono schematycznie na rysunku 6. Składało się ono 

z pieca tyglowego (oporowego), model PT I2I7O.ST firmy Czylok, wyposażonego 

w automatyczny układ utrzymywania zadanej temperatury, dodatkowego zewnętrznego 

elektronicznego miernika temperatury EMT-111 firmy Czaki Thermo-Product dzięki 
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któremu temperatura ołowiu była weryfikowana na bieżąco, mieszadła elektrycznego 

model JJ-1 firmy Vevor z możliwością regulacji obrotów oraz koszyka stalowego 

w którym zostało umieszczone aluminium.  

 
Rysunek 6. Schemat stanowiska badawczego, gdzie przeprowadzono próbę: 1 – piec tyglowy (oporowy),  

2 – układ sterownia piecem, 3 – termopara typu S w piecu, 4 – tygiel stalowy, 5 – mieszadło obrotowe,  

6 – koszyk stalowy z aluminium, 7 – stojak, 8 – silnik mieszadła, 9 – regulacja obrotów mieszadła,  

10 – dodatkowy zewnętrzny elektroniczny miernik temperatury zanurzona bezpośrednio w ołowiu. 

Opracowanie własne 

Aluminium, które było dodawane do ołowiu miało postać blaszek o wymiarach 15 x 

15 mm oraz grubości 0,5 mm, a jego skład chemiczny przedstawiono w tabeli 2. 

 Tabela 2. Skład chemiczny aluminium użytego do badań 

Zawartość, % 

Pb Zn Fe Cu Ni Mg As Cr Sn S Si Al 

0,001 0,011 0,150 0,002 0,002 0,001 0,000 0,001 0,000 0,001 0,021 > 99,8 

Źródło: Opracowanie własne. 

Odlane walce ołowiu były umieszczone w stalowym tyglu pieca, w którym została 

ustawiona temperatura 670°C. Po roztopieniu ołowiu i uzyskaniu zadanej temperatury 

pobrano próbkę, która stanowiła punkt odniesienia składu chemicznego ołowiu (tabela 

1). Następnie na wadze analitycznej WAS 220/X firmy RADWAG odważono 20 gram 

aluminium i włożono je do stalowego koszyka. Koszyk umieszczono w roztopionym 

ołowiu i rozpoczęto proces mieszania. Po około 15 minutach sprawdzano czy aluminium 

w koszyku się rozpuściło. 

Następnie schłodzono kąpiel ołowiu do temperatury 450°C i usunięto wszystkie 

powstałe w procesie zgary. W momencie uzyskania czystej tafli ołowiu pobrano próbkę 

ołowiu w celu weryfikacji składu chemicznego. Następnie nagrzano ponownie ołów do 

temperatury 670°C i włożono kolejną porcję aluminium w ilości 20 gram do koszyka, 

po czym ponownie zanurzono go w ołowiu i mieszano. Proces ten był powtarzany 

sześciokrotnie i za każdym razem pobierana była próbka ołowiu do analizy składu 

chemicznego. Łącznie zużyto 120 gram aluminium i zebrano 3602 gram zgarów wraz 

z gęstą metaliczną pianą. Uzyskano łącznie siedem próbek ołowiu, pierwsza stanowiła 
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materiał bazowy, a kolejne sześć pobrano w celu określenia składu chemicznego po 

każdym etapie dodawania aluminium. 

Każda z pobranych próbek ołowiu była analizowana na optycznym spektrometrze 

emisyjnym ze wzbudzeniem iskrowym ARL iSpark8860 firmy Thermo Fisher Scientific 

oraz dla potwierdzenia wyników również na modelu ARL 4460 firmy Thermo Fisher 

Scientific. Obydwa spektrometry miały skalibrowane krzywe analityczne przy pomocy 

certyfikowanych materiałów odniesienia w badanym zakresie dla każdego z przedsta-

wionych w wynikach pierwiastków, z wyjątkiem aluminium, którego wartość wyszła poza 

zakres krzywej spektrometrów. Różnice pomiędzy wynikami na obydwu spektrometrach 

były w zakresie błędu pomiarowego, dlatego w wynikach przedstawiono tylko analizy 

z nowszego modelu ARL iSpark8860. 

Zebrane w procesie zgary były analizowane pod kątem składu chemicznego na spek-

trometrze emisyjnym, ze wzbudzeniem w plaźmie indukowanej ICP-OES – Ultima Expert 

firmy Horiba Scientific. Dokonano również ich analizy jakościowej pod kątem składu 

fazowego na dyfraktometrze XRD Rigaku MiniFlex II. Dodatkowo na skaningowym 

mikroskopie elektronowym JCM-6000PLUS firmy JEOL zbadano gęstą metaliczną 

pianę, która była ściągana każdorazowo wraz ze zgarami z powierzchni ołowiu. 

3. Wyniki przeprowadzonych badań 

Przeprowadzone badania ogniowej rafinacji ołowiu przy pomocy aluminium wykazały 

możliwość skutecznego usunięcia takich pierwiastków, jak antymon, arsen, siarka, 

miedź i nikiel. W tabeli 3 przedstawiono składy chemiczne materiału bazowego (kolumna 

„Etap 0”) oraz skład chemiczny po kolejnych cyklach dodawania aluminium (Etap od 

1 do 6). Jak widać zawartość antymonu obniżyła się z poziomu 1,64% na 0,002%, 

a arsenu z 0,12% na 0,0009% (przedstawiono to graficznie na rysunku 6), miedzi 

z poziomu 0,008% na 0,001%, siarki z 0,0075% na 0,0000% oraz niklu z 0,007% na 

0,0000% (przedstawiono to graficznie na rysunku 7). 

Skład chemiczny takich pierwiastków, jak bizmut, cyna, srebro, cynk, kadm, tal oraz 

chrom praktycznie nie uległ zmianie, ewentualne różnice w wartościach wynikają z błędu 

pomiarowego. Natomiast zawartość żelaza, selenu, wapnia oraz telluru w bazowym ma-

teriale była zbyt niska, żeby móc zaobserwować mierzalne zmiany ich poziomu. Pomiar 

aluminium był obarczony dużym błędem pomiaru, ponieważ jego zakres przekroczył 

górny poziom krzywej analitycznej spektrometru, który wynosił 0,03% Al, dlatego analizę 

tego pierwiastka w ołowiu należy traktować jedynie orientacyjnie. 

Tabela 3. Skład chemiczny ołowiu w kolejnych etapach dodawania aluminium 

Σ dodanego Al 0 g 20 g 40 g 60 g 80 g 100 g 120 g 

Pierwiastek 
Zawartość, % 

Etap 0 Etap 1 Etap 2 Etap 3 Etap 4 Etap 5 Etap 6 

Antymon Sb 1,6467 1,3671 0,6570 0,0848 0,0491 0,0067 0,0022 

Arsen As 0,1216 0,0056 0,0009 0,0006 0,0006 0,0009 0,0009 

Bizmut Bi 0,0155 0,0153 0,0153 0,0154 0,0153 0,0153 0,0155 

Cyna Sn 0,1478 0,1414 0,1407 0,1451 0,1495 0,1498 0,1405 

Miedź Cu 0,0083 0,0013 0,0011 0,0021 0,0012 0,0013 0,0013 

Srebro Ag 0,0027 0,0027 0,0027 0,0027 0,0027 0,0027 0,0027 

Cynk Zn 0,0023 0,0022 0,0021 0,0022 0,0023 0,0022 0,0022 

Selen Se 0,0011 0,0011 0,0012 0,0011 0,0011 0,0011 0,0010 

Nikiel Ni 0,0074 0,0004 0,0001 0,0001 0,0001 0,0001 0,0000 
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Żelazo Fe 0,0001 0,0001 0,0001 0,0001 0,0001 0,0001 0,0001 

Kadm Cd 0,0052 0,0050 0,0064 0,0052 0,0060 0,0048 0,0053 

Siarka S 0,0075 0,0022 0,0000 0,0000 0,0000 0,0000 0,0000 

Tal Tl 0,0012 0,0012 0,0012 0,0012 0,0012 0,0012 0,0015 

Tellur Te 0,0004 0,0004 0,0002 0,0001 0,0001 0,0001 0,0001 

Wapń Ca 0,0011 0,0013 0,0015 0,0015 0,0013 0,0014 0,0015 

Chrom Cr 0,0005 0,0006 0,0006 0,0006 0,0006 0,0006 0,0005 

Aluminium Al 0,0000 0,0459 0,0647 0,1046 0,1215 0,1119 0,1109 

Ołów Pb 98,031 98,406 99,104 99,633 99,648 99,700 99,714 

Źródło: Opracowanie własne. 

 
Rysunek 7. Zmiana zawartości antymonu i arsenu w ołowiu w kolejnych etapach dodawania aluminium jako 

rafinatora. Opracowanie własne 

 
Rysunek 8. Zmiana zawartości miedzi, niklu i siarki w ołowiu w kolejnych etapach dodawania aluminium 

jako rafinatora. Opracowanie własne 

Podczas eksperymentu zebrano łącznie 3602 gram zgarów, które zawierały w sobie 

również gęstą metaliczną pianę. Uśredniony skład chemiczny zgarów z pianą metaliczną 

przedstawia tabela 4.  

Tabela 4. Skład chemiczny powstałych w procesie zgarów 

Zawartość, % 

Pb Sb Al As Sn Cu Ni S Bi Ag Zn Cd 

57,35 8,43 4,57 0,62 0,09 0,04 0,04 0,03 0,01 0,00 0,00 0,00 

Źródło: Opracowanie własne. 
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Wykonana na dyfraktometrze XRD Rigaku MiniFlex II analiza jakościowa fazowa 

wykazała występowanie w powstałych zgarach takich związków, jak AlSb, PbO, PbO2, 

SnSb, As2O3, co przedstawiono na rysunku 8. 

 
Rysunek 9. Wyniki analizy fazowej zgarów powstałych w procesie rafinacji. Opracowanie własne 

Ostatnim badanym elementem była metaliczna piana zbierana każdorazowo, wraz ze 

zgarami. Przeprowadzono obserwacje mikroskopowe, a otrzymany obraz przedstawia 

rysunek 10. 

 
Rysunek 10. Obraz zgładu metalicznej piany zbieranej razem ze zgarami uzyskany na stołowym 

skaningowym mikroskopie elektronowym JCM-6000PLUS firmy JEOL. Zaznaczone punkty pokazują, gdzie 

zbadano skład chemiczny. Opracowanie własne 

Dokonano analizy chemicznej w punktach różniących się wizualnie. Uzyskane punk-

towe analizy pokazały, iż badane fazy międzymetaliczne są w osnowie ołowiowej, lecz 

znacząco różnią się składem takich pierwiastków, jak antymon, arsen, aluminium, miedź 

i tlen, dlatego można stwierdzić, że materiał ten jest bardzo niejednorodny. Zakresy 

zawartości poszczególnych pierwiastków w badanych punktach przedstawiono w tabeli 5. 

Tabela 5. Wyniki analizy punktowej zgarów (rys. 9) dla wybranych pierwiastków. 

Punkt 
Zawartość, % 

Pb Sb Al As Cu O 

001 - 1,56 1,57 0,002 1,79 8,67 

002 87,4 - - - - 6,96 

003 45,2 34,6 10,27 0,005 - 5,75 

004 64,4 - 0,75 0,06 - 8,11 

Źródło: Opracowanie własne. 
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4. Wnioski 

Dostępne dane literaturowe jak również przeprowadzone badania oraz analiza 

uzyskanych wyników pozwalają na sformułowanie następujących wniosków: 

1. Rafinacja ołowiu za pomocą aluminium daje możliwość usunięcia, takich pier-

wiastków jak antymon, arsen, nikiel, miedź i siarka do wartości rzędu kilku ppm. 

2. Dodatek aluminium do ołowiu nie wpływa na zawartość, takich pierwiastków jak 

bizmut, cyna, srebro, cynk, kadm, tal oraz chrom.  

3. Przeprowadzone badania potwierdziły tworzenie się związków międzymetalicz-

nych: AlSb. 

4. Proces rafinacji przy pomocy aluminium przebiega szybciej niż podczas stosowania 

standardowych metod utleniających. Znaczące spadki zawartości Sb, As, Cu, S i Ni 

zaobserwowano już po podaniu pierwszej porcji aluminium. 

5. Rafinacja za pomocą aluminium pozwala na pozostawienie w ołowiu cyny, co może 

być korzystne przy ponownym wykorzystaniu metalu do produkcji akumulatorów 

z uwagi na stosowanie stopów ołowiu z dodatkiem cyny i wapnia [23]. 

6. Po zastosowaniu rafinacji ołowiu przy pomocy aluminium należy przeprowadzić 

dalsze procesy rafinacyjne (metoda Harrisa), aby usunąć pozostałość aluminium, oraz 

takie pierwiastki jak: cynk, cyna, selen i wapń. 

7. Wadą badanego procesu alternatywnej rafinacji ołowiu metodą ogniową jest stosun-

kowo duża ilość powstałych zgarów (27,7% masy materiału bazowego, na 13 kg 

materiału zebrano 3,6 kg zgarów). Zmniejszenie ich ilości zapewne będzie możliwe 

poprzez optymalizację doboru temperatury rozpuszczania aluminium oraz temperatury 

zbierania zgarów, jak również poprzez dokładne określenie optymalnej dla procesu 

ilości aluminium. W eksperymencie zastosowano prawdopodobnie za dużo alumi-

nium, ponieważ przeprowadzony szósty etap rafinacji nie przyniósł już żadnych 

wymiernych korzyści. 

Uwagi ogólne/Podziękowania 

Badania te zostały przeprowadzone w ramach programu „Doktorat wdrożeniowy” 

ustanowionego przez Ministerstwo Edukacji i Nauki (nr doktoratu wdrożeniowego: 

DWD/5/0149/202). 

Autorzy serdecznie dziękują zarządowi firmy BATERPOL S.A. oraz dyrektorowi 

Zakładu Ołowiu za udostępnienie materiałów do eksperymentów i możliwość prowa-

dzenia badań w firmie. 
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Alternatywna technologia rafinacji ołowiu pochodzącego z recyklingu 

Streszczenie 

Pod względem zbiórki i recyklingu akumulatorów kwasowo-ołowiowych Polska plasuje się w europejskiej 

czołówce, natomiast proces życia takiego akumulatora jest idealnym przykładem gospodarki o obiegu 

zamkniętym. Każdorazowo uzyskany w procesach recyklingu ołów musi być poddany procesowy rafinacji, 

aby spełniał wymagania dotyczące składu chemicznego stawiane surowcom do produkcji nowy akumulatorów 

kwasowo-ołowiowych. W pracy przedstawiono alternatywną metodę rafinacji ołowiu bazującą na technologii 

rafinacji cyny, czyli z zastosowaniem metalicznego aluminium zamiast metod klasycznych polegających 

w głównej mierze na utlenianiu zanieczyszczeń. W przeprowadzonych badaniach zweryfikowano możliwości 

zastosowania metalicznego aluminium do usuwania zanieczyszczeń, które występują w ołowiu pochodzącym 
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z recyklingu akumulatorów kwasowo-ołowiowych. Do badania składu chemicznego ołowiu wykorzystano 

optyczny spektrometr emisyjny ze wzbudzeniem iskrowym. Wykazano, iż rafinacja ołowiu za pomocą alu-

minium daje możliwość usunięcia, takich pierwiastków jak antymon, arsen, nikiel, miedź i siarka do wartości 

rzędu kilku ppm, lecz nie wpływa na zawartość, takich pierwiastków jak bizmut, cyna, srebro, cynk, kadm, 

tal oraz chrom. Dlatego po zastosowaniu rafinacji ołowiu przy pomocy aluminium należy przeprowadzić dalsze 

procesy rafinacyjne (metoda Harrisa), aby usunąć pozostałość aluminium, oraz pozostałe zanieczyszczenia. 

Przedstawiona metoda rafinacji wymaga jednak optymalizacji pod kątem ilości powstałych zgarów. 

Słowa kluczowe: recykling, akumulator, ołów, rafinacja, aluminium 

Alternative technology for refining recycled lead 

Abstract  

Poland is among the European leaders in collecting and recycling lead-acid batteries. The life cycle of a lead-

acid battery is a perfect example of a closed-loop economy. Each time lead is obtained in the recycling pro-

cesses, it must undergo a refining process to meet the chemical composition requirements set for raw materials 

used to produce new lead-acid batteries. The paper presents an alternative lead refining method based on tin 

refining technology. Aluminium was used in the lead refining process instead of the classical methods, which 

consisted mainly in the oxidation of impurities. The conducted research verified the possibility of using 

metallic aluminium to remove impurities present in lead from recycled lead-acid batteries. Optical emission 

spectrometer was used to study the chemical composition of lead. It was shown that refining lead with 

application of aluminium allows remove elements such as: antimony, arsenic, nickel, copper, and sulphur to 

a value of a few ppm, but does not affect the content of elements such as: bismuth, tin, silver, zinc, cadmium, 

thallium, and chromium. Therefore, after applying lead refining method by adding aluminium, further refi-

nement processes (Harris method) should be conducted to remove aluminium residue and other impurities. 

However, the presented refining method requires optimization in terms of the amount of dross produced. 

Keywords: recycling, battery, lead, refining, aluminium 
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Natalia Ziemińska1, Beata Doczekalska2 

Aktualność problemu recyklingu akumulatorów 

kwasowo-ołowiowych w kontekście rozwoju rynku 

aut elektrycznych 

1. Wstęp 

Akumulatory kwasowo-ołowiowe (LAB, ang. Lead-Acid Batteries) stanowią trady-

cyjne źródło energii wymaganej do rozruchu silnika o napędzie spalinowym. Ich zasada 

działania została pierwotnie opracowana i zaprezentowana w 1860r. przez G. Planté [1]. 

Przez lata zarówno sama konstrukcja, jak i proces produkcji zostały znacząco udosko-

nalone, ale do dziś podstawą ich działania są procesy utleniania i redukcji zachodzące 

w ogniwach ołowiowych zanurzonych w elektrolicie, którym jest roztwór kwasu siar-

kowego.  

W związku z faktycznym monopolem silników spalinowych na rynku motoryza-

cyjnym w całym XX i na początku XXI w., wolumen LAB na rynku motoryzacyjnym 

przekładał się także na dominujący ich udział w całkowitym globalnym rynku akumula-

torów [2]. Obecnie sytuacja zaczęła się zmieniać w wyniku gwałtownego rozwoju rynku 

pojazdów elektrycznych, głównie aut osobowych i dostawczych, w których akumulator 

LAB nie jest niezbędnym elementem wyposażenia. Jednym z czynników inicjujących te 

zmiany były decyzje organów Unii Europejskiej, które w odpowiedzi na potrzebę dbania 

o środowisko w zakresie zmniejszenia emisji do powietrza zanieczyszczeń generowanych 

przez pojazdy z silnikami spalinowymi od 1991 roku [3] wprowadzały kolejne restrykcje 

dotyczące dopuszczalnych poziomów emisji dla nowych pojazdów rejestrowanych na 

rynku unijnym. Działania te, w powiązaniu z systemem zachęt i dopłat uruchomionym 

w wielu krajach europejskich, przełożyły się na zwiększone zainteresowanie oraz 

dynamiczny rozwój segmentu aut o napędzie hybrydowym (HEV, ang. Hybrid Electric 

Vehicles) i całkowicie elektrycznych (EV, ang. Electric Vehicles), co automatycznie 

wywołało zmiany na powiązanym z nim rynku akumulatorów.  

To opracowanie ma na celu ocenę bieżącej sytuacji z punktu widzenia dużego 

i rozwiniętego rynku LAB, zebranie prognoz dotyczących najbliższej jego przyszłości 

oraz zaznaczenie nowych kierunków, które mogą się przed nim otwierać. 

2. Obecna sytuacja na rynku pojazdów hybrydowych i elektrycznych 

Aktualnie rynek HEV i EV charakteryzuje się dynamicznym rozwojem oraz rosną-

cym zainteresowaniem ze strony konsumentów i producentów. Wraz z postępującą świa-

domością ekologiczną i dążeniem do ograniczenia emisji szkodliwych substancji, pojazdy 

hybrydowe i elektryczne zyskują na popularności jako alternatywa dla tradycyjnych po-

jazdów spalinowych. Aktualne dane Eurostatu (ang. European Statistical Office) wska-
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zują na wykładniczy wzrost tego rynku w Unii Europejskiej w ostatnich latach, czego 

efektem jest osiągnięcie poziomu niemal 2 mln osobowych EV w UE w 2021 roku [4]. 

Czynniki, które warunkują ten wzrost, to wsparcie rządowe, wprowadzanie restryk-

cyjnych przepisów dotyczących emisji, postęp w technologii baterii oraz dostępność 

infrastruktury ładowania. Liczba aut elektrycznych w danym kraju jest także pochodną 

wieku rejestrowanych aut, najmłodsze (poniżej 2 lat) są najczęściej rejestrowane 

w Luksemburgu, Szwecji Francji, Austrii i Belgii, najstarsze zaś (powyżej 20 lat) 

w Polsce, Estonii i Finlandii [4]. 

Wykładniczy wzrostliczby samochodów elektrycznych w Europie przełożył się 

w 2021r. na prawie 2 mln szt., jednak rozwiązanie to stanowi nadal poniżej 1% rynku 

UE, który w 2021r. obejmował sumarycznie ponad 250mln aut osobowych [4]. Dane 

z Polski korelują z danymi z rynku europejskiego, wg ostatniego raportu Instytutu Badań 

Rynku Motoryzacyjnego SAMAR [5] w 2022r. udział rejestracji aut elektrycznych 

stanowił w Polsce 2,69% ogólnej liczby rejestracji aut osobowych i 2,28% rejestracji aut 

dostawczych. Porównując powyższe dane z danymi uzyskanymi za 2021 rok, gdzie 

wartości te stanowiły odpowiednio 1,59% i 0,79%, widoczny jest rosnący wzrost zainte-

resowania, jakkolwiek rozwiązania te stanowią nadal niewielki odsetek rynku. 

Istotnym czynnikiem wpływającym na rozwój rynku pojazdów hybrydowych i elek-

trycznych jest infrastruktura ładowania. Wiele krajów inwestuje w rozbudowę stacji 

ładowania, zarówno publicznych, jak i prywatnych, aby zapewnić wygodę i dostępność 

dla użytkowników pojazdów elektrycznych. Według danych z 2020 roku [6] tylko 

4 państwa z obszaru UE i Zjednoczonego Królestwa miały średnio ponad 10 punktów 

ładowania w przeliczeniu na 100 km2 (Wielka Brytania, Niemcy, Belgia i Holandia), 

a w kolejnych 7 współczynnik ten wynosił między 2 a 10. Problemem, na który zwraca 

się także uwagę, jest ujednolicenie infrastruktury ładowania oraz systemu informacji 

i naliczania opłat dla konsumentów.  

Rynek pojazdów hybrydowych i elektrycznych wciąż staje w obliczu wyzwań. 

Należą do nich wysokie koszty zakupu, ograniczony zasięg pojazdów elektrycznych 

w porównaniu do tradycyjnych samochodów spalinowych oraz potrzeba dalszego roz-

woju infrastruktury ładowania. Niemniej jednak, z uwagi na rosnące zaangażowanie 

rządów, inwestycje producentów oraz postęp w technologii, perspektywy rozwoju rynku 

pojazdów hybrydowych i elektrycznych są obiecujące [7]. 

3. Zapotrzebowanie na akumulatory LAB w przyszłości 

Jak wskazano w poprzednim rozdziale, gwałtowny wzrost liczby aut z napędem typu 

EV i HEV, który jest obserwowany w Europie, nadal nie powoduje, że udział tego typu 

rozwiązań w całkowitej liczbie użytkowanych aut jest znaczący. Nawet skokowy przyrost 

liczby aut elektrycznych w grupie nowych aut pojawiających się rokrocznie na rynku 

nie spowoduje, że zarejestrowane i użytkowane dziś auta spalinowe znikną. Najczęściej 

spotykany wiek aut w Europie wynosi od 10 do 20 lat (41% rynku w 2020 roku) przy czym 

kolejne 12% aut ma ponad 20 lat. W Polsce 38% rynku stanowią auta w wieku 10-20 lat, 

ale aż 40% auta starsze niż 20 lat [8]. Mając wiedzę, że każdy użytkowany pojazd 

z napędem spalinowym wymaga między 1,7 a 2,2 akumulatora na ok. 10 lat użytkowania 

(lub 150 000km) [9], nietrudno zauważyć, że chociażby z tego powodu, przez wiele lat 

zapotrzebowanie na LAB nie będzie ulegało znaczącemu zmniejszeniu. Ocena ta 

znajduje potwierdzenie w przewidywanym zapotrzebowaniu na akumulatory na rynku 
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unijnym, które zostało zawarte w raporcie oceny skutków regulacji dotyczących wpro-

wadzenia Dyrektywy 2006/66/EC. Widoczny tam znaczący wzrost wolumenu akumula-

torów litowo-jonowych z ok 300 tys. ton/rok w 2020 do ok. 4 000 tys. ton/rok w 2035 roku 

nie koreluje ze znaczącym spadkiem wolumenu LAB, który niezmiennie jest szacowany 

na ok 1,5 mln ton/rok [10].  

W ujęciu globalnym wg danych za 2018r. LAB obejmowały ok. 72% wyliczanych 

globalnie pojemności ogniw wtórnych (w GWh) [11], przy czym 65% tej pojemności 

było wykorzystywane w zastosowaniach z segmentu automotive. Szacunki dotyczące 

bliskiej przyszłości mówią o wzroście światowej pojemności LAB z 450 GWh w 2018 roku 

do 490G Wh wg analizy McKinsey [7] lub nawet 550GWh wg WEF (ang. World Eco-

nomic Forum) w 2030 roku [11], co wskazuje na przewidywany znaczący wzrost tego 

rynku. Istotną kwestią jest analiza danych z podziałem na regiony. Uwidaczniają się 

wtedy różnice, które są pochodnymi zamożności i poziomu rozwoju różnych obszarów, 

ale też prowadzonych polityk. Dane te zamieszczono w tabeli 1. 

Tabela 1. Popyt na akumulatory kwasowo-ołowiowe zależnie od regionu 

Rok 2018 2020 2025 2030 CAGR* 

 [GWh] % r/r 

Chiny 95 98 93 114 1,6 

EU 100 98 89 81 -1,7 

USA 65 75 72 72 0,8 

Pozostałe kraje 185 199 222 223 1,6 

Suma 445 470 476 491 -- 

*skumulowany roczny wskaźnik wzrostu (ang. Compound Annual Growth Rate). Źródło: [7]. 

Wśród analizowanych regionów jedynie EU wskazuje na ciągły, konsekwentny spadek 

przewidywanego zapotrzebowania w przeliczeniu na pojemność LAB, w pozostałych 

regionach świata, w różnym stopniu, zapotrzebowanie to będzie nadal rosło. 

4. Ramy regulacyjne dotyczące produkcji i recyklingu akumulatorów LAB 

Produkcja i recykling LAB podlega regulacjom prawa unijnego i krajowego.  

Prawo unijne reguluje produkcję i recykling LAB poprzez szereg aktów prawnych, 

w tym głównie Dyrektywę 2006/66/WE [12] i jej implementację w prawie krajowym, 

tj. Ustawę o bateriach i akumulatorach [13], ale wybrane zagadnienia są opisane przez 

Rozporządzenie REACH (ang. Registration, Evaluation, Authorisation and Restriction 

of Chemical) [14], Dyrektywę odpadową [15], Dyrektywę SEVESO [16], Dyrektywę 

IPPC (ang. International Plant Protection Convention) [17] i Dyrektywę BAT (ang. Best 

Available Technology)[18].  

Dyrektywa w sprawie baterii i akumulatorów oraz zużytych baterii i akumulatorów 

[12] promuje zbieranie i recykling zużytych baterii, poprzez skoordynowanie działań 

wszystkich podmiotów uczestniczących w cyklu życia baterii, tj. producentów, dystry-

butorów oraz firm realizujących procesy recyklingu i unieszkodliwiania. Jej zapisy mają 

zastosowanie do wszystkich rodzajów baterii (z niewielkimi, specyficznymi wyłączeniami) 

w tym również LAB. Efektem ich wdrożenia ma być redukcja ilości substancji niebez-

piecznych w odpadach – w szczególności rtęci, kadmu i ołowiu. Drogą do osiągnięcia 

tego celu są ograniczenia stosowania wymienionych substancji, ale także przetwarzanie 

i ponowne wykorzystywanie produktów, które są już w użyciu. Regulacja wskazuje 
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także minimalny wymagany poziom zbiórki odpadów z rynku: 25% do 26 września 

2012 roku i 45% do 26 września 2016 roku. 

Wsród zapisów dotyczących LAB istotne jest zobowiązanie członków UE do 

podjęcia wszelkich niezbędnych środków (w tym także instrumentów ekonomicznych) 

w celu promowania, ułatwiania i zmaksymalizowania selektywnego zbierania zużytych 

akumulatorów oraz zapobieganiu wyrzucaniu ich w formie nieposegregowanych odpa-

dów komunalnych. Koszty netto zbierania, przetwarzania i recyklingu są przeniesione 

na producentów (lub działające w ich imieniu osoby trzecie). Wprowadzony jest wymóg 

rejestracji dla wszystkich producentów baterii. 

W obszarze recyklingu dyrektywa określa minimalne wymagania dotyczące prze-

twarzania, w tym wymagane są poziomy wydajności recyklingu LAB, ograniczając przy 

tym możliwość stosowania odzysku energii jako formy recyklingu. Przewiduje ona że, 

pozostałości baterii poddanych zarówno przetworzeniu, jak i recyklingowi, mogą zostać 

unieszkodliwione w drodze złożenia na składowisku odpadów lub spalenia. Dopuszcza 

składowanie złomu akumulatorowego w miejscach o nieprzepuszczalnych nawierzchniach 

oraz w odpornych na warunki pogodowe pokryciach lub w odpowiednich pojemnikach. 

Umożliwia przetwarzanie i recykling LAB poza terytorium danego państwa UE lub 

nawet poza terytorium UE, pod warunkiem, że przestrzegane są przepisy rozporządzenia 

WE nr 1013/2006 w sprawie przemieszczania odpadów [19].  

Dyrektywa bateryjna zawiera także zapisy dotyczące informowania o możliwym 

wpływie substancji stosowanych w bateriach na środowisko i zdrowie ludzkie oraz 

o dostępnych systemach zbierania i recyklingu – poprzez kampanie lub bezpośrednio 

przez dystrybutorów. Użytkownicy końcowi są informowani o zaleceniu selektywnego 

zbierania zużytych baterii – poprzez umieszczenie symbolu przekreślonego pojemnika 

na kółkach zajmującego co najmniej 3% największej powierzchni bocznej baterii, 

akumulatora lub zestawu baterii. Symbol należy nadrukować, tak aby był on widoczny, 

czytelny i trwały [12].  

Dyrektywa podkreśla, że zebrane baterie należy przetwarzać i poddawać recyklin-

gowi z wykorzystaniem najlepszych dostępnych technik (p. dyrektywa BAT [18]). 

Rozporządzenie REACH [14] jest unijnym systemem regulacyjnym dotyczącym 

chemikaliów oznacza rejestrację (Registration), ocenę (Evaluation), autoryzację (Autho-

risation) i ograniczenie chemikaliów (Restriction of Chemicals). Rozporządzenie to weszło 

w życie w dniu 1 czerwca 2007 roku ustanawiając procedury gromadzenia i oceny 

informacji o właściwościach i zagrożeniach związanych z substancjami. Firmy zobowią-

zane są zarejestrować swoje substancje i aby to zrobić, muszą współpracować z innymi 

podmiotami, które rejestrują tę samą substancję. Aby zachować zgodność z rozporzą-

dzeniem, mają one obowiązek zidentyfikować i zarządzać ryzykiem związanym ze 

związkami chemicznymi, które produkują i wprowadzają na rynek w UE. Muszą także 

wykazać wobec ECHA (ang. European Chemicals Agency), w jaki sposób można bez-

piecznie stosować daną substancję, i mają obowiązek przekazać użytkownikom infor-

macje o środkach zarządzania ryzykiem. Jeżeli ryzykiem nie można zarządzać, władze 

mogą na różne sposoby ograniczyć stosowanie tych substancji. Ostatecznie najbardziej 

niebezpieczne pierwiastki i związki chemiczne należy zastąpić mniej niebezpiecznymi. 

W kontekście produkcji LAB, REACH wymaga rejestracji substancji chemicznych 

obecnych w akumulatorach, takich jak ołów, siarczan ołowiu i kwas siarkowy, przez ich 

producentów i wprowadzających na rynek. 
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Dyrektywa Odpadowa 2008/98/WE [15] ustanawia ramy prawne dotyczące prze-

twarzania odpadów w Unii Europejskiej. Mają one na celu ochronę środowiska i zdrowia 

ludzi poprzez podkreślanie znaczenia właściwego gospodarowania odpadami oraz technik 

odzysku i recyklingu na rzecz redukcji zapotrzebowania na zasoby oraz ich lepszego 

wykorzystywania. Bezpośrednio w odniesieniu do LAB dyrektywa odnosi się do zapisów 

zawartych w Dyrektywie bateryjnej, wskazując ramy postępowania z odpadami niebez-

piecznymi, które pojawiają się w procesie ich produkcji i recyklingu LAB. Dotyczące 

tego zapisy określają zwłaszcza potrzebę ich rejestrowania i oznakowania przez produ-

centów, wydzielania z ogólnego strumienia i poddania w jak największym stopniu recy-

klingowi. Wskazuje się też, że rozcieńczenie odpadów nie może spowodować zmiany 

ich kwalifikacji z „niebezpiecznych” na inne, a katalog odpadów niebezpiecznych tj. 

Decyzja Komisji 2000/532/WE [20] powstała na podstawie I i II załącznika do dyrektywy, 

nie powinien być traktowany jako zamknięty. Poszczególne państwa mogą uznać za 

niebezpieczne także odpady w nim nie wymienione, o ile posiadają one cechy zawarte 

we wcześniej wymienionych załącznikach.  

Dyrektywa SEVESO 2012/18/UE [16] ma na celu zapobieganie poważnym awariom 

w zakładach wykorzystujących substancje niebezpieczne oraz kontrolę i ograniczanie 

ryzyka w obszarze zagrożenia dla ludzi i środowiska. Stosuje się ją do zakładów produkcji 

i recyklingu LAB. Zawarte w niej zapisy: 

• zapewniają dostęp do informacji o ryzyku wynikającym z bliskości instalacji prze-

mysłowych oraz o sposobach zachowania się w przypadku awarii;  

• zawierają procedury konsultacji społecznych dotyczących projektów, planów i pro-

gramów odnoszących się do objętych nimi zakładów;  

• wprowadzają zapisy w zakresie prawa dotyczącego planowania i zagospodarowania 

przestrzennego, zapewniające lokalizację nowych zakładów w bezpiecznej odległości 

od istniejących;  

• zapewniają dostęp do wymiaru sprawiedliwości osobom, którym nie zapewniono 

odpowiednich informacji lub udziału w procesie decyzyjnym  

• wprowadzają normy kontroli instalacji, aby zapewnić skuteczne wdrażanie przepisów 

dotyczących bezpieczeństwa. 

Podstawowe wymagania SEVESO obejmują: politykę zapobiegania poważnym 

awariom oraz system zarządzania bezpieczeństwem, a dla zakładów o dużym ryzyku 

także raporty o bezpieczeństwie, plany operacyjno-ratownicze oraz rozszerzony obowiązek 

informacyjny. W Polsce wymagania dyrektywy SEVESO III zostały wdrożone w usta-

wie o ochronie środowiska oraz jej aktach wykonawczych. 

Dyrektywa IPPC 2008/1/WE [17] ma na celu zapobieganie lub ograniczanie wpływu 

działalności przemysłowej na środowisko. Narzuca obowiązek uzyskania pozwolenia 

zintegrowanego dla instalacji technologicznych, których funkcjonowanie, ze względu 

na rodzaj i skalę prowadzonej w niej działalności, może powodować znaczne zanie-

czyszczenie poszczególnych elementów przyrodniczych lub całego środowiska. Wniosek 

o wydanie pozwolenia zintegrowanego powinien zawierać informacje dotyczące:  

• instalacji wymagającej pozwolenia zintegrowanego, w tym oddziaływania emisji na 

środowisko jako całość;  

• oddziaływania transgranicznego na środowisko,  

• prognozowanej wielkości emisji hałasu;  
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• ilości, stanu i składu ścieków przemysłowych;  

• ilości wykorzystywanej wody;  

• proponowanych sposobów zapobiegania występowania i ograniczania skutków awarii;  

• spełnienia wymagań przy określaniu najlepszych dostępnych technik;  

• technologii stosowanej w nowo uruchamianych lub zmienianych w sposób istotny 

instalacjach i urządzeniach;  

• uzasadnienia dla proponowanej wielkości emisji.  

W przypadku, wydania przez organ pozwolenia z odstępstwem lub gdy istnieje możli-

wość zanieczyszczenia gleby lub wód gruntowych, wymagane jest przedstawienie 

dodatkowych informacji, planów reagowania, etc.  

Dyrektywa BAT [21] odnosi się do stosowania najlepszych dostępnych technik 

w celu zapobiegania lub ograniczenia negatywnego wpływu na środowisko. W przypadku 

LAB dyrektywa bateryjna wskazuje, że systemy przetwarzania i recyklingu powinny 

wykorzystywać najlepsze dostępne techniki (BAT) w rozumieniu art. 2 pkt 11 dyrek-

tywy Rady 96/61/WE z dnia 24 września 1996 roku dotyczącej zintegrowanego zapobie-

gania zanieczyszczeniom i ich kontroli. 

Wszystkie wymienione akty prawne mają na celu regulowanie produkcji, obrotu 

i recyklingu LAB w Unii Europejskiej. Przez wprowadzanie wymogów dotyczących 

substancji chemicznych, ograniczania stosowania niebezpiecznych substancji, zapew-

niania odpowiedniego gospodarowania odpadami i rekomendowanie najlepszych dostęp-

nych technik, te akty prawne mają na celu ochronę zdrowia ludzi i środowiska oraz 

promowanie zrównoważonego rozwoju w sektorze LAB. 

Prawo polskie także reguluje produkcję i recykling LAB w wielu aktach prawnych, 

w tym Ustawie Prawo ochrony środowiska [22], Ustawie o odpadach [23], Ustawie 

Prawo wodne [24] oraz dedykowanej temu zagadnieniu Ustawie o bateriach i akumula-

torach [13]. Warto zaznaczyć, że znaczna część zapisów jest tożsama lub ma na celu 

implementację wytycznych zawartych w opisanych wcześniej dyrektywach, stąd nie są 

tu omawiane tak szczegółowo.  

Ustawa Prawo ochrony środowiska [22] stanowi ogólny ramowy akt prawny dotyczący 

ochrony środowiska w Polsce, zawiera w sobie implementację wytycznych dyrektywy 

IPPC. W kontekście LAB, ustawa ta zawiera przepisy dotyczące gospodarowania odpa-

dami, ochrony gleby, ochrony wód i emisji substancji szkodliwych, postępowania 

w przypadku awarii przemysłowych. Przepisy te mają na celu zapewnienie odpowiedniego 

zarządzania akumulatorami, ich recyklingu i minimalizowania negatywnego wpływu na 

środowisko. Zapisy ustawy regulują kwestie m.in. pozwoleń wodno-prawnych, czy po-

zwoleń na emisję gazów lub pyłów do powietrza.  

Ustawa o odpadach [23] reguluje gospodarkę odpadami w Polsce, co dotyczy również 

LAB jako odpadu. Ustawa określa obowiązki producentów, importerów, sprzedawców 

i użytkowników w zakresie gospodarowania odpadami, w tym zbierania, transportu, 

przetwarzania i recyklingu. Ustawa wprowadza również zasady odpowiedzialności pro-

ducenta za gospodarkę odpadami. 

Ustawa Prawo wodne [24] reguluje kwestie związane z ochroną wód w Polsce. 

W kontekście LAB, ustawa ta ma na celu zapewnienie ochrony jakości wód przed zanie-

czyszczeniami wynikającymi z produkcji, użytkowania i recyklingu tych akumulatorów. 

Ustawa określa wymogi dotyczące zrzutów substancji chemicznych do wód oraz podej-

muje działania mające na celu minimalizację wpływu akumulatorów na jakość wód.  
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Ustawa o bateriach i akumulatorach [13] jest dedykowana specjalnie bateriom i aku-

mulatorom w tym LAB. Reguluje ona wymogi dotyczące produkcji, wprowadzania na 

rynek, użytkowania, zbierania i recyklingu akumulatorów. Ustawa wprowadza obowiązki 

producentów w zakresie etykietowania, rejestracji i raportowania dotyczącego LAB. 

Ponadto, ustawa określa systemy gospodarowania odpadami baterii i akumulatorów, 

w tym wymagania dotyczące poziomów recyklingu. Znaczna część jej zapisów jest 

powtórzeniem lub implementowaniem zaleceń wynikających z unijnych aktów prawnych 

w tym Dyrektywy Bateryjnej [12]. 

Procesy produkcji LAB są też regulowane w ogólnych aktach prawnych dotyczących 

m.in. wprowadzania na rynek opakowań czy zasad bezpieczeństwa i higieny pracy. 

Wszystkie wymienione akty prawa europejskiego i krajowego mają na celu regulo-

wanie produkcji, obrotu i recyklingu LAB, a także ochronę środowiska i zdrowia publicz-

nego. Poprzez wprowadzanie przepisów dotyczących gospodarowania odpadami, ochrony 

wód, substancji szkodliwych i odpowiedzialności producenta, polskie prawo dąży do 

zrównoważonego zarządzania akumulatorami i minimalizacji negatywnego wpływu na 

środowisko. Jak będzie opisane w kolejnych rozdziałach istnienie i realizowanie odpo-

wiednich zapisów prawnych jest niezwykle istotne dla bezpiecznego i efektywnego 

zarządzania zarówno procesem produkcji, jak i zbiórki oraz recyklingu LAB. 

5. Wpływ recyklingu akumulatorów LAB na zdrowie ludzi i środowisko 

Ze względu na zawartość szkodliwych substancji, takich jak ołów i kwas siarkowy, 

a także licznych dodatków stopowych (As, Bi, Cu, Sb i in.), selektywna zbiórka 

i recykling LAB ma kluczowe znaczenie dla ochrony środowiska i zdrowia publicznego. 

Uśredniony skład LAB zamieszczono w tabeli 2. 

Tabela 2. Skład surowcowy zużytych akumulatorów kwasowo-ołowiowych 

 

Składnik 

Udział, % wag. 

Akumulatory 

rozruchowe [25] 

Zużyte 

akumulatory 

rynek polski [26] 

Zużyte 

akumulatory 

rynek grecki [27] 

Pasta ołowiowa 36,0 51,0 38,5 

Ołów metaliczny 26,2 26,8 27,7 

Elektrolit 27,5 14,0 20,0 

Polipropylen 10,3 5,5 7,5 

Pozostałe (uchwyty, separator, etc.) 3,5 6,3 

Źródło: [25-27].  

Według opracowania z 2016 roku wskazującego 10 najbardziej szkodliwych procesów 

przemysłowych, recykling LAB zajmuje globalnie pierwsze miejsce [28]. Wynik ten jest 

w znacznym stopniu determinowany metodami realizacji tego procesu stosowanymi 

w krajach średniego i niskiego dochodu (LMIC ang. Low- or Middle-Income Country) 

i jest efektem braku odpowiedniej kontroli państwowej, niedociągnięć w kontrolach 

technicznych, stosowanych w tych regionach praktyk zawodowych, w tym niekorzy-

stania z masek oraz niewystarczającej higieny osobistej. Badania to potwierdzające 

przeprowadzono w jednej z hut zlokalizowanych w Kongo. Wyniki pomiarów poziomu 

ołowiu we krwi pracowników firm zajmujących się procesem recyklingu LAB zawierały 

się w przedziale 43,4-62,2 µg dl-1 tym samym wykazując kilkukrotne przekroczenia 

dopuszczalnego poziomu we krwi we wszystkich poddanych analizie próbkach, w tym 



 

Natalia Ziemińska, Beata Doczekalska 
 

320 

 

również tych pobranych od pracowników administracji [29]. Podobne badania przepro-

wadzone w Indiach wykazały, że proces recyklingu LAB często był przeprowadzany 

w nieformalnie prowadzonych zakładach odzyskiwania ołowiu, na otwartej przestrzeni, 

bez dostępu do podstawowych zabezpieczeń. Analiza danych dotyczących recyklingu 

ołowiu z 90 krajów LMIC pokazała, że nawet 16,8 mln ludzi mogło być narażone na 

podwyższy poziom ołowiu prowadzący do chorób, a w skrajnych przypadkach nawet 

śmierci [30]. 

Z drugiej strony, proces recyklingu LAB w krajach rozwiniętych, z obszaru UE 

i USA jest obwarowany szeregiem opisanych w poprzednich rozdziałach regulacji 

i podlega niezwykle ścisłej kontroli. Takie podejście zapewnia bezpieczeństwo zarówno 

pracownikom tego sektora, jak i późniejszym użytkownikom LAB i środowisku. Z po-

wodu dużych nakładów finansowych przeznaczanych na edukację społeczeństwa, poziomy 

zbiórki złomu akumulatorowego są w tych regionach bardzo wysokie, sięgające nawet 

99% [7], co dodatkowo zmniejsza możliwe koszty środowiskowe związane z przetrzy-

mywaniem zużytych LAB na składowiskach czy poza nimi. Natomiast niskie wskaźniki 

zbiórki i recyklingu LAB w krajach i regionach rozwijających się doprowadziły tam do 

poważnych problemów środowiskowych i zdrowotnych [31] i szacuje się, że mogły 

odpowiadać za ponad 0,5 mln zgonów w 2016r [7]. 

6. Proces recyklingu akumulatorów LAB jako realizacja założeń gospodarki 

o obiegu zamkniętym  

Proces recyklingu LAB realizuje założenia gospodarki obiegu zamkniętego, która ma 

na celu minimalizację odpadów i optymalne wykorzystanie zasobów. Wdrażanie go 

zgodnie z regulacjami zawartymi m.in. w Ustawie o bateriach i akumulatorach [13] 

wymaga współpracy różnych podmiotów: producentów akumulatorów, recyklerów oraz 

dealerów prowadzących punkty sprzedaży i zbiórki. Schematyczny przedstawiony cykl 

życia LAB przedstawiono na grafice poniżej (rys. 1).  

 
Rysunek 1. Cykl życia akumulatora kwasowo – ołowiowego [opracowanie własne] 
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Dla prawidłowej realizacji tego cyklu ważne jest otoczenie prawne w tym wprowa-

dzenie odpowiednich przepisów i norm dotyczących zbierania, przetwarzania i recyklingu 

akumulatorów LAB. Ponadto, edukacja i świadomość społeczna są niezbędne dla pro-

mowania odpowiedzialnego postępowania w zakresie zbiórki i recyklingu akumulatorów. 

Przeprowadzanie wszystkich wspomnianych wcześniej działań oraz zapewnienie właści-

wego otoczenia prawnego powoduje, że z całego spektrum stosowanych globalnie ogniw 

wtórnych, tylko dla akumulatorów ołowiowo-kwasowych ilość odzyskanych materiałów 

używanych do produkcji jest wyższa niż ilość materiałów pierwotnych [32]. LAB jako 

jedyne ze znaczących ilościowo typów akumulatorów podlegają recyklingowi (zależnie 

od regionu świata) nawet w 98-99% [33]. Etapy procesu recyklingu LAB przedstawiono 

na schemacie poniżej (rys. 2). 

 
Rysunek 2. Uproszczony schemat procesu recyklingu akumulatorów kwasowo-ołowiowych, na podstawie [34] 

Proces ma na celu pozyskanie zużytych akumulatorów z rynku, następnie separację 

poszczególnych frakcji i odzyskanie ołowiu w procesie piecowym, a na końcu uzyskanie 

ołowiu o pożądanej jakości. Efektem końcowym jest produkt: stop ołowiu lub ołów 

czysty, który może być bezpośrednio stosowany w kolejnym procesie produkcji LAB. 

Skutkiem wysokich kosztów pozyskiwania ołowiu pierwotnego oraz powszechności 

procesu recyklingu akumulatorów było zrównanie się już w połowie lat 90 ilości ołowiu 

produkowanego z rudy i z recyklingu. Obecnie większość ołowiu wykorzystywanego 

w produkcji LAB jest ołowiem wtórnym [35]. 

Warto w tym miejscu zauważyć, że chociaż wagowo to ołów stanowi dominującą 

frakcję LAB, recyklingowi podlegają też inne jego elementy. Opakowania LAB produ-

kowane z polipropylenu w procesie recyklingu stanowią wydzielony strumień odpadowy. 

Po odseparowaniu są poddawane one kolejnym procesom i finalnie wykorzystywane 

jako dodatek do produkcji nowych opakowań. Proces ten schematycznie przedstawiono 

na rysunku 3.  
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Rysunek 3. Schemat procesu recyklingu polipropylenu pozyskanego ze zużytych akumulatorów kwasowo- 

-ołowiowych, opracowanie własne na podstawie [36] 

Niestety, w przeciwieństwie do ołowiu, kolejne cykle wykorzystywanie PP (poli-

propylen) nie pozostają bez wpływu na jego strukturę poprzez zmniejszanie średniej 

wielkości cząstek, co przekłada się na pogorszenie m.in. właściwości mechanicznych 

[37]. W związku z występowaniem tego zjawiska, produkcja nowych opakowań odbywa 

się zawsze z wykorzystaniem pewnej ilości PP pierwotnego, chociaż czynione są 

starania by udział recyklatu był jak najwyższy.  

7. Wyzwania i możliwości związane z recyklingiem akumulatorów LAB 

Opisane w poprzednich rozdziałach wykorzystanie LAB na rynku automotive nie jest 

jedynym obszarem, gdzie znajdują one zastosowanie. Aktualnie sytuacja na rynku ener-

getycznym zmienia się i następuje dynamiczny rozwój liczby instalacji wykorzystu-

jących energię ze źródeł odnawialnych – w 2021 roku pochodziło z nich aż 41% energii 

na rynku UE, to więcej niż z produkcji energii w reaktorach jądrowych – 31%, stałych 

paliw kopalnych – 18% oraz innych [38]. Pozwala to na obniżenie kosztów środowisko-

wych pozyskiwania energii, a także zmniejszenie jej cen jednostkowych. Niestety 

niedopasowanie produkcji energii w źródłach odnawialnych do istniejącej infrastruktury 

energetycznej powoduje okresowe wzrosty napięcia w sieci, czego efektem jest czasowe 

odcinanie tych dostawców od możliwości dostarczania energii. W efekcie lawinowego 

wzrostu liczby producentów energii elektrycznej, sieć energetyczna nie może być dłużej 

wykorzystywana jako magazyn energii, a jej nadwyżki są po prostu tracone z powodu 

braku możliwości czasowego magazynowania. W związku z tą sytuacją wskazuje się na 

potrzebę rozwijania wszelkich dostępnych rozwiązań pozwalających magazynować 

nadwyżki produkowanej energii, a w razie potrzeby szybko je udostępniać, ponieważ 

rozwijane na dużą skalę instalacje fotowoltaiczne i farmy wiatrowe charakteryzuje 

nieprzewidywalność i zmienność ilości produkowanej energii w czasie. W opracowaniach 

analizujących możliwe rozwiązanie tego problemu pojawia się rosnąca liczba doniesień 

o możliwości zastosowania technologii LAB jako magazynów energii na znacznie 

większą skalę niż ma to miejsce obecnie (p. tab. 3).  
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Tabela 3. Globalne zapotrzebowanie na akumulatory kwasowo-ołowiowe zależnie od zastosowania 

Rok 2018 2020 2025 2030 CAGR* 

 [GWh] % r/r 

Elektromobilność 393 413 407 406 0,3 

Magazynowanie 

energii 

53 57 69 85 4,0 

Elektronika 

konsumencka 

0 0 0 0 -- 

Suma 446 470 476 491 0,8 

Źródło: [7] 

Opierając się na powyższych danych dotyczących LAB można stwierdzić, że 

dynamika wzrostu rynku magazynów energii będzie większa niż rynku automotive. 

Niezależnie od dominujących w tym obszarze akumulatorów litowo-jonowych, 

przewidywany udział LAB ma wynosić około 30% w 2030r [7] i będzie stanowił jeden 

ze znaczących kierunków rozwoju tej gałęzi przemysłu. 

8. Podsumowanie 

Dostępne dane wskazują, że globalnie czeka nas wieloletni okres ciągłego, stabilnego 

wzrostu rynku LAB, chociaż regionalnie tendencje mogą być odmienne. Niezależnie od 

rozwoju elektromobilności, zarówno LAB w obszarze automotive, jak i stosowane 

w magazynach energii będą potrzebne i znajdą swoje miejsce na rynku. Wnioski płynące 

z niniejszego opracowania są zgodne z opinią wyrażoną na Światowym Forum Ekono-

micznym w 2019 roku: LAB będą stosowane w samochodach, w tym również w pojazdach 

elektrycznych, przez wiele lat, a światowy rynek dla nich przewiduje dalszy wzrost, choć 

w znacznie wolniejszym tempie niż rynek akumulatorów litowo-jonowych [7]. Trzeba 

zwrócić uwagę jak dobrze jest regulowany rynek LAB, i jak wysokie osiąga poziomy 

odzyskiwania materiałów w stosunku do wszystkich innych stosowanych aktualnie 

technologii. Przykład UE pokazuje, że można zamknąć obieg materiałów niezbędnych 

do produkcji LAB i w sposób bezpieczny wielokrotnie przetwarzać ten sam surowiec, 

produkując nowe akumulatory o parametrach analogicznych, jak przy wykorzystaniu 

materiałów pierwotnych. Efekty uzyskane w systemie produkcji i recyklingu LAB są 

doskonałą bazą doświadczeń, z której warto korzystać przy regulacji rozwijającego się 

rynku akumulatorów litowo-jonowych, który docelowo również powinien realizować 

założenia gospodarki obiegu zamkniętego. 
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Aktualność problemu recyklingu akumulatorów kwasowo-ołowiowych 

w kontekście rozwoju rynku aut elektrycznych 

Streszczenie 

Obserwowany w ostach latach rozwój rynku pojazdów hybrydowych i elektrycznych różnych typów, przy-

czynił się do wzrostu zapotrzebowania głównie na akumulatory produkowane w oparciu o technologie litowo-

-jonowe. Analiza dostępnych danych o aktualnej sytuacji na rynku oraz estymacje dotyczące bliskiej przyszłości 

wskazują jednak, że trend ten nie powinien wpłynąć na zmniejszenie zapotrzebowania na akumulatory kwasowo-

-ołowiowe (LAB) wykorzystywane dotychczas do rozruchu aut o napędzie spalinowym. Dynamiczne zmiany 

zachodzące na rynku motoryzacyjnym i energetycznym wskazują na potrzebę nowego spojrzenia na rynek 

LAB w zakresie zapotrzebowania na nie nie tylko jako magazyny energii dla pojazdów, ale też innych 

możliwych zastosowań, w tym także jako element stacjonarnych magazynów energii.  

Recykling LAB pozwala na zmniejszenie zapotrzebowania na ołów pierwotny pozyskiwany w górnictwie, 

ale budzi obawy związane z jego wpływem na środowisko. Niniejsze opracowanie analizuje obecną sytuację, 

a także omawia wyzwania i możliwości związane z tym procesem. Omówiono skład LAB i tradycyjną tech-

nologię stosowaną w procesie ich recyklingu oraz potencjalne zagrożenia z nią związane w kontekście ich 

wpływu na środowisko. Opracowanie wskazuje istnienie ram regulacyjnych (europejskich i krajowych) 

mających na celu monitorowanie procesów produkcji i recyklingu LAB oraz ich potencjał tworzenia gospo-

darki o obiegu zamkniętym, przy jednoczesnym zachowaniu wymaganego poziomu bezpieczeństwa 

w stosunku do ludzi (w procesie produkcji i podczas użytkowania) oraz środowiska. 

Słowa kluczowe: akumulatory kwasowo-ołowiowe, ołów, recykling, regulacje prawne 

The relevance of the acid-lead battery recycling problem in the context of the 

electric vehicle market development 

Abstract 

The recent development of various types of hybrid and electric vehicles has led to an increased demand for 

batteries based on lithium-ion technologies. However, an analysis of current market data and future estimations 

suggests that this trend should not result in a decreased demand for lead-acid batteries (LAB) traditionally 

used for starting internal combustion engine vehicles. Dynamic changes in the automotive and energy markets 

indicate the need for a fresh perspective on the LAB market, considering their demand not only as energy 

storage for vehicles but also for other potential applications, including stationary energy storage systems. 

The recycling of LAB allows for a reduction in the demand for primary lead obtained through mining, but it 

raises concerns regarding its environmental impact. This research paper examines the current situation, as 

well as discusses the challenges and opportunities associated with the LAB recycling process. The compo-

sition of LAB, the traditional technology used in their recycling process and potential hazards in the context 

of their environmental impact was described in those paper. The study highlights the existence of regulatory 

frameworks (both European and national) aimed at monitoring the production and recycling processes of 

LAB and their potential to contribute to a closed-loop economy while maintaining the required level of safety 

for humans (during production and use) and the environment. 

Keywords: lead-acid batteries, lead, recycling, legal regulations 
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