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Wstęp 

Zanieczyszczeniem nazywa się stan środowiska wynikający z nagromadzenia  
w powietrzu, glebie i w wodzie energii (czynnik fizyczny) lub substancji stałych, 
ciekłych albo gazowych (czynnik chemiczny) w takich ilościach lub składzie, że 
może to ujemnie wpływać na zdrowie ludzkie, klimat i przyrodę ożywioną, a także 
powodować inne szkody środowiskowe (Traczewska, 2011). Zanieczyszczenie 
może być zarówno pochodzenia naturalnego, jak i antropogenicznego, czyli wyni-
kającego z działalności człowieka. Ekspozycja na zanieczyszczenie gleby, wód i po-
wietrza, hałas czy promieniowanie powiązana jest z szeregiem negatywnych skut-
ków dla zdrowia oraz środowiska i stanowi jeden z głównych problemów we 
współczesnym świecie. Stan środowiska naturalnego jest jednym z najważniejszych 
wyznaczników zdrowia ludzkiego i jakości życia. W tym aspekcie dużo uwagi po-
święca się trwałym zanieczyszczeniom organicznym (TZO), których angielskim 
akronimem jest POP (Peristent Organic Pollutants). TZO to szeroka grupa związ-
ków chemicznych, w której wyróżnia się m.in. substancje trwałe, toksyczne  
i ulegające bioakumulacji określane jako TBT (Persistent Bioaccumulative, Toxic  

substances – PBTs). TZO są substancjami, które pozostają na stałe w środowisku, 
gromadzą się w organizmach żywych i stanowią zagrożenie dla zdrowia ludzkiego  
i środowiska. Zanieczyszczenia te  mogą być przenoszone za pośrednictwem powie-
trza, wody lub gatunków wędrownych, docierając do regionów, w których nigdy  
nie były produkowane lub wykorzystywane. W zależności od skali mobilności 
w środowisku TZO mogą stanowić problem lokalny, regionalny lub globalny  
(Vallack i in., 1998). 

Obecnie w literaturze jest coraz więcej doniesień dotyczących nowo pojawiają-
cych się zanieczyszczeń, tj. Emerging Pollutants (EP), nazywanych przez naukow-
ców również Emerging Contaminants (EC), Contaminants of Emerging Concern 
(CEC), Micropollutants (MPs), Trace Organic Compounds (TrOCs), Priority Pol-

lutants (PPs), Persistent Toxic Substances (PTSs) lub Substances of Very High Con-

cern (SVHC) (Teodosiu i in., 2018; Rout i in., 2021).  
Pomimo że EP nazywane są nowo pojawiającymi się zanieczyszczeniami, to ich 

obecność w różnych elementach środowiska nie jest nowym zjawiskiem, dlatego 
niektórzy Autorzy substancje te zaliczają do TZO. W związku z tak zróżnicowaną 
i nieujednoliconą nomenklaturą w zależności od źródła literatury nowo pojawiające 
się zanieczyszczenia wymienia się jako grupę TZO lub wyróżnia jako oddzielną 
grupę związków. 

EP zidentyfikowano już 2000 lat temu wraz z pojawieniem się najstarszego  
globalnego zanieczyszczenia, tj. ołowiu (Sauvé i Desrosiers, 2014). W niektórych 
przypadkach uwalnianie pojawiających się zanieczyszczeń do środowiska prawdo-
podobnie miało miejsce przez długi czas, ale mogło nie być rozpoznawane do  



8 

momentu opracowania nowych metod ich identyfikacji. W innych przypadkach syn-
teza nowych związków chemicznych lub zmiany w użyciu czy usuwaniu istnieją-
cych związków chemicznych może przyczynić się do powstania nowych źródeł EP.  

W literaturze specjalistycznej EP podzielono na dwie główne klasy: mikro- oraz 
nanozanieczyszczenia (Rout i in., 2021). Trend co do rodzaju oznaczanych w środo-
wisku EP stopniowo zmieniał się – od tradycyjnych zanieczyszczeń do współcze-
snych nanomateriałów, farmaceutyków, produktów higieny osobistej itp. Opóźnie-
nie na przestrzeni lat w wykrywaniu niektórych grup EP można przypisać 
powolnemu rozwojowi czułych technik analitycznych i/lub nowych metod wykry-
wania umożliwiających oznaczenie bardzo niskich stężeń EP w próbkach środowi-
skowych (Noguera-Oviedo i Aga, 2016). Na rysunku 1 przedstawiono „kamienie 
milowe” w badaniach jakościowo-ilościowych EP w środowisku. Te „kamienie  
milowe” związane są z rozwojem dokładnych, precyzyjnych i czułych metod instru-
mentalnych wykorzystywanych do analizy próbek środowiskowych.  

 

 
DBP – produkty uboczne dezynfekcji, dekaBDE – eter dekabromodifenylu, EDC – substancje che-
miczne zaburzające gospodarkę hormonalną, ESI – jonizacja przez elektrorozpylanie, GC – chromato-
grafia gazowa, LC – chromatografia cieczowa, MS – spektrometria mas, PBDE – polibromowane etery 
difenylowe, PFAS – perfluorowane substancje alkilowane 

Rys. 1. Najważniejsze wydarzenia w badaniach związanych z EP  
(Noguera-Oviedo i Aga, 2016; Sauvé i Desrosiers, 2014) 
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Konwencjonalną metodą stosowaną do analizy EP jest chromatografia gazowa 
ze spektrometrią mas (GC/MS), jednak większość EP nie była wykrywana za po-
mocą tej metody. Dlatego wszechobecność EP w środowisku stwierdzono dopiero 
po wprowadzeniu chromatografii cieczowej sprzężonej ze spektrometrią mas 
(LC/MS) (Kolpin i in., 2002). Jak pokazano na rysunku 1, w 1975 roku, stosując po 
raz pierwszy metodę GC/MS, zidentyfikowano leki w wodach powierzchniowych,  
a dopiero 27 lat  później, wykorzystując LC/MS, stwierdzono powszechne występo-
wanie EP w wodach. Dalsze doskonalenie dokładności i zdolności rozdzielczych 
metod analitycznych m.in. poprzez wprowadzenie chromatografu cieczowego sprzę-
żonego ze spektrometrem mas wysokich rozdzielczości  przyspieszyło w ostatnich 
latach rozwój badań związanych z EP. 
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1. Klasyfikacja zanieczyszczeń organicznych  

1.1. Wprowadzenie 

Światowy rozwój społeczno-gospodarczy nieustannie generuje strumień nowych 
substancji, które niemal natychmiast pojawiają się w środowisku. Związki che-
miczne są obecne we wszystkich elementach środowiska i materiałach, z którymi 
mamy do czynienia w naszym codziennym życiu, tj. w domu i pracy, żywności itp. 
Właściwości EP oraz ich wpływ na środowisko i zdrowie człowieka jest często nie-
znany. W ciągu ostatnich 200 lat do naszego codziennego życia wprowadzono 
ogromną ilość substancji i związków chemicznych bez uwzględnienia ich aspektów 
toksykologicznych dla zdrowia ludzi i zwierząt, a także środowiska (Geissen i in., 
2015). W związku z tak masowym wprowadzaniem do środowiska związków che-
micznych od lat 70. do dnia dzisiejszego szeroko badany jest problem tych związ-
ków i można zaobserwować podejmowanie wielu działań dotyczących m.in. uaktu-
alniania lub wprowadzania nowych aktów prawnych, monitoringiu substancji 
niebezpiecznych w środowisku czy rozwoju metod eliminujących je ze środowiska. 
Z inicjatywy Europejskiej Komisji Gospodarczej Organizacji Narodów Zjednoczo-
nych – EKG ONZ (United Nations Economic Commission for Europe) w sprawie 
transgranicznego zanieczyszczania powietrza na dalekie odległości (Convention on 

Long-range Transboundary Air Pollution – CLRTAP) przygotowano protokół  
dotyczący TZO, w którym TZO zdefiniowano jako zbiór związków organicznych, 
które posiadają właściwości toksyczne, są trwałe, podatne na bioakumulację,  
osadzanie się i migrację w atmosferze na duże odległości, co może skutkować nie-
korzystnym wpływem na ludzi i środowisko w bliskich oraz dalekich lokalizacjach  
od ich źródła (UNECE, 1998). Substancje te są dobrze rozpuszczalne w tłuszczach  
i słabo rozpuszczalne w wodzie.  

W związku z udokumentowaną toksycznością TZO podjęto działania mające na 
celu wyeliminowanie lub ograniczenie produkcji i ich stosowania, co zaowocowało 
globalnym traktatem w ramach Programu Narodów Zjednoczonych ds. Środowiska 
(United Nations Environment Programme – UNEP) i Konwencją Sztokholmską  
w sprawie TZO. Konwencja Sztokholmska, zwana dalej konwencją, została sporzą-
dzona w Sztokholmie 22 maja 2001 roku (Dz.U. 2009 r. Nr 14, poz. 77)  
i weszła w życie w 2004 roku, a w 2008 roku została ratyfikowana przez Polskę.  
Opracowano Rozporządzenie WE Nr 850/2004 dotyczące trwałych zanieczyszczeń 
organicznych i zmieniające Dyrektywę 79/117/EWG. Wstępna lista konwencji  
w 2004 roku zawierała 12 chemikaliów zwanych „parszywą dwunastką” (dirty  

dozen), do których zaliczono 8 polichlorowanych insektycydów, heksachlorobenzen 
(HCB) (fungicyd) oraz trzy grupy związków: polichlorowane bifenyle (PCB), poli-
chlorowane dibenzodioksyny (PCDD) i polichlorowane dibenzofurany (PCDF) 
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(Dz.Urz. UE seria L Nr 1582, 30.04.2004; Włodarczyk-Makuła, 2011). Lista TZO 
cały czas jest otwarta i uzupełniana o kolejne związki. Obecnie Konwencja Sztok-
holmska wymienia ponad 20 TZO (rys. 1.1), a kilka kolejnych związków proponuje 
się jako potencjalne TZO. 

 
 

TZO dodane w 2001 roku 
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Rys. 1.1. Wykaz TZO według  listy Konwencji Sztokholmskiej (Guo i Kannan, 2015) 

Environmental Protection Agency (EPA) definiuje EP jako związki chemiczne 
nieuregulowane prawnie, a ich zachowanie, wpływ na środowisko i zdrowie pu-
bliczne jest słabo rozpoznane (EPA, 2017). W literaturze za EP uznaje się wszelkie 
syntetyczne lub występujące naturalnie substancje chemiczne czy też mikroorgani-
zmy, które nie są w środowisku powszechnie monitorowane lub regulowane, ale 
mają potencjał przedostawania się do środowiska, powodując znane lub podejrze-
wane niekorzystne skutki dla środowiska i/lub zdrowia ludzi. EP określane są rów-
nież jako zanieczyszczenia szczególnie niebezpieczne (Contaminants of Emerging 

Concern – CEC). Zgodnie z definicją podawaną przez amerykańską agencję nau-
kowo-badawczą United States Geological Survey, wszystkie związki z grupy CEC 
uznawane są za syntetyczne lub naturalne związki chemiczne, które nie są obserwo-
wane w środowisku, ale posiadają potencjał do przedostawania się do niego, wywo-
łując niekorzystne zmiany ekologiczne i/lub negatywnie oddziałując na zdrowie 
człowieka (Kudek, 2020).  

Sauvé i Desrosiers (2014) uznali, że wszystkie zanieczyszczenia, których oddzia-
ływanie na środowisko nie zostało do końca poznane, udokumentowane i zawarte  
w odpowiednich regulacjach prawnych z zakresu ochrony zdrowia ludzkiego lub 
środowiska, zasługują na zaklasyfikowanie ich do grupy CECs. W najnowszej lite-
raturze stosowane jest jeszcze inne określenie substancji szkodliwych dla środowi-
ska i ludzi, tj. związki oporne (recalcitrant compounds), które definiuje się jako 
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grupę związków chemicznych odpornych zarówno na naturalne procesy atenuacji, 
jak i konwencjonalne chemiczne/biologiczne metody oczyszczania (Kurniawan i in., 
2006; Zhang i in., 2016; Zhang i in., 2021). Większość opornych związków, takich 
jak węglowodory, fenole i związki azotu, zwykle powstaje z produkcji przemysłowej 
i przetwarzania szerokiej gamy produktów, takich jak oleje, polimery, tekstylia,  
pestycydy i farmaceutyki. Następnie są systematycznie uwalniane w dużych  
ilościach do środowiska wodnego. Niestety, często procesy oczyszczania ścieków są 
niewystarczające do ich eliminacji (Zhang i in., 2021).  

W związku z szeroko opisanym pojęciem emerging pollutants obecnie zanie-
czyszczenia te uważa się za substancje budzące obawy. EP stanowią potencjalne  
ryzyko dla ekosystemów środowiskowych i w takim kontekście były analizowane  
w niniejszej pracy.  

W literaturze badania EP obejmują głównie związki chemiczne występujące  
w substancjach farmaceutycznych, środkach higieny osobistej, pestycydach, produk-
tach przemysłowych i gospodarstwa domowego, środkach powierzchniowo czyn-
nych, dodatkach przemysłowych i rozpuszczalnikach. Wiele z nich jest używanych 
i wprowadzanych do środowiska nawet w bardzo małych ilościach, a niektóre mogą 
powodować toksyczność przewlekłą, zaburzenia endokrynologiczne u ludzi i dzi-
kich zwierząt wodnych oraz rozwój oporności na patogeny bakteryjne (UNESCO, 
2017).   

Wraz ze wzrostem liczby ludności, mniejszą dostępnością źródeł wody, zmia-
nami klimatycznymi, hydrologicznymi oraz pogorszeniem jakości wody przedsię-
biorstwa uzdatniania wody muszą sprostać problemom w zakresie optymalizacji 
technologii oczyszczania i zapewnienia równowagi środowiskowej.  

Jednak wiedza naukowa i zrozumienie potencjalnego zagrożenia EP dla zdrowia 
człowieka i środowiska są nadal bardzo fragmentaryczne. Większość nowo pojawia-
jących się zanieczyszczeń nie podlega regulacjom prawnym w aspekcie jakości 
wody czy odprowadzania ścieków. Dlatego istnieje pilna potrzeba poszerzenia i uzu-
pełnienia wiedzy naukowej w zakresie zanieczyszczenia środowiska wodno-ścieko-
wego tymi związkami. Konieczna jest stała kontrola obecności EP w środowisku, 
poznanie ich rzeczywistych stężeń w środowisku, określenie źródeł oraz śledzenie 
migracji i przemian, którym podlegają te związki. Zasadne staje się również poszu-
kiwanie skutecznych metod pozwalających na ograniczenie stężeń EP w środowisku 
(Teodosiu i in., 2018). 

1.2. Rodzaje emerging pollutants   

EP obejmują zróżnicowaną grupę związków chemicznych, w tym substancje  
zapachowe, środki zmniejszające palność, chemikalia przemysłowe, syntetyczne 
hormony i steroidy, produkty do higieny osobistej, pestycydy obecnie stosowane, 
farmaceutyki, plastyfikatory i środki powierzchniowo czynne. Przykładami EP są: 
butylohydroksyanizol (BHA), bisfenol A (BPA), polichlorowane bifenyle (PCB), 



14 

polibromowane etery difenylowe (PBDE), wielopierścieniowe węglowodory aroma-
tyczne (WWA), antybiotyki, konserwanty, środki dezynfekujące, antyseptyki,  
regulatory lipidów we krwi, środki psychostymulujące, leki przeciwbólowe i przeciw-
zapalne. 

Podział EP na grupy jest zróżnicowany.  Według danych Organizacji Narodów 
Zjednoczonych ds. Oświaty, Nauki i Kultury z 2017 (UNESCO, 2017), wyróżnia się 
następujące grupy EP: 
 farmaceutyki: antybiotyki, leki przeciwzapalne, przeciwbólowe, psychiatryczne, 

regulatory lipidów, β-blokery, kontrasty rentgenowskie, steroidy i hormony; 
 produkty higieny osobistej: substancje zapachowe, filtry UV, środki odstrasza-

jące owady, środki antyseptyczne, mydła, pasty do zębów, szampony, kremy, 
dezodoranty, farby do włosów; 

 pestycydy: biopestycydy, insektycydy, fungicydy, herbicydy; 
 produkty przemysłowe i domowe: preparaty czyszczące, odtłuszczacze, aerozole, 

oleje smarne, powłoki, farby, uszczelniacze, środki bakteriobójcze, środki do  
obróbki drewna, rozpuszczalniki; 

 metale: Pb, Cd, Cr, Cu, Hg, Ni i Zn; 
 środki powierzchniowo czynne: niejonowe, anionowe i kationowe; 
 dodatki przemysłowe i rozpuszczalniki: środki dyspergujące, środki zwilżające 

i modyfikatory powierzchni, środki przeciwpieniące, modyfikatory reologii 
i środki błonotwórcze, związki z grupy BTEX (benzen, toluen, etylobenzen,  
ksyleny) i rozpuszczalniki chlorowcowane (Vaz, 2018). 
Niektórzy Autorzy do EP zaliczają również azbest, materiał dobrze znany jako 

szkodliwy dla zdrowia. Lista związków nieorganicznych zaliczanych do EP jest 
o wiele bardziej zróżnicowana niż podana powyżej. Borah i in. (2020) jako przy-
kłady zanieczyszczeń nieorganicznych zaliczanych do EP wymienili tlenki siarki, 
tlenki azotu, tlenek węgla, amoniak (tab. 1.1). Ponadto Kumar i in. (2020) do nieor-
ganicznych EP zaliczyli: arsen, bar, uran, mangan, selen, fluor. W ostatnich latach 
wśród EP szczególną uwagę zwraca się na mikroplastiki ze względu na ich tok-
syczny wpływ na środowisko, głównie morskie.  

Kryteria klasyfikacji EP mogą być różne. Ze względu na właściwości fizyczno- 
-chemiczne można podzielić je na: 
 substancje organiczne, w których wyróżnia się trwałe substancje bioakumula-

cyjne i toksyczne (Persistent Bioaccumulative and Toxic substances – PBTs),  
takie jak TZO i substancje bardziej polarne (np. pestycydy, farmaceutyki, chemi-
kalia przemysłowe); 

 związki nieorganiczne (np. metale);  
 oraz nanozanieczyszczenia i mikroplastik. 

Geissen i in. (2015) przedstawili podział EP w zależności od źródeł ich pocho-
dzenia. Według Autorów, EP mogą być uwalniane z punktowych źródeł zanieczysz-
czeń, np. stacji uzdatniania wody z obszarów miejskich lub przemysłowych, albo ze 
źródeł rozproszonych poprzez osadzanie atmosferyczne lub z produkcji roślinnej 
i zwierzęcej (rys. 1.2).  
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Tabela 1.1. Przykłady zanieczyszczeń nieorganicznych zaliczanych do EP  
(Borah i in., 2020) 

Zanieczyszczenie Źródło 

SO2 Wulkany 

NO2 Wulkany 

CO Transport 

NH3 Przemysł 

H2S Przemysł, stabilizacja beztlenowa 

HCl Opary z przemysłu 

HF Przemysł 

Sole amonowe Gospodarstwa rolne, fabryki 

Sole azotanu(V) Gospodarstwa rolne, fabryki 

Sole  azotanu(III) Gospodarstwa rolne, fabryki 

Sole ołowiu Przemysł ciężki 

Sole rtęci Przemysł 

Sole cynku Przemysł 

 
 

 
LOQ – granica oznaczalności, PNEC – przewidywane stężenie niepowodujące zmian, EQS – środowi-
skowy standard jakości 

Rys. 1.2. Rodzaje EP pochodzących z różnych źródeł, które można monitorować  
za pomocą metod ukierunkowanych i przesiewowych (Geissen i in., 2015)  



16 

W tabeli 1.2 przedstawiono podział EP na grupy. Ogromne zróżnicowanie struk-
tury chemicznej EP sugeruje różne mechanizmy ich interakcji oraz skutki dla  
zdrowia i środowiska (Vaz, 2018).  

Tabela 1.2. Podział EP na grupy  

Grupy EP Źródła 
Główne występowanie 

w środowisku 

Farmaceutyki 
Przemysł farmaceutyczny 
Pacjenci 

Wody powierzchniowe 
Ścieki 

Środki higieny osobistej 
Przemysł chemiczny (produkcja) 
Ludzie 

Wody powierzchniowe 
Ścieki 

Pestycydy 
Przemysł chemiczny 
Rolnictwo (zastosowanie końcowe) 

Gleba 
Wody podziemne 
Powietrze 

Produkty z przemysłu  
i gospodarstw domowych 

Przemysł chemiczny 
Ludzie (zastosowanie końcowe) 

Gleba 
Wody podziemne 
Powietrze 

Metale 

Przemysł wydobywczy/ 
metalurgiczny/chemiczny/ 
hutnictwo 
Ludzie (zastosowanie końcowe) 
Przemysł recyklingowy 

Gleba 
Wody podziemne 
Wody powierzchniowe 
Powietrze 

Środki powierzchniowo 
czynne i produkty  
przemiany 

Przemysł chemiczny (produkcja) 
Ludzie (zastosowanie końcowe) 

Wody powierzchniowe 
Ścieki 

Dodatki przemysłowe  
i rozpuszczalniki 

Przemysł chemiczny (produkcja) 
Przemysł farmaceutyczny 
Przemysł budowlany 
Ludzie 

Wody powierzchniowe 
Ścieki 
Powietrze 

Azbest 

Uszkodzone powierzchnie płyt na 
dachach i elewacjach budynków  
Dzikie wysypiska odpadów azbe-
stowych 

Powietrze 

Nanoprodukty 
Przemysł chemiczny/ 
budowlany/farmaceutyczny 
Ludzie  

Nie zdefiniowano  
głównego występowania 

Mikroplastik Przemysł tworzyw sztucznych Morza i oceany 
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1.3. Znaczenie EP dla środowiska i zdrowia ludzi  

Powszechne występowanie EP w środowisku wodnym jest coraz większym pro-
blemem ze względu na ich niepożądane efekty synergiczne. Krótkoterminowe bada-
nia toksyczności pokazały, że EP w większości nie wykazują toksyczności ostrej lub 
podejrzewanych skutków toksycznych w środowisku, do którego są uwalniane  
ze względu na ich niskie stężenia. W związku z tym EP są rzadko ujęte w regulacjach 
prawnych w przeciwieństwie do konwencjonalnych zanieczyszczeń (Pesqueira i in., 
2020; Rodriguez-Narvaez i in., 2017). Jednak stałe uwalnianie EP do środowiska, 
ich trwałość, potencjał bioakumulacyjny mogą prowadzić do poważnych, chronicz-
nych skutków dla flory i fauny wodnej, a także ludzi oraz zwierząt. Niektóre EP 
zakłócają funkcjonowanie układu hormonalnego i określane są w języku angielskim 
jako Endocrine Disruptors – EDs. Związki te zostały zdefiniowane przez Komisję 
Europejską (KE) jako „egzogenne substancje lub mieszaniny związków, które zmie-
niają funkcje układu hormonalnego i w konsekwencji wywołują negatywne skutki 
zdrowotne w organizmie, jego potomstwie lub (sub)populacji”. Według definicji 
EPA, są to czynniki pozaustrojowe, które wpływają na syntezę, wydzielanie, trans-
port, wiązanie, działanie lub eliminację endogennych hormonów odpowiedzialnych 
za utrzymanie homeostazy, zachowanie organizmu i reprodukcję (EPA, 2017).  
Obserwacje środowiskowe wykazały, że EDs obecne w ściekach wywoływały zabu-
rzenia reprodukcyjne u wielu gatunków zwierząt wolno żyjących, należących do typu 
stawonogów (skorupiaki), mięczaków (ślimaki, małże) oraz strunowców (ryby, płazy, 
gady, ptaki i ssaki). Mechanizmy toksycznego oddziaływania EDs są bardzo złożone 
i nie do końca poznane (Vargas-Berrones i in., 2020).  

Ksenobiotyki wywołujące szkodliwe skutki znajdują się w większości produktów 
wykorzystywanych w życiu codziennym, takich jak plastikowe butelki, zabawki, ko-
smetyki, pasty do zębów, detergenty, leki (Gavrilescu i in., 2015). Są stosowane 
głównie w gospodarstwach domowych, weterynarii i szpitalach (Deblonde i in., 
2011). Korzystanie z tych produktów zwiększyło występowanie ksenobiotyków 
w ściekach, wodach podziemnych, powierzchniowych i wodzie do picia.  

Szczegółowe rozpoznanie EP w środowisku będzie nadal celem badań ze 
względu na coraz większą produkcję tych związków, a także dużą różnorodność no-
wych związków chemicznych pojawiających się w środowisku, proporcjonalną do 
rozwoju przemysłu i postępu technologicznego. Chociaż niektóre z tych związków 
są hydrofilowe, rozpuszczalne w wodzie i mają krótki okres półtrwania, to inne 
mogą być trwałe w środowisku, tym samym ulegają degradacji przez wiele lat  
(Tijani i in., 2016). Pomimo że ich stężenia w środowisku są często na poziomie 
śladowym (Pal i in., 2012), to mogą wpływać niekorzystnie na jakość wody i stano-
wić zagrożenie dla ekosystemów i zdrowia ludzi (Sirés i Brillas, 2012). 

1.4. Problem zanieczyszczenia EP środowiska wodnego 

Z powodu niekontrolowanego rozwoju technologii, przemysłu i zasobów wzrost 
stężenia i zróżnicowania jakościowego EP występujących w zbiornikach wodnych 
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od zlewni po oceany jest alarmujący. Obecnie w europejskim środowisku wodnym 
znajduje się ponad 1000 związków zaliczanych do EP, wymienionych w sieci wspie-
rającej wymianę informacji o pojawiających się substancjach środowiskowych 
NORMAN Network (2016). Wiadomo, że sposób, w jaki nowo pojawiające się  
zanieczyszczenia przedostają się do środowiska, zależy od schematu ich użytkowa-
nia (Datta i in., 2018). 

Szczególnym problemem jest występowanie EP w wodach. Zanieczyszczenie 
wody to poważny problem ogólnoświatowy, który pilnie wymaga koncepcji moni-
torowania i wdrażania planów rozwiązań przeciwdziałających ich rozprzestrzenia-
niu się. Każdego dnia na świecie do wody odprowadzane są 2 miliony Mg ścieków, 
odpadów przemysłowych i rolniczych (Geissen i in., 2015). Brak odpowiednich  
warunków sanitarnych powoduje zanieczyszczenie zasobów wodnych na całym 
świecie, co jest jedną z najważniejszych przyczyn zanieczyszczenia wody. Szacuje 
się, że 2,5 miliarda ludzi na świecie żyje bez zapewnienia odpowiednich warunków 
sanitarnych. W niektórych regionach świata ponad 50% rodzimych gatunków ryb 
słodkowodnych jest zagrożonych wymarciem (Geissen i in., 2015). 

Woda słodka stanowi główne źródło wody przeznaczonej do spożycia przez  
ludzi, przemysł, rolnictwo i do produkcji energii. Wykorzystanie wody morskiej roz-
ważane jest tylko w przypadku niedoboru wody. Wynika to z faktu wysokich wy-
magań energetycznych i chemicznych podczas obróbki  (odsalania) wody morskiej.  

Niestety, EP są bardzo często wykrywane w wodzie słodkiej. W związku z tym 
przed przedsiębiorstwami uzdatniania wody stoją ogromne wyzwania, aby osiągnąć 
wymaganą jakość wody przeznaczonej do spożycia (Ternes i in., 2015). Podczas 
procesów stosowanych na stacjach uzdatniania wody zachodzi transformacja EP do 
związków, które mogą być bardziej toksyczne, trwałe lub biodegradowalne od ich 
prekursorów (Farré i in., 2008; Guillén i in., 2012; Teodosiu i in., 2018). W związku 
z tym należy kontrolować jakość wody przeznaczonej do spożycia również pod 
względem występowania EP i produktów ich przemian. 

EP mogą przedostawać się do wód bezpośrednio lub pośrednio. Bezpośrednio 
z powierzchniowymi wodami śródlądowymi, morskimi wodami przybrzeżnymi, 
wodą w atmosferze, wodami glebowymi i płytkimi wodami gruntowymi. Wody te 
mogą zostać zanieczyszczone ściekami przemysłowymi i komunalnymi, różnymi 
substancjami chemicznymi wyługowanymi z dawnych wysypisk odpadów (obecnie 
składowisk), opadami pyłów atmosferycznych, nawozami mineralnymi i środkami 
ochrony roślin. Pośrednio – ścieki komunalne, przemysłowe i kopalniane w bezpo-
średnim sąsiedztwie powodują wyraźny wzrost stężenia pierwiastków śladowych 
w wodzie, osadach dennych i organizmach wodnych. Część tych zanieczyszczeń 
może być przenoszona dalej, w ciekach wodnych. Wody kopalniane, zazwyczaj  
silnie zasolone, mogą migrować na znaczne głębokości, powodując zanieczyszcze-
nie wód wgłębnych. 

Uważa się, że jednym z głównych źródeł przedostawania się EP do środowiska 
są oczyszczalnie ścieków. Standardowe oczyszczalnie ścieków zazwyczaj radzą  
sobie z usuwaniem substancji organicznych i patogenów, nie są jednak przystoso-
wane do usuwania wszystkich związków z grupy EP. W niektórych przypadkach 
dobrze zaprojektowane obiekty, szczególnie te, które stosują niekonwencjonalne 
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technologie oczyszczania, mogą obniżać stężenia EP w ściekach oczyszczonych. 
Jednak tradycyjne oczyszczalnie ścieków są zazwyczaj mało skuteczne w usuwaniu 
niektórych nowo pojawiających się zanieczyszczeń. W ten sposób oczyszczone 
ścieki komunalne wraz z EP trafiają do wód powierzchniowych, a stamtąd mogą 
przenikać do wód gruntowych. Również osady ściekowe wykorzystywane jako na-
wóz w gospodarstwach rolnych bądź do rekultywacji terenów mogą być źródłem EP 
w środowisku wodnym. Innym bardzo ważnym źródłem zanieczyszczenia wód 
gruntowych przez EP (głównie farmaceutykami i ich metabolitami) są zbiorniki sep-
tyczne. Szczególnego zagrożenia upatruje się w tych obiektach budowlanych, w któ-
rych nie zastosowano wystarczającego uszczelnienia ich dna oraz gdy wody grun-
towe są płytko, a warstwy wodonośne mają wysoką transmisyjność (Stepnowski 
i in., 2010).  

Możliwe drogi transportu EP z różnych źródeł do oceanów przedstawiono sche-
matycznie na rysunku 1.3. EP ze źródeł miejskich i przemysłowych są odprowa-
dzane do kanalizacji i oczyszczalni ścieków (Datta i in., 2018). 

 

 
Rys. 1.3. Drogi transportu EP z różnych źródeł do oceanu (Datta i in., 2018) 

Źródła przedostawania się zanieczyszczeń do środowiska można podzielić rów-
nież na punktowe i rozproszone. Ścieki odprowadzane z oczyszczalni ścieków 
można uznać za punktowe źródło zanieczyszczenia wody, a produkty rolnicze  
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zanieczyszczone EP można uznać za źródła rozproszone. EP z różnych źródeł są 
transportowane w procesach, takich jak spływ, erozja lub ługowanie i ostatecznie 
trafiają do zbiorników wodnych. Gdy dotrą do zbiorników wodnych, mogą być dalej 
transportowane do dolnego biegu w postaci roztworu lub zasorbowane na cząstkach  
stałych.  

Transport EP ze źródeł rozproszonych do różnych zbiorników wodnych zależy 
od ich hydrofobowości, polarności, trwałości i interakcji z innymi związkami. Los 
EP w środowisku wodnym zależy od ich degradacji, sorpcji w osadach oraz właści-
wości transportowych, np. współczynnika dyfuzji, przewodnictwa.   

Stężenie EP w zbiornikach wodnych może się różnić od kilku ng/dm3 do kilkuset 
μg/dm3 (Ahmed i in., 2017). Przykładem są zróżnicowane stężenia farmaceutyków 
w ściekach i wodach powierzchniowych w różnych częściach świata (Deblonde i in., 
2011; Gavrilescu i in., 2015; Daghrir i Drogui, 2013; Pal i in., 2010). Stężenia ibu-
profenu w rzekach i kanałach w Ameryce Północnej, Europie, Azji i Australii wahają 
się odpowiednio od 0 do 34; 14 do 44 i 28 do 360 ng/dm3 (Pal i in., 2010).  

1.5. Usuwanie EP w procesach oczyszczania ścieków 

Konwencjonalne oczyszczalnie ścieków stosują standardowe technologie usuwa-
nia ze ścieków szerokiej gamy zanieczyszczeń, w tym cząstek zawieszonych i koloi- 
dalnych, rozpuszczonej materii organicznej, składników odżywczych i patogenów. 
Jednak w większości nie są one zaprojektowane do skutecznego usuwania EP (Rout 
i in., 2021; Tran i in., 2018). Skuteczność usuwania EP jest różna i w dużym stopniu 
zależy od ich trwałości, właściwości fizyczno-chemicznych, stosowanej technologii 
oczyszczania, warunków pracy oczyszczalni i warunków panujących w środowisku. 
Generalnie oczyszczalnie ścieków stosują pierwszy oraz drugi i czasami trzeci sto-
pień oczyszczania. Podstawowe etapy oczyszczania są przeznaczone do usuwania 
zawiesiny  i koloidów. Na tym etapie niektóre EP mogą być usuwane głównie po-
przez sorpcję na osadzie pierwotnym, jak pokazano na rysunku 1.4 (Rout i in., 2021). 
Drugi etap oczyszczania ma na celu usunięcie substancji organicznych lub składni-
ków odżywczych poprzez degradację biologiczną. W tym etapie EP ulegają proce-
som, takim jak: biodegradacja, sorpcja, dyspersja, rozcieńczanie, fotodegradacja 
i ulatnianie, ale dominującymi są biotransformacja lub biodegradacja oraz sorpcja 
(Barbosa i in., 2016). Mechanizm sorpcji EP jest taki sam na każdym etapie oczysz-
czania. Trzeci etap oczyszczania wykorzystywany jest do usuwania składników od-
żywczych, zawiesiny i patogenów. Jak wykazują badania, na tym etapie szczególnie 
efektywne np. w usuwaniu opornych EP jest ozonowanie (Ahmed i in., 2017).  

Dane literaturowe podają, że skuteczność usuwania EP podczas oczyszczania 
wstępnego waha się od  20 do 50%, z kolei w procesach oczyszczania wtórnego 
skuteczność jest nieco wyższa i wynosi od 30 do 70% (Tiwari i in., 2017). Z drugiej 
strony znane są również przykłady, w których stężenie EP w ściekach oczyszczo-
nych jest wyższe od ich stężenia w ściekach doprowadzanych. Można to wyjaśnić 
faktem, że część EP jest wydalana z kałem i moczem jako mieszanina macierzystych 
związków chemicznych i koniugatów. 
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Rys. 1.4.  Mechanizm usuwania EP w klasycznej oczyszczalni ścieków  
(Rout i in., 2021) 

Koniugaty mogą przekształcać się w związki macierzyste w wyniku rozszczepie-
nia enzymatycznego podczas biologicznej obróbki, co wpływa na podwyższenie stę-
żenia danych EP. Na przykład wydalony koniugat, sulfametoksazolo-glukuronid, po 
enzymatycznym rozszczepieniu kwasu glukuronowego można przekształcić w zwią-
zek macierzysty, tj. sulfametoksazol. Ponadto wydalany związek, acetylosulfa- 
metoksazol, po enzymatycznej deacetylacji może przekształcić się w sulfametoksa-
zol (Noguera-Oviedo i Aga, 2016). Podobnie dekoniugacja acyloglukuronidów  
diklofenaku (koniugat diklofenaku z kwasem glukuronowym), zachodząca podczas 
biologicznego oczyszczania ścieków, skutkowała wyższymi stężeniami diklofenaku 
w ściekach oczyszczonych niż w ściekach wprowadzanych do oczyszczalni (Osorio 
i in., 2014; Tran i in., 2018). Ponadto produkty przemiany EP (przez transformację 
biologiczną lub chemiczną) lub produkty uboczne EP po dezynfekcji (reakcje z de-
zyfektantami, takimi jak chlor, ozon itp.) mogą wykazywać większą toksyczność 
oraz trwałość od ich związków macierzystych (rys. 1.5) (Gogoi i in., 2018). Na przy-
kład lek przeciwwirusowy acyklowir pod wpływem ozonowania ulega utlenianiu 
i powstaje bardziej toksyczny produkt karboksyacyklowir (Schlüter-Vorberg i in., 
2015). 

Acyklowir jest nietoksyczny zarówno dla Daphnia magna, jak i dla zielonych 
alg, natomiast karboksyacyklowir jest toksyczny dla Daphnia magna (Noguera- 
-Oviedo i Aga, 2016). Podobnie niepełna mineralizacja karbamazepiny, zarówno  
poprzez zaawansowany proces utleniania, jak i biodegradację przy udziale grzybów, 
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przyczynia się do utworzenia akrydyny, która również jest bardziej toksyczna  
i trwała od  związku macierzystego. 

 
a) 

 

b) 

 

c) 

 
Rys. 1.5. Reakcja sprzęgania-dekoniugacji: a) sulfametoksazolu, b) acyklowiru  
przez utlenianie, c) przez zaawansowane utlenianie i rozkład mikrobiologiczny  

(Noguera-Oviedo i Aga, 2016; Rout i in., 2021) 
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Liczne badania wskazują na skuteczność procesu adsorpcji na węglu aktywnym 
w usuwaniu EP. Na efektywność adsorpcji mają wpływ właściwości adsorbentu: po-
wierzchnia właściwa, porowatość, polarność itp., a także czynniki, takie jak: tempe-
ratura, pH, współobecność innych zanieczyszczeń. Wykazano, że oddziaływania 
dyspersyjne, np. siły van der Waalsa, między cząsteczkami są dominujące w proce-
sie adsorpcji antybiotyków i innych związków organicznych na węglu aktywnym. 
W tym procesie usuwane są antybiotyki niepolarne, których logKow > 2. Antybiotyki 
jonowe/polarne mogą być usuwane w wyniku oddziaływania elektrostatycznego 
z powierzchnią węgla aktywnego. Zastosowanie sproszkowanego węgla aktywnego 
(Powdered Active Carbon – PAC) i granulowanego węgla aktywnego (Granular  

Activated Carbon – GAC) ma duży potencjał do adsorpcji EP, zwłaszcza zanieczysz-
czeń niepolarnych, których logKow > 2. Schäfer i in. (2011) wykazali, że PAC może 
być wysoce skuteczny w usuwaniu związków zaburzających funkcjonowanie układu 
hormonalnego (około 90%). Snyder i in. (2007) badali skuteczność usuwania 66  
farmaceutyków i środków higieny osobistej (PPCP), stosując PAC. Autorzy wyka-
zali, że tylko 9 PPCP  ulegało adsorpcji, a skuteczność usuwania zanieczyszczeń nie 
przekroczyła 50%. Jednak zastosowanie procesu adsorpcji do usuwania zanieczysz-
czeń generuje kolejny problem  związany z regeneracją węgla po tym procesie.  
Zużyty PAC zwykle kierowany jest na składowiska odpadów lub poddany innej 
technice zarządzania odpadami stałymi. Podobnie zużyty GAC odzyskuje się lub 
wyrzuca. Metoda termiczna stosowana do odzyskiwania GAC wymaga dużego  
nakładu energii, w związku z tym jego regeneracja może prowadzić do bardziej  
znaczących zagrożeń ekologicznych niż zanieczyszczenie EP. 

W środowisku obserwuje się zwiększającą się zawartość mikrozanieczyszczeń 
opornych na klasyczne metody ich usuwania. Większość tych zanieczyszczeń  
powstaje zwykle podczas produkcji przemysłowej i przetwarzania szerokiej gamy  
towarów, takich jak oleje, polimery, tekstylia, pestycydy i farmaceutyki. Dzięki temu 
są stale uwalniane do środowiska wodnego i również w tym przypadku konwencjo-
nalne oczyszczalnie ścieków nie są przygotowane do usuwania tej grupy zanie- 
czyszczeń (Duan i in., 2018; Yarahmadi i in., 2018; Zhang i in., 2015). Według  
najnowszych doniesień literaturowych, obiecującą i alternatywną do dotychczas pro-
ponowanych metod usuwania opornych EP ze środowiska jest połączenie procesów 
fotokatalitycznych i biologicznych z/lub bez wspomagania za pomocą porowatych 
nośników. Synergistyczne połączenie procesów chemicznych i biologicznych uważa 
się za atrakcyjną propozycję dla wydajnego i całkowitego usuwania opornych EP 
występujących w wodzie.  Do kluczowych czynników wpływających na skuteczność 
eliminacji opornych zanieczyszczeń w procesie jednoczesnego sprzężenia fotokata-
litycznego i biologicznego zalicza się: główne komponenty wewnętrzne (tj. fotoka-
talizatory i mikroorganizmy) oraz środowisko zewnętrzne (w tym nośniki, reaktory 
i dodatki chemiczne, jeżeli są konieczne) (rys. 1.6). 

Pierwsza próba skonstruowania układu jednoczesnego sprzężenia fotokatalitycz-
nego i biologicznego polegała na zastosowaniu najpopularniejszego fotokatalizatora, 
czyli TiO2, i promieniowania UV. W kolejnych badaniach ze względu na ich niski 
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koszt i wysoką stabilność wykorzystano ZnO. W systemach połączonych do ochrony 
mikroorganizmów przed inaktywacją światła niezbędny jest nośnik. Jednak w pierw-
szych badaniach zewnętrzna powierzchnia nośnika była wolna od komórek drobno-
ustrojów z powodu bakteriobójczego wpływu fotokatalizy i inaktywacji  promienio-
waniem UV. W związku z tym tylko część drobnoustrojów wewnątrz porowatego 
nośnika mogłaby przetrwać i degradować znaczną ilość zanieczyszczeń, a tym  
samym przyczynić się do efektywnej mineralizacji opornych związków w odniesie-
niu do usuwania w wodzie ChZT lub rozpuszczonego węgla organicznego.  

 

 

Rys. 1.6. Kluczowe czynniki wpływające na skuteczność eliminacji  
opornych EP podczas dezynfekcji wody w układzie symultanicznym  

(Zhang i in., 2021) 

Ze względu na szkodliwość dla ludzi światła UV poszukiwano innych rozwiązań. 
Dodatkowo w celu osiągnięcia jeszcze bardziej efektywnego oczyszczania wody 
z EP badano szereg fotokatalizatorów reagujących na światło widzialne, w tym zmo-
dyfikowany TiO2 (np.: YAlO3/TiO2, N-TiO2, AgTiO2, Cu/N-TiO2, SiO2/TiO2  
i g-C3N4/TiO2). Do promocji przenoszenia fotogenerowanych elektronów i poprawy 
efektywności wykorzystania światła większość tych materiałów zawiera metale szla-
chetne/rzadkie/toksyczne (takie jak np. Ag, Er, Y, Cu, Mn). Pomimo że materiały są 
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unieruchomione na powierzchni nośnika w układach sprzężonych, ich potencjalne 
uwalnianie i wymywanie może budzić obawy dla jakości wody uzdatnionej.  
Niektóre fotokatalizatory (takie jak TiO2, ZnO, Fe3O4, CdS i g-C3N4 bez metalu) 
zostały bezpośrednio unieruchomione na powierzchni mikroorganizmów przy jed-
noczesnym sprzężeniu, dzięki czemu uzyskano wysoką stabilność chemiczną, dobrą 
biokompatybilność i co najważniejsze – przy łagodnym napromieniowaniu światłem 
widzialnym/słonecznym nie występowało zjawisko cytotoksyczności. Uważa się, że 
równoczesne sprzężenie zwykłych fotokatalizatorów światła widzialnego/światła 
słonecznego (bez zastosowania toksycznych metali) i mikroorganizmów jest bardzo 
dobrym i praktycznym rozwiązaniem (Zhangi in., 2021).  

Należy podkreślić, że w synergistycznym połączeniu procesów chemicznych 
i biologicznych istotna jest również ilość mikroorganizmów, która jest niezbędna do 
tworzenia biofilmu. Zhang i in. (2021) zastosowali więc wielofunkcyjne reaktory 
fotokatalityczno-bioelektrochemiczne w celu intensyfikacji utleniania i redukcji za-
nieczyszczeń przy jednoczesnej produkcji energii elektrycznej. Sprzężenie procesów 
fotokatalitycznych i biologicznych w reaktorach elektrochemicznych ma duży po-
tencjał zarówno w rekultywacji środowiska, jak i produkcji czystej energii. Z jednej 
strony znaczna ilość opornych fotokatalitycznych półproduktów może przeciwdzia-
łać dalszej transformacji biologicznej. Z drugiej strony niektóre fotogenerowane rod-
niki o długim okresie półtrwania, np. H2O2, mogą przenosić się na duże odległości, 
atakując mikroorganizmy żyjące w porach. Zaproponowano zatem strategię dla tzw. 
kosubstratu, który ma za zadanie wzmagać aktywność drobnoustrojów w układzie 
sprzężonym. Autorzy wykazali, że dodatek octanu poprawia efektywność usuwania 
chlorowodorku tetracykliny o około 5%, a ponadto eliminuje prawie wszystkie pół-
produkty fotokatalityczne. W związku z tym uważa się, że dodatek prostego związku 
organicznego (np. octanu) jako łatwo biodegradowalnego substratu może dostarczyć 
dodatkowej energii i elektronów wspomagających syntezę biomasy drobnoustrojów 
w celu zwiększenia aktywności metabolicznej żywych mikroorganizmów i regulacji 
struktury społeczności drobnoustrojów, minimalizując toksyczność fotokatalitycz-
nych produktów pośrednich. W konsekwencji proces prowadzi do intensyfikacji  
biotransformacji i mineralizacji opornych związków. Dodatek łatwo biodegradowal-
nego kosubstratu może być rozwiązaniem korzystnym ekonomicznie, poprawiają-
cym proces oczyszczania wody. Jednak według innych źródeł literaturowych, doda-
nie niektórych kosubstratów, np. pirokatechiny, do degradacji 4-chlorofenolu raczej 
hamuje, niż promuje usuwanie docelowych opornych związków ze względu na efekt 
konkurencji między nimi z fotogenerowanymi substancjami reaktywnymi. Biorąc 
pod uwagę ich ewentualne pozytywne lub negatywne skutki w procesie oczyszcza-
nia wody z mikrozanieczyszczeń  opornych (rys. 1.7), należy ostrożnie podejmować 
decyzje o dodatku kosubstratu (Zhang i in., 2021). Należy również zwrócić uwagę 
na fakt, że łączenie procesów chemicznych z metodami biologicznymi może przy-
czynić się do wtórnego zanieczyszczenia wody. 
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Rys. 1.7. Rola kosubstratu w równoczesnym sprzęganiu procesów fotokatalitycznych  

i biologicznych (Zhang i in., 2021) 

1.6. Analityczne wyzwania dla EP w środowisku wodnym 

Wiadomo, że nowo pojawiające się zanieczyszczenia należą do różnych rodza-
jów związków chemicznych i mają różne pochodzenie. Niektóre nowe bromowane 
środki zmniejszające palność (Brominated Flame Retardants – BFRs), takie jak np. 
dekabromowany eter difenylowy (DBDPE), są lipofilowe, co sprawia, że procedura 
analityczna jest znacznie bardziej wymagająca. Szczególne trudności analityczne 
występują w przypadku oceny ekosystemów wodnych, w których zanieczyszczenia 
występują w ilościach śladowych. Obecność EP w środowisku w ilościach ślado-
wych dotyczy wielu związków, np. hormonów czy niektórych pestycydów fosforo-
organicznych, mikroplastiku, które są niebezpieczne dla środowiska wodnego już  
w śladowych stężeniach, a ponadto wymagają metod analitycznych o odpowiednio 
niskich granicach wykrywalności. Dlatego uważa się, że głównym wyzwaniem 
związanym z EP obecnymi w środowisku wodnym jest dostosowanie i opracowanie 
procedur analitycznych.  

Dla kilku rodzajów związków chemicznych należących do EP opracowano już 
techniki pobierania i przygotowania próbek oraz analizy jakościowo-ilościowej, jed-
nak nadal pozostaje wiele EP, dla których nie ma procedur analitycznych (Geissen  
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i in., 2015). Najnowocześniejsze metody pobierania próbek i analizy różnią się w za-
leżności od laboratoriów monitorujących. Zazwyczaj dotyczą one określonych grup 
EP i zdecydowanie nie obejmują pełnego spektrum tych związków, a także poten-
cjalnych problemów. Ponadto ultraśladowa analiza tych zanieczyszczeń w środowi-
sku wodnym jest  problematyczna ze względu na złożoność i różnorodność natural-
nych matryc, w tym biotycznych, które są bogate w lipidy, co stanowi tzw. piętę 
achillesową wydajnej ekstrakcji (Lorenzo  i in., 2018).  

Zapewnienie  jakości (Quality Assurance – QA) i kontrola jakości (Quality Con-

trol – QC) są bardzo ważnymi elementami w procedurze analitycznej próbek środo-
wiskowych. Optymalizacja etapu pobierania, przygotowania, oczyszczania próbek, 
zminimalizowanie koekstrakcji i koelucji związków występujących w matrycy,  
takich jak np. naturalna materia organiczna (Natural Organic Matter – NOM), oraz 
optymalizacja rozdziału chromatograficznego wpływają na QA oraz QC (Lorenco 
i in., 2018).  

Duże znaczenie dla oszacowania ryzyka środowiskowego i rozprzestrzeniania się 
EP w ekosystemach ma rozwój nowoczesnych metod analitycznych, które pozwalają 
na wykrycie tych substancji już przy bardzo małych stężeniach (ppt, ppb).  Obecnie 
zastosowanie mają głównie: wysokosprawna chromatografia cieczowa (High- 

-Performance Liquid Chromatography – HPLC) oraz chromatografia gazowa (GC) 
połączona ze spektroskopią mas, które są stosowane zarówno do analizy ilościowej, 
jak i jakościowej.  

Metodyka oznaczania w środowisku EP dopiero się rozwija, a wykorzystywanie 
procedur analitycznych w tym obszarze badań środowiskowych wymaga walidacji. 
Należy podkreślić, że rozwój nowoczesnych metod analitycznych jest bardzo 
ważny, ponieważ umożliwia określenie dróg rozprzestrzeniania się EP, a także po-
zwala na oszacowanie ich trwałości w środowisku (Koszowska i in., 2015). 

Ważną rolę w procedurze analitycznej pełni etap pobierania i transportu próbek, 
który ma bezpośredni wpływ na jakość uzyskanych wyników. Z ekosystemów wod-
nych pobiera się zarówno próbki wody, jak i ciał stałych, takich jak osad i/lub fauna 
oraz flora. Najczęściej próbki osadów do analizy EP pobiera się za pomocą chwytaka 
(pogłębiarki, łopaty, czerpaki itp.). Do pobierania próbek wody wykorzystuje się 
próbniki z  półprzepuszczalnymi membranami (SPMD), które zwykle są stosowane 
w warunkach in situ do oznaczeń stężeń zanieczyszczeń lipofilowych i pomiaru śred-
nich ważonych w czasie stężeń substancji przez cały okres ekspozycji. Próbnik 
SPMD składa się z ułożonej płasko rurki wykonanej z polietylenu o małej gęstości, 
otaczającej cienki film z trioleiny. Rurka zamontowana jest w perforowanej obudo-
wie wykonanej ze stali nierdzewnej. Ekspozycja próbnika trwa od 3 do 6 tygodni na 
głębokości 1-2  m. Za pomocą próbników SPMD można oszacować stężenie związ-
ków w wodzie. Do ekstrakcji analitów z fazy zatrzymującej przeprowadzonej me-
todą dializy stosuje się rozpuszczalniki, takie jak: cyklopentan, heksan lub miesza-
nina cyklopentan/dichlorometan (95:5). 

Inny próbnik typu Polar Organic Chemical Integrative Samplers (POCISs) prze-
znaczony jest do pobierania próbek analitów polarnych. Próbnik ten składa się z kil-
kunastu dysków zamontowanych na wsporniku. Fazę odbierającą stanowi stały  
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sorbent umieszczony pomiędzy dwoma mikroporowatymi (100 nm) dyskami mem-
branowymi wykonanymi z polieterosulfonu. Następnie sorbent usuwa się z próbnika 
i umieszcza w kolumienkach SPE lub pustych dyskach. W przypadku środków  
higieny osobistej, np. filtrów UV, do ekstrakcji najczęściej stosuje się polarne roz-
puszczalniki lub ich  mieszaniny, np. metanol i metanol/toluen/dichlorometan.  
Stosując tę metodę ekstrakcji, oznaczono filtry UV od polarnych do średnio polar-
nych, uzyskując wartości odzysków na poziomie od 70 do 100% (Kozarska, 2017). 
Dotychczas w literaturze nie podano przykładów badań  oznaczania EP w osadach 
pobranych z głębszych warstw. Próbki zawierające polarne kwasy perfluoroal- 
kilosulfonowe (PFAS) pobiera się za pomocą próbnika z integracją chemiczną  
(POCISs).   

Kolejny etap, tj. przygotowanie próbki, jest często czaso- i pracochłonny. Stosuje 
się różne techniki przygotowania próbek, wszystkie mają wspólne cele, tzn. separa-
cję analizowanych związków z matrycy próbki na drodze ekstrakcji i w razie  
potrzeby przekształcenie analitu w bardziej odpowiedni, a także zwiększenie stęże-
nia analitów docelowych oraz zapewnienie powtarzalności metody. Na rysunku 1.8 
przedstawiono klasyfikację i procentowy udział różnych metod przygotowania  
próbek użytych do analizy EP.  

Technikę ekstrakcji do fazy stałej (SPE) zazwyczaj prowadzi się w trybie off-
line, czyli przed separacją i detekcją. Najczęściej stosowana jest do zatężania  
i ekstrakcji próbek wodnych. SPE jest techniką  wszechstronną i może być dostoso-
wana do cech analitu (Abedi i in., 2018; Jiang i in., 2013). SPE opiera się na stoso-
waniu dysków lub kolumienek wypełnionych sorbentami krzemionkowymi z mono-
merycznymi wiązaniami C18. Sorbenty tego typu zatrzymują główne organiczne 
anality, występujące w roztworach wodnych, jednak najczęściej stosuje się je do 
ekstrakcji umiarkowanie polarnych do niepolarnych związków w próbkach wod-
nych. Ponadto używane są również polimerowe hydrofobowe sorbenty w odwróco-
nym układzie z fazą niezwiązaną lub ligandami alkilowymi, które są zwilżane wodą. 
Sorbenty te są odpowiednie dla szerokiego zakresu związków o zróżnicowanych 
właściwościach, w tym filtrów UV. Do ekstrakcji PFAS jako sorbent stosuje się 
słabe wymieniacze anionów, takie jak Oasis WAX i Strata-X AW. Wykorzystywane 
są również odwrócone fazy polimerowe lub sorbenty hydrofilowo-lipofilowe, takie 
jak Oasis HLB i Strata-X (Kozarska, 2017). Główną wadą techniki SPE jest wyma-
gana duża objętość próbki w granicach od 100 cm3 do 10 dm3. Stosując metodę SPE  
do ekstrakcji PFAS, wymagana objętość próbki wynosi od 100 cm3 do l dm3.  
Do wymywania PFAS z sorbentu, dla zapewnienia jonizacji i zmniejszenia retencji 
związków w sorbencie, stosuje się głównie metanol i/lub mieszaninę metanolu z do-
datkiem 0,1% NH4OH. W przypadku środków higieny osobistej, tj. filtrów UV, 
które są względnie polarne, większość metod ekstrakcji opiera się na zastosowaniu 
rozpuszczalnika o średniej polarności, tj. dichlorometanu lub octanu etylu. Prakty-
kowane jest również stosowanie bardziej polarnego rozpuszczalnika, np. metanolu, 
co najczęściej podyktowane jest oznaczaniem wieloskładnikowej mieszaniny, za-
wierającej nie tylko filtry UV (takie jak: kwas sulfonowy 2-fenylo-5-benzimidazolu 
i kwas 2-hydroksy-4-metoksybenzofenono-5-sulfonowy), lecz również inne związki 
polarne, takie jak farmaceutyki i herbicydy. Zastosowanie techniki SPE pozwala na 
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odzysk od 60 do 100%. W celu otrzymania jeszcze lepszych rezultatów SPE łączy 
się z chromatografią żelowo-permeacyjną (Gel Permeation Chromatography – 
GPC), co podwyższa odzysk do 78-129%. Coraz częściej stosuje się SPE w trybie 
on-line, sprzężoną on-line z systemem LC lub jako w pełni zautomatyzowany  
system, który jest bardzo skuteczny w  analizie organicznych filtrów UV, ponieważ 
odzyski wynoszą około 100% (Jiang i in., 2013). 

 

 
 HS (Headspace): pobór analitu z fazy nadpowierzchniowej; 
 SHS (Static Headspace): statyczna metoda ekstrakcji do fazy nadpowierzchniowej; 
 HS-SPME (Headspace Solid Phase Microextraction): mikroekstrakcja do fazy stacjonarnej, gdzie włókno 

umieszczone jest w gazowej fazie nadpowierzchniowej nad ciekłą lub stałą próbką;  
 FEDHS (Full Evaporation Dynamic Headspace): dynamiczna wolna przestrzeń nad pełnym odparowaniem;   
 HS-SDME (Headspace-Single Drop Microextraction): mikroekstrakcja do pojedynczej kropli, kropla w fazie ga-

zowej nad powierzchnią próbki;   
 HS-LLE (Headspace-Liquid-Liquid Extraction): ekstrakcja ciecz-ciecz, włókno umieszczone jest w gazowej fazie 

nadpowierzchniowej;  
 LLE-SPE (Liquid-Liquid Extraction coupled with Solid Phase Extraction): ekstrakcja ciecz-ciecz połączona  

z ekstrakcją do fazy stałej;   
 QuEChERS (Quick, Easy, Cheap, Effective, Rugged, and Safe): szybka, łatwa, tania, skuteczna, wytrzymała 

i bezpieczna;   
 SLE-SPE (Supported Liquid Extraction coupled with Solid Phase Extraction): ekstrakcja ciecz-ciecz z wykorzy-

staniem złoża stałego sorbentu wspomagana ekstrakcją do fazy stałej; 
 UAE-SEC (Ultrasound-Assisted Extraction coupled with Size Exclusion Chromatography): ekstrakcja  

wspomagana ultradźwiękami połączona z chromatografią wykluczania;  
 USAEME-SFOD (Ultrasound-Assisted Emulsification Microextraction coupled with Solidification of Floating 

Organic Drop): mikroekstrakcja z emulgacją rozpuszczalnika wspomagana ultradźwiękami z zestaleniem pływa-
jącej kropli rozpuszczalnika;   

 dDLLME  (dual Dispersive Liquid-Liquid Microextraction): podwójna dyspersyjna mikroekstrakcja w układzie 
ciecz-ciecz;   

 LPE  (Liquid Phase Extraction): ekstrakcja przy niskim ciśnieniu;  
 LLE (Liquid-Liquid Extraction): ekstrakcja ciecz-ciecz;   
 UAE (Ultrasound-Assisted Extraction): ekstrakcja wspomagana ultradźwiękami;   
 PLE (Pressurized Liquid Extraction): ciśnieniowa ekstrakcja cieczowa;   
 SPE (Solid Phase Extraction): ekstrakcja do fazy stałej;   
 MSPD (Matrix Solid Phase Dispersion): dyspersja matrycy w fazie stałej. 

Rys. 1.8. Klasyfikacja i procentowy udział różnych metod przygotowania próbek 
do analizy EP (Abedi i in., 2018) 
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Jednym z ważnych trendów w ekstrakcji próbek, ujętym w zasadach „zielonej 
chemii analitycznej”, jest miniaturyzacja procedury ekstrakcji. Przykładem jest tech-
nika mikroekstrakcji do fazy stałej (SPME), która jest bardziej  przyjazna dla środo-
wiska ze względu na niższe zużycie rozpuszczalników organicznych, krótszy czas 
trwania procesu oraz ograniczenie efektu matrycy. W procesie SPME włókno po-
kryte fazą stacjonarną zanurzone jest bezpośrednio w badanej próbce. W technice 
SPME anality można pobierać również z fazy nadpowierzchniowej (HS-SPME). 

Technikę HS-SPME wykorzystuje się do złożonych matryc zawierających np. 
PFAS. Ekstrakcja w trybie headspace charakteryzuje się znacznymi zaletami, głów-
nie w zakresie selektywności, ponieważ do fazy nadpowierzchniowej mogą zostać 
uwolnione tylko lotne i półlotne związki organiczne, ograniczając w ten sposób efekt 
matrycowy i zwiększając żywotność włókien SPME. W przeciwieństwie do jedno-
razowych kolumienek lub dysków SPE włókna te mogą być stosowane wielokrotnie, 
co przyczynia się do zmniejszenia kosztów analizy. HS-SPME jest prostą, zautoma-
tyzowaną i bezrozpuszczalnikową metodą ekstrakcji, co jest szczególnie korzystne, 
gdy analizę ekstraktów z matryc wodnych przeprowadza się metodą GC.  

Z kolei podczas ekstrakcji z wykorzystaniem ruchomego elementu sorpcyjnego 
(SBSE) anality są adsorbowane z roztworu wodnego na mieszadełku magnetycznym 
pokrytym warstwą sorbentu. Technika ta została z powodzeniem zastosowana do 
ekstrakcji filtrów UV z wykorzystaniem ruchomych elementów z zewnętrzną  
powłoką polidimetylosiloksanową (PDMS).  

Ekstrakcja LLE jest rzadziej stosowana przede wszystkim dlatego, że wymaga 
dużej ilości drogich i wysokiej czystości rozpuszczalników organicznych, które, nie-
stety, w większości są toksyczne. Proces ekstrakcji jest długi i żmudny, podatny na 
tworzenie się emulsji, co może być źródłem strat analitu (Suzuki i in., 2004).  
Odmianą ekstrakcji ciecz-ciecz jest mikroekstrakcja w układzie ciecz-ciecz (Disper-

sive Liquid-Liquid Microextraction – DLLME). Technika LPE w odróżnieniu od 
LLE wykorzystuje niewielkie ilości rozpuszczalników (od kilku do kilkudziesięciu 
mikrolitrów). Coraz częściej do izolacji związków organicznych z próbek wodnych 
stosuje się technikę ekstrakcji opracowaną w 2008 roku, tzw. mikroekstrakcję po-
przez emulgację wspomaganą ultradźwiękami (USAEME). W metodzie tej nie-
wielka ilość rozpuszczalnika organicznego wprowadzana jest do próbki wody. Taki 
układ przez kilka minut poddawany jest działaniu ultradźwięków, na skutek czego 
rozpuszczalnik organiczny ulega rozproszeniu na małe mikrokropelki i przenika do 
fazy wodnej. Zastosowanie ultradźwięków ułatwia zjawisko emulgacji i przyspiesza 
proces transferu związków pomiędzy dwie niemieszające się fazy. To prowadzi do 
wysokiej wydajności ekstrakcji przebiegającej w bardzo krótkim czasie. 

W ostatnich latach duże zainteresowanie ze względu na prostotę, niski koszt  
i cechy przyjazne dla środowiska wzbudziła dyspersyjna mikroekstrakcja ciecz- 
-ciecz (Valarie, 2000). W technice tej do próbki energicznie wstrzykuje się miesza-
ninę rozpuszczalników: ekstrakcyjnego (najczęściej halogenowany węglowodór, np. 
tetrachlorek węgla, chloroform, tetrachloroetylen, chlorobenzen) oraz dyspergują-
cego (np. aceton, acetonitryl, etanol lub metanol). Obecność rozpuszczalnika dys-
pergującego poprawia rozproszenie rozpuszczalnika ekstrahującego w postaci mi-
kroskopijnych kropelek, co znacząco przyspiesza proces ekstrakcji, zwiększa 
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współczynnik wzbogacenia, przyczynia się do ułatwienia obsługi i uzyskania niż-
szych kosztów wdrożenia techniki DLLME. Technikę DLLME wykorzystano do 
ekstrakcji PFAS z próbek wodnych oraz filtrów UV, stosując chloroform/aceton  
i tetrachloroetylen/acetylen jako kombinację ekstrahent/dyspergent.  

Modyfikacją techniki DLLME jest mikroekstrakcja dyspersyjna z procesem  
zestalania pływającej kropli rozpuszczalnika (Dispersive Liquid-Liquid Micro- 

extraction method based on Solidification of a Floating Organic drop – DLLME- 
-SFO), którą zastosowano m.in. do ekstrakcji PFAS (Pavlovic i in., 2007). Technika 
DLLME-SFO jest oryginalnym i specyficznym układem ekstrakcji opierającym się 
na zmianie stanu skupienia ekstrahenta w układzie. Wyjątkową zaletą techniki  
mikroekstrakcji dyspersyjnej i jej modyfikacji jest uzyskanie wysokich współczyn-
ników wzbogacania ekstrahowanych związków, co wskazuje na duży potencjał tych 
technik w ekstrakcji nowo pojawiających się zanieczyszczeń (Jiang i in., 2013). 

Tanią, skuteczną i bezpieczną metodą ekstrakcji pozostałości pestycydów z ma-
tryc złożonych jest metoda QuEChERS. Podstawową zaletą metody jest utrzymanie  
stałego pH, co jest szczególnie istotne dla analitów zależnych od pH (Schmidt  
i Snow, 2016). Obecnie metoda ta jest stosowana także do ekstrakcji innych związ-
ków. W 2013 roku Homem i in. (2013) oraz Correia i in. (2013) po raz pierwszy 
wykorzystali QuEChERS do ekstrakcji wybranych środków higieny osobistej, tj.  
12 piżm i galaksolidu. Średnia zawartość procentowa dla galaksolidu wynosiła 85%, 
a dla piżm od 65 do 95% (Abedi i in., 2018). 

Znane są również inne, mniej konwencjonalne metody ekstrakcji związków  
organicznych z próbek wodnych, np. mikroekstrakcja do pojedynczej kropli z zasto-
sowaniem cieczy jonowej (Ionic Liquid Single Drop Microextraction – IL-SDME) 
ze średnim odzyskiem 100%, mikroekstrakcja poprzez emulgację wspomaganą  
ultradźwiękami z zastosowaniem cieczy jonowej (Ionic Liquid Ultrasound-Assisted 

Emulsification Microextraction – IL-USAEME) z odzyskami na poziomie 100%, 
ekstrakcja membranowa z mikroporowatą membraną w układzie ciecz-ciecz  
(Membrane-Assisted Liquid-Liquid Extraction – MALLE) z odzyskami w zakresie 
od 60 do 100%. Do mniej konwencjonalnych metod zalicza się także mikroekstrak-
cję na upakowanym sorbencie (MEPS) z odzyskami od 60 do 115%, ekstrakcję  
micelarną (Micelle-Mediated Extraction – MME) o średnich odzyskach 100%, dSPE 
opartą na dyspersyjnej ekstrakcji do fazy stałej z wykorzystaniem nanocząstek  
o właściwościach magnetycznych (Extraction Efficiency of Magnetic Nanoparticles 
– MNPs) z odzyskiem od 70 do 103%. Jednak niektóre z wymienionych technik 
posiadają również wady, np. większość cieczy jonowych nie jest dostępna  
komercyjnie. 

Przygotowanie próbek zawierających EP wiąże się z wieloma wyzwaniami.  
Wydajność odzysku tych związków zależy od szerokiego zakresu ich właściwości 
fizycznych i chemicznych. Na przykład podczas ekstrakcji SPE próbek zawierają-
cych polarne EP odzysk może być niezadowalający ze względu na niskie powino-
wactwo tych związków do sorbentów hydrofobowych. Z kolei związki niepolarne 
są silnie wiązane na sorbencie i ich desorpcja może być utrudniona (Celerio i in., 
2014; Llompart i in., 2013; Martinez-Giron i in., 2010). Niepolarne związki są  
również bardziej skłonne do adsorpcji na ściankach naczyń, w których prowadzi się 
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ekstrakcję, co wpływa na obniżenie odzysku analitów (Llompart i in., 2013).  
Ponadto ekstrakcja związków zjonizowanych wymaga obniżenia pH próbki, co 
może prowadzić do koekstrakcji niepożądanych substancji, takich jak naturalna  
materia organiczna (NOM) (Roosens i in., 2007). 

Ważnym aspektem jest poziom stężenia EP w próbkach. W przypadku apolar-
nych EP, czyli substancji bardziej lotnych i mniej rozpuszczalnych lub prawie nie-
rozpuszczalnych w wodzie, ich stężenia w wodzie kształtują się na poziomie pg/dm3 
(Lorenzo i in., 2018). Tak niskie zawartości można oznaczyć, stosując duże objętości 
próbek. Do analizy fosforoorganicznych środków zmniejszających palność (PFR)  
w dużych objętościach wody 10-200 dm3 stosuje się nietradycyjne sorbenty, takie 
jak SERDOLITH PAC 3 z żywicą hydrofobową. Gu i in. (2017) opracowali metodę 
oznaczania tetrabromobisfenolu-A (TBBPA) i heksabromocyklododekanu (HBCD) 
w dużych objętościach wody morskiej, wykorzystując automatyczny system SPE 
i dyski ekstrakcyjne  styrenowo-diwinylobenzenowe (SDB-XC, 3M). Zastosowanie 
tak dużych objętości próbek warunkuje również wzrost zawartości potencjalnych 
związków zakłócających matrycę. Wymagany jest wówczas dodatkowy etap 
oczyszczania. Na przykład we wspomnianej wcześniej metodzie po ekstrakcji 
współobecne zanieczyszczenia usunięto przez przepuszczenie próbek przez  
kolumnę z żelem krzemionkowym eluowaną heksanem, mieszaniną heksan:dichlo-
rometan (1:1, v/v) i aceton:dichlorometan (7:3, v/v). Podobnie, aby wyekstrahować 
PFAS z doprowadzanych ścieków, Munoz i in. (2015) zastosowali dodatkowy etap 
oczyszczania z użyciem wkładów grafitowych. 

Zazwyczaj identyfikację mikrozanieczyszczeń organicznych przeprowadza się 
przy użyciu wzorca wewnętrznego i chociaż jest to proces czasochłonny, metoda 
dodatku wzorca jest obecnie najbardziej niezawodna i skuteczna. Jednym z najważ-
niejszych sposobów dokładnego pomiaru i oceny ilościowej jest stosowanie wiary-
godnego certyfikowanego materiału odniesienia (CRM). Jednak w przypadku EP 
nadal dostępnych jest bardzo mało certyfikowanych materiałów odniesienia (Brand-
sma i in., 2013). Optymistyczny jest fakt, że prowadzone są coraz częściej światowe 
badania międzylaboratoryjne np. w celu poszerzenia jakości i ilości danych o wystę-
powaniu w środowisku  PFR i PFAS. Te badania okazały się bardzo pomocne  
w walidacji metod analizy EP (Lorenzo  i in., 2018). 

W celu oznaczenia ilościowego i jakościowego EP stosuje się głównie dwie  
techniki chromatograficzne: chromatografię cieczową sprzężoną ze spektrometrią mas 
(Liquid Chromatography – Mass Spectrometry – LC-MS) lub tandemową spektro- 
metrię mas (Liquid Chromatography – Tandem Mass Spectrometry – LC-MS/MS), 
a także chromatografię gazową sprzężoną ze spektrometrią mas (Gas Chromatogra-
phy – Mass Spectrometry – GC-MS) lub tandemową spektrometrią mas (Gas  

Chromatography – Tandem Mass Spectrometry – GC-MS/MS). Do analizy farmaceu-
tyków wykorzystano jonizację elektronową (EI) i monitorowanie wybranych jonów 
(Selected Ion Monitoring – SIM). Optymalizację rozdziału chromatograficznego 
uzyskano, stosując kolumnę kapilarną pokrytą 5% difenylo-95% dimetylopolisilo-
ksanem. Dla związków o charakterze obojętnym oraz kwaśnym zastosowano wzorce 
wewnętrzne, odpowiednio piren i 1-hydroksypiren. Dla większości badanych  
farmaceutyków odzysk mieścił się od 53 do 99%, granica detekcji wyniosła od  
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0,4 do 2,5 ng/dm3 w zależności od analizowanego związku, a zmienność dla całej 
procedury kształtowała się poniżej 15% (Kozarska i Krzyżewska, 2017).  

Aktualnie w chromatografii cieczowej rozwinęły się ultrasprawna/ultraszybka 
chromatografia cieczowa (Ultra Performance Liquid Chromatography – UPLC) 
i wysokosprawna/wysokociśnieniowa chromatografia cieczowa (Ultra High Perfor-

mance/Preasure Liquid Chromatography – UHPLC). UPLC została wprowadzona 
po raz pierwszy w 2004 roku. Ultrasprawna chromatografia cieczowa wykorzystuje 
nowy rodzaj porowatych cząstek, odpornych na wysokie ciśnienia. Dla UPLC szyb-
kość przepływu fazy ruchomej jest niższa niż HPLC. Podgrzewając kolumny UPLC 
do temperatury około 40oC, można obniżyć lepkość roztworów, co umożliwia 
zwiększenie prędkości przepływu badanej próbki przez układ, co jednocześnie 
skraca czas analizy.  

Chromatografia UHPLC stosowana jest przede wszystkim do analiz próbek  
zawierających nielotne, wielkocząsteczkowe związki chemiczne, głównie związki  
organiczne. Metoda ta pozwala na analizę znacznie większej liczby substancji  
w porównaniu do chromatografii gazowej. Skład fazy ciekłej oraz rodzaj fazy sta-
cjonarnej są uzależnione od składu analizowanych próbek i rodzaju oddziaływań. 
Do najważniejszych zalet tej techniki zalicza się krótki czas analizy oraz wysoką 
rozdzielczość. 

Ze względu na zastosowanie krótkich kolumn (gdzie następuje rozdział badanych 
związków) oraz ich odpowiedniego wypełnienia o bardzo małych rozmiarach czą-
stek (1,7 µm) czas analizy, zarówno techniką UPLC, jak i UHPLC, zajmuje około  
5 minut. Dzięki lepszemu rozdziałowi pików znacznie poprawiła się dokładność 
oznaczanych związków. 

Obecnie najczęściej stosowaną techniką oznaczania zanieczyszczeń organicz-
nych występujących w ilościach śladowych jest sprzężenie UHPLC z tandemową 
spektrometrią mas MS/MS. Większość metod rozwijających się dąży do symulta-
nicznego oznaczania związków z wielu grup farmaceutycznych. Metody te dostar-
czają zdecydowanie więcej informacji na temat występowania szerokiego spektrum 
farmaceutyków w porównaniu z analizą jednej grupy tych związków. Rozwój po-
wyższych metod wymaga jednak przyjęcia kompromisu w wyborze warunków  
eksperymentalnych (w separacji LC, detekcji MS czy na etapie przygotowania 
próbki). Podczas wyboru metody analitycznej należy brać pod uwagę właściwości 
fizyczno-chemiczne analitów. Przykładowo, bardziej polarne i mniej lotne związki 
są zazwyczaj analizowane metodą LC-MS, podczas gdy lotne związki i produkty ich 
transformacji metodą GC-MS, szczególnie w przypadku konieczności separacji  
izomerów lub kongenerów. W oznaczeniach niektórych EP, jak np. filtrów UV,  
wymagany jest dodatkowy proces derywatyzacji, ponieważ większość tych substan-
cji posiada grupy polarne, a ich niska lotność i czułość nie jest wskazana dla GC. 
Proces derywatyzacji redukuje polarność analitu, uniemożliwiając koelucję z wy-
soko polarnym materiałem w badanych matrycach. W wyniku zwiększenia czasu 
retencji podczas analizy chromatograficznej w odwróconym układzie faz zapobiega 
się interferencjom (Kozarska i Krzyżewska, 2017). 
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Oznaczanie związków należących do grupy nowo pojawiających się zanieczysz-
czeń jest skomplikowanym zadaniem analitycznym, podczas którego natrafia się na 
szereg problemów, takich jak: 
 niskie i bardzo niskie stężenia analitów w próbkach charakteryzujących się zło-

żonym składem matrycy; 
 brak wystarczająco czułych metod analitycznych służących do oznaczania EP; 
 możliwość interferencji związanych z obecnością innych analitów o podobnych 

właściwościach fizyczno-chemicznych; 
 konieczność oznaczania nie tylko zanieczyszczeń pierwotnych, ale także produk-

tów ich przemian i metabolitów; 
 brak informacji dotyczących losów, toksyczności i zachowania analitów z grupy 

EP w środowisku; 
 brak odpowiednich wzorców i certyfikowanych materiałów odniesienia dla więk-

szości EP. 

1.7. Przegląd modeli losów i transportu EP w środowisku 

1.7.1. Zarządzanie EP w środowisku wodnym 

Wykrywanie oraz analiza EP w różnych elementach środowiska są niezbędne do 
zdobycia wiedzy o ich występowaniu oraz losach, co często jest trudne do oceny, 
głównie z powodu bardzo dużej liczby obecnie znanych, potencjalnych EP, a także 
produktów ich przemian. Znaczenie  EP dla środowiska zmienia się w czasie,  
z powodu zmian w produkcji, stosowania i utylizacji związków chemicznych oraz 
nowych informacji o ich występowaniu, losach i zagrożeniach (Geissen i in., 2015).   

Zarządzanie EP w środowisku wodnym uwzględnia pięć głównych zadań:  
1. Monitorowanie rzeczywistego rozmieszczenia EP w głównych dorzeczach,  

ujściach rzek i wodach morskich.  
2. Określenie właściwości, transportu i przemian EP. 
3. Ocena wpływu EP na środowisko oraz ryzyko dla zdrowia. 
4. Łagodzenie negatywnych skutków. 
5. Opracowywanie przepisów i zasad.  

Aktualnie niewiele aktów prawnych uwzględnia kontrolę EP w ściekach odpro-
wadzanych do wód (Bolong i in., 2009; Datta i in., 2018). Konieczne jest przygoto-
wanie i opracowanie programu monitorowania oraz oceny ryzyka ekologicznego dla 
EP w celu kontroli, a także regulacji EP odprowadzanych do wód. Powyższe cele 
można osiągnąć poprzez: 
 określenie i przygotowanie listy EP występujących w wodach;  
 poznanie interakcji i losów EP w glebie, osadach i ekosystemie wodnym; 
 ocenę skutków występowania EP w ekosystemie (Gavrilescu i in., 2015).  

Realizacja programów monitorowania EP jest trudna nie tylko ze względu na 
dużą liczbę nowo pojawiających się zanieczyszczeń w środowisku, ale także z po-
wodu braku odpowiednich metod analitycznych do wykrywania niskich stężeń EP 
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(Geissen i in., 2015). Ponadto często nie są znane dopuszczalne stężenia EP, które 
byłyby wartościami odniesienia do oceny ich ryzyka w środowisku wodnym.  
W przypadku szeregu znanych wysoce niebezpiecznych EP, które są monitorowane, 
granice wykrywalności są nieodpowiednie, aby umożliwić właściwą ocenę ryzyka. 
Dodatkowo w przypadku EP budzących ostatnio obawy, takich jak: nanomateriały, 
mikroplastik i ciecze jonowe, metody pobierania próbek i analizy środowiskowe są 
w fazie opracowywania lub praktycznie nie istnieją. W konwencjonalnych metodach 
ukierunkowanych na oznaczenie EP wykorzystuje się najnowszej generacji zaawan-
sowane ultraczułe techniki instrumentalne (np. LC-MS/MS), ale jak dotąd rzadko są 
one stosowane w rutynowym monitorowaniu. Zastosowanie takich metod uproś- 
ciłoby etap przygotowania próbek, dałoby większe możliwości jednoczesnego  
oznaczania wielu EP i/lub znacząco poprawiło granice wykrywalności dla EP  
występujących w stężeniach niższych od przewidywanego, poniżej którego niedo-
puszczalne/niekorzystne skutki dla organizmu najprawdopodobniej nie wystąpią 
(Predicted No-Effect Concentration – PNEC). Zastosowanie takich instrumentów, 
pomimo że jest bardzo drogie, byłoby zdecydowanie korzystniejsze pod względem 
ilościowego określenia priorytetowych EP w wodach, zawiesinie, glebie oraz faunie 
i florze (Geissen i in., 2015).  

Ograniczenie ryzyka związanego z EP jest trudne ze względu na niepewność  
wynikającą z procesu oceny ryzyka i analizy decyzji. Ocena ryzyka wymaga ilościo-
wych informacji na temat występowania i poziomu stężenia  EP w środowisku.  
Proces analizy decyzji może obejmować różne kryteria, takie jak: obniżenie ryzyka 
zdrowotnego, opracowanie regulacji dotyczących akceptowalnego poziomu ryzyka 
i minimalizacji kosztów związanych ze środkami ograniczającymi ryzyko (Datta 
i in., 2018; Khadam i Kaluarachchi, 2003). Środki łagodzące ryzyko mogą obejmo-
wać różne sposoby ograniczania emisji EP w wodach, takie jak: redukcja odpadów 
środowiskowych, zmniejszenie zrzutów EP do zbiorników wodnych, skuteczniejsze  
metody oczyszczania itp. (Naidu i in., 2016). Usuwanie EP poprzez stosowanie kon-
wencjonalnych procesów oczyszczania jest bardzo trudne. Czasami kombinacja jed-
nostkowych procesów oczyszczania może być bardziej skuteczna w eliminacji EP 
(Noguera-Oviedo i Aga, 2016).  Tym niemniej techniki te wymagają dalszych badań, 
aby mogły być wdrażane w oczyszczalniach ścieków.  

Dopuszczalne stężenia EP w ściekach nie zostały jeszcze ustalone w większości 
przepisów dotyczących ochrony środowiska. Rozwój polityki środowiska i przepisy 
dotyczące kontroli uwalniania EP do wód, a tym samym ograniczanie zagrożeń EP 
są trudne ze względu na występowanie wielu różnych nowych związków w środo-
wisku oraz brak wiedzy na temat identyfikacji, losu i transportu PE. Ponadto nadal 
brakuje informacji o potencjalnych zagrożeniach różnych grup EP (Naidu i in., 
2016). 

W ostatnich latach coraz bardziej popularne są inteligentne strategie testowania 
(Intelligent Testing Strategies – ITS), które naukowcy uważają za obiecujące narzę-
dzie do badania substancji chemicznych w środowisku, ponieważ znacznie redukują 
koszty badań i minimalizują potrzebę testów na zwierzętach (Geissen i in., 2015).  
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ITS integrują szereg metodologii, takich jak: ilościowe relacje struktura-aktyw-
ność (Quantitative Structure-Activity-Relationships – QSAR), modele podejścia 
przekrojowego (lub chemiczna kategoryzacja), progowe zagrożenia toksykolo-
giczne, informacje o narażeniu, metodologie badań in vitro, a także inne modele in 

silico (lub modele obliczeniowe). Taka integracja sprzyja minimalizacji słabych 
stron każdej z metod. Ostatnio obserwuje się rozwój modeli farmakokinetycznych 
opartych na fizjologii (Physiologically Based Pharmacokinetic – PBPK). Modele 
PBPK służą do opisu biodystrybucji (spożycia, dystrybucji, metabolizmu i wydala-
nia) substancji chemicznych u zwierząt i ludzi (Fàbrega i in., 2014).   

Podjęto także nowe działania w celu oceny możliwych niekorzystnych skutków 
dla zdrowia człowieka w wyniku narażenia na mieszaniny zanieczyszczeń, a nie na 
pojedyncze substancje lub związki chemiczne (Nadal i in., 2006). Pierwszym kro-
kiem jest porównanie działania substancji i oceny ich agregacji chemicznej (Von der 
Ohe i in., 2011), kolejnym jest ustalenie niepewności i zmienności danych (Nadal 
i in., 2008). Do zidentyfikowania zagrożenia metabolitów i produktów przemian EP 
w porównaniu z ich związkami macierzystymi niezbędne jest ustalenie priorytetów, 
które są wymagane do ilościowego określenia zagrożeń dla zdrowia człowieka i śro-
dowiska. Stanowią one podstawę do opracowania nowych metod oceny skumulowa-
nego ryzyka na działanie EP wynikającego z połączonych ekspozycji na kilka czyn-
ników, w tym mieszaniny czynników chemicznych i fizycznych oraz biologicznych 
(Geissen i in., 2015).  

1.7.2. Znaczenie modelowania losu i transportu EP w środowisku 

Zanieczyszczenia, które przedostały się do zbiorników wodnych, mogą ulegać 
takim procesom, jak np. biodegradacja, degradacja chemiczna i fotochemiczna. 
Każdy z tych procesów należy uwzględnić w modelowaniu losów i transportu, wy-
korzystując odpowiedni model matematyczny. Przykładowo Szymański i in. (2017) 
opracowali model matematyczny procesu migracji zanieczyszczeń w ośrodku grun-
towym oparty na założeniach hydromechaniki fizyczno-chemicznej, uwzględniający 
specyfikę środowiska gruntowego i odcieku składowiskowego. Model ten ujmuje 
tylko niektóre, wybrane parametry składu fizyczno-chemicznego odcieków składo-
wiskowych, rzutujące na procesy migracji zanieczyszczeń w środowisku grunto-
wym, tym samym wymaga dopracowania. Wpływ różnych procesów środowisko-
wych, oddziałujących na procesy migracji zanieczyszczeń  z grupy EP, można 
ocenić za pomocą analizy wrażliwości parametrów. Dlatego modelowanie losów 
i transportu EP można uznać za niezbędne narzędzie do identyfikacji interakcji  
i losów EP w glebie, osadach oraz ekosystemach wodnych. Modelowanie pozwala 
zidentyfikować obecność EP w różnych zbiornikach wodnych i określać ich stężenia 
przy ujściach oraz w różnych miejscach poboru próbek wody do badań (Geissen  
i in., 2015; La Farre i in., 2008). 

Wyniki modelowania losów i transportu EP są wykorzystywane m.in. do identy-
fikacji i wyznaczania priorytetowych substancji z grupy EP, prognozowania ich  
stężeń, ograniczania ryzyka (rys. 1.9).  
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Rys. 1.9. Znaczenie modelowania losów i transportu EP w środowisku  

(Datta i in., 2018) 

Rezultaty badań modelowania losów i transportu EP w środowisku można wy-
korzystać do oceny ryzyka w ochronie środowiska wodnego i zdrowia ludzi, a także 
do opracowywania przepisów środowiskowych w celu kontroli procesów uwalniania 
EP do wody. Do oszacowania masy wypływających zanieczyszczeń wykorzystuje 
się np. metodę oceny jakości wody przesączającej się przez warstwę gruntu porowa-
tego (Szymański i in., 2018). Badania modelowania losów i transportu EP w środo-
wisku ułatwią zarządzanie nimi w środowisku wodnym. Do modelowania losów  
i transportu EP w środowisku można wykorzystać informacje uzyskane z istnieją-
cych już programów monitorowania EP jako dane wejściowe do kalibracji i walida-
cji nowego modelu. Wyniki modelowania byłyby przydatne do identyfikacji doce-
lowych substancji chemicznych w środowisku wodnym. 

Jednak ze względu na różnorodność podejść badawczych, czasową/sezonową 
niespójność eksperymentów, różnice w pozyskiwaniu danych (m.in. planowanie 
i pobieranie próbek) otrzymane dane mogą być interpretowane tylko w zakresie  
lokalnym. Nawet najbardziej wyrafinowane bazy danych nie są w stanie rozwiązać 
problemu braku zharmonizowanego podejścia do pozyskiwania danych (Geissen 
i in., 2015). W 2017 roku, na zlecenie Generalnej Dyrekcji Ochrony Środowiska, 
wykonano ekspertyzę na podstawie przeglądu krajowych i zagranicznych aktów 
prawnych oraz kilkuset polskich i obcojęzycznych publikacji naukowych z ostatnich 
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10 lat, dotyczących zagadnień modelowania migracji zanieczyszczeń w środowisku 
gruntowo-wodnym. Wyniki ekspertyzy wykazały, że zarówno w Polsce, jak i w in-
nych krajach brak jest norm i wytycznych regulujących sposób prowadzenia badań 
modelowych w celu analizy i oceny ryzyka wystąpienia zagrożenia dla zdrowia ludzi 
lub stanu środowiska ze strony różnych substancji zanieczyszczających. Świadczy 
to o tym, że istnieje powszechne przekonanie, że pomimo szybkiego rozwoju meto-
dyki prowadzenia badań i analiz nie można regulować sztywnymi normami. Jedno-
cześnie zwraca się uwagę na konieczność stosowania nowoczesnych narzędzi infor-
matycznych, które cały czas rozwijają się i umożliwiają prowadzenie coraz bardziej 
zaawansowanych analiz, niemożliwych do wykonania w poprzednich latach. Rów-
nolegle prowadzone są intensywne badania mobilności w środowisku substancji  
powodujących ryzyko dla zdrowia ludzi i stanu środowiska oraz ustalenia dla nich  
dopuszczalnych zawartości w glebie, ziemi i wodach gruntowych (Generalna  
Dyrekcja Ochrony Środowiska, 2017). 

Dane literaturowe potwierdzają, że podejście do oceny ryzyka EP w środowisku 
jest różne i nadal nie ma „idealnych” rozwiązań. W niektórych sytuacjach podejście 
do oceny ryzyka uzależnia się od rodzaju matrycy. W Rozporządzeniu Ministra 
Zdrowia z dnia 7 grudnia 2017 r. w sprawie jakości wody przeznaczonej do spożycia 
przez ludzi występuje termin „ocena ryzyka”, definiowany jako proces polegający 
na identyfikacji zagrożeń i analizie ryzyka przeprowadzony na podstawie obowią-
zującej w czasie dokonywania tej oceny normy PN-EN 15975-2 „Bezpieczeństwo 
zaopatrzenia w wodę do spożycia – Wytyczne dotyczące zarządzania kryzysowego 
i ryzyka – Część 2: Zarządzanie ryzykiem (Rozporządzenie, 2017). W analizie  
ryzyka uwzględnia się badania i oceny stanu wód powierzchniowych, stanu wód 
podziemnych oraz obszarów chronionych dokonane w ramach państwowego moni-
toringu środowiska określonego w art. 23 ustawy z dnia 20 lipca 1991 r. o Inspekcji 
Ochrony Środowiska (Dz.U. z 2016 r., poz. 1688 oraz z 2017 r., poz. 1566 i 1567). 

W ramach oceny ryzyka wykaz parametrów wody przeznaczonej do spożycia 
podlegających monitorowaniu zawarty w części A i w części B załącznika nr 2 do 
rozporządzenia może zostać rozszerzony w sytuacji, gdy wykaz ten nie jest wystar-
czający do zapewnienia, że woda dostarczana konsumentom spełnia wymagania 
określone w rozporządzeniu. Rozszerzenie takie jest również możliwe, gdy nie-
zbędne jest przeprowadzenie dodatkowego monitorowania na zasadzie jednostko-
wych przypadków w odniesieniu do substancji i mikroorganizmów, dla których nie 
ustalono żadnych wartości parametrycznych w rozporządzeniu, jeżeli istnieje powód 
do podejrzeń, że mogą one być obecne w ilościach stwarzających potencjalne  
zagrożenie dla zdrowia ludzkiego. Zwiększyć liczbę monitorowanych parametrów 
wody można również w sytuacji, gdy niezbędne jest sprawdzenie, czy istniejące  
narzędzia kontroli ryzyka dla zdrowia ludzkiego funkcjonują skutecznie oraz czy 
woda jest zdatna do użycia. 

Wprowadzenie w nowym rozporządzeniu oceny ryzyka zdrowia człowieka  
odpowiada ogólnoświatowym trendom w zakresie wdrażania planów bezpieczeń-
stwa wodnego (implementation of Water Safety Plans – WSPs) (Omar i in., 2017). 
WHO i Międzynarodowe Stowarzyszenie Wodne (International Water Association –  
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IWA) promują prewencyjne podejście do zarządzania ryzykiem dla zapewnienia 
bezpiecznej wody przeznaczonej do spożycia przez ludzi. WSPs obejmują wszystkie 
etapy zaopatrzenia w wodę, a ich cele mają zapobiegać i zminimalizować skażenie 
wód źródłowych i zapobiegać zanieczyszczeniu podczas przechowywania, dystry-
bucji i obchodzenia się z wodą przeznaczoną do spożycia. Zawartości biodegrado-
walnego rozpuszczonego węgla organicznego (BRWO) i przyswajalnego węgla or-
ganicznego (PWO) są wyznacznikami stabilności biologicznej wody. Uważa się, że 
wskaźniki te można wykorzystać do oceny ryzyka zagrożeń mikrobiologicznych. 
Frakcją, którą można uznać za bezpośredni wskaźnik związany z wtórnym  
zanieczyszczeniem mikrobiologicznym podczas dystrybucji wody, jest PWO  
(Lautenschlager i in., 2013; Wangi in., 2014). PWO jest częścią BRWO i koreluje 
z występowaniem bakterii typu coli i podwyższoną ilością bakterii heterotroficznych 
(HPC) (Escobar i in., 2001).  

Podczas procesu uzdatniania i dystrybucji wody istotna jest ocena zawartości 
BRWO i PWO, ponieważ substancje te jako biodegradowalne produkty uboczne 
mogą powstawać na każdym etapie oczyszczania wody. Wymusza to na zakładach 
oczyszczających wodę takie dostosowanie parametrów uzdatniania, aby wyelimino-
wać z maksymalną skutecznością powstanie produktów ubocznych w postaci biode-
gradowalnej. Ocena zawartości, prognozowanie i monitorowanie stężenia BRWO  
i PWO w wodzie po procesie dezynfekcji ma więc bardzo ważne znaczenie prowa-
dzące do zminimalizowania ich niekorzystnego wpływu na skład jakościowy wody 
przeznaczonej do spożycia oraz ogólny stan sieci wodociągowej (Rakocz i Rosińska, 
2013). Ani w Polsce, ani na świecie nie jest standardem oznaczanie zawartości bio-
degradowalnej materii organicznej. BRWO nie jest parametrem regulowanym przez 
prawo, a tworzenie się biodegradowalnego węgla organicznego jest często pomijane 
przez operatorów zakładów uzdatniania wody. Co więcej, nie ma ogólnego zrozu-
mienia, że rozpad środków dezynfekujących jest bezpośrednio związany ze wzro-
stem BRWO. Biorąc pod uwagę, że frakcje biodegradowalnego węgla organicznego, 
a tym samym występujące w wodzie organiczne BRWO i PWO można przyjąć za 
bezpośredni wskaźnik związany z wtórnym zanieczyszczeniem mikrobiologicznym 
podczas dystrybucji wody, Autorki sugerują, że kontrola zawartości BRWO i PWO 
jako wyznaczników stabilności biologicznej wody może być nową koncepcją do 
oceny ryzyka zagrożeń mikrobiologicznych zgodnie z nowym Rozporządzeniem 
Ministra Zdrowia z dnia 7 grudnia 2017 r. w sprawie jakości wody przeznaczonej do 
spożycia przez ludzi (Rosińska i Rakocz, 2020; Rosińska i Rakocz, 2021). Propozy-
cja nowego podejścia do BRWO i PWO po procesach dezynfekcji ma na celu  
zachęcenie do rozszerzenia badań oceny ryzyka związanego ze spożyciem wody 
w zależności od zawartości materii biodegradowalnej, a tym samym obecności sumy 
organicznych EP. Autorki przeprowadziły badania, których rezultaty są bieżącą od-
powiedzią na wymagania stawiane w powyższym rozporządzeniu (Rozporządzenie, 
2017).  Autorki postawiły hipotezę, że zawartość BRWO i PWO w wodzie po pro-
cesie dezynfekcji zależy od rodzaju stosowanej metody dezynfekcji. W związku  
z tym badania miały na celu równoczesną ocenę zmian zawartości BRWO i PWO 
w wodzie po procesach dezynfekcji (chlorowanie i proces hybrydowy – UV/chloro-
wanie), a także porównanie zmian tych wskaźników po dezynfekcji oraz po procesie 
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dystrybucji (stacja pomp-woda do konsumenta). Otrzymane przez Autorki wyniki 
wskazują, że na zawartość BRWO i PWO ma wpływ proces dystrybucji wody  
(Rosińska i Rakocz, 2020). Badania przeprowadzono dla próbek pobranych  
z czterch ujęć wody oznaczonych W, M, L i R. Największy wzrost zawartości 
BRWO zaobserwowano dla wody z ujęcia W zarówno po dezynfekcji (o 160%), jak 
i pobranej u konsumenta (o 95%) (rys. 1.9). Dla wody z ujęcia M po dezynfekcji  
i po procesie dystrybucji zawartość BRWO wzrosła odpowiednio o 69 i 29% (rys. 
1.10). Dla wody z ujęcia L zawartość BRWO po dezynfekcji zmniejszyła się o 58%,  
a u konsumenta o 24%. Zawartość PWO w wodzie z ujęcia  L po procesie dezynfek-
cji zmniejszyła się o 25% i o 58% po procesie dystrybucji (rys. 1.11). W przypadku 
wody z ujęcia R zawartość PWO po dezynfekcji wzrosła o 22%, a po procesie dys-
trybucji zmniejszyła się o 11%. 

 

 
Rys. 1.10. Zmiany zawartości BRWO po procesie dezynfekcji i  dystrybucji  

(W, M, L, R – ujęcia wody) 

 
Rys. 1.11. Zmiany zawartości PWO po procesie dezynfekcji i  dystrybucji  

(W, M, L, R – ujęcia wody) 
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Autorki wykazały, że zawartość BRWO i PWO zależy od stosowanej metody 
dezynfekcji, ponieważ większe zmiany PWO i BRWO uzyskano dla próbek wody 
po procesie UV/chlorowania niż dla próbek po chlorowaniu (Rosińska i Rakocz, 
2021). Największe zmiany wykazano dla wody ze zbiornika, gdzie uzyskano obni-
żenie tych wskaźników w zakresie od 55 do 81% (rys. 1.12). Dla wody ze studni  po 
procesie chlorowania wspomaganego UV wykazano znaczące zmiany głównie dla 
PWO (rys. 1.13). Dla wszystkich analizowanych wód najwyższy spadek zawartości 
biodegradowalnego węgla organicznego po procesach dezynfekcji wykazano dla 
PWO. Zróżnicowanie zmian PWO w analizowanych wodach po obróbce UV  
potwierdza, że skuteczność dezynfekcji UV zależy od rodzaju wody i każdy układ 
wodny powinien być analizowany osobno w celu oceny rzeczywistego wpływu pro-
mieniowania UV.  

 
Rys. 1.12. Zmiany zawartości BRWO i PWO w wodzie ze zbiornika  

po procesach chlorowania oraz chlorowania wspomaganego UV prowadzonych  
przez 30 min i 24 h 

 
Rys. 1.13. Zmiany zawartości BRWO i PWO w wodzie ze studni  po procesach  

chlorowania oraz chlorowania wspomaganego UV prowadzonych  
przez 30 min i 24 h 
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W badaniach rozważono konieczność rozszerzenia zakresu wskaźników monito-
rowanych jako rutynowe parametry w praktycznych urządzeniach do przygotowy-
wania wody do picia o BRWO i PWO. Analiza tych wskaźników pozwoli na lepszy 
wgląd w kontrolę stabilności biologicznej wody przeznaczonej do spożycia przez 
ludzi. Jednak brak regularności w obniżeniu stężenia BRWO i PWO po procesie 
chlorowania i po chlorowaniu wspomaganym UV wskazuje na konieczność uzupeł-
nienia wiedzy w zakresie danych określających korelację między zawartością 
BRWO i PWO a stosowaną metodą dezynfekcji. Jest to ważne w aspekcie progno-
zowania kierunku przyszłych badań. Uwzględniając otrzymane wyniki oraz donie-
sienia literaturowe, uważa się, że kierunki dalszych badań w zakresie BRWO i PWO 
po procesach dezynfekcji powinny być kilkutorowe. Z jednej strony powinny 
uwzględnić narastający problem pojawiających się w wodzie nowych zanieczysz-
czeń, np. z grupy farmaceutyków, mikroplastików, które wpływają na zmianę  
zawartości biodegradowalnych form węgla organicznego. W tym przypadku obie-
cującym kierunkiem może być zastosowanie przed procesem dezynfekcji nowych 
i tańszych sorbentów, takich jak biowęgiel (Maroušek i in., 2019a). Innym ważnym 
kierunkiem jest kontrola zawartości BRWO i PWO po procesie dezynfekcji wody 
jako nowa koncepcja oceny ryzyka zagrożeń mikrobiologicznych. Dlatego propo-
nuje się, żeby w ramach oceny ryzyka zakres parametrów wody przeznaczonej do 
spożycia podlegających monitorowaniu został rozszerzony o analizę BRWO i PWO. 

Do oceny ryzyka mikrobiologicznego na podstawie BRWO i PWO można  
wykorzystać opracowania literaturowe, które analizują możliwość zaimplemento-
wania pomiaru ryzyka w różnych obszarach i dla szerokiego zakresu wskaźników. 
Škapa (2012) proponuje zastosowanie bardziej szczegółowej i zaawansowanej  
metody statystycznej. Ustalenie preferowanej metody do oszacowania wskaźników 
BRWO i PWO może być trafną propozycją. Zaproponowana ocena ryzyka odpo-
wiada ogólnoświatowym trendom, w tym również ekonomicznym. Potwierdzają to 
aktualne plany wdrażania i badania postaw oraz zachowań konsumentów opartych 
na ekonomii współdzielenia (Scott i in., 2019). Dane literaturowe wskazują, że aby 
odnieść sukces w zarządzaniu ryzykiem, konieczne jest merytoryczne zaangażowa-
nie w tworzenie WSPs w globalnej skali uwzględniającej kraje o dochodach wyso-
kim, średnim i niskim. W związku z tym indywidualne badania nie mogą być odpo-
wiedzią na problemy związane z globalnym wdrożeniem oceny ryzyka. Niektóre 
zagadnienia WSPs ściśle wiążą się ze strukturami zarządzania, specyficznymi i od-
miennymi dla krajów o wysokim dochodzie w stosunku do krajów o dochodach  
niskim i średnim.  

Połączenie przepisów i środków zarządzania ma fundamentalne znaczenie dla 
osiągnięcia efektywnego zarządzania zasobami wodnymi (Geissen i in., 2015). 
W Dyrektywie 98/83/WE w sprawie jakości wody przeznaczonej do spożycia przez 
ludzi (Dyrektywa Rady, 1998) zapobiegawcze plany bezpieczeństwa i elementy 
oparte na ryzyku były brane pod uwagę tylko w ograniczonym zakresie. Pierwsze 
elementy oceny ryzyka zostały wprowadzone w 2015 roku Dyrektywą UE 
2015/1787 (Dyrektywa Komisji (UE), 2015), która zmieniła Dyrektywę 98/83/WE 
tak, aby umożliwić państwom członkowskim odstępstwa od ustanowionych przez 
siebie programów monitorowania oraz przeprowadzić wiarygodną ocenę ryzyka, 
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opierającą się na wytycznych WHO, dotyczących jakości wody przeznaczonej do 
spożycia. Wytyczne te, określające WSPs, w tym dla małych społeczności, wraz 
z normą EN 15975-2, dotyczącą bezpieczeństwa zaopatrzenia w wodę przeznaczoną 
do spożycia, są międzynarodowo uznanymi zasadami, dotyczącymi produkcji, dys-
trybucji, monitorowania i analizy parametrów wody przeznaczonej do spożycia.  

Państwa członkowskie powinny monitorować substancje szkodliwe, takie jak 
azotany, pestycydy, lub farmaceutyki, określone w Dyrektywie 2000/60/WE  
(Dyrektywa Parlamentu Europejskiego, 2000), lub jeśli ich obecność w obszarze za-
silania jest pochodzenia naturalnego, jak w przypadku arsenu, lub jeśli otrzymają od 
dostawców wody informacje dotyczące na przykład nagłego wzrostu stężenia w wo-
dzie surowej określonego parametru. W przypadku wody przeznaczonej do spożycia 
przez ludzi pochodzącej z wód powierzchniowych państwa członkowskie powinny 
zwrócić szczególną uwagę w swojej ocenie ryzyka na zawartość mikroplastiku i sub-
stancji zaburzających gospodarkę hormonalną, takich jak nonylofenol i β-estradiol, 
oraz powinny w razie konieczności wprowadzić wymóg, aby dostawcy wody rów-
nież monitorowali te i inne parametry umieszczone na liście obserwacyjnej,  
a w razie konieczności przeprowadzali proces uzdatniania z uwagi na te i inne para-
metry, jeżeli uznaje się je za potencjalne niebezpieczeństwo dla zdrowia ludzkiego. 
Na podstawie oceny ryzyka obszarów zasilających dane punkty poboru wody należy 
zastosować środki zarządzania służące zapobieganiu zidentyfikowanym rodzajom 
ryzyka lub ich kontroli, aby zagwarantować odpowiednią jakość wody przeznaczo-
nej do spożycia przez ludzi. 
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2. Wybrane zanieczyszczenia organiczne 
w środowisku wodno-ściekowym 

2.1. Farmaceutyki i środki higieny osobistej  

W ostatnich dziesięcioleciach farmaceutyki i środki higieny osobistej (Pharma-

ceuticals and Personal Care Products – PPCP) zostały uznane za zanieczyszczenia 
budzące coraz większe obawy ze względu na ich stałą obecność w różnych elemen-
tach środowiska. Świadczy to o globalnym problemie, który niesie za sobą szereg 
zagrożeń nie tylko dla środowiska wodnego, ale przede wszystkim dla zdrowia  
i życia ludzi.  

Termin PPCP jest szeroko rozumiany, ponieważ odnosi się do produktów prze-
znaczonych do celów zdrowotnych, medycznych oraz kosmetycznych dla ludzi i/lub 
zwierząt. PPCP odnosi się do grupy związków odznaczających się znaczną aktyw-
nością biologiczną, które znajdują zastosowanie w takich obszarach, jak: medycyna: 
leki, środki pomocnicze (np. składniki obojętne i nośniki leków), suplementy,  
odżywki spożywcze (nutraceutyki) oraz weterynaria: leki dla zwierząt, środki po-
mocnicze (Yang i in., 2017).  

Farmaceutyki są definiowane jako leki i suplementy dostępne na lub bez recepty 
oraz weterynaryjne leki terapeutyczne. Farmaceutyki są stosowane do zapobiegania 
lub leczenia chorób ludzi i zwierząt, podczas gdy środki higieny osobistej (PCP) 
stosowane są głównie do pielęgnacji ciała w celu poprawy jakości codziennego życia 
ludzi. W Komunikacie KE „Strategiczne podejście Unii Europejskiej do substancji 
farmaceutycznych w środowisku” stosuje się termin „substancje farmaceutyczne”, 
który oznacza w tym dokumencie produkty lecznicze dla ludzi lub zwierząt, ponie-
waż uważa się, że zagrożenie stwarzają zazwyczaj farmaceutyczne składniki czynne, 
ale istotne znaczenie mogą mieć również ich metabolity i produkty rozpadu, jak  
też niektóre składniki (substancje pomocnicze), inne niż związki czynne (Yang i in., 
2017).   

W ciągu ostatnich kilku lat wzrosła świadomość niezamierzonej obecności PPCP 
w środowisku wodnym (wodzie, osadach, faunie i florze) w stężeniach wywołują-
cych szkodliwe skutki dla organizmów wodnych. PPCP są szeroko rozpowszech-
nione, w związku z tym środowisko wodne jest systematycznie narażane na te za-
nieczyszczenia. Szczególnie niepokojące są dane o metabolitach farmaceutyków.  
Po zaaplikowaniu do organizmu część substancji farmaceutycznej działa leczniczo  
i ulega metabolizmowi, pozostałość zaś (w zależności od rodzaju farmaceutyku od 
10 do 90%) zostaje wydalona praktycznie w niezmienionej formie. Wydalane są 
także produkty I i II fazy metabolizmu, które po przedostaniu się do środowiska 
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mogą ulec ponownemu przekształceniu w formę aktywną. Niebezpieczeńswem jest 
to, że metabolity I fazy mogą być bardziej reaktywne i toksyczne niż związek  
macierzysty. 

Wiadomo, że PPCP są uwalniane do wód różnymi drogami, w tym ze ściekami 
z domowych instalacji, szpitali, oczyszczalni ścieków (Sewage Treatment Plants – 
STPs), stacji uzdatniania wody (Water Treatment Plants – WTPs) czy niewłaściwej 
utylizacji odpadów (Leung i in., 2012; Liu i Wong, 2013). Ścieki szpitalne zwykle 
wykazują wyższe stężenia i częstotliwość wykrywania farmaceutyków w porówna-
niu ze ściekami komunalnymi  (Kosma i in., 2010; Oliveira i in., 2015).  

PPCP występują w wodach powierzchniowych, podziemnych, wodzie przezna-
czonej do spożycia oraz ściekach w szerokim zakresie stężeń od ng/dm3 do mg/dm3 
(Dai i in., 2015). Jednak skuteczność usuwania PPCP w konwencjonalnych oczysz-
czalniach ścieków jest niska (Behera i in., 2011) ze względu na złożoną budowę 
chemiczną tych związków oraz stosowany system oczyszczania we wtórnych proce-
sach oczyszczania ścieków, tj. metoda osadu czynnego, która ma na celu głównie 
usuwanie materii organicznej (tj. BZT) i zawiesiny (Hua i in., 2008). 

PPCP w postaci pierwotnej lub też ich metabolity, trafiając do środowiska wod-
nego, mogą powodować liczne negatywne skutki zarówno dla człowieka, zwierząt, 
jak i całego otoczenia. Wywoływać mogą m.in. intensyfikację lub hamowanie  
aktywności hormonów w organizmie poprzez działanie na układ hormonalny jako 
tzw. związki endokrynnie aktywne (Endocrine Disrupting Compounds – EDC). 
PPCP wpływają również na występujące w przyrodzie cząstki stałe (np. osady, ko-
loidy glebowe, mikroorganizmy) oraz na składniki dodawane w celu oczyszczania 
ścieków (np. na węgiel aktywny, koagulanty, osad czynny). W komórkach bakterii 
na skutek aktywności farmaceutyków dochodzić może do wystąpienia mutacji  
genetycznych, powodujących np. wytworzenie organizmów lekoopornych. 

Pomimo że stężenie PPCP w ściekach jest stosunkowo niskie, to mogą być one 
toksyczne dla bakterii osadu czynnego, co w rezultacie może pogarszać skuteczność 
usuwania tych zanieczyszczeń (Thomaidi i in., 2015).  

W 2007 roku PPCP, takie jak diklofenak, jopamidol, piżmo i karbamazepina,  
zostały uznane za priorytetowe zanieczyszczenia, które będą zagrożeniem dla śro-
dowiska również w przyszłości. Związki te wpisano na listę zanieczyszczeń opraco-
waną przez UE oraz US EPA. Kolejne związki, tj. ibuprofen, kwas klofibrynowy, 
triclosan, ftalany i bisfenol A, są proponowane jako uzupełnienie tej listy. Jednak 
w przypadku zanieczyszczenia środowiska PPCP głównym problemem jest brak 
kompleksowego prawodawstwa, które wskazywałoby i regulowałoby problem tych 
zanieczyszczeń. W literaturze jest wiele przykładów badań  profilowania PPCP  
w środowisku wodnym (Boxall i in., 2012), jednak dane dotyczące ich metabolitów, 
produktów ubocznych i produktów degradacji są skromne. Również losy i mechani-
zmy usuwania PPCP w STPs i WTPs nie zostały w pełni zbadane (Blair i in., 2015; 
Ebele i in., 2016).  
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2.1.1. Farmaceutyki 

Termin „farmaceutyki” odnosi się do ogromnej grupy liczącej niemal 4000 
związków chemicznych posegregowanych w klasy różniące się właściwościami  
fizyczno-chemicznymi (Daughton i Ternes, 1999). Związki farmaceutyczne obej-
mują zróżnicowaną grupę związków chemicznych wraz z ich metabolitami i produk-
tami przemiany. Liczne leki są hydrolizowane lub metabolizowane do metabolitów. 
W większości przypadków stężenia tych metabolitów są znacznie niższe niż stężenie 
substancji pierwotnej, ponieważ ulegają bardziej efektywnym przekształceniom. 
Jednak stężenia niektórych substancji, takich jak farmaceutyczne substancje pomoc-
nicze, mogą pozostać prawie niezmienione (Yang i in., 2017).  

Farmaceutyki ogólnie obejmują antybiotyki, hormony, leki przeciwbólowe, leki 
przeciwzapalne, regulatory lipidów we krwi, β-blokery i leki cytostatyczne (tab. 
2.1.1). Do tej pory w medycynie zastosowano ponad 3000 farmaceutyków do lecze-
nia zarówno ludzi, jak i zwierząt oraz w celu poprawy poziomu życia człowieka. 
Zagrożenia związane z obecnością substancji farmaceutycznych w środowisku to 
m.in. zaburzenia równowagi hormonalnej w organizmie człowieka i zwierząt, poja-
wienie się antybiotykooporności na bakterie i inne. 

Przemysł farmaceutyczny w ostatnich kilkudziesięciu latach stał się jedną  
z najszybciej rozwijających się gałęzi. Ponadto jest odporny na niekorzystne zmiany 
związane z globalnym kryzysem finansowym, a postęp w tej dziedzinie nigdy  
wcześniej nie osiągnął tak zawrotnego tempa. Wartość rynku leków sprzedawanych 
bez recepty w Polsce lokuje nas na piątym miejscu w Europie po Francji, Niemczech, 
Włoszech, Wielkiej Brytanii (Mrowiec, 2015). W rankingach spożycia leków prze-
ciwbólowych Polska jest jeszcze wyżej, zajmując trzecie miejsce na świecie po  
Stanach Zjednoczonych i Francji (Sosnowska i i in., 2009). Ponadto analizy wyka-
zały, że Polacy w ciągu roku kupują średnio po 29 opakowań leków, co stawia nas 
na drugim miejscu tego rankingu (Bochnia, 2010). 

Do tej pory odnotowano różne poziomy stężeń farmaceutyków w danych matry-
cach środowiskowych na całym świecie, tj. w wodzie przeznaczonej do spożycia, 
wodach powierzchniowych, ściekach, osadach, w organizmach fauny i flory. Farma-
ceutyki występują w ilościach śladowych w całym cyklu życia wielu organizmów 
wodnych, co jest szczególnie ważne dla organizmów żyjących w wodach, do których 
odprowadzane są ścieki  (np. w rzekach).  

Farmaceutyki trudno ulegają biodegradacji w warunkach naturalnych i są  
w większości rozpuszczalne w wodzie, co tłumaczy ich obecność w ściekach oraz 
wodach naturalnych. Potencjalnie mogą pełnić podobną funkcję lub powodować 
skutki uboczne u organizmów niedocelowych, jak w przypadku zamierzonego ich 
działania u odbiorcy docelowego.  

Problem obecności farmaceutyków w środowisku związany jest z ich toksyczno-
ścią chroniczną a nie toksycznością ostrą. Zaniepokojenie dotyczące farmaceutyków 
w środowisku nasiliło się w latach 90. XX wieku. W celu poszerzenia wiedzy  
o losach farmaceutyków w środowisku konieczne są więc szczegółowe badania 
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oceny poziomu ich stężenia w ściekach oczyszczonych i wodach powierzchniowych 
oraz skuteczności usuwania tych zanieczyszczeń w procesach oczyszczania ście-
ków. Obecność farmaceutyków lub ich metabolitów, które są biologicznie czynne, 
powoduje powstanie mutacji genetycznych mogących doprowadzić do rozwoju 
szczepów bakterii lekoopornych. 

Tabela 2.1.1. Główne farmaceutyki i ich zastosowanie  (Ellis, 2006) 

Grupa/klasa związków Związek 

Antybiotyki stosowane u zwierząt i ludzi trimetoprim, erytromycyna, linkomycyna, 
sulfametaksol, chloramfenikol,  
amoksycylina 

Leki przeciwzapalne i przeciwbólowe ibuprofen, diklofenak, fenoprofen, acetami-
nofen, naproksen, kwas acetylosalicylowy, 
fluoksetyna, ketoprofen, indometacyna,  
paracetamol 

Leki psychotropowe diazepam, karbamazepina, primidon,  
salbutamol 

Leki przeciwnowotworowe cyklofosfamid, ifosfamid 

Leki sympatykomimetyczne albuterol 

Regulatory gospodarki tłuszczowej kwas klofibrowy, bezafibrat, fenofibrat,  
etofibrat, gemfibroz 

β-blokery metoprolol, propranolol, timolol, sotalol, 
atenolol 

Środki kontrastowe stosowane  
w prześwietlaniu RTG 

jopromid, jopamidol, diatrizan 

Sterydy i hormony dihydrotestosteron, progesteron, estradiol, 
estron, cholesterol, koprostanol, estriol,  
dietylstilbestrol, etynyloestradiol 

 

Wśród farmaceutyków stosowanych w medycynie wyróżniono kilka grup szcze-
gólnie niebezpiecznych dla środowiska przedstawionych w tabeli 2.1.1. Ze względu 
na trwałość w środowisku wodnym duże zainteresowanie naukowców wzbudzają 
niesteroidowe leki przeciwzapalne/przeciwbólowe (NLPZ), które są powszechnie 
stosowane i dostępne głównie bez recepty (Ellis, 2006). Wśród nich można wyróż-
nić: diklofenak, naproksen, ketoprofen czy kwas acetylosalicylowy. W środowisku 
pod wpływem mikroflory NLPZ tylko w niewielkim stopniu ulegają procesom roz-
kładu. Podobnie w organizmach żywych związki te słabo ulegają transformacjom. 
Dodatkowo, przeterminowane leki trafiają często wprost do ścieków lub na składo-
wiska odpadów. Zatem do środowiska wodnego dostają się różne farmaceutyki, 
które następnie podlegają biotransformacji w wyniku działania bakterii i grzybów. 
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Niesteroidowe leki przeciwzapalne również w organizmie człowieka ulegają bio-
transformacji i w takiej postaci trafiają do środowiska wodnego. Trudność w ozna-
czeniu farmaceutyków w ściekach polega zatem na występowaniu różnorodnych 
substancji – od cząsteczki macierzystej po jej szerokie spektrum metabolitów. 
Zagrożeniem dla środowiska wodnego są również antybiotyki, głównie z grupy:  
sulfonamidów (sulfametoksazol, trimetoprim), makrolidów (erytromycyna, klary-
tromycyna) oraz fluorochinolony (ciprofloksacyna, norfloksacyna).  

Kolejną grupą leków są leki psychotropowe, do których należy m.in. karbamaze-
pina, która  jest jednym z najczęściej stosowanych leków przeciwpadaczkowych. 
Obecność karbamazepiny w środowisku stwierdzono już w 1978 roku w Stanach 
Zjednoczonych i w 1985 roku w Wielkiej Brytanii, a od 1990 roku jej stężenie  
w wodach jest regularnie monitorowane (Calza i in., 2013). Do grupy regulatorów 
gospodarki lipidowej należą pochodne kwasu fibrynowego (fibraty) hamujące  
w wątrobie syntezę kwasów tłuszczowych oraz syntezę cholesterolu. Należą do nich: 
bezafibrat, gemfibrozil i klofibrat, który w wątrobie ulega przemianie do formy  
aktywnej – kwasu klofibrowego (Janiec, 2005; Szymonik i Lach, 2012).  

Ważną grupą farmaceutyków są związki endokrynne, tzw. EDC, nazywane rów-
nież związkami wykazującymi właściwości endokrynne lub związkami wywołują-
cymi zaburzenia w funkcjonowaniu układu dokrewnego. Od połowy ostatniej  
dekady wykazano u zwierząt różne niekorzystne skutki oddziaływania EDC (Kudlek  
i Dudziak, 2017; Monteiro i Boxall, 2010; Ziylan i Ince, 2011). Efekty te mogą  
kumulować się i prawdopodobnie pojawiać w kolejnych pokoleniach, a wówczas 
wynikające z nich rezultaty mogą być nieodwracalne, zagrażając zrównoważonemu 
rozwojowi człowieka. Większość EDC to syntetyczne organiczne substancje  
chemiczne, które są wprowadzane do środowiska ze źródeł antropogenicznych  
(np. bisfenol A), ale do EDC zalicza się również hormony estrogenne wytwarzane 
w sposób naturalny, np. estron (E1). 

2.1.2. Środki higieny osobistej  

Środki higieny osobistej (PCP) to zróżnicowana grupa związków używana w my-
dłach, balsamach, pastach do zębów, substancjach zapachowych, kremach przeciw-
słonecznych itp. Podstawowe grupy PCP obejmują: 
 środki dezynfekujące (np. triclosan),  
 substancje zapachowe (np. piżma),  
 repelenty owadów (np. N,N-dietylo-m-toluamid – DEET),  
 konserwanty (np. parabeny), 
 filtry UV (np. 3-(4'-metylobenzylideno) kamfora).  

PCP są produktami przeznaczonymi do użytku zewnętrznego przez ludzi, a zatem 
nie podlegają przemianom metabolicznym i stosowane regularnie przedostają się do 
środowiska w niezmienionej postaci. Wiele z tych związków jest stosowanych  
w dużych ilościach. Badania wykazały, że większość z nich jest trwała w środowi-
sku, bioaktywna i wykazuje wysoki potencjał bioakumulacji (Brausch i Rand, 2011; 
Mackay i Barnthouse, 2010; Peck, 2006).  
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PCP najczęściej wykrywane są w ściekach i wodach powierzchniowych na całym 
świecie (Peck, 2006), jednak, w porównaniu z farmaceutykami, wiedza o ich tok-
syczności i potencjalnym ryzyku uwalniania się do środowiska jest skromna  
(Daughton i Ternes, 1999).  

2.1.2.1. Środki dezynfekujące 

W mydłach, dezodorantach, kremach do ciała, pastach do zębów jako środki 
przeciwbakteryjne najczęściej stosuje się etery bifenylowe, tj. triclosan (TCS) i tri- 
clocarban (TCC) (McAvoy i in., 2002). W ostatnich latach coraz częściej kwestio-
nuje się ich użyteczność. Przykładowo TCS i TCC nie zapewniają właściwości  
antybakteryjnych mydeł. W 2014 roku w stanie Minnesota (USA) zakazano stoso-
wania TCS w pastach do zębów, kosmetykach, mydłach i żelach do kąpieli (Hopkins 
i Blaney, 2016). 

Mimo że TCS i TCC są hydrofobowe, to dane literaturowe potwierdzają ich  
wysokie stężenia w ściekach. Podwyższone stężenia tych związków odnotowano 
również w osadach ściekowych. TCS i TCC znajdują się w pierwszej dziesiątce naj-
częściej wykrywanych związków organicznych w ściekach (Kolpin i in., 2002;  
Halden i Paull, 2005). TCS zidentyfikowano w ściekach w stężeniach powyżej  
10 µg/dm3 (Lopez-Avila i Hites, 1980). Związki te występują również w środowisku 
wodnym (Coogan i in., 2007; Kinney i in., 2008). TCS wykryto w wodach po-
wierzchniowych w Stanach Zjednoczonych (Benotti i in., 2009; Boyd i in., 2004; 
Dougherty i in., 2010), Wielkiej Brytanii (Kasprzyk-Horden i in., 200), Korei Połu-
dniowej (Kim i in., 2009; Yoon i in., 2008), Szwajcarii (Brausch i Rand, 2011).  
Badania monitoringowe prowadzone dla wód powierzchniowych na całym obszarze 
Stanów Zjednoczonych wykazały, że TCS był najczęściej wykrywanym związkiem, 
jego stężenie nie przekraczało wartości 2,3 µg/dm3 (Kolpin i in., 2002).  

Często w ściekach  równolegle z TCS identyfikowano również pochodne mety-
lowe triclosanu (M-TCS). M-TCS są stosunkowo stabilne i mają właściwości lipo-
filowe, a zatem prawdopodobnie ulegają bioakumulacji w faunie i florze. Najwyższe 
stężenia M-TCS (aż do 21 000 ng/g lipidów) stwierdzono u ryb (Buser i in., 2006). 
Liczne badania dotyczące bioakumulacji wykazały, że w przeciwieństwie do TCS 
pochodne M-TCS ulegają bioakumulacji (Lindstrom i in., 2002). Ponadto w rośli-
nach wodnych nie zaobserwowano bioakumulacji TCS, natomiast w Sesbania  

herbacea wykazano bioakumulację M-TCS po 28 dniach ekspozycji (Stevens i in., 
2009). Jednak inne badania zaprzeczyły tym doniesieniom. Coogan i in. (2007)  
podali, że w algach  większą bioakumulację wykazał TCS w porównaniu do M-TCS. 
Na podstawie dostępnych danych nie można jednoznacznie wskazać, jakie czynniki 
wpływają na bioakumulację TCS. Wiadomo, że TCS wykazuje znaczące różnice  
w bioakumulacji przy różnych wartościach pH (Nakamura i in., 2008). Jednym  
z możliwych wyjaśnień różnic w bioakumulacji TCS jest jego zdolność do jonizacji. 
W typowych warunkach środowiskowych TCS może występować od całkowicie 
sprotonowanego (przy pH = 5,4) do całkowicie zdeprotonowanego związku (przy 
pH = 9,2) (Young i in., 2008). Również badania  Orvosa i in. (2002) potwierdziły, 
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że na bioakumulację oraz toksyczność TCS ma wpływ stan jonizacji tego związku.  
Autorzy wykazali, że niezjonizowany TCS przy pH od 8,17 do 8,21 był bardziej 
toksyczny niż TCS w stanie zjonizowanym przy wyższym pH. Tego efektu nie za-
obserwowano dla TCC, ponieważ związek ten ulega jonizacji tylko w ekstremalnych 
wartościach pH, które nie są typowe dla środowiska naturalnego (Young i in., 2008). 

TCC jako PCP stosowany jest od 1957 roku. Jego obecność wykazano w ściekach 
i wodach powierzchniowych, w których stężenie nie przekraczało 6,75 µg/dm3  
(Halden i Paull, 2005). Zaobserwowano, że TCC wykazał skłonność do bioakumu-
lacji w organizmach wodnych w większym stopniu niż TCS lub M-TCS. 

Inne środki dezynfekujące, np. fenol, 4-metylofenol i bifenylol, są również  
powszechnie stosowane w gospodarstwach domowych i mogą być uwalniane do śro-
dowiska wodnego. Te związki zidentyfikowano w wodach powierzchniowych lub 
ściekach (Kolpin i in., 2002; 2004; Glassmeyer i in., 2005), przy czym fenol był 
częściej wykrywany i jego stężenie było wyższe od stężenia 4-metylofenolu i bife-
nylolu (Kolpin i in., 2002). 

W przypadku TCS wykazano toksyczność ostrą dla  bezkręgowców, ryb, płazów, 
glonów i roślin. TCS jest bardziej toksyczny w porównaniu z innymi środkami  
dezynfekującymi. Dla wszystkich badanych środków dezynfekujących wykazano, 
że bezkręgowce są tylko nieco bardziej wrażliwe na ten związek niż ryby. Uważa 
się, że w przypadku długoterminowego narażenia ryby i rośliny naczyniowe są mniej 
wrażliwe na ekspozycję na TCS, podczas gdy glony i bezkręgowce są bardziej wraż-
liwe. Prawdopodobnie wynika to z większej wrażliwości alg na właściwości anty-
bakteryjne TCS. 

Inne badania wykazały, że podczas krótkotrwałych ekspozycji na TCS najbar-
dziej wrażliwe są algi, następnie płazy i potem ryby. Podobnie w przypadku dłuższej 
ekspozycji glony wydają się najbardziej wrażliwą grupą troficzną. Rośliny wodne, 
bezkręgowce i ryby nie były zbyt wrażliwe na przewlekłe narażenie na TCS. Wyka-
zano, że toksyczność M-TCS dla organizmów wodnych (Daphnia magna i Scenede-

smus subspicatus) narażonych na krótkie okresy ekspozycji jest niższa od związku 
macierzystego TCS. 

W literaturze jest bardzo mało danych dotyczących toksyczności TCC dla orga-
nizmów wodnych, ale ostatnie badania wykazały, że TCC jest nieco bardziej  
toksyczny dla bezkręgowców wodnych i ryb zarówno w przypadku krótko-, jak 
i długoterminowego narażenia niż TCS.  

Biorąc pod uwagę możliwość sorpcji na osadach dennych TCS, M-TCS oraz 
TCC i ich podwyższonego stężenia w tej matrycy, nie wyklucza się wpływu na bez-
kręgowce bentosowe. Zaobserwowano także, że TCS wpływa na rozwój bakterii 
opornych na antybiotyki (Braoudaki i Hilton, 2004).  

Obecnie uważa się, że potencjalne skutki związane z obecnością w środowisku 
wodnym środków dezynfekujących są niewielkie, chociaż nie wyklucza się, że 
związki te mogą mieć poważne skutki dla zdrowia ludzi i akwakultury (Lyndall i in., 
2010). Nadal pozostaje wiele niejasności, w tym wpływ tych związków na orga- 
nizmy bentosowe i skutki jonizacji na ich toksyczność i bioakumulację. Powyższe 
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kwestie należy nadal dokładnie badać, aby przeprowadzić kompleksową ocenę 
ryzyka środków dezynfekujących na środowisko i zdrowie człowieka (Brausch  
i Rand, 2011). 

2.1.2.2. Syntetyczne środki zapachowe 

Środki zapachowe to wszechobecne zanieczyszczenia środowiska i prawdopo-
dobnie są najczęściej badaną klasą PCP (Daughton i Ternes, 1999). Zapachami  
powszechnie używanymi są piżma syntetyczne, popularne związki zapachowe, sto-
sowane w rozmaitych produktach perfumowanych i do pielęgnacji osobistej, takich 
jak: wyroby perfumeryjne, płyny po goleniu, mydła, preparaty do utrzymywania 
czystości, odświeżacze powietrza, detergenty do prania i zmiękczania tkanin.  
Do piżma syntetycznego zalicza się piżmo nitrowe, które wprowadzono pod koniec 
XIX wieku, oraz piżma policykliczne, wprowadzone w latach pięćdziesiątych  
(Daughton i Ternes, 1999). Piżma nitrowe są to najczęściej pochodne nitrowe tolu-
enu lub m-ksylenu. Zostały odkryte przypadkowo przez Alberta Bauera w 1888 roku 
podczas prób otrzymania nowych materiałów wybuchowych, pochodnych TNT. 
Najczęściej używanymi piżmami nitrowymi są piżmo ksylenowe (MX) i piżmo  
ketonowe (MK), rzadziej wykorzystuje się piżmo ambretowe (MA), piżmo mos- 
kenowe (MM) i piżmo tybetańskie (MT) (Brausch i Rand, 2011; Daughton  
i Ternes, 1999).  

Piżma nitrowe powoli są wycofywane, część z nich ze względu na działanie  
fotouczulające, a w niektórych przypadkach rakotwórcze. Zastępowane są innymi 
związkami chemicznymi, zarówno pochodzenia naturalnego (roślinnego), jak i syn-
tetycznego, które mają zapach piżmowy. Należą do nich piżma policykliczne  
i makrocykliczne, które nie posiadają w strukturze grupy nitrowej. Piżma policy-
kliczne (Polycyclic Musk Fragrances – PMF) są jednymi z ważniejszych grup syn-
tetycznych związków zapachowych. Najczęściej są to pochodne indenu lub tetraliny. 
Wykorzystuje się je m.in. jako składniki kosmetyków (perfum, kremów, szamponów 
itp.), odświeżaczy powietrza czy detergentów. Często stosowane są np. HHCB 
(1,3,4,6,7,8-sześciohydro-4,6,6,7,8,8-sześciometylocyklopenta(g)-2-benzopiran)  
i AHTN (6-acetylo-1,1,2,4,4,7-sześciometylotetralin) (Daughton i Ternes, 1999). 
Wśród piżm wielopierścienowych wykorzystywane są również: kaszmeran (DPMI), 
celestolid (ABDI), fantolid (AHDI) oraz traseolid (ATII). HHCB znajduje zastoso-
wanie tylko w przemyśle kosmetycznym jako czynnik maskujący lub substancja aro-
matyczna w kompozycjach zapachowych. W związku z tym, że charakteryzuje się 
wysoką stabilnością w środowisku alkalicznym i jego zabarwienie nie ulega zmianie 
pod wpływem światła, jest bardzo popularnym składnikiem kompozycji perfumeryj-
nych stosowanych w produkcji mydeł, detergentów i innych kosmetyków. Wartość 
produkcji HHCB i AHTN oszacowano na około 1 milion funtów rocznie i tym  
samym produkty te umieszczono na „Liście produktów o dużej skali produkcji”, 
sporządzonej przez US EPA (Peck, 2006). 

Po raz pierwszy piżmo nitrowe w środowisku zidentyfikowali Yamagashi i in. 
(1981; 1983). Autorzy przeprowadzili kompleksowe badania monitorujące MX  
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i MK w Japonii. MX i MK  wykryto w 83-90% badanych próbek ścieków, w około 
50% próbek wód powierzchniowych, a także w organizmach ryb słodkowodnych  
i skorupiaków. Najwyższe stężenia MX i MK wykazano w ściekach z oczyszczalni 
ścieków w zakresie odpowiednio od 25 do 36 ng/dm3 i od 140 do 410 ng/dm3  
(Yamigashi i in., 1981; 1983). Winkler i i in. (1998) oraz Moldavan (2006) zidenty-
fikowali zarówno piżma nitrowe, jak i piżma policykliczne w próbkach wody z rzeki 
Łaby (Niemcy) i rzeki Somes (Rumunia) w zakresie odpowiednio od 2 do 10 ng/dm3 
i 2-300 ng/dm3, przy czym najwyższe stężenie wykazano dla piżma policyklicznego 
HHCB. Piżma policykliczne, tj. AHTN i HHCB, częściej występowały w wodach 
powierzchniowych odpowiednio w 78,3 i 84,6% próbek, a ich stężenia również były 
wyższe od  piżma nitrowego.  

Współczynnik podziału n-oktanol-woda (P lub Kow) jest jednym z najczęściej 
stosowanych parametrów fizyczno-chemicznych, który służy do oceny potencjal-
nych losów środowiskowych substancji zanieczyszczających. Współczynnik po-
działu oktanol-woda zmierzony dla typowych zanieczyszczeń środowiska mieści się 
w bardzo szerokim zakresie – od 0,01 dla związków o wysokiej polarności do 1010 
dla substancji wysoce hydrofobowych. Z tego względu współczynnik podziału 
przedstawia się zwykle w formie logarytmicznej. Piżma nitrowe i policykliczne są 
rozpuszczalne w wodzie, ale mają wysoki współczynnik logKow (dla MK logKow = 
= 3,8,  dla piżma policyklicznego 5,4-5,9) (Balk i Ford, 1999), co wskazuje na wy-
soki potencjał bioakumulacji tych związków (Winkler i in., 1998). Wysoki potencjał 
bioakumulacji piżma syntetycznego potwierdziły inne dane literaturowe. Wykazano 
podwyższone stężenia piżma w lipidach ryb słodkowodnych i morskich oraz mię-
czaków. Dietrich i Hitzfield (2004) wyznaczyli współczynniki biokoncentracji 
(BCF) i bioakumulacji (BAF) dla piżm syntetycznych. Autorzy podali, że BCF  
i BAF piżma nitrowego, w szczególności MX, są wyższe od piżma policyklicznego  
(Brausch i Rand, 2011). 

Piżma nitrowe mają stosunkowo niską lub nie wykazują skłonności do wywoły-
wania ostrych objawów toksyczności dla dotychczas badanych organizmów  
wodnych. MX i MK wykazują toksyczność ostrą przy stężeniach poniżej granic ich 
rozpuszczalności w wodzie (0,15 mg/dm3 dla MX i 0,46 mg/dm3 dla MK). Uważa 
się, że piżmo nitrowe jest potencjalnie toksyczne dla organizmów wodnych przy 
dłuższym czasie ekspozycji.  

Dotychczasowe badania wykazały, że ryby słodkowodne z rodziny karpiowatych 
D. rerio są najbardziej wrażliwymi gatunkami na ekspozycje piżma nitrowego 
(Carlsson i Norrgren, 2004).  

Piżma policykliczne są bardziej toksyczne od piżm nitrowych.  HHCB i AHTN 
są toksyczne dla bezkręgowców wodnych już w niskich stężeniach na poziomie ppb 
i  ppm, chociaż nie są toksyczne dla ryb. Przy dłuższym czasie ekspozycji na piżmo 
policykliczne bezkręgowce są bardziej wrażliwe niż ryby, natomiast piżmo policy-
kliczne nie jest toksyczne dla płazów. 

Na podstawie najwyższych odnotowanych stężeń piżma syntetycznego w środo-
wisku wodnym tylko AHTN może potencjalnie wywoływać negatywne skutki u dzi-
kich zwierząt (Wollenberger i in., 2003). 
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W literaturze jest znikoma liczba przykładów badań dotyczących wpływu piżma 
na algi i bezkręgowce bentosowe, w związku z tym nie można określić ich poten-
cjalnego ryzyka na te organizmy. Ze względu na wysoką wartość współczynnika 
logKow piżma syntetyczne mogą kumulować się w osadach dennych, zwiększając 
poziom stężenia w tym medium, przez co stanowią zagrożenie dla bezkręgowców 
bentosowych. Jednak, aby szczegółowo określić wpływ środków zapachowych na 
środowisko wodne, należy przeprowadzić dalsze badania tych mikrozanieczyszczeń 
(Brausch i Rand, 2011). 

2.1.2.3. Środki odstraszające owady (repelenty) 

Najbardziej rozpowszechnionym aktywnym środkiem odstraszającym owady 
jest N,N-dietylo-m-toluamid (DEET) – składnik repelentów owadów (Brausch 
i Rand, 2011; Costanzo i in., 2007). Po raz pierwszy DEET został wprowadzony 
przez armię amerykańską w 1946 roku do ochrony personelu wojskowego przed  
komarami i gryzącymi muchami (Hopkins i in., 2016). Zadaniem DEET jest zakłó-
canie zdolności owadów do wykrywania kwasu mlekowego u człowieka. Obecnie 
w USA związek ten zarejestrowany jest do użytku w 225 produktach i szacuje się, 
że roczne zużycie przekracza 1,8 miliona kg. DEET wykryto w ściekach z oczysz-
czalni ścieków (Glassmeyer i in., 2005; Sui i in., 2010) i wodach powierzchniowych 
(Kolpin i in., 2002; Glassmeyer i in., 2005; Sandstrom i in., 2005) na całym świecie. 
DEET jest stosunkowo trwały w środowisku wodnym, ale w przeciwieństwie  
do wielu innych PCP (np. substancji zapachowych i filtrów UV) związek ten cha-
rakteryzuje się niskim współczynnikiem BCF, co wskazuje, że prawdopodobnie nie  
kumuluje się w organizmach wodnych (Costanzo i in., 2007).  

Repelenty przedostają się do środowiska wodnego głównie wraz ze ściekami.  
W wodzie mogą ulegać bioakumulacji, która zależy od wartości logKow i jest specy-
ficzna dla danej substancji chemicznej, a nie całej grupy repelentów. W literaturze 
jest bardzo niewiele danych dotyczących toksyczności DEET dla organizmów  
wodnych. Costanzo i in. (2007) podsumowali doniesienia literaturowe dotyczące  
repelentów opublikowane do 2006 roku, według których tylko DEET wykazywał 
niewielką toksyczność dla organizmów wodnych. Pomimo że DEET występuje  
powszechnie w wodach powierzchniowych i jest stosunkowo odporny na rozkład, 
nie są znane badania dotyczące jego toksyczności przewlekłej dla organizmów wod-
nych. Na podstawie dostępnych informacji Costanzo i in. (2007) przeprowadzili 
wstępną ocenę ryzyka i stwierdzili, że DEET prawdopodobnie nie wywołuje skut-
ków biologicznych w ekosystemach wodnych, jednak z powodu braku informacji na 
temat jego toksyczności przewlekłej nie można dokonać ostatecznej oceny jego 
wpływu na środowisko.  

Inny repelent 1,4-dichlorobenzen jest stosowany jako insektycyd (głównie  
w środkach przeciwmolowych). Badania 1,4-dichlorobenzenu wykazały jego tok-
syczność ostrą dla bezkręgowców, w szczególności D. magna, natomiast toksycz-
ność przewlekłą dla ryb (Boutonnet i in., 2004). Biorąc pod uwagę obserwowane 
stężenia tego związku w środowisku wodnym, jest mało prawdopodobne, aby był 
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toksyczny dla organizmów słodkowodnych. Ponadto ze względu na niski potencjał 
bioakumulacji 1,4-dichlorobenzenu nic nie wskazuje, że może wywoływać efekty 
endokrynologiczne u organizmów wodnych (Boutonnet i in., 2004). Hopkins i in. 
(2016) podają, że po przeglądzie literatury przeprowadzonym przez Constanzo i in. 
(2007) nie zgłoszono żadnych dodatkowych informacji dotyczących toksyczności 
repelentów. 

2.1.2.4. Konserwanty 

Konserwanty stosowane są w żywności, kosmetykach i przyborach toaletowych. 
Badania koncentrują się głównie na parabenach, które stanowią największą część 
stosowanych na rynku konserwantów. Parabeny pod względem chemicznym są  
estrami kwasu 4-hydroksybenzoesowego (PHBA), różniącymi się grupą funkcyjną. 
Wykazują działanie grzybostatyczne i odznaczają się niską aktywnością przeciw-
bakteryjną. Do grupy parabenów najczęściej zalicza się związki z prostołańcucho-
wymi grupami alkilowymi (metyloparaben, etyloparaben, propyloparaben, butylo-
paraben, pentyloparaben, heksyloparaben i heptyloparaben), niektóre z grupami 
rozgałęzionymi (np. izopropyloparaben czy izobutyloparaben) oraz z grupami ary-
lowymi (np. benzyloparaben). Czasami stosowane są również ich sole. Parabeny 
mają postać bezbarwnego lub białego proszku, prawie bez zapachu i smaku  
(Daughton i Ternes, 1999). Należą do najczęściej stosowanych środków konserwu-
jących z uwagi na ich szerokie spektrum działania przeciwdrobnoustrojowego,  
a także bezpieczeństwo, ponieważ ich działanie drażniące i uczulające jest nie-
znaczne. W UE dozwolone jest stosowanie w kosmetykach metyloparabenu i etylo-
parabenu (oraz ich soli) w stężeniu do 0,4%, natomiast zawartość wszystkich tych 
substancji nie może w produkcie przekroczyć 0,8%. Dla propyloparabenu i butylo-
parabenu zawartości te wynoszą odpowiednio 0,14 i 0,8%, przy czym parabenów 
tych nie można stosować w produktach niespłukiwanych przeznaczonych dla dzieci 
poniżej trzeciego roku życia nakładanych na skórę na obszarze przykrytym pieluchą. 
Zabronione jest natomiast stosowanie izopropyloparabenu, izobutyloparabenu,  
fenyloparabenu, benzyloparabenu i pentyloparabenu. Jednak zwykle stężenia te 
w kosmetykach nie przekraczają 0,3%.Według danych Food and Drug Administra-

tion (FDA), parabeny są obecne w ponad 22 tys. formuł kosmetyków (Cosmetic  
Ingredient Review, 2008). Do stosowania w żywności dopuszczone są etyloparaben 
(E 214) i metyloparaben (E 218) oraz ich sole sodowe (odpowiednio E 215 i E 219). 
Dopuszczalne stężenie parabenów w preparacie enzymów spożywczych to 2 g/kg, 
w gotowej żywności – 2 mg/kg, a w napojach – 1 mg/dm3. 

Aktualnie wykorzystuje się siedem rodzajów parabenów: benzyloparaben,  
butyloparaben, etyloparaben, izobutyloparaben, izopropyloparaben, metyloparaben  
i propyloparaben. W 1987 roku zużyto ponad 7000 kg parabenów w kosmetykach 
oraz przyborach toaletowych (Soni i in., 2005) i  wartość ta systematycznie wzrasta 
(Brausch i Rand, 2011).  

Parabeny są związkami stabilnymi chemicznie. Wykazują aktywność przeciw-
drobnoustrojową w szerokim zakresie pH od 4 do 8 (Bojarowicz i in., 2012; Doron 
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i in., 2001). Substancje te mają charakter lipofilowy i w zależności od długości łań-
cucha alkilowego w cząsteczce estru słabo lub bardzo słabo rozpuszczają się w wo-
dzie. Parabeny nie wykazują właściwości konserwujących w fazie olejowej, dlatego 
w celu zwiększenia ich rozpuszczalności w fazie wodnej dodaje się do glikolu pro-
pylenowego glicerynę lub etanol. Wraz ze zwiększeniem masy cząsteczkowej para-
benu oraz wydłużeniem bocznego łańcucha alkilowego wzrasta współczynnik  
logKow oraz zwiększa się jego aktywność przeciwdrobnoustrojowa, zarówno prze-
ciwbakteryjna, jak i przeciwgrzybicza (Golden i in., 2005). Jako środki konserwu-
jące poszczególne parabeny wykazują zróżnicowaną aktywność, dlatego aby zwięk-
szyć efektywność działania, stosuje się ich mieszaniny, co jednocześnie pozwala 
zminimalizować zawartości poszczególnych konserwantów w danym produkcie.  
Parabeny wykazują silniejsze działanie przeciwbakteryjne wobec bakterii Gram-do-
datnich. W celu zwiększenia skuteczności przeciwko bakteriom Gram-ujemnym do-
dawane są inne konserwanty, np. pochodne formaldehydu, z którymi parabeny wy-
kazują synergizm działania. Obecność niektórych związków powierzchniowo 
czynnych, w wyniku tworzenia wiązań wodorowych lub włączania cząsteczek  
w micele, może zmniejszyć aktywność przeciwdrobnoustrojową parabenów.  

Udowodniono skuteczność oraz bezpieczeństwo stosowania parabenów. Wyka-
zano, że są nietoksyczne, niekancerogenne, niegenotoksyczne, nieteratogenne. Nie 
ulegają kumulacji ze względu na bardzo szybki metabolizm (Gomez i in., 2005;  
Lakerman i in., 2006; Ross, 2006). Szacuje się, że sumaryczna dobowa ekspozycja 
osoby dorosłej na parabeny wynosi ok. 76 mg, z czego ok. 50 mg pochodzi z kosme-
tyków, ok. 25 mg – z leków, a z produktów spożywczych – ok. 1 mg (Soni i in., 
2005).  Szerokie zastosowanie parabenów wynika z faktu, że związki te są postrze-
gane jako substancje bezpieczne dla zdrowia człowieka. Jednak zaobserwowano, że 
może wystąpić indywidualna nadwrażliwość na daną substancję czy też niewłaściwe 
użycie. W związku z tym istnieje ryzyko pojawienia się takich niepożądanych efek-
tów, głównie w postaci uczuleń. Wynika to z działania parabenów jako alergenów 
kontaktowych. Obawy wywołuje także ich aktywność imitująca działanie estroge-
nów i związane z tym następstwa (Bojarowicz i in., 2012). 

Badania dotyczące występowania parabenów w wodach powierzchniowych  
i ściekach wykazały, że największe ich stężenia były charakterystyczne dla wód  
powierzchniowych, w zakresie od 15 do 400 ng/dm3, w zależności od parabenu, pod-
czas gdy w ściekach  stężenia były niższe – od 50 do 85 ng/dm3 (Ebele i in., 2017). 

Dane literaturowe podają, że parabeny mogą wykazywać toksyczność ostrą dla 
organizmów wodnych. Spośród siedmiu różnych typów parabenów obecnie stoso-
wanych benzyloparaben wydaje się najbardziej toksyczny (Madsen, 2009). Uważa 
się, że wraz ze wzrostem długości łańcucha podstawników parabenów może zwięk-
szać się ich toksyczność ostra dla bakterii (Dymicky i Huhtanen, 1979; Eklund, 
1980). Dobbins i in. (2009) wykazali toksyczność parabenów dla D. magna  
i Pimephales promelas (ryba słodkowodna ze stawu rybnego). Autorzy stwierdzili, 
że benzyloparaben i butyloparaben były najbardziej toksyczne dla bezkręgowców  
i ryb, podczas gdy metyloparaben i etyloparaben najmniej toksyczne, co potwierdza 



56 

wcześniejsze doniesienia, że toksyczność wzrasta wraz ze zwiększaniem się długo-
ści łańcucha. Pomimo że Dobbins i in. (2009) podali, że parabeny stanowią jedynie 
ograniczone zagrożenie dla organizmów wodnych, sugeruje się, że związki te,  
w szczególności benzyloparaben, butyloparaben i propyloparaben, mogą wywoły-
wać niskopoziomowe zmiany estrogenowe. Inui i in. (2003) oraz Bjerregaard i in. 
(2008) podali, że krótkotrwała ekspozycja parabenów może potencjalnie powodo-
wać skutki estrogenne w stężeniach istotnych dla środowiska.  

Dane literaturowe wskazują na potencjalny wpływ parabenów na organizmy 
wodne, ale nadal brakuje informacji na temat chronicznego działania parabenów na 
organizmy wodne. Dane dotyczące stężeń parabenów w środowisku sugerują jedy-
nie minimalne ryzyko dla organizmów wodnych, ponieważ stężenia powodujące  
negatywne skutki są na ogół 1000 razy wyższe od oznaczanych w wodach (Brausch  
i Rand, 2011). 

2.1.2.5. Filtry UV 

Rosnące zaniepokojenie negatywnymi skutkami promieniowania ultrafioleto-
wego (UV) u ludzi spowodowało zwiększone stosowanie filtrów UV. Filtry UV 
(UVF) są szeroko wykorzystywane w produktach ochrony przeciwsłonecznej,  
kosmetykach, farmaceutykach i preparatach higieny osobistej. Filtry UVF są stoso-
wane w celu ochrony skóry przed promieniowaniem UVA (315-400 nm), UVB  
(280-315 nm) i/lub UVC (100-280 nm).  

Produkty te zazwyczaj zawierają związki aromatyczne z grupami metoksy- i/lub 
karbonylowymi, które zapewniają wysoką absorbancję światła UV w zakresie dłu-
gości fal 280-400 nm. Jako filtry UV stosowane są: 
 benzofenon (BP) i pochodne benzofenonu: 2-hydroksy-2-metoksybenzofenon 

(BP3) oraz kwas 2-hydroksy-4-metoksybenzofenono-5-sulfonowy (BP4); 
 pochodne kwasu p-aminobenzoesowego: benzoesan 4-etylheksyl-4-(dimetylo- 

amino) (EDP)  i etyl 4-aminobenzoesowy (Et-PABA); 
 pochodne kamfory: 3-(4'-metylobenzylideno) kamfora (4-MBC); 
 pochodne benzotriazolu: metylen bis-benzotriazolotetrametylo-butylofenol 

(MBBT); 
 pochodne salicylanów: salicylan etyloheksylu (ES) i homosalat (HMS); 
 pochodne triazyny: dietyloheksylo butamido triazon (DBT); 
 pochodne dibenzoilometanu: 4-tert-butyl-4'-metoksydibenzoilometan (BMDM); 
 pochodne benzimidazolu: kwas sulfonowy 2-fenylo-5-benzimidazolu (PBSA); 
 pochodne krylenu: oktokrylen (OC) (Kozarska, 2017). 

Powszechnie stosowane filtry UVF to HMS, oktinoksat (OMC) i BP3 (Poiger  
i in., 2004). Filtry UV w zależności od mechanizmu działania można podzielić  
na blokery organiczne (chemiczne) i nieorganiczne (fizyczne). Filtry organiczne ab-
sorbują promienie UV, przechodzą w stan wzbudzony, a następnie wydzielają  
ciepło. Filtry nieorganiczne  (ZnO,TiO2) działają przez odbijanie oraz rozpraszanie 
promieniowania UV. Autorka skoncentrowała się głównie na filtrach organicznych 
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ze względu na ich zdecydowanie większe wykorzystanie w porównaniu z filtrami  
nieorganicznymi.  

Filtry UV są głównie stosowane w kosmetykach, takich jak: preparaty przeciw-
słoneczne, kosmetyki do pielęgnacji skóry i makijażu, pomadki ochronne, występują 
także w szerokim zakresie produktów, np. w tworzywach sztucznych, klejach, lakie-
rach i gumach w celu zapewnienia im ochrony przed degradacją UV. Ponadto  
występują w produktach farmaceutycznych, w kosmetykach samochodowych  
i innych wyrobach przemysłowych (Clavijo i in., 2016; Ferrero-Gago i in., 2013; 
Kozarska, 2017; Ramos i in., 2015). W celu zwiększenia wartości wskaźnika 
ochrony przeciwsłonecznej (SPF) stosuje się mieszaniny filtrów (zarówno organicz-
nych UVA i UVB, jak i nieorganicznych), co przyczynia się do zwiększenia  
ogólnego stężenia w produkcie końcowym. Filtry chemiczne prawie zawsze uży-
wane są w mieszaninach, gdyż żaden związek pojedynczo zastosowany w kosme-
tyku w dopuszczalnych stężeniach nie zapewnia odpowiedniej ochrony, tzn. zabez-
pieczenia przed promieniowaniem UVA i UVB. 

Właściwości fizyczno-chemiczne filtrów UV determinują ich losy i przemiany 
w środowisku oraz decydują o możliwości wyboru odpowiedniej techniki analitycz-
nej oznaczania powyższych związków w matrycach środowiskowych.  

Filtry UV nie są uważane za związki lotne, ponieważ średnia wartość ich punktu 
wrzenia wynosi 400°C. Do lotnych zalicza się Et-PABA, BP (temperatura wrzenia 
w zakresie 300-350°C). Do mniej lotnych związków zalicza się benzimidazol  
i pochodne triazyny (Ramos i in., 2015). Większość pochodnych benzofenonu, jak  
również pochodne kamfory charakteryzują się umiarkowaną rozpuszczalnością 
(1,0·103 mg/dm3 > S ≥ 1,0·102 mg/dm3). Inne związki kamfory, benzofenonu i kwasu 
p-aminobenzoesowego, pochodne salicylanów i cynamonianów są nieznacznie roz-
puszczalne w wodzie (1,0·102 mg/dm3 > S ≥ 1,0·10–1 mg/dm3). Grupy triazyn, ben-
zotriazoli i pochodnych krylenu nie rozpuszczają się w wodzie (Kozarska, 2017;  
Ramos i in., 2015). 

Oceniając wartość współczynnika logKow związków zaliczanych do filtrów UV, 
wykazano, że pochodne benzimidazoli i benzofenonu BP4 i BP5 charakteryzuje  
logKow < 1 i związki te są hydrofilowe oraz bardzo dobrze rozpuszczają się w wo-
dzie. Większość związków o logKow > 4 uważa się za hydrofobowe, tj. krylen,  
dibenzoilometan, cynamoniany, kwas p-aminobenzoesowy i pochodne salicylanów. 
Związki o logKow > 8 (np. BEMT) nie są łatwo biodostępne, a te o logKow > 10  
(np. EHT, DBT, MBBT i DTS) nie wykazują dostępności biologicznej (Kozarska, 
2017; Ramos i in., 2015). Analizując wartości współczynnika podziału węgiel orga-
niczny-woda (logKoc), stwierdzono, że ma zbliżony rozkład zależności jak wpół-
czynnik logKow dla wymienionych związków. Substancje, takie jak pochodne ben-
zofenonu BP4 i BP5, pochodne benzimidazolu, PBSA i DPDT charakteryzują się 
niskimi wartościami logKow i są bardzo dobrze rozpuszczalne w wodzie, w związku 
z tym prawdopodobieństwo zidentyfikowania ich w wodzie jest wysokie w przeci-
wieństwie do triazyny i benzotriazoli o wysokich wartościach logKow, a więc związ-
kach bardzo słabo rozpuszczalnych w wodzie. Dlatego logKoc triazyny i benzotria-
zoli można oznaczać w glebach/osadach rzecznych. 
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Filtry UV przedostają się do środowiska dwiema drogami, pośrednio ze ściekami 
z oczyszczalni ścieków lub bezpośrednio z osadów dennych czy też uwalniane ze 
środków kosmetycznych zawierających filtry UV – podczas pływania i innych  
zajęć rekreacyjnych ludzi (Brausch i Rand, 2011). Analizy przeprowadzone  
w Szwajcarii wykazały, że do oczyszczalni ścieków wprowadzano aż 118 g 2-etylo- 
-heksylo-4-trimetoksycynamonianu (EHMC), 49 g 4-MBC, 69 g BP3 i 28 gOC na  
10 000 osób/dzień w okresie intensywnego stosowania filtrów UV (Balmer in., 
2004). Z kolei Poiger i in. (2004) obliczyli, że w wyniku dziennego stosowania do 
1263 mg UVF/osobę do małego jeziora w Szwajcarii bezpośrednio wprowadzano do 
966 kg UVF/rok. Balmer i in. (2004) zbadali obecność 4-MBC, BP3, EHMC i OC 
w ściekach, wodach powierzchniowych i tkankach ryb w Szwajcarii. Największe 
stężenie wykazano dla 4-MBC, w ściekach wynosiło ono 2,7 µg/dm3, w wodach po-
wierzchniowych 35 ng/dm3, a w tkance ryb 123 ng/g tkanki lipidowej. Poiger i in. 
(2004) uzyskali podobne wyniki dla wybranych filtrów UV w szwajcarskich jezio-
rach, w których najwyższe stężenia (5-125 ng/dm3) wykazano dla  BP3.  

Dane literaturowe potwierdzają bioakumulację filtrów UVF w organizmach ryb 
na poziomach podobnych do PCB i dichlorodifenylotrichloroetanu (DDT) (Dau-
ghton i Ternes, 1999; Balmer i in., 2004; Poiger i in., 2004). Stężenia UVF w tkance 
lipidowej ryb wynosiły do 2 ppm (Nagtegaal i in., 1997). Ponadto stwierdzono,  
że współczynnik ich bioakumulacji w organizmach ryb jest powyżej 5000.  
W badaniach laboratoryjnych prowadzonych przez Kunz i in. (2006) wyznaczono 
współczynnik biokoncentracji kamfory 3-benzylidenowej (3BC) u ryb z gatunku  
P. promelas, który po 21 dniach ekspozycji wynosił 313. 

Według Fent i in. (2009),  UVF nie wykazują toksyczności ostrej dla organizmów 
wodnych. Autorzy zaobserwowali, że D. magna przy krótkotrwałym narażeniu  
(48 godz.) była najbardziej wrażliwa na EHMC, natomiast najmniej wrażliwa na 
BP4. Większość badań dotyczących UVF była prowadzona przy ekspozycjach dłu-
goterminowych. Schmitt i in. (2008) badali skutki oddziaływania filtrów UV (3BC  
i 4-MBC) na organizmy bezkręgowców bentosowych i zaobserwowali znaczące 
zmniejszenie reprodukcji wodożytki nowozelandzkiej (P. antipodarum) oraz zna-
czący spadek rozrodczości i zwiększoną śmiertelność dżdżowniczki (Lumbriculus 

variegatus). Testy in vitro z użyciem czterech filtrów przeciwsłonecznych UVA  
i UVB (BP3, HMS, 4-MBC i oktylo-dimetylo-PABA) pokazały, że związki te wy-
kazują potencjał do wywoływania efektów estrogennych (Schlumpf i in., 2001).  

2.1.2.6. Inne PCP 

Poza wyżej wymienionymi rodzajami PCP w środowisku występują inne środki 
higieny osobistej, które wymagają uwagi ze względu na ich toksyczność. Związki te 
obejmują alkilofenole, takie jak 4-tert-oktylofenol (4tOP) i nonylofenol (NP), cyklo-
siloksany (D3-D6) i polidimetylosiloksany (L3-L16). Alkilofenole i cyklosiloksany 
są stosowane głównie w balsamach i kremach do pielęgnacji skóry, dezodorantach 
oraz detergentach (Horii i Kannan, 2008; Mottaleb i in., 2009). Siloksany są doda-
wane do produktów w dużych dawkach. W związku z tym dzienne stosowanie  
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siloksanów w szamponach, odżywkach do włosów i balsamach do ciała wynosiło 
odpowiednio około 500, 754 i 206 μg/osobę (Lu i in., 2011). Zakres stężeń siloksa-
nów oznaczanych w wodzie wynosił  od 0,009 do 0,027 μg/dm3. Stężenia cyklo- 
tetrasiloksanu (D4) były poniżej wartości uznanych za niebezpieczne dla środowiska 
(Wang i in., 2013), jednak jeśli siloksany będą konsekwentnie odprowadzane do 
ekosystemu w  stężeniach opisanych w literaturze, należy oczekiwać szkodliwych 
oddziaływań na środowisko (Lu i in., 2011). Przykładowo Sousa i in. (1995) ustalili, 
że przetrwanie D. magna zmniejszyło się o 16% po 21 dniach ekspozycji na  
15 μg/dm3 D4. Uważa się, że alkilofenole są toksyczne dla organizmów żyjących  
w wodzie. White i in. (1994) wykazali estrogenne działanie alkilofenoli na ryby, 
ptaki i ssaki. Biorąc pod uwagę potencjalny ostry wpływ alkilofenoli na bakterie, 
bezkręgowce i kręgowce, dalsze badanie oceny ich stężeń środowiskowych jest  
w pełni uzasadnione (Hopkins i Blaney, 2016). 

2.1.3. Źródła i transport PPCP w środowisku 

PPCP przedostają się do środowiska różnymi drogami (rys. 2.1.1). Największe 
źródło PPCP trafiających do środowiska pochodzi z ich użytkowania, a sposób prze-
dostawania się do środowiska różni się w zależności od tego, czy są stosowane przez 
ludzi czy u zwierząt (Ebele i in., 2017). Stabilność chemiczna lub metaboliczna nie-
których substancji farmaceutycznych oznacza, że do 90% składnika czynnego jest 
wydalane (lub wypłukiwane) w pierwotnej postaci. Weterynaryjne produkty leczni-
cze przedostają się do środowiska z nieoczyszczonych, rozproszonych źródeł, na 
przykład przez nawożenie obornikiem (Komunikat Komisji, 2019). Głównym źró-
dłem PPCP w środowisku są ścieki oczyszczone odprowadzane z oczyszczalni ście-
ków komunalnych, ścieki oczyszczone odprowadzane z zakładów produkcyjnych, 
nawożenie obornikiem zwierzęcym oraz akwakultura, w ramach której substancje 
farmaceutyczne są często dodawane do paszy. Do kolejnych źródeł PPCP w środo-
wisku można zaliczyć osady ściekowe zawierające substancje farmaceutyczne,  
wypasanie zwierząt gospodarskich, leczenie zwierząt domowych, niewłaściwe skła-
dowanie niezużytych PPCP i skażonych odpadów. PPCP mogą ulegać procesowi 
infiltracji z wód powierzchniowych do wód podziemnych oraz przenikać ze składo-
wisk odpadów.  

Za główne źródło farmaceutyków w środowisku uważa się szeroko rozumiany 
przemysł farmaceutyczny. Innym, niezwykle istotnym źródłem leków w środowisku 
są placówki ochrony zdrowia (w głównej mierze szpitale), a także nieumiejętne  
gospodarowanie lekami przeterminowanymi, które często trafiają do toalety  
(Fudala-Książek i in., 2019; Staniszewska i in., 2015). Leki stosowane w celach te-
rapeutycznych wydalane są wraz z moczem i/lub kałem, a następnie systemem  
kanalizacji trafiają do oczyszczalni ścieków. Istotnym źródłem leków może być 
także ich nieprawidłowa utylizacja. Z badań statystycznych przeprowadzonych 
w Stanach Zjednoczonych wynika, że aż 54% społeczeństwa wyrzuca niewykorzy-
stane leki do śmieci.  
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Rys. 2.1.1. Źródła zanieczyszczenia środowiska PPCP (Ebele i in., 2017) 

Standardowe technologie oczyszczania ścieków nie eliminują farmaceutyków 
w 100%, dlatego ścieki stanowią główny nośnik tych zanieczyszczeń. Dotyczy to 
ścieków z produkcji leków, ścieków komunalnych w przypadku spożywania leków 
przez ludzi i ich wydalania, odcieków z wysypisk odpadów. Dominujące ilości  
leków i ich metabolitów ze ściekami odprowadzają szpitale. Ponadto w gospodar-
stwach domowych niezużyte lub przeterminowane leki często są wyrzucane do  
toalet (Mrowiec, 2015). Problemem jest także obornik zwierzęcy, ponieważ nie  
tylko ludzie, ale również zwierzęta leczone są różnego rodzaju lekami, które wyda-
lane trafiają do odbiorników naturalnych. Najczęściej chodzi o antybiotyki, które 
wydalane są w takiej formie, że zawarta w nich substancja jest nadal czynna.  
W różnych rejonach świata obowiązują odmienne systemy zarządzania i używania 
farmaceutyków, dlatego na rodzaj źródła farmaceutyków w środowisku wodnym ma 
wpływ region geograficzny (Boxall i in., 2012). Ograniczenie przedostawania się 
farmaceutyków do wód to nie tylko działania związane z doczyszczaniem ścieków, 
lecz także zmiany gospodarcze, czyli wprowadzenie pewnych ograniczeń dotyczą-
cych stosowania tych leków. Stały nadzór oraz monitorowanie środowiska wodnego 
jest zatem bardzo ważnym zadaniem laboratoriów analitycznych zajmujących się 
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ochroną środowiska. Kluczowe jest poznanie i zrozumienie sposobów rozprzestrze-
niania oraz zachowywania się farmaceutyków w środowisku (Yang i in., 2015). 

Po uwolnieniu do środowiska niektóre PPCP mogą być transportowane na duże 
odległości w zależności od ich właściwości fizyczno-chemicznych i właściwości 
komponentu środowiska, do którego trafiają. Generalnie PPCP charakteryzują się 
słabą zmiennością oraz wysoką polarnością i hydrofilowością, dlatego ich dystrybu-
cja w środowisku może odbywać się głównie drogą wodną oraz poprzez rozprosze-
nie w łańcuchu pokarmowym (Caliman i Gavrilescu, 2009). Obecność w wodzie 
naturalnych substancji organicznych (NOM), a szczególnie substancji humusowych, 
może zmieniać właściwości chemiczne PPCP i przyczyniać się do ich migracji na 
znaczne odległości. Wykazano, że substancje humusowe mają zdolność wiązania 
hydrofobowych domieszek wód poprzez wiązania kowalencyjne, wiązania wodo-
rowe lub siły van der Waalsa. Mogą również zwiększać rozpuszczalność w wodzie 
związków niepolarnych, powodować hydrolizę niektórych PPCP, powodować foto-
degradację substancji organicznych i ograniczać bioprzyswajalność przez organi-
zmy wodne. Właściwości te w istotny sposób zależą od tego, czy mikrozanieczysz-
czenia organiczne występują w stanie wolnym, czy też są zaadsorbowane na innych 
substancjach (Bodzek, 2013).  

Transport PPCP między różnymi komponentami środowiska zależy od ich sorp-
cji w ściekach, glebie i osadach dennych. Udokumentowana obecność kilku grup 
PPCP w osadach ściekowych z oczyszczalni ścieków wskazuje na możliwość prze-
dostawania się  PPCP do środowiska poprzez bezpośrednie uwolnienie z osadów 
stosowanych jako nawóz gruntów rolnych (Van Wieren i in., 2012). Badania  
potwierdzają transport PPCP do wód gruntowych, kiedy nawozy organiczne apliko-
wano do gruntów rolnych  (Heberer, 2002) lub nawadniano pola oczyszczonymi 
ściekami (Pedersen i in., 2005).  Spływy PPCP ze składowisk lub gruntów rolnych 
mogą być dalej transportowane do zbiornika wodnego lub wymywane do wód pod-
ziemnych, stwarzając tym samym zagrożenie dla fauny i flory wodnej oraz zdrowia 
ludzi. W przypadku PPCP zaabsorbowanych na osadach dennych związki te mogą 
być uwalniane z powrotem do środowiska wodnego (Zhao i in., 2013), a niektóre 
pozostawać zasorbowane na cząstkach osadu. Z prowadzonych badań wynika, że 
sulfametoksazol, karbamazepina, triclosan i cyprofloksacyna charakteryzowały się 
większą trwałością w osadach niż wodzie (Chenxi i in., 2008; Conkle i in., 2012). 
Osenbrück i in. (2006) zidentyfikowali główne źródła karbamazepiny, galaksolidu 
i bisfenolu A w wodach podziemnych pod miastem Halle (Niemcy). Do źródeł tych 
zaliczyli infiltrację wód rzecznych, eksfiltrację ścieków i miejskie ścieki deszczowe. 

Pomimo  że sorpcja PPCP na osadzie lub zawiesinie może wpływać na ich  
stężenie w  odbiorniku wodnym, to nie musi zmniejszać biodostępności lub toksycz-
ności tych substancji. W związku z tym, że niektóre PPCP występują i są nagroma-
dzone w różnych elementach środowiska, w tym w osadach (Ebele i in., 2017;  
Silva i in., 2011), to istnieje możliwość ciągłego uwalniania tych substancji z osadów 
do powierzchniowych warstw wody. Może to powodować niekorzystny wpływ na  
organizmy bentosowe stale narażone na PPCP, a także na środowisko wodne  
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na różnych głębokościach. Tamura i in. (2013) oszacowali, że łączny udział triclo-
sanu, triclocarbanu i galaksolidu w całkowitej toksyczności osadów rzecznych  
wynosił około 8,2%. 

2.1.4. Degradacja i transformacja PPCP w środowisku 

Wiadomo, że biodegradacja oraz fotodegradacja oraz inne procesy abiotyczne, 
takie jak np. hydroliza, mogą wpływać na obniżenie stężenia PPCP w środowisku 
i powodować częściową redukcję i mineralizację tych związków (Ebele i in., 2017). 
Stopień fotodegradacji PPCP zależy od intensywności nasłonecznienia, głębokości 
w słupie wody, składu materii organicznej, warunków eutroficznych, szerokości 
geograficznej i sezonowości. Chiron i in. (2006) zasymulowali fotodegradację  
karbamazepiny w sztucznym estuarium. Wykazali oni, że produktem reakcji była 
toksyczna, mutagenna i rakotwórcza akrydyna. Według Tollsa (2001), tetracyklina, 
antybiotyk szeroko stosowany w hodowli zwierząt, nie ulega fotodegradacji z po-
wodu jego adsorpcji na osadzie. Z kolei lek przeciwbólowy diklofenak może łatwo  
i szybko ulegać rozkładowi w procesie bezpośredniej fotolizy. Badania dotyczące 
fotodegradacji propranololu w rzekach USA oraz w rzece Aire w Wielkiej Brytanii 
w okresie letnim wykazały, że degradacja tego związku wynosiła odpowiednio  
11-68% i 27% (Boreen i in., 2003). Podobne wyniki uzyskano dla ibuprofenu,  
metronidazolu, acetaminofenu i kilku innych PPCP, co sugeruje, że fotoliza jest 
jedną z głównych dróg degradacji PPCP w wodach powierzchniowych (Boreen i in., 
2003; Carlson i in., 2015). 

Biodegradacja jest wynikiem reakcji PPCP z naturalnymi mikroorganizmami 
występującymi w środowisku. Wiele PPCP ulega biodegradacji podczas procesów 
zachodzących w oczyszczalniach ścieków lub w środowisku wodnym. Onesios i in. 
(2009) przedstawili kompleksowy przegląd biodegradacji i usuwania PPCP w syste-
mach oczyszczania ścieków. Podali oni, że dokładne przewidywanie podatności na 
biodegradację konkretnych związków należących do PPCP nie jest możliwe, ponie-
waż biodegradacja obejmuje reakcje enzymatyczne specyficzne dla określonych 
struktur chemicznych. W procesie tym należy spodziewać się wzrostu mikroorgani-
zmów wykorzystujących substraty PPCP jako źródło węgla lub energii. Jednak przy 
podwyższonym stężeniu PPCP biodegradacja może ulec zahamowaniu i związki 
mogą stać się toksyczne dla naturalnie występujących mikroorganizmów. Znane są 
również PPCP, które ulegają biodegradacji przy wyższych stężeniach, przykładowo 
dla 4-izopropylo-3-metylofenolu, p-chloro-m-ksylenolu, gemfibrozylu, ketoprofenu 
wykazano wzrost ich degradacji przy stężeniu 100 mg/dm3, a w przypadku fenytoiny 
najwyższy stopień degradacji uzyskano przy 1000 mg/dm3. 

W procesach oczyszczania ścieków przemiana PPCP zależy od właściwości  
fizyczno-chemicznych danego związku i warunków zachodzących procesów. PPCP 
mogą ulec całkowitej degradacji lub zostać częściowo przekształcone w metabolity, 
a w niektórych przypadkach pozostają niezmienione  (Wu i in., 2015). Dlatego też 
rozpad lub usunięcie związku macierzystego podczas oczyszczania ścieków nie 
zawsze są tożsame z eliminacją toksyczności. Uważa się, że w ściekach oczyszczo-
nych może tworzyć się duża liczba produktów o nieznanej toksyczności i trwałości 
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(Hughes i in., 2013). Przykładem są przemiany ibuprofenu, diatrizolu i leku prze-
ciwnadciśnieniowego walsartanu. 

Zwiener i in. (2002) zastosowali reaktor z biofilmem  w celu zbadania przemiany 
ibuprofenu w osadzie czynnym. Badania wykazały, że głównym produktem w wa-
runkach tlenowych był hydroksyibuprofen (OH-Ibu), natomiast w warunkach bez-
tlenowych kwas hydratropowy (CA-HA). Ponadto zarówno w warunkach tleno-
wych, jak i beztlenowych głównym produktem był także karboksyibuprofen  
(CA-Ibu). Powstałe produkty przemiany generowane przez mikroorganizmy wystę-
pujące w ściekach na oczyszczalniach ścieków oraz w środowisku naturalnym mogą 
zwiększać prawdopodobieństwo ich obecności w ekosystemie (Ferrando-Climent 
i in., 2012). Diatrizol wykazuje trwałość w warunkach tlenowych, co tłumaczy  
jego podwyższone stężenie  w ściekach, wodach powierzchniowych, podziemnych,  
a nawet wodzie do picia  (Ebele i in., 2017; Redeker i in., 2014). 

2.1.5. PPCP w środowisku wodno-ściekowym 

2.1.5.1. PCP w ściekach  

Po użyciu PCP są wprowadzane do systemów odprowadzania ścieków. Z danych 
literaturowych wynika, że w ściekach surowych wykryto co najmniej 68 różnych 
PCP. Należy zauważyć, że stężenia PCP zmieniały się w szerokim zakresie – od 
około 1 ng/dm3 do prawie 1 mg/dm3. To zróżnicowanie może wskazywać na geo-
przestrzenne trendy w użyciu PCP (Hopkins i Blaney, 2016). 

Obecność PCP w ściekach surowych to zjawisko globalne, ponieważ związki te 
są wykrywane na całym świecie, np. we Francji, Hiszpanii, Stanach Zjednoczonych, 
Chinach i Austrii (tab. 2.1.2). Stężenia parabenów w tych regionach wahały się od 
0,02 do 5,49 μg/dm3 i były  niższe od wartości medialnego stężenia śmiertelnego 
(Lethal Concentration – LC50), co sugeruje, że parabeny występujące w ściekach 
stanowią minimalne zagrożenie. Wśród  13 rodzajów filtrów UVF wykrytych w ście-
kach surowych najczęściej identyfikowano: 4-MBC, BP1, BP3, BP4, OC i OMC, 
a ich stężenia wynosiły od 0,0324 do 20,2 μg/dm3. Stężenie BP3 było znacznie  
powyżej  poziomu powodującego blaknięcie koralowców, tj. 2,28 μg/dm3 (Downs  
i in., 2016), co wiąże się z nieskutecznością usuwania filtrów UV w procesach 
oczyszczania ścieków. Pomimo że wśród PCP szeroko stosowane są substancje  
zapachowe, to z danych literaturowych wynika, że tylko cztery policykliczne piżma, 
tj. ADBI, AHTN, ATII i HHCB, były regularnie wykrywane w ściekach surowych. 
Dla AHTN i HHCB (0,043-13,7 μg/dm3) wykazano względnie wyższe stężenia  
w porównaniu z ADBI i ATII (0,0048-0,723 μg/dm3). Zakresy stężeń tych związków 
przekraczały profile toksyczności wyznaczone dla piżm policyklicznych. W ście-
kach surowych regularnie wykrywano alkilofenole, 4tOP i NP, w przeciwieństwie 
do metabolitów tych związków. Najrzadziej w ściekach surowych identyfikowano 
repelenty owadów i siloksany, jednak wyznaczone stężenia DEET i siloksanów były 
podwyższone i wynosiły odpowiednio 0,102-1,23 i 0,01-10,8 μg/dm3. 
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Tabela 2.1.2. Maksymalne stężenia wybranych PCP  (µg/dm3) w ściekach surowych 
(Hopkins i Blaney, 2016) 

Państwo NP BP3 AHTN TC 

Australia b.d. 0,44 b.d.* b.d. 

Austria b.d. b.d. 1,82 b.d. 

Kanada 27,20 b.d. 2,00 4,01 

Chiny b.d. 0,72 1,04 0,12 

Francja b.d. b.d. 1,69 0,38 

Niemcy 2,13 0,57 4,40 0,87 

Grecja b.d. b.d. b.d. 1,00 

Hiszpania 343 0,45 1,69 0,087 

Szwajcaria 1,24 7,80 2,23 5,84 

Wielka Brytania 199 0,97 b.d. 0,070 

USA 0,34 10,40 10,70 16,60 

* b.d. – brak danych 

 
Dane literaturowe podają, że w ściekach odprowadzanych wykryto więcej PCP 

w porównaniu ze ściekami surowymi. W ściekach odprowadzanych identyfikowano 
20 rutynowo oznaczanych PCP, przy czym większość tych związków (75%) wy-
kryto również w ściekach surowych. Zrzut ścieków oczyszczonych zawierających 
PCP do odbiorników wodnych wpływa na rozcieńczenie tych związków. Hopkins  
i Blaney (2016) przedstawili tendencje zmiany zakresu stężeń w ściekach i wodach 
powierzchniowych wybranych PCP (rys. 2.1.2). Obniżenie mediany stężenia PCP  
w ściekach surowych i oczyszczonych wpływających do wód powierzchniowych 
jest  wyraźne, jednak percentyl jest dość podobny i wykazuje wysoki stopień nakła-
dania się stężeń na siebie (dla MK i NP). 

Filtry UVF identyfikowano w ściekach surowych i często wykrywano w ściekach 
oczyszczonych, ich stężenie mieściło się od 0,001 do 16,0 μg/dm3. Stężenia środków 
zapachowych w ściekach oczyszczonych były wyższe od wartości granicznej  
toksyczności i dla AHTN oraz HHCB wynosiły odpowiednio 0,0451-1,65 i 0,07- 
-6,66 μg/dm3. DEET był regularnie wykrywany w ściekach (95% analizowanych 
próbek) i wodach powierzchniowych (65% wszystkich analizowanych próbek). 
Oprócz DEET kolejnym zidentyfikowanym w ściekach i wodach powierzchniowych 
środkiem odstraszającym owady był 1,4-dichlorobenzen. Obecność 1,4-dichloro-
benzenu stwierdzono w 40% próbek ścieków oczyszczonych oraz w dopływach  
ścieków w całych Stanach Zjednoczonych w stężeniach do 0,28 µg/dm3 (Glassmeyer 
i in., 2005). W ściekach oczyszczonych wykazano również obecność alkilofenoli 
oraz NP2EO. Stężenia alkilofenoli wahały się od 0,0022 do 289 μg/dm3 (Brausch 
i Rand, 2011). 
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Rys. 2.1.2. Porównanie stężeń wybranych PCP wykrytych w ściekach surowych 

(WWRAW), ściekach oczyszczonych (WWEFF) i wodach powierzchniowych (SW) 
(Hopkins i Blaney, 2016) 
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2.1.5.2. PCP w wodach 

Wody powierzchniowe i podziemne 

W wodach powierzchniowych wykryto 59 różnych PCP i, podobnie jak  
w ściekach, stężenia PCP zmieniały się w szerokim zakresie o ponad sześć rzędów 
wielkości. Średnie stężenia różniły się o kilka rzędów wielkości, np. 4 ng/dm3 dla 
BP i 144 ng/dm3 dla BP4. Najczęściej wykrywanymi PCP były: 4-MBC, BP, BP1, 
BP3, BP4, HMS, OC, OMC i UV328, UVF. 

W wodach powierzchniowych Japonii, Niemiec i Stanów Zjednoczonych stężenia 
BP3 odnotowano odpowiednio na poziomach: 0,5-1260, 18-76, 30-360 ng/dm3 (Tas-
hiro i Kameda, 2013). W wodach powierzchniowych wykazano również obecność 
szerokiej gamy filtrów UVF (np. 4-MBC, BMDBM, BP, BP1, BP2, BP4, BZS, EC, 
HMS, OC, OD-PABA, OMC, OS, PBSA, UV120, UV326-329 i UVP). Ich stężenia 
były w zakresie od 0,0001 do 7,30 μg/dm3 (Gago-Ferrero i in., 2013; Gracia-Lor i in., 
2012; Matamoros i in., 2009; Langford i Thomas, 2008; Tashiro i Kameda, 2013). 

W przypadku badań substancji zapachowych identyfikowano dziesięć związków, 
jednak tylko trzy, tj. AHTN, HHCB i MK, były wykrywane dostatecznie często.  
W 175 badanych próbkach wykazano obecność policyklicznego piżma HHCB, a stę-
żenia różniły się o sześć rzędów wielkości, tj. 0,06-14,9 ng/dm3. Podobnie stężenia 
AHTN (n = 157) wahały się od 0,031 do 8000 ng/dm3 (Hu i i in., 2011; Lee i in., 
2010). Powyższe wyniki sugerują, że konsumpcja PCP ma wpływ na ich geoprze-
strzenny rozkład, co skutkuje wykrywaniem wysokich stężeń (10-100 μg/dm3)  
w niektórych regionach i niskich (0,1-1,0 ng/dm3) w innych. 

W środowisku wodnym wykazano istotne toksykologicznie stężenia TCS  
(0,1-60 000 ng/dm3) (Boyd i in., 2004). TCS był zidentyfikowany w 56,8% badanych 
próbkach wody powierzchniowej, a mediana stężenia wynosiła 50 ng/dm3  
(tab. 2.1.3). W wodach powierzchniowych Szwajcarii zidentyfikowano nie tylko 
TCS, ale również metylotriclosan (M-TCS). Stężenie TCS  (74 ng/dm3) w wodach 
powierzchniowych było wyższe od stężenia M-TCS (Lindstrom i in., 2002), nato-
miast w ściekach z oczyszczalni ścieków stężenia obydwu związków były znacznie  
wyższe (do 650 ng/dm3 TCS i 11 ng/dm3 M-TCS). Inne środki dezynfekujące, takie 
jak PP i TCC, wykryto w stężeniach odpowiednio 6,9-2510 i 0,29-0,94 ng/dm3.  
W wodzie powierzchniowej wykryto również  DEET, jego stężenie  wynoszące 
0,002-2,1 µg/dm3 było poniżej określonych progów toksyczności. Zawartość alkilo-
fenoli wahała się od 2·10–5 do 644 μg/dm3 dla 4tBP, 4tOP, 4tPP i NP. W wodach 
powierzchniowych wykazano również obecność siloksanów D3-D6 w stężeniach 
0,022-1,48 μg/dm3, jednak nie były one często wykrywane (Hopkins i Blaney, 2016). 

W związku z tym, że mało jest badań dotyczących występowania PCP w wodach 
podziemnych, to nadal brakuje danych o poziomach ich stężeń. Ograniczenie badań 
wynika prawdopodobnie z braku bezpośrednich dopływów PCP, które zanieczyszcza-
łyby wody podziemne. PCP wykryto w hiszpańskich wodach podziemnych.  
Do identyfikowanych PPC należały: UVF (4DHB, 4HB, 4MBC, BP1, BP3, BP4  
i OMC) i syntetyczne środki zapachowe HHCB, w stężeniach odpowiednio 2,9·10–4- 
-0,132 i 0,002-0,359 μg/dm3 (Gago-Ferrero i in., 2013a; Hopkins i Blaney, 2016).  
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W związku z powyższym zagadnienia identyfikacji, transportu i toksyczności  
śladowych zawartości PCP w wodach podziemnych wymagają dalszych badań. 

Tabela 2.1.3. Stężenie PCP w wodach powierzchniowych (Brausch i in., 2011) 

Związek  
chemiczny 

Rodzaj PCP na 
Zakres stężenia 

(ng/dm3) 
Mediana 
(ng/dm3) 

TC Środek  
dezynfekujący 

710 < 0,1-2300 48 

Metylotriclosan Środek  
dezynfekujący 

4 0,5-74 - 

TCC Środek  
dezynfekujący 

29 19-1425 95 

Piżmo  
ketonowe 

Syntetyczny środek 
zapachowy 

178 4,8-390 11 

Piżmo  
ksylenowe 

Syntetyczny środek 
zapachowy 

93 1,1-180 9,8 

ABDI Syntetyczny środek 
zapachowy 

73 3,1-520 3,2 

HHCB Syntetyczny środek 
zapachowy 

282 64-12 470 160 

AHTN Syntetyczny środek 
zapachowy 

245 52-6780 88 

DEET Środek  
odstraszający owady 

188 13-660 55 

Parabenb Konserwant 6 15-400 - 

4MBC Filtr UV 19 2,3-545 10,2 

BP3 Filtr UV 18 2,4-175 20,5 

EHMC Filtr UV 21 2,7-224 6,1 

OC Filtr UV 22 1,1-4450 1,9 

a liczba próbek 
b suma wszystkich parabenów 

 

Woda przeznaczona do spożycia 

PCP prawdopodobnie zawsze były obecne w wodach przeznaczonych do spoży-
cia, ale dopiero ostatnie postępy w analityce chemicznej, np. obniżenie granicy  
wykrywalności  (Limit Of Detection – LOD), pozwoliły na oznaczanie związków  
występujących w ilościach śladowych. Obecne i przyszłe badania przy coraz lepszej 
detekcji niskich stężeń mogą przesunąć wyznaczone rozkłady stężeń PCP w środo-
wisku do niższych wartości. W wodzie przeznaczonej do spożycia przez ludzi ziden-
tyfikowano UVF, siloksany, konserwanty, środki odstraszające owady, środki  
dezynfekujące. Rodil i in. (2012) w wodzie w Galicji (Hiszpania) oznaczyli dwa 
repelenty: DEET i BR, stężenia tych związków wynosiły odpowiednio 0,12  
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i 0,01 μg/dm3. Również w wodzie w Hiszpanii wykryto środek konserwujący MeP 
w stężeniach od 0,037 do 0,4 μg/dm3 (Blanco i in., 2009). W wodzie w Kanadzie 
wykryto siloksan D5, którego stężenie wynosiło 0,0692 μg/dm3 (Parrott i in., 2013). 
Stosunkowo wysokie stężenie TC (0,734 μg/dm3) oznaczono w wodzie w południo-
wej Kalifornii (Loraine i Pettigrove, 2006). Z kolei w wodach w Stanach Zjednoczo-
nych i Hiszpanii zaobserwowano powszechne występowanie takich UVF, jak: 
4MBC, BP, BP3, BP4, oktokrylen (OC), OMC i PBSA, zakres stężeń tych związków 
wynosił od 0,0015 do 0,87 μg/dm3 (Diaz-Cruz i in., 2012; Loraine i Pettigrove, 2006; 
Rodil i in., 2012). Stężenia UVF w wodzie przeznaczonej do spożycia były około 
jeden rząd wielkości niższe niż ich odpowiednie stężenia w wodach powierzchnio-
wych. W związku ze zwiększającym się zużyciem UVF i w konsekwencji coraz 
częstszymi doniesieniami o obecności tych związków w wodzie przeznaczonej do 
spożycia należy kontynuować badania w kierunku wpływu tych związków na zdro-
wie ludzi (Hopkins i Blaney, 2016). 

2.1.5.3. Farmaceutyki w ściekach i środowisku wodnym 

Zużyte przez człowieka leki przed dotarciem do oczyszczalni ścieków ulegają 
bardzo zróżnicowanym transformacjom. Określa się je akronimem LADME, które 
kolejno oznaczają: uwolnienie (Liberation), wchłanianie (Absorption), dystrybucję 
(Distribution), metabolizm (Metabolism) oraz wydalenie (Excretion). Przemiany  
leków związane ze zmianą ich właściwości fizycznych i chemicznych, które zacho-
dzą tuż po spożyciu w organizmie człowieka, określa się mianem metabolizmu lub 
biotransformacji. Największy rozkład leku zachodzi w wątrobie (około 2/3 dawki), 
w której następuje zmiana formy z liofilowej na hydrofilową, proces ten pozwala na 
wydalenie pozostałości z organizmu (Zając, 2017). Droga przedostawania się farma-
ceutyków i ich metabolitów do środowiska jest różna dla leków stosowanych w me-
dycynie i leków weterynaryjnych. W przypadku farmaceutyków spożywanych przez 
człowieka istotny ładunek leków skumulowany jest w ściekach. Leki weterynaryjne 
używane w gospodarstwach hodowlanych ostatecznie są wydalane na powierzchnię 
gleb, z których poprzez spływy powierzchniowe i infiltrację w głąb gleb trafiają do 
wód podziemnych i powierzchniowych (Miksch i in., 2016). 

Po raz pierwszy obecność farmaceutyków w środowisku odnotowano w Kansas 
City w USA w 1976 roku (Fent i in., 2006). Następnie Richardson i Brown (1985)  
wykazali obecność 25 farmaceutyków w rzece Lee (źródło wody do picia dla  
północnej części Londynu), ich stężenia nie przekroczyły 1 mg/dm3. Od tego czasu  
w literaturze jest coraz więcej danych o występowaniu i stężeniach PPCP w różnych 
elementach środowiska na całym świecie (Hirsch i in., 1999; Ramirez i in., 2009). 
Pomimo faktu, że oznaczone stężenia PPCP są niskie, wiele z tych związków utrzy-
muje się w środowisku naturalnym od miesięcy do lat (Ebele in., 2016). 

Wykazano znaczący wpływ kulturowy na stosowanie określonych farmaceuty-
ków. Zidentyfikowane w środowisku farmaceutyki różnią się nie tylko między  
krajami, ale także regionami tego samego kraju. Oznacza to, że wykryte w danym 
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kraju farmaceutyki mogą nie występować w innych krajach czy regionach, w któ-
rych nie są one stosowane. Fakt ten uniemożliwia globalne porównanie stężeń PPCP.  
Różnice pomiędzy stosowanymi związkami macierzystymi a zidentyfikowanymi  
w środowisku utrudniają opracowanie bilansu PPCP w otoczeniu. Na rysunku 2.1.3 
porównano zakresy stężeń niesteroidowych leków przeciwzapalnych (NLPZ) 
w skali światowej. Badania prowadzane w różnych krajach wykazały obecność sze-
rokiej gamy związków z grupy NLPZ, w tym: ibuprofenu, naproksenu, diklofenaku,  
ketoprofenu i acetaminofenu. W związku z tym występowanie i zakresy stężeń PPCP 
w poszczególnych rejonach świata i rodzajach wód omówiono poniżej.  

 

 
Rys. 2.1.3. Stężenia (ng/dm3) niesteroidowych leków przeciwzapalnych (NLPZ) 

w próbkach wód powierzchniowych z różnych krajów  (Ebele i in., 2016) 

Ameryka Północna i Południowa 

Obecność farmaceutyków w USA odnotowano w 1976 roku w Kansas City, gdzie  
w ściekach oczyszczonych  zidentyfikowano kwas klofibrynowy (0,8-2 mg/dm3) 
(Fent i in., 2006). W Rio de Janeiro (Brazylia) Stumpf i in. (1999) wykryli pozosta-
łości leków w ściekach i wodach naturalnych. W wodzie powierzchniowej wykorzy-
stywanej do produkcji wody przeznaczonej do spożycia przez ludzi oznaczyli oni 
kwas klofibrynowy, diklofenak i naproksen, stężenia tych związków były niskie –  
w zakresie od 0,01 do 0,06 mg/dm3. 

Huang i Sedlak (2001) w ściekach pobranych z miejskich oczyszczalni ścieków 
w Kalifornii (USA), a także w wodach powierzchniowych, do których odprowa-
dzono ścieki oczyszczone (z rzek Kolorado i Sacramento) wykryli obecność  hor-
monów estrogenowych. Mediana stężeń w ściekach dla 17β-estradiolu (E2)  
wynosiła 1,9 ng/dm3, dla 17α-etynyloestradiolu (EE2) – 0,6 ng/dm3. Mediana stężeń 
związków w wodach powierzchniowych wynosiła 0,08 ng/dm3 (E2) i > 0,05 ng/dm3 
(EE2). 
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Kolpin i in. (2002) w latach 1999 i 2000 przeprowadzili kompleksowe badania  
dotyczące występowania farmaceutyków w próbkach pobranych ze strumieni podat-
nych na zanieczyszczenia. Najczęściej wykrywanymi związkami były: koprostanol 
(steroid), cholesterol (steroid roślinny i zwierzęcy), N,N-dietylotoluamid (środek  
odstraszający owady), kofeina (środek pobudzający), triclosan (przeciwbakteryjny 
środek dezynfekujący), fosforan tris (2-chloroetylu) (środek zmniejszający palność) 
i 4-nonylofenol (niejonowy środek powierzchniowo czynny). Stężenia wymienio-
nych związków były niskie i rzadko przekraczały wartości graniczne dla wody prze-
znaczonej do spożycia przez ludzi. Boyd i in. (2004) wykazali obecność PPCP  
w ściekach, wodach powierzchniowych i wodzie uzdatnionej w Luizjanie (USA)  
i Ontario (Kanada). W ściekach z oczyszczalni ścieków w Luizjanie oraz wodach 
rzek Missisipi i Detroit wykryli oni naproksen (81-106 ng/dm3). W próbkach wody 
pobranych w Montanie (USA) odnotowano obecność sulfametoksazolu, atrazyny, 
karbamazepiny, dilantyny i diklofenaku. Maksymalne stężenia tych związków  
wynosiły odpowiednio: 490, 130, 420, 22 i 46 ng/dm3 (Ebele i in., 2016).  

Badania prowadzone w USA w stanach Missisipi i Luizjana (Nowy Orlean)  
wykazały zanieczyszczenie środowiska wodnego PPCP. W próbkach oznaczono: 
kwas klofibrynowy (3-27 ng/dm3), ibuprofen (<1-34 ng/dm3), acetaminofen  
(25-65 ng/dm3), kofeinę (<1-38 ng/dm3), naproksen (<1-135 ng/dm3), triclosan  
(9-26 ng/dm3), bisfenol A (<1-147 ng/dm3), karbamazepinę (43-114 ng/dm3), estron 
(<1-5 ng/dm3) i 17β-estradiol (<1-5 ng/dm3). Rzeka Choptank w Maryland (USA) 
była zanieczyszona hormonami oraz antybiotykami, tj. sulfametoksazolem i sulfadi-
metoksyną, ich stężenia wynosiły od 0,005 do 0,007 mg/dm3 (Arikan i in., 2008). 

Wu i in. (2009) wykazli obecność wybranych farmaceutyków w zachodniej  
części jeziora Erie w północnym Ohio. W próbkach najczęściej wykrywano kofeinę, 
karbamazepinę, ibuprofen i paraksantynę w stężeniach odpowiednio: 4,2, 1,2, 2,8  
i 1,8 mg/dm3. 

Hedgespeth i in. (2012) badali dystrybucję i zmiany w czasie 19 PPCP, w tym  
11 hormonów w próbkach pobranych z dwóch oczyszczalni ścieków w Charleston, 
Karolina Południowa (USA). Najwyższe stężenia zaobserwowano dla acetamino-
fenu, kofeiny i ibuprofenu, a następnie triclosanu i triclocarbanu. W wodach  
powierzchniowych portu Charleston wykryto kofeinę, kotyninę i paracetamol odpo-
wiednio w 98,6, 33,3 i 22,2% badanych próbek. 

PPCP zidentyfikowano również w ściekach pobranych z kanadyjskich oczysz-
czalni ścieków. Metcalfe i in. (2003) wykazali obecność regulatorów lipidów w ście-
kach dopływających i odprowadzanych z oczyszczalni ścieków. Verenitch i in. 
(2006) badali występowanie  farmaceutyków w ściekach komunalnych i wodzie  
powierzchniowej w zachodniej części Vancouver (Kanada). W próbkach ścieków 
oraz wody pobranej w pobliżu wylotu STP zidentyfikowano ibuprofen, naproksen 
i kwas salicylowy. Obecność farmaceutyków i herbicydów s-triazynowych wyka-
zano w ściekach oraz wodach powierzchniowych pobranych z górnego biegu rzeki 
Detroit w Kanadzie. W ściekach z oczyszczalni ścieków wykryto 15 farmaceutyków, 
w tym karbamazepinę, kotynina, kofeinę, trimetoprim, fluoksetynę, ich stężenia były 
w zakresie od 1,7 do 1244 ng/dm3. 
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Gibson i in. (2010) podczas badań dotyczących możliwości ponownego wykorzy-
stania ścieków do nawadniania Doliny Tula w Meksyku wykazali, że w ściekach  
wykorzystywanych do nawadniania występowały takie farmaceutyki, jak: ibupro- 
fen (742-1406 ng/dm3), naproksen (7267-13589 ng/dm3) i diklofenak (2052- 
-4824 ng/dm3), natomiast gemfibrozyl, kwas klofibrynowy i ketoprofen były poniżej 
LOD. 

Ferreira (2014) wykazał obecność ibuprofenu w ściekach dopływających i od-
prowadzanych z oczyszczalni ścieków w Penha i Ilha do Governador, Rio de Janeiro 
(Brazylia). Autor zwrócił uwagę na nieskuteczność procesów oczyszczania ścieków, 
ponieważ we wszystkich analizowanych próbkach wykryto ibuprofen. 

W badaniach porównawczych przeprowadzonych przez Agencję Kontroli Zanie-
czyszczeń w Minnesocie, dotyczących występowania farmaceutyków w jeziorach, 
wykazano obecność DEET, kotyniny, lopamidolu, bisfenolu A, metforminy i andro-
stendionu, a stężenia tych związków wynosiły odpowiednio: 103, 42, 510, 36, 18  
i 5 ng/dm3. Generalnie w wodach powierzchniowych zidentyfikowano 16 związków, 
w tym niektóre leki przeciwdepresyjne, antybiotyki i leki na nadciśnienie. W wodach 
za oczyszczalnią ścieków wykryto osiem z 56 analizowanych PPCP, takich jak:  
bisfenol A, karbadoks, fluoksetyna, sulfametozyna, wirginiamycyna, metylopredni-
zolon, moksyfloksacyna i triclosan (Ferey, 2015).  

Spongberg i in. (2011) analizowali 34 farmaceutyki w próbkach wód powierzch-
niowych i przybrzeżnych Kostaryki. Najczęściej identyfikowano cztery związki,  
tj. doksycyklinę (77%), sulfadimetoksynę (43%), kwas salicylowy (41%) i triclosan 
(TCS) (34%). Wyższe stężenia oznaczono dla: doksycykliny (74 μg/dm3), ibupro-
fenu (37 μg/dm3), gemfibrozylu (17 μg/dm3), acetaminofenu (13 μg/dm3) i ketopro-
fenu (10 μg/dm3). 

Dane literaturowe potwierdzają również występowanie PPCP w osadach den-
nych. Obecność PPCP wykazano w osadach dennych: rzek (Missisipi, Sauk, South 
Fork of the Crow i Grindstone), potoku Okabena, a także jezior (Pepin, Superior, 
Shagawa) w Minnesocie (USA), gdzie dominującym związkiem był triclocarban (do 
822 ng/g). Yang i in. (2015) przeprowadzili badania dotyczące występowania far-
maceutyków i pestycydów chloroorganicznych w osadach rzeki Alafia na Florydzie 
(USA). Najczęściej wykrywanymi związkami były: karbamazepina, acetaminofen, 
difenhydramina, trimetoprym, kofeina, nikotyna, lidokaina i efedryna w stężeniach 
od 0 do 33 ng/g. Analiza próbek wód powierzchniowych, osadów i omułków pobra-
nych z Zatoki San Francisco w Kalifornii, do której odprowadzane są ścieki oczysz-
czone, wykazała, że dominującymi związkami były: triclocarban w osadach, walsar-
tan w wodach powierzchniowych i DEET w małżach w stężeniach odpowiednio:  
33 ng/g,  92 ng/dm3 i 14 ng/g (Ebele i in., 2016). 

W badaniach pilotażowych przeprowadzonych w USA oceniano kumulację 
PPCP w organizmach ryb. Próbki pobrano z pięciu rzek, do których odprowadzane 
są bezpośrednio zrzuty z oczyszczalni ścieków w Illinois, Teksasie, na Florydzie,  
w Arizonie i Pensylwanii. W filetach ryb zidentyfikowano galaksolid i tonalid, których 
maksymalne stężenie wynosiło odpowiednio 300-2100 ng/dm3 i 21-290 ng/dm3.  
Zarówno w wątrobie, jak i filetach ryb wykryto difenhydraminę, norfluoksetynę, 
sertralinę, diltiazem, karbamazepinę, fluoksetynę i gemfibrozyl. Mottaleb i in. 
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(2009) zastosowali dwie metody przesiewowe w celu oznaczenia w filetach ryb 
w wodach w Teksasie 10 szeroko stosowanych PCP oraz surfaktantów alkilofenolo-
wych. W próbkach wykazano obecność benzofenonu, galaksolidu, tonalidu i triclo-
sanu, ich stężenia wynosiły odpowiednio: 37-90, 234-970, 26-97 i 17-31 ng/g.  
W północnej części Teksasu stwierdzono kumulację środków farmaceutycznych 
w rybach ze strumieni zanieczyszczonych ściekami. Badania wykazały, że w prób-
kach dominowały selektywne inhibitory wychwytu zwrotnego serotoniny (SSRI), 
fluoksetyna i sertralina oraz ich metabolity, takie jak norfluoksetyny i desmetyloser-
traliny. Oznaczone stężenia w organizmach wszystkich ryb były poniżej 0,1 ng/g. 
Inne badania wykazały obecność farmaceutyków stosowanych przez ludzi  
w organizmach żarłaczy tępogłowych (Carcharhinus leucas) żyjących w ściekach 
wpływających do rzeki Caloosahatchee (USA). W osoczu żarłaczy tępogłowych  
zidentyfikowano: 17α-etynyloestradiol, citalopram, fluoksetynę, fluwoksaminę,  
paroksetynę, sertralinę i wenlafaksynę (Ebele i in., 2016). 

Azja 

W wodzie w delcie rzeki Mekong w Wietnamie wykazano występowanie i dys-
trybucję 12 środków przeciwdrobnoustrojowych. Oznaczone stężenia związków  
porównano z ich stężeniem w rzece Tamagawa w Japonii. W próbkach z rzeki  
Mekong zidentyfikowano sulfametoksazol, sulfametazynę, trimetoprim i erytromy-
cynę, ich stężenia były w zakresie od 7 do 360 ng/dm3, natomiast w próbkach z rzeki 
Tamagawa stężenia badanych farmaceutyków były wyższe i wynosiły od 4 do  
448 ng/dm3 (Managaki i in., 2007). W ściekach z oczyszczalni położonej w pobliżu  
Hyderabad w Indiach wykazano niezwykle wysokie stężenie cyprofloksacyny,  
wynoszące 31 mg/dm3. Ponadto Fick i in. (2010) wykazali duże zanieczyszczenie 
wody powierzchniowej, podziemnej i wody przeznaczonej do spożycia w strefie 
przemysłowej Patancheru w Indiach. W próbkach zidentyfikowano cetyzynę  
(1,2 mg/dm3) i cyprofloksacynę (6,5 mg/dm3). Choi i in. (2008) zbadali stężenia 
kilku pozostałości farmaceutycznych w wodach powierzchniowych rzeki Han  
w Korei. Stężenia związków docelowych, takich jak cymetydyna, kofeina, acetami-
nofen i sulfametoksazol, wynosiły odpowiednio: 281, 268,7, 34,8 i 26,9 ng/dm3. Kim 
i in. (2009) badali występowanie farmaceutyków w wodach powierzchniowych rzeki 
Mankyung w Korei Południowej. W niektórych próbkach nie zidentyfikowano (nd) 
tych zanieczyszczeń, ale w większości próbek stężenia były stosunkowo wysokie. 
Autorzy wykryli następujące związki: ibuprofen (nd-414 ng/dm3), karbamazepinę 
(nd-595 ng/dm3), atenolol (nd-690 ng/dm3), klarytromycynę (nd-443 ng/dm3),  
kwas mefenamowy (nd-326 ng/dm3), erytromycynę (nd-37 ng/dm3), propranolol 
(nd-40,1 ng/dm3), indometacynę (nd-33,5 ng/dm3), flukonazol (nd-111 ng/dm3),  
lewofloksacynę (nd-87,4 ng/dm3) oraz ifenprodil (nd-35,4 ng/dm3). Kim i in. (2007) 
badali zawartość 22 farmaceutyków w 3 głównych rzekach Korei Południowej, do 
których odprowadzane są ścieki oczyszczone. PPCP zidentyfikowano we wszyst-
kich punktach pobierania próbek zarówno w górnych, jak i dolnych biegach rzek. 
Wykazano, że stężenia jopromidu i kofeiny były stosunkowo wysokie. Ponadto  
w próbkach wód powierzchniowych często występowały (> 80%) tris (2-chloro- 
etylo) fosforan (TCEP), jopromid, naproksen, karbamazepina i kofeina. Sim i in. 
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(2011) zbadali występowanie farmaceutyków w ściekach odprowadzanych w po-
bliżu głównych dorzeczy w Korei. W próbkach dominowały niesteroidowe leki  
przeciwzapalne, kofeina i karbamazepina, a ich rozkład był zależny od miejsc  
i okresów pobierania próbek. 

Wang i in. (2015) wykazali występowanie 36 PPCP w próbkach wody rzecznej 
pobranych w Pekinie, Changzhou i Shenzhen (Chiny), w których zidentyfikowali  
28 związków, a najwyższe średnie stężenia wyznaczono dla: sulfadimetoksyny  
(164 ng/dm3), sulpirydu (77,3 ng/dm3), atenololu (52,9 ng/dm3) i indometacyny  
(50,9 ng/dm3).  

Lin i in. (2005) oznaczyli w wodzie podziemnej, wodociągowej, wodzie z rzeki 
Fu-Hsing oraz w ściekach w oczyszczalniach (Chiny) niektóre farmaceutyki, takie 
jak: kwas klonowy, ibuprofen, karbamazepinę, naproksen, ketoprofen i diklofenak. 
W wodach wodociągowej oraz podziemnej nie wykryto badanych związków, nato-
miast w wodzie rzecznej oznaczono naproksen (30 ng/dm3). W ściekach wykazano 
obecność ibuprofenu, karbamazepiny i naproksenu, których stężenia wynosiły od-
powiednio: 30, 420 i 170 ng/dm3. Xu i in. (2007) przeprowadzili badania dotyczące 
występowania antybiotyków w wodzie morskiej w pobliżu portu Victoria Harbour 
(Hong Kong) i rzece Pearl w południowych Chinach. W próbkach wody morskiej 
stężenia badanych związków były poniżej LOD, natomiast w próbkach wody z rzeki 
Pearl zidentyfikowano wszystkie badane antybiotyki z wyjątkiem  amoksycyliny. 
Stężenia antybiotyków mieściły się w zakresie od 11 do 460 ng/dm3. Badania  
wody w delcie rzeki Pearl w Guangzhou w południowych Chinach wykazały  
obecność hormonu estronu (65 ng/dm3) oraz kwasu salicylowego, klofibrynu  
i ibuprofenu, których maksymalne stężenia wynosiły odpowiednio: 2098, 248  
i 1417 ng/dm3 (Pojana i in., 2007). W Tianjin (Chiny) przeprowadzono badania do-
tyczące obecności antybiotyków w wodzie przeznaczonej do nawadniania pól 
uprawnych oraz możliwości ich akumulacji w roślinach. W warzywach zidentyfiko-
wano sulfametoksazol, sulfadoksynę, sulfachloropirydazynę, choramfenikol, tetra-
cyklinę, linkomycynę, chlortetracyklinę, ofloksacynę i pefloksacynę, stężenia tych 
związków wynosiły od 0,1 do 532 mg/kg (Ebele i in., 2016; Hu i in., 2010).  

Badania występowania farmaceutyków w jeziorze Taihu w Chinach wykazały 
obecność roksytromycyny, erytromycyny, ibuprofenu, diklofenaku, propranololu, 
karbamazepiny, E2 i EE2 w próbkach wody i osadów dennych, ich maksymalne  
stężenia były w zakresie od 0,78 do 118 ng/dm3 (Xie i in., 2015). W północnym  
Tajwanie w próbkach ścieków oraz wody morskiej  pobranych wokół obszaru zrzutu 
ścieków wykazano obecność czterech farmaceutyków. Wyznaczone stężenia mie-
ściły się od 104-109 ng/dm3 dla kwasu klofibrynowego do 724-2200 ng/dm3 dla  
ibuprofenu (Fang i in., 2012). 

Lei i in. (2009) przeprowadzili badania dotyczące występowania estrogenów 
w trzech rzekach w mieście Tianjin w północnych Chinach. Autorzy w próbkach 
wody i osadów dennych oznaczyli dietylostilbestrol (DES), E1, E2, E3, EE2  
i 17-walerianian β-estradiolu (EV). Stężenia wszystkich sześciu estrogenów w osa-
dach wahały się od 0,98 do 51,6 ng/g. Yang i in. (2010) badali cztery klasy antybio-
tyków: sulfonamidy, makrolidy, fluorochinolony i tetracykliny w osadach rzeki 
Pearl w Chinach. Najwyższe stężenie oznaczono dla ofloksacyny, której stężenie 
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wynosiło 1560 mg/kg. Natomiast Zhou i in. (2011) w wodach i osadach dennych 
rzek Yellow, Hai i Liao w północnych Chinach badali obecność powszechnie  
stosowanych antybiotyków, w tym sulfonamidów, fluorochinolonów, tetracykliny  
i makrolidów. Najczęściej identyfikowanymi antybiotykami były: norfloksacyna, 
ofloksacyna, cyprofloksacyna i oksytetracyklina, w stężeniach odpowiednio: 5770, 
1290, 653 i 652 ng/g.  

W Pakistanie przeprowadzono badania, które wykazały katastrofalny spadek  
populacji sępów, czego częściową przyczyną była ekspozycja  pokarmowa sępów 
na zwierzęta domowe leczone diklofenakiem. W nerkach sępów wykazano stężenie  
diklofenaku na poziomie 0,051-0,643 mg/g (Oaks i in., 2004). Z kolei Li i in. (2012b) 
zidentyfikowali antybiotyki w roślinach hydrofitowych oraz w organizmach  
wodnych w Chinach, takich jak: krab (Eriocheir sinensis), ślimak rzeczny (Viva  
parus), krewetki (Macrobrachium nipponense) i homary (Palinuridae), ryby: cze-
beczek amurski (Pseudorasbora parva), bochenek stawowy (Misgurnus anguilli-
caudatus), sum żółtopłetwy (Pelteobagrus fluvidraco). Liu i in. (2011) w jeziorze 
Dianchi w południowych Chinach wykazali obecność estrogenów steroidowych  
w następujących rybach: karaś, karp, srebrzysta rybka.  

Europa 
W wodnym środowisku europejskim już w latach 80. wykazano obecność farma-

ceutyków. Według danych literaturowych,  antybiotyki stanowią około połowy za-
nieczyszczeń środowiska farmaceutykami. Trwałe farmaceutyki, takie jak: sulpiryd 
i karbamazepina, wykorzystywane są do śledzenia źródeł zanieczyszczeń w rzekach. 
W próbkach wody pobranych w 1981 roku z rzeki Lee (Wielka Brytania) zidentyfiko-
wano  dekstropropoksyfen, erytromycynę, sulfametoksazol, tetracyklinę i teofilinę 
(Richardson i Brown, 1985). Badania w niemieckich komunalnych oczyszczalniach 
ścieków i rzekach potwierdziły obecność w tych matrycach leków przeciwzapal-
nych, psychotropowych, przeciwpadaczkowych, regulatorów lipidów, β-blokerów  
i β2-sympatykomimetyków w odprowadzanych ściekach, wodach rzecznych. Ponad 
80% badanych narkotyków zidentyfikowano w ściekach w co najmniej jednej  
z miejskich oczyszczalni ścieków. Stężenie karbamazepiny w ściekach odprowadza-
nych do wód wynosiło do 6,3 mg/dm3. Najwyższe stężenie w próbkach wody rzecz-
nej (około 3,5 mg/dm3) odnotowano dla bezafibratu (regulator lipidowy). Stężenia 
ibuprofenu w próbkach ścieków doprowadzanych i odprowadzanych z różnych nie-
mieckich oczyszczalni ścieków wynosiły odpowiednio 3,5 i 0,3 mg/dm3. Hirsch i in. 
(1999) zbadali ścieki z oczyszczalni ścieków i losowe próbki wody rzecznej  
w Niemczech na obecność pozostałości antybiotyków. W próbkach dominowały:  
erytromycyna, roksytromycyna i sulfametoksazol, ich stężenie wynosiło ≤ 6 mg/dm3. 
Inne badania ścieków i wód powierzchniowych prowadzone w Niemczech (Ferrari 
i in., 2004) potwierdziły obecność pięciu farmaceutyków: karbamazepiny, kwasu 
klofibrynowego, diklofenaku, propranololu i sulfametoksazolu, ich stężenia wyno-
siły odpowiednio: 6,3; 1,6; 2,1; 0,29 i 2 mg/dm3 (ścieki) oraz: 1,1; 0,55; 1,2; 0,59  
i 0,48 mg/dm3 (wody powierzchniowe). Ponadto w wodach pobranych z rzeki Łaby 
zidentyfikowano karbamazepinę, diklofenak, ibuprofen oraz antybiotyki i regulatory 
w stężeniach od 20 do 140 mg/dm3. W wodach powierzchniowych Szwajcarii ozna-
czono β-blokery w stężeniach na poziomie ng/dm3 (Wang i in., 2015). 
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Hilton i Thomas (2003) w Wielkiej Brytanii wykryli kwas mefenamowy, diklo-
fenak, propranolol, erytromycynę, trimetoprim i acetylosulfametozol zarówno  
w próbkach ścieków, jak i wodach powierzchniowych pobieranych za zrzutem  
ścieków. Podobnie Ashton i in. (2004) analizowali próbki ścieków i wód powierzch-
niowych w Wielkiej Brytanii. W próbkach ścieków wykryto: propranolol, diklofe-
nak, ibuprofen, kwas mefenamowy, dekstropropoksyfen, trimetoprim, erytromy-
cynę, acetylosulfametoksazol, sulfametoksazol, tamoksifen. Inne badania próbek 
wody pobranych w dolnym biegu rzek Tyne, Tees, Mersey, Tamiza oraz Belfast 
Lough (Wielka Brytania) wykazały obecność kwasu klofibrynowego, klotrimazolu, 
dekstropropoksyfenu, diklofenaku, ibuprofenu, kwasu mefenamowego, proprano-
lolu, tamoksyfenu i trimetoprimu (Thomas i Hilton, 2004). Najczęściej wykrywany 
był klotrimazol (w 59% wszystkich pobranych próbek), maksymalne stężenie wy-
nosiło 22 ng/dm3, a średnie stężenie 7 ng/dm3. W próbkach ścieków i wód po-
wierzchniowych pobranych w dolnym biegu rzeki Tyne zidentyfikowano 9 farma-
ceutyków, w tym w ściekach surowych: sulfametoksazol i acetylosulfametoksazol 
(od 11 do 69 570 ng/dm3), w próbkach wód powierzchniowych: klotrimazol, dek-
stropropoksyfen, erytromycynę, ibuprofen, propranolol, tamoksyfen i trimetoprim 
(od 4 do 2370 ng/dm3). W Południowej Walii (Wielka Brytania) wykazano zanie-
czyszczenie rzeki Taff i Ely farmaceutykami, w tym nielegalnymi narkotykami i in-
nymi substancjami zaburzającymi gospodarkę hormonalną, co głównie przypisy-
wano rozległym zrzutom ścieków oczyszczonych do rzek (Kasprzyk-Hordern i in., 
2008). Na podstawie badań wykazano, że średnie dzienne ilości amfetaminy,  
kokainy i jej głównego metabolitu benzoiloekgoniny wynosiły odpowiednio 8,1  
i 39 g/dzień. Do najczęściej wykrywanych farmaceutyków należały leki szeroko sto-
sowane wśród społeczeństwa Południowej Walii, tj. leki przeciwzapalne/przeciw-
bólowe (tramadol, kodeina, paracetamol, naproksen, ibuprofen i diklofenak), leki  
przeciwbakteryjne (erytromycyna, trimetoprim i amoksycylina) oraz leki przeciwpa-
daczkowe (gabapentyna i karbamazepina). Niektóre z farmaceutyków (np. kodeina, 
erytromycyna, walsartan, gabapentyna i karbamazepina) były wszechobecne i cha-
rakteryzowały się trwałością w środowisku wodnym.  

W innych badaniach wykazano obecność propranololu, sulfametoksazolu, karba-
mazepiny, indometacyny i diklofenaku w ściekach pobranych z trzech oczyszczalni 
w Wielkiej Brytanii oraz wodzie z rzeki Ouse (UK). Najwyższe stężenie odnoto-
wano dla karbamazepiny (do 2336 ng/dm3) w ściekach dopływających na oczysz-
czalnę. W rzece Tamiza stwierdzono obecność glukokortykoidu (GC), którego  
stężenie wahało się od 30 do 850 ng/dm3. Stężenia GC były znacznie wyższe od 
stężeń estrogenów, zwłaszcza etynyloestradiolu i innych hormonów steroidowych. 
Baker i Kasprzyk-Hordern (2013) badali obecność narkotyków w wodzie rzecznej 
oraz ściekach nieoczyszczonych i oczyszczonych w UK. Autorzy zidentyfikowali 
dziesięć narkotyków, a najwyższe średnie stężenia wykazano w ściekach dopły-
wających do oczyszczalni dla: kofeiny (23 778,4-1744,2 ng/dm3), 1,7 dimetylo- 
ksantyny (20 400,4-1219,8 ng/dm3), nikotyny (3919,3-85,7 ng/dm3), kodeiny 
(1255,9-372,2 ng/dm3), tramadolu (1122,6-738,7 ng/dm3), efedryny (476,2- 
-35,0 ng/dm3), nortramadolu (397,0-144,8 ng/dm3), morfiny (371,2-59,1 ng/dm3), 
dihydrokodeiny (226,6-118,2 ng/dm3) i amitryptyliny (206,3-66,3 ng/dm3).  
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Buser i in. (1998a) w szwajcarskich jeziorach oraz rzekach wykazali obecność 
kwasu klofibrynowego w zakresie od 1 do 9 ng/dm3. Stężenia tego związku w jezio-
rach wahały się od < 1 do 12 ng/dm3, podczas gdy najwyższe stężenia (11-310 ng/dm3) 
wykazano w rzece Aabach, jednym z głównych dopływów jeziora Greifensee (Buser 
i in., 1998b). W 1999 roku ta sama grupa badawcza zbadała obecność i losy ibuprofenu 
w próbkach wód powierzchniowych i ścieków. Próbki wody pobrano z jezior i rzek  
w Szwajcarii oraz z Morza Północnego, natomiast próbki ścieków ze szwajcarskich 
oczyszczalni ścieków w Gossau, Pfaffikon i Uster. Stężenie ibuprofenu w ściekach 
dopływających wynosiło 3 mg/dm3, zaś w rzece i jeziorach będących odbiornikami 
ścieków oczyszczonych było wyższe i wynosiło 8 ng/dm3. 

Loos i in. (2009) przeprowadzili kompleksowe badania  około 100 pojedynczych 
próbek wody z ponad 100 europejskich rzek z 27 krajów europejskich. W próbkach 
najczęściej identyfikowano benzotriazol, kofeinę i karbamazepinę. Badania przepro-
wadzone w Katalonii (Hiszpania) wykazały obecność 11 PPCP zarówno w wodach 
powierzchniowych rzek Ebro i Llobregat, jak i ściekach, w których najwyższe  
stężenie wykazano dla benzofenonu-3 równe 7 ng/dm3 (Pedrouzo i in., 2009).  
W innym badaniu w próbkach pobranych w dorzeczu rzeki Ebro (Hiszpania) stwier-
dzono obecność i dystrybucję farmaceutyków oraz ich aktywnych metabolitów i pro-
duktów przemiany. Spośród 77 badanych związków wszechobecne były karbama-
zepina, klarytromycyna, sulfadiazyna, propranolol, tamoksyfen i kwas salicylowy.  
W dopływie rzeki Zadorra (Hiszpania) najwyższe stężenie równe 1667 ng/dm3  

wykazano dla metabolitu karbamazepiny (Lopez-Serna i in., 2012). 
Calamari i in. (2003) wykazali obecność farmaceutyków, np. atenololu, linkomy-

cyny, erytromycyny, klarytromycyny, bezafibratu i furosemidu, w rzekach Pad  
i Lambro w północnych Włoszech, ich stężenie wynosiło od 0,1 do 250 ng/dm3.  

W przypadku farmaceutyków i narkotyków trudno zaobserwować i ustalić pra-
widłowość oraz okresowość zmian ich stężenia. Wpływ na obecność tych substancji 
w wodach powierzchniowych ma nie tylko zaludnienie i odsetek osób uzależnionych 
od narkotyków, ale także warunki pogodowe i położenie danego obszaru w strefie 
klimatycznej. W badaniach prowadzonych w jednym z miasteczek studenckich 
w USA przez cały rok akademicki kontrolowano stężenia sześciu substancji.  
Do badań wybrano azytromycynę i klarytromycynę, czyli antybiotyki najczęściej 
przepisywane w USA, roksytromycynę, reprezentującą faktor nielegalnego importu 
leków, a także dwa narkotyki, tj. metamfetaminę i ecstazy, najwyższe stężenia anty-
biotyków odnotowano w miesiącach zimowych (53 i 112 ng/dm3), co wskazywało 
na możliwe powiązanie ze wzrostem zachorowań. Stężenie metamfetaminy wahało 
się od poziomu poniżej granicy detekcji aż do 35 ng/dm3 (Próba, 2013). Zależność 
między poziomem zanieczyszczeń a porą roku wykazały również badania prowa-
dzone w Wielkiej Brytanii. Zaobserwowano, że w okresie zimowym stężenie anty-
biotyków, leków na grypę i przeziębienie oraz środków przeciwgorączkowych  
w wodach powierzchniowych wzrastało, natomiast w okresie letnim wykazano pod-
wyższone stężenie narkotyków. Badania prowadzone w Kalifornii potwierdziły 
wpływ pory roku na stężenia farmaceutyków w wodach. Stężenia monitorowanych 
leków wahały się od kilkunastu µg/dm3 w okresie letnim do 200-220 µg/dm3 zimą. 
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Korelację między zanieczyszczeniem a klimatem zauważono w krajach nordyc-
kich. Badania prowadzone w Szwecji wykazały sezonowe wahania przepływu  
masowego leków w rzekach. W okresie letnim przepływ masowy najczęściej  
wykrywanych β-blokerów nie przekraczał 100 µg/s, natomiast zimą wzrósł maksy-
malnie do 210 µg/s. Wyniki te mogą mieć związek z temperaturą wody i ładunkiem 
chlorofilu (Próba, 2013).  

Badanie ścieków dopływających i odprowadzanych z oczyszczalni w Portugalii 
potwierdziły obecność farmaceutyków, głównie niesteroidowych leków przeciwza-
palnych, ich stężenia były w zakresie od 0,050 do 100 mg/dm3 (ścieki dopływające) 
oraz do 50 mg/dm3 (ścieki odprowadzane). Badania dotyczyły również sezonowych 
zmian farmaceutyków wzdłuż zanieczyszczonej ściekami rzeki Rakkolanjoki i w je-
ziorze Haapajarvi we wschodniej Finlandii. Stężenia farmaceutyków wahały się od 
0 do 556 ng/dm3. Spośród 15 badanych związków niezależnie od pory roku najwyż-
sze stężenia odnotowano dla karbamazepiny (Ebele i in., 2016). 

Obecność farmaceutyków wykazano nie tylko w wodach, ale również osadach 
dennych. Löffler i Ternes (2003) w osadach pobranych z potoku Wickerbach 
(Frankfurt, Niemcy) zidentyfikowali farmaceutyki i ich metabolity, takie jak: 
kwas klofibrynowy, diklofenak, fenoprofen, gemfibrozyl, ibuprofen, 2-hydroksy 
ibuprofen, indometacynę, ketoprofen, naproksen, klarytromycynę, erytromycynę, 
roksytromycynę, sulfadiazynę, sulfametazynę, sulfametoksazol, trimetoprim oraz 
leki na pasożyty. Inne badania wykazały obecność farmaceutyków w próbkach  
osadów pobranych wzdłuż czterech reprezentatywnych dorzeczy iberyjskich:  
Llobregat, Ebro, Jucar i Guadalquivir. Najbardziej rozpowszechnionymi wystę-
pującymi w wysokich stężeniach były: hydrochlorotiazyd (3 ng/g), gemfibrozyl 
(6 ng/g), tetracyklina (6 ng/g), kodeina (12 ng/g), azytromycyna (24 ng/g)  
i ibuprofen (13 ng/g) (Osorio i in., 2016). Varga i in. (2010) badali wybrane farma-
ceutyki: ibuprofen, naproksen, ketoprofen i diklofenak w Dunaju (Węgry), zarówno 
w wodzie, jak i osadach dennych. W wodzie oznaczano ibuprofen, naproksen  
i diklofenak, ich stężenia wynosiły odpowiednio: 8-50; 2-30; 7-90 ng/dm3, natomiast 
zawartość ketoprofenu była zawsze poniżej LOQ. W osadach wykazano obecność 
tylko naproksenu i diklofenaku w zakresie odpowiednio: 2-20 i 5-38 ng/g. Badania 
dotyczące występowania farmaceutyków w osadach dennych w Szkocji potwier-
dziły obecność leków, narkotyków i środków bakteriobójczych. W próbkach nie  
zidentyfikowano nielegalnych narkotyków i metabolitów, ale oznaczono triclosan 
(do 5940 ng/g) i triclocarban (do 2829 ng/g) (Langford i in., 2011). Według  
Autorów, zawartość danego leku w osadzie zależy od jego stężenia w fazie wodnej 
i zawartości całkowitego węgla organicznego w osadach. 

Badania prowadzone na całym świecie wykazały, że narażenie na ścieki zawie-
rające PPCP wiąże się z szeregiem szkodliwych skutków dla organizmów wodnych 
(Ebele i in., 2016). Pojana i in. (2007) zbadali występowanie EDC w wodach,  
osadach oraz faunie i florze przybrzeżnej laguny w Wenecji. Większość badanych  
EDC zidentyfikowano w wodach i osadach, ich stężenie wynosiło odpowiednio:  
od 2,8 do 211 ng/dm3 oraz od 3,1 do 289 mg/kg s.m. EDC wykryto również  
w małżach śródziemnomorskich (Mytilis galloprovincialis), w których dominował  
17α-etynyloestradiol i nonylofenol w zakresie od 7,2 do 240 ng/g s.m. Subedi i in. 
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(2011) oznaczyli galaksolid i tonalid w próbkach tilapii i leszcza z rzeki Ren  
w Niemczech, w stężeniach odpowiednio 81 i 5,5 ng/g. Alvarez-Munoz i in. (2015) 
zbadali obecność farmaceutyków w próbkach ostryg, małży i omułków pobranych  
z delty rzeki Ebro (Hiszpania), w których wykryto lek psychiatropowy wenlanfak-
synę i antybiotyk azytromycynę. Najwyższe stężenia stwierdzono w małżach  
(2,7 ng/g) i ostrygach (3,0 ng/g). Obecność farmaceutyków wykazano również  
w wieprzowinie, cielęcinie, jagnięcinie i kurczaku, łososiu, okoniu morskim, a także 
w soli zakupionej w lokalnym supermarkecie. Najczęściej identyfikowanymi farma-
ceutykami były hormony: estron i 17β-estradiol oraz leki antybakteryjne: florfenikol 
i pirymetamina (Ebele i in., 2016). 

W Polsce w latach 2016-2017 prowadzono monitoring występowania w wodzie 
farmaceutyków z grupy hormonów (17α-etynyloestradiolu, 17β-estradiolu oraz  
estronu), a także diklofenaku oraz bardzo popularnych antybiotyków makrolido-
wych, takich jak: erytromycyna, klarytromycyna i azytromycyna. Badania przepro-
wadzono w 15 rzecznych punktach pomiarowo-kontrolnych. Stężenia wszystkich 
badanych substancji odnotowano powyżej granicy oznaczeń. Świadczy to o tym, że 
substancje są już wykrywalne, jednak ich obecność w tym stężeniu nadal nie powo-
duje żadnych niekorzystnych konsekwencji ani zagrożenia dla zdrowia i życia czło-
wieka. W określonej części próbek, w skali całego kraju, najwyższe były stężenia 
diklofenaku, który jest składnikiem maści przeciwbólowych i przeciwzapalnych. 
Nie dziwi zatem fakt, że w starzejącym się społeczeństwie jego zużycie rośnie, jed-
nak stężenie diklofenaku w wodzie nadal nie jest groźne. Kolejny monitoring prze-
prowadzono w latach 2018-2019, a badania rozszerzono o inne antybiotyki, takie jak 
amoksycylina i cyprofloksacyna. We wszystkich seriach pomiarowych, czyli na 
1200 oznaczeń w 50 przypadkach otrzymano wyniki powyżej granicy oznaczalno-
ści. Zanotowano je dla następujących związków: 17α-etynyloestradiolu (3 wyniki), 
17β-estradiolu (23 wyniki) i estronu (24 wyniki). Najwyższe zmierzone stężenie dla 
17α-etynyloestradiolu wynosiło 0,10 ng/dm3, dla 17β-estradiolu 0,48 ng/dm3, a dla 
estronu 1,07 ng/dm3 (Kopczyńska, 2020). W próbkach wody pobranych z Odry  
i Kanału Gliwickiego oznaczono estron w stężeniach odpowiednio 1,3 i 1,1 ng/dm3. 
W wodach Wisły obecny był estradiol w stężeniu równym 1,3 ng/dm3 (Wanot  
i Domagała, 2019). 

W Polsce badania zawartości farmaceutyków w wodach podziemnych nie są roz-
powszechnione, co wynika głównie z dwóch powodów: braku uregulowań prawnych 
oraz wysokich kosztów analizy tych związków. Nieliczne jeszcze badania potwier-
dzają celowość ich kontynuacji. Państwowy Instytut Geologiczny – Państwowy  
Instytut Badawczy w 2016 roku przeprowadził badania pilotażowe, których celem 
było zdiagnozowanie skali problemu zanieczyszczenia farmaceutykami wód pod-
ziemnych na terenie całego kraju. Substancje czynne farmaceutyków wykryto 
w 63% badanych punktów, co wskazuje, że obecność tych związków w płytkich  
poziomach wodonośnych jest zjawiskiem dość powszechnym, jednak poziomy  
stężeń były bardzo niskie, w większości przypadków kilka ng/dm3 lub poniżej tego 
poziomu (Kuczyńska, 2017). Przy tak niskich stężeniach trudno jest ocenić znacze-
nie obecności farmaceutyków w wodach podziemnych. Badania naukowe nie wska-
zują na ich ostrą toksyczność przy tych stężeniach. Pozostaje jednak trudna do  
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zbadania kwestia długotrwałej ekspozycji i skutków ewentualnej akumulacji farma-
ceutyków w organizmie. Otrzymane wyniki można potraktować jako markery presji 
i wykorzystać do skutecznej identyfikacji obszarów obciążonych oddziaływaniem 
presji antropogenicznej. Jak widać z dokonanego porównania wyników badań  
z wynikami klasyfikacji jakości wód podziemnych, przeprowadzonej zgodnie  
z obowiązującymi regulacjami prawnymi, uwzględnienie informacji o obecności 
farmaceutyków w próbkach wody mogłoby znacząco wpłynąć na klasyfikację jako-
ści wód podziemnych w punktach monitoringowych. 

Biorąc pod uwagę obecność w środowisku farmaceutyków, to w Polsce temat 
diklofenaku jest obecnie najistotniejszy. Nie można go nadal uznać za zagrożenie, 
aczkolwiek jest on faktycznie wykrywany również w badaniach Morza Bałtyckiego. 
W związku z tym dokonano aktualizacji wstępnej oceny stanu środowiska wód pol-
skich, co wynika z Dyrektywy w sprawie Strategii Morskiej (2008). Diklofenak 
uznano jako wskaźnik przy diagnozowaniu zanieczyszczenia Bałtyku. Jego obec-
ność w środowisku morskim oznaczono w trzech akwenach: Basenie Bornholm-
skim, Basenie Gdańskim oraz Basenie Gotlandzkim. Stężenie, które tam wykryto, 
nie przekracza wartości granicznej. W związku z tym na dzień dzisiejszy uważa się, 
że lek ten nie przeszkadza w osiągnięciu dobrego stanu ekosystemu morza i nie za-
burza stanu chemicznego Morza Bałtyckiego. Polskie środowisko naukowe jest  
zdania, że należy nadal prowadzić badania w celu pozyskania większej liczby  
danych. Konieczna jest również promocja gospodarki o obiegu zamkniętym, mająca 
na celu ułatwienie recyklingu zasobów, takich jak woda czy odpady ściekowe  
i obornik, ponieważ to właśnie w tych mediach występują farmaceutyki. Ważne są 
także innowacje, rozwój oraz projektowanie działań na przyszłość uwzględniające 
korzyści i straty dla środowiska. Kluczowy jest też dostęp do bezpiecznych terapii 
farmaceutycznych dla ludzi i zwierząt. Innowacje powinny prowadzić do powstawa-
nia takich leków, które pomogą człowiekowi i jednocześnie nie zaszkodzą środowi-
sku (Główny Inspektor Ochrony Środowiska, 2020). 

2.1.6. Środowiskowe przepisy dotyczące farmaceutyków – porównanie i analiza 

Monitorowanie lub stosowanie skutecznych metod usuwania farmaceutyków  
po ich uwolnieniu do środowiska nie jest powszechną praktyką na całym świecie. 
Jednak znanych jest kilka inicjatyw regulacyjnych, które powstały w celu rozwiąza-
nia tego problemu. Inicjatywy te można sklasyfikować według intensywności  
działań podjętych w celu uregulowania zanieczyszczeń farmaceutycznych w środo-
wisku: 
 poziom 1 (kompleksowe interwencje) – w przypadku danego kraju/stanu syste-

matycznie wprowadza się uregulowania prawne w celu zmniejszenia ilości  
farmaceutyków w środowisku (np. w Szwajcarii, Kalifornii); 

 poziom 2 (umiarkowane interwencje), w których monitorowanie farmaceutyków 
jest prowadzone na bieżąco, bez uregulowań prawnych. Zwykle działania te mają 
charakter globalny lub lokalny (np. w Australii i Singapurze); 

 poziom 3  (ograniczone interwencje) – pozostałości farmaceutyków monitoro-
wane są sporadycznie, bez żadnych regulacji prawnych. 
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W przypadku ponownego użycia wody stosowanej do nawadniania regulacje 
prawne w Kalifornii nie wymagają, aby środki farmaceutyczne były w niej rutynowo 
monitorowane. Niemniej jednak przy ponownym wykorzystaniu wody monitorowa-
nych jest  wiele związków chemicznych, w tym należących do farmaceutyków zgod-
nie z przepisami kalifornijskimi. W Kalifornii, zgodnie z polityką dotyczącą wody 
z recyklingu, oczyszczalnie ścieków, które ponownie wykorzystują wody pod-
ziemne (zastosowanie powierzchniowe lub podpowierzchniowe), zobowiązane są do 
monitorowania w nich 17β-estradiolu, gemfibrozylu i jopromidu. W 2008 roku po-
wołano System Zaopatrzenia Wód Podziemnych (Groundwater Replenishment Sys-

tem – GWRS) w Kalifornii. GWRS prowadzi między innymi badania efektywności 
nowo zastosowanego trzystopniowego systemu oczyszczania ścieków, które wcześ- 
niej były odprowadzone do Pacyfiku. Proces oczyszczania składa się z mikrofiltracji 
(MF), odwróconej osmozy (RO) i napromieniowania UV w połączeniu z nadtlen-
kiem wodoru (H2O2). Pomimo że zaleca się monitorowanie tylko dwóch środków 
farmaceutycznych i jednego hormonu w wodzie pochodzącej z recyklingu, w prak-
tyce GWRS dodatkowo monitoruje szerszy zakres substancji farmaceutycznych,  
takich jak: 17α-estradiol, 17α-etynyloestradiol, 17β-estradiol, atenolol, diklofenak,  
dietylostilbestrol, dilantin, epitestosteron, equilin, estriol, estron, fluoksetyna, johek-
sol, jopromid, meprobamat, naproksen, progesteron, testosteron, trimetoprim, aceta-
minofen (paracetamol), azytromycyna, karbamazepina, erytromycyna, gemfibrozyl, 
ibuprofen, sulfametoksazol i triclosan. Raporty z prowadzonego monitoringu suge-
rują, że nowo wprowadzony przez GWRS system oczyszczania skutecznie eliminuje 
zanieczyszczenia farmaceutyczne z wody, ponieważ stężenia wyżej wymienionych 
związków były poniżej granicy detekcji lub jeżeli je wykryto, to poniżej poziomów, 
które uważa się za stanowiące jakiekolwiek istotne zagrożenie dla zdrowia publicz-
nego (Miarov i in., 2020). 

W przeciwieństwie do podejścia kalifornijskiego, które ogranicza się do monito-
rowania wybranych farmaceutyków w wodach ponownie wykorzystywanych, 
Szwajcaria posiada bardziej kompleksowy program środowiskowy, który obejmuje 
monitorowanie farmaceutyków w kilku mediach wodnych. W pierwszych badaniach 
pilotażowych przeprowadzonych  w 2013 roku w ramach programu monitorowania 
jakości wody (Quality Monitoring Program)  oznaczano kilka grup farmaceutyków. 
Począwszy od 2018 roku, monitoring uzupełniono o regularne analizy dodatkowych 
mikrozanieczyszczeń, w tym takich farmaceutyków, jak: atenolol, azytromycyna, 
bezafibrat, karbamazepina, klarytromycyna, diklofenak, kwas mefenamowy, meto-
prolol, naproksen, sotalol, sulfadimidyna, sulfametoksazol i trimetoprim. W Szwaj-
carii w ramach dodatkowego programu Swiss National Groundwater Monitoring 
(NAQUA) regularnie w wodzie oznacza się karbamazepinę i sulfametoksazol.  
W tym kraju nie poprzestano na monitorowaniu mikrozanieczyszczeń, ale podjęto 
działania zmierzające do obniżenia ich stężenia w środowisku i uruchomiono  
20-letni plan inwestowania w modernizację oczyszczalni ścieków. Szwajcarskie 
ustawodawstwo dotyczące ochrony wód ma na celu zapewnienie czystości wód pod-
ziemnych, które stanowią podstawowe zasoby wody do picia. Na początku 2016 
roku wprowadzono nowe regulacje, które obligują miejskie oczyszczalnie ścieków 



81 

do modernizacji w ciągu najbliższych 20 lat, tak aby wyeliminować mikrozanie-
czyszczenia, takie jak farmaceutyki, ze ścieków odprowadzanych (Miarov i in., 
2020).  

Nowe przepisy wymagają przejścia na procesy AOPs z wykorzystaniem ozonu 
jako czwarty etap trzystopniowego oczyszczania ścieków w celu obniżenia stężenia 
mikrozanieczyszczeń w ściekach odprowadzanych o 80%. Szwajcaria jest więc 
przykładem kraju o wysokiej świadomości zarządzania gospodarką wodno-ście-
kową. Program NAQUA, wraz z planem modernizacji głównych oczyszczalni ście-
ków, reprezentuje ambitne i kompleksowe podejście do monitorowania, ogranicza-
nia i eliminowania mikrozanieczyszczeń w środowisku. 

W ramach inicjatyw drugiego poziomu w Australii i Singapurze wprowadza się 
wytyczne dotyczące pozostałości farmaceutycznych w wodzie, ale nie są one usank-
cjonowane prawnie. Wprowadzono programy: Western Australian Scheme, który 
koncentruje się na wodach podziemnych, oraz Queensland-Western Corridor 

Scheme, mający na celu poprawę jakości wód powierzchniowych. 
W Australii za monitorowanie i zgłaszanie zanieczyszczeń związanych z produk-

cją ścieków poddanych recyklingowi odpowiedzialne jest państwo lub samorząd  
terytorialny. Obecnie w żadnym stanie Australii wody odzyskanej nie wykorzystuje 
się do picia. W większości wody poddane recyklingowi używane są do nawadniania 
(w bezpośrednim użyciu), dlatego główne problemy zanieczyszczenia wody skon-
centrowane są na metalach, zasoleniu, składnikach odżywczych i pH, które mogą 
mieć wpływ na nawadniane uprawy. 

Australijski Departament Zdrowia (Australian Department of Health) zbagateli-
zował problem farmaceutyków w ściekach i nie wprowadził w tej kwestii żadnych 
regulacji prawnych,  uzasadniając, że nie jest to powszechna praktyka na arenie mię-
dzynarodowej. Niemniej jednak australijskie wytyczne dotyczące recyklingu wody 
odzwierciedlają proaktywne podejście, które dostarcza wskazówek dotyczących 
kontynuacji działań w celu zwiększania recyklingu ścieków komunalnych. Ogólne 
zalecenia wytycznych utrzymują, że w większości przypadków jakość chemiczna 
wody z recyklingu nie stanowi problemu zdrowotnego ze względu na stosunkowo 
niski poziom narażenia ludzi, nawet biorąc pod uwagę i inne śladowe związki orga-
niczne występujące w większości systemów recyklingu wody. Wytyczne dotyczące 
farmaceutyków w wodzie przeznaczonej do spożycia były wyznaczone w oparciu 
o podzielenie najniższej dziennej dawki terapeutycznej przez współczynnik bezpie-
czeństwa 1000. Uznano, że  ten margines daje wystarczającą pewność, że jakiekol-
wiek niekorzystne skutki zdrowotne, zarówno farmakologiczne, jak i toksyczne, są 
mało prawdopodobne. W wytycznych dla wody do picia uwzględniono w sumie  
86 leków i farmaceutyków stosowanych przez ludzi oraz wykorzystywanych w rol-
nictwie i weterynarii. 

W zachodniej części Australii wprowadzono modernizację procesów oczyszcza-
nia wody poddawanej recyklingowi, która obejmuje wiele etapów: ultrafiltrację,  
odwróconą osmozę, dezynfekcję UV. W wodach, zgodnie z wytycznymi, regularnie 
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monitorowane są trzy wskaźniki farmaceutyczne: karbamazepina, estron i diklofe-
nak. Karbamazepina i diklofenak monitorowane są co miesiąc, a estron co kwartał.  
Częstotliwość badań określana jest przez ministerstwo zdrowia na podstawie szaco-
wania poziomu ryzyka. Pełen zestaw hormonów i farmaceutyków jest badany raz  
w roku zgodnie ze standardowymi testami jakości wody. Substancje obejmują:  
estriol, 17α-estradiol, 17β-estradiol, testosteron, androstenedion, etiocholanolon, 
equilenin, etynyloestradiol, estron, equilin, mestranol, noretysteron i progesteron 
(Miarov i in., 2020). 

Singapurska narodowa agencja wodna stworzyła podobny do australijskiego pro-
gram Public Utilities Board (PUB), w ramach którego prowadzi się kompleksowe 
monitorowanie wody, między innymi pod kątem obecności farmaceutyków 
w oczyszczonych ściekach i odciekach. Otrzymywanie wysokiej jakości odzyskanej 
wody, określanej jako „NEWater”, jest częścią singapurskiej strategii zrównoważo-
nego rozwoju. Zgodnie z zaleceniami programu, ścieki poddawane są dodatkowej 
obróbce, w tym mikrofiltracji, odwróconej osmozie i dezynfekcji UV. Do tej pory 
było monitorowanych ponad 330 parametrów fizycznych, mikrobiologicznych,  
chemicznych i radiologicznych oraz kilka farmaceutyków. Farmaceutyki wybrano 
na podstawie listy substancji priorytetowych Global Water Research Coalition 
(GWRC) oraz informacji dostarczonych przez ministerstwo zdrowia o lokalnym 
spożyciu narkotyków. Od 2007 roku regularnie monitorowane jest sześć farmaceu-
tyków: ibuprofen, naproksen, ketoprofen, triclocarban, gemfibrozil i diklofenak.  
Lista monitorowanych farmaceutyków jest poszerzana i obecnie obejmuje również 
karbamazepinę, trimetoprim, kwas salicylowy i paracetamol. Wyniki badań wstęp-
nych wskazują, że  związki te nie występują w wodzie przeznaczonej do spożycia. 
Pomimo że zidentyfikowano i usunięto wiele pozostałości farmaceutyków, powyż-
sze projekty mają zasięg lokalny i brakuje w nich programu badań kompleksowych 
oraz długoterminowego planu zarządzania farmaceutykami w środowisku. 

Zgodnie z wytycznymi US EPA, w celu zbierania danych dotyczących zanie-
czyszczeń podejrzewanych o obecność w wodzie do spożycia powstał monitoring 
zanieczyszczeń Unregulated Contaminant Monitoring Rule (UCMR), jednak nie 
podlega on żadnym regulacjom prawnym.   Działanie UCMR jest w dużej mierze 
oparte na Contaminant Candidate List (CCL). Listę CCL tworzy się na podstawie 
przewidywań występowania potencjalnych zanieczyszczeń w wodzie wodociągo-
wej. Zanieczyszczenia wymienione w CCL mogą w przyszłości być  uwzględnione 
w regulacjach prawnych dotyczących wody przeznaczonej do spożycia przez ludzi. 
W latach 2013-2015 w Nowym Jorku, a także w innych stanach w stacjach uzdat-
niania były monitorowane pozostałości farmaceutyczne, takie jak: 17β-estradiol, 
etynyloestradiol, estriol, ekwilina, estron, testosteron (EPA, 2012). Zgodnie ze spra-
wozdaniem New York City 2016 Drinking Water Supply and Quality Report, powyż-
szych substancji nie wykryto w wodzie przeznaczonej do spożycia. W nowym pro-
gramie monitoringu UCMR w latach 2017-2021 nadal nie uwzględniono substancji 
farmaceutycznych (EPA, 2017). Niemniej jednak na liście CCL4 znalazło się kilka  
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leków i hormonów, takich jak: 17α-estradiol, 17β-estradiol, equilenin, equilin,  
erytromycyna, estriol, estron, etynyloestradiol, noretyndron i chinolina (EPA, 2016). 
W Wielkiej Brytanii firmy produkujące odpady medyczne/farmaceutyczne lub  
prowadzące działalność, w której mogą odprowadzać takie odpady do cieków wod-
nych w postaci płynnej, zazwyczaj muszą uzyskać pozwolenie Brytyjskiej Agencji  
Środowiska (UK Environmental Agency – UK-EA). Agencja regularnie monitoruje 
i testuje takie zrzuty. Oczekuje się, że obiekty odprowadzające ścieki zawierające 
odpady kliniczne będą je oczyszczać przed zrzutem. 

W Danii obowiązuje zdecentralizowana polityka regulacji farmaceutyków w wo-
dzie. Zgodnie z duńską ustawą o ochronie środowiska z 2016 r., szpitale mogą  
wystąpić do lokalnych gmin o pozwolenie na odprowadzanie ścieków, które będzie 
obejmować warunki odprowadzania ścieków zawierających rozpuszczone farma-
ceutyki.  

Lista zanieczyszczeń opracowana przez UE zawiera szeroką gamę związków 
chemicznych występujących w ściekach i spływach burzowych, które mogą  
stanowić zagrożenie dla zbiorników wodnych, w tym wody powierzchniowej.  
W 2000 roku wstępna lista zawierała 33 substancje priorytetowe uwzględnione  
również w europiejskiej Dyrektywie Wodnej (WFD) 2000/60/WE. Pod koniec  
2013 roku Parlament Europejski zatwierdził Dyrektywę 2013/39/UE, która zmieniła 
zapisy dyrektyw 2000/60/WE i 2008/105/WE w zakresie substancji priorytetowych 
w dziedzinie polityki wodnej, wprowadzając obowiązek monitorowania w wodach 
powierzchniowych związków chemicznych z tzw. listy obserwacyjnej. Lista ta do-
tyczy substancji, w przypadku których dostępne informacje wskazują, że mogą one 
stanowić ryzyko dla środowiska wodnego UE. Pierwsza lista obserwacyjna obejmo-
wała: 8 pestycydów, 4 leki (diklofenak, azytromycyna, klarytromycyna i erytromy-
cyna), 3 estrogeny (hormony naturalne: E1 i E2 i syntetyczny hormon EE2), filtr 
1UV (2-etyloheksylo-4-metoksycynamonian, EHMC) oraz przeciwutleniacz po-
wszechnie stosowany jako dodatek do żywności (2,6-di-tert-butylo-4-metylofenol, 
BHT). Na drugiej liście obserwacyjnej pięć substancji zostało wyłączonych z pierw-
szej listy obserwacyjnej (diklofenak, oksadiazon, triallat, EHMC i BHT), natomiast 
włączono trzy nowe substancje: dwa antybiotyki (amoksycylinę i cyprofloksacynę) 
oraz pestycyd (metaflumizon). Niestety, w odniesieniu do wód podziemnych  
nie opracowano jeszcze listy obserwacyjnej, ale KE rozpoczęła prace nad przygoto-
waniem takiej listy. Prace realizowane są przez ekspertów grupy roboczej Ground-

water powołanej przez KE w ramach Wspólnej Strategii Wdrażania RWD (Common  

Implementation Strategy) i w pierwszej kolejności dotyczą farmaceutyków  
(Kuczyńska, 2017). 

W 2010 roku KE zaleciła, aby nie stosować preparatów zawierających DEET 
u dzieci w wieku poniżej dwóch lat oraz ograniczać stosowanie w przypadku dzieci 
w wieku od dwóch do dwunastu lat (Dyrektywa Komisji UE, 2010). W 2014 roku 
KE określiła dopuszczalne stężenie triclosanu w produktach gotowych do użycia 
(pasty do zębów, mydła do rąk, dezodoranty) w wysokości 0,3%, zaś w płynach do 
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płukania ust 0,2% (Rozporządzenie Komisji UE, 2014). W 2008 roku 4-t-oktylofe-
nol i 4-n-nonylofenol zostały wpisane na listę substancji priorytetowych w dziedzi-
nie polityki wodnej zawartej w Dyrektywie Parlamentu Europejskiego i Rady 
(2008/105/WE). Dodatkowo 4-n-nonylofenol został zidentyfikowany jako prioryte-
towa substancja niebezpieczna (Dyrektywa Parlamentu Europejskiego i Rady, 
2008). W 2012 roku Komisja Europejska zaproponowała dodanie 15 produktów che-
micznych do wykazu substancji zanieczyszczających podlegających monitorowaniu 
i kontroli w wodach powierzchniowych UE. W 2019 roku wydano Komunikat  
Komisji do Parlamentu Europejskiego, Rady i Europejskiego Komitetu Ekono-
miczno-Społecznego „Strategiczne podejście Unii Europejskiej do substancji farma-
ceutycznych w środowisku” określający sześć obszarów działania. Obszary te obej-
mują wszystkie etapy cyklu życia produktów farmaceutycznych, od projektowania  
i produkcji po składowanie i gospodarkę odpadami. Monitorowanie farmaceutyków 
w środowisku jest bardzo ograniczone, chociaż wybrane substancje są monitoro-
wane w wodach powierzchniowych i podziemnych zgodnie z Ramową Dyrektywą 
Wodną (RDW). Strategia dla Europy, dotycząca farmaceutyków obecnych w środo-
wisku, ma na celu m.in. zmniejszenie wpływu leków na środowisko i rozwiązanie 
problemu oporności na środki przeciwustrojowe. W związku z tym, że monitoring 
tak zwanych hotspotów, czyli miejsc, w których następuje zrzut ścieków o wysokim 
stężeniu substancji, jest prowadzony na małą skalę, w pierwszej kolejności należy 
uzupełnić luki wiedzy w tym zakresie, aby ocenić zakres stężeń niektórych farma-
ceutyków oraz poziom ich ryzyka dla środowiska. Niewiele też jest danych o stęże-
niach farmaceutyków w glebie i wodzie oraz o organizmach opornych na środki 
przeciwdrobno-ustrojowe. KE podkreśla, że nieznane są efekty skumulowane nazy-
wane „efektem koktajlu”, wynikające z połączenia wielu środków farmaceutycz-
nych. Rekomenduje również, żeby w pierwszej kolejności zidentyfikować te sub-
stancje, które zagrażają środowisku poprzez indywidualną obecność. W ten sposób 
będzie można ukierunkować wysiłki związane z zarządzaniem ryzykiem, ponieważ 
od kilku lat leki wprowadzane na europejski rynek muszą posiadać ocenę ryzyka 
środowiskowego. W ocenie tej ujmowane są również kwestie związane z przedosta-
waniem się substancji niebezpiecznych do środowiska wodnego. Jednak cały czas 
pozostają w użyciu farmaceutyki, które nie podlegają takiej ocenie, dlatego Komisja 
postuluje przebadanie pozostałych związków pod tym kątem. KE zwraca uwagę, że 
nie można doprowadzić do antybiotykooporności wszystkich antybiotyków, które 
znajdują się na rynku. Według Komisji, na razie nie ma bezpośredniego zagrożenia, 
jednak jest to poważny problem, który narzuca konieczność prowadzenia dalszych 
badań oraz analiz (Kapelewska, 2018). 

WHO nie zaproponowała zalecanych wartości dla związków zaburzających funk-
cjonowanie układu hormonalnego (EDC), zasugerowała jednak, aby w celu ochrony 
organizmów wodnych umożliwić stosowanie ostrożnościowych poziomów odnie-
sienia, które byłyby zbliżone do obecnych lub przyszłych środowiskowych norm  
jakości. Zaproponowane przez WHO trzy reprezentatywne EDC oraz wartości od-
niesienia są następujące: 
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 β-estradiol: 0,001 µg/dm3; 
 nonylofenol: 0,3 µg/dm3;  
 bisfenol A: 0,01 µg/dm3. 

WHO wskazała, że obecnie nie ma dowodów na istnienie zagrożeń dla zdrowia 
związanych z wodą przeznaczoną do spożycia oraz że są one mało prawdopodobne. 
W związku z tym zdecydowano o uwzględnieniu tych parametrów w dyrektywie 
zgodnie z zasadą ostrożności. 

WHO nie zaleca uwzględniania pełnego zakresu EDC w wykazie parametrów 
w załączniku I do dyrektywy, ponieważ jest zdania, że rutynowe monitorowanie peł-
nego zakresu tych związków byłoby obecnie trudne, kosztowne i nieskuteczne pod 
względem zapobiegania zanieczyszczeniu wody przeznaczonej do spożycia. Trzy 
powyższe substancje zostały wybrane jako wartości odniesienia, ponieważ wia-
domo, że występują w wodach powierzchniowych, do których spływają oczysz-
czone ścieki i inne zrzuty (Kapelewska, 2018).  

Jak dotąd, nie zostały jeszcze wprowadzone regulacje prawne dotyczące wyma-
gań obniżania mikrozanieczyszczeń, w tym PPCP, i/lub ich maksymalnych stężeń 
na odpływie z oczyszczalni. Jednak zgodnie ze stanowiskiem Komisji Europejskiej 
i innych organizacji, istnieje potrzeba ich monitoringu oraz dopracowania metod 
usuwania mikrozanieczyszczeń w celu poprawy jakości wód będących odbiornikiem 
ścieków oczyszczonych. W związku z tym podejmuje się działania zachęcające 
oczyszczalnie ścieków do przeprowadzania wstępnych analiz obecności mikrozanie-
czyszczeń na wejściu i wyjściu z oczyszczalni oraz w wodach odbiornika w celu 
uzyskania szerokiej charakterystyki i losów mikrozanieczyszczeń w oczyszczalni 
ścieków. Podjęcie działań związanych z implementacją zaawansowanych metod 
oczyszczania ścieków wymaga nie tylko analizy aspektów technologicznych, ale 
również socjoekonomicznych, dlatego ważne są konsultacje społeczne i wzrost 
świadomości zagrożeń związanych z obecnością i stałą emisją mikrozanieczyszczeń, 
w tym farmaceutyków, do środowiska. Wdrożenie w pełnej skali dodatkowych tech-
nologii, np. ozonowania czy adsorpcji na węglu aktywnym, spowoduje bowiem 
wzrost kosztów eksploatacji oczyszczalni ścieków, a tym samym prawdopodobnie 
również opłat za wodę i ścieki. Z kolei efekt długoterminowego wdrożenia zaawan-
sowanych metod oczyszczania ścieków wpłynie na podniesienie jakości życia 
mieszkańców oraz stworzenie ekologicznych podstaw do zrównoważonego rozwoju 
pobliskich środowisk (Fudala-Książek i in., 2019). 

2.1.7. Usuwanie PPCP w procesach oczyszczania ścieków i uzdatniania wody 

W ściekach odprowadzanych do środowiska z konwencjonalnych oczyszczalni 
obecne są PPCP, które mogą wywoływać niekorzystne zmiany w ekosystemach 
wodnych. W związku z tym, że problem obecności farmaceutyków i środków  
higieny osobistej w ściekach został odkryty stosunkowo niedawno, a więc na ogół 
później niż miała miejsce budowa wielu obecnie istniejących oczyszczalni ścieków, 
stąd technologie w nich stosowane nie są specjalnie nastawione na usuwanie tego 
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rodzaju zanieczyszczeń. W przypadku substancji farmaceutycznych ze względu na 
ich złożoną budowę i zróżnicowane właściwości fizyczne i chemiczne często są one 
odporne na procesy biodegradacji i dlatego nie ulegają całkowitej eliminacji w trak-
cie procesów oczyszczania ścieków w konwencjonalnych systemach. W związku 
z tym możliwości eliminowania pozostałości farmaceutycznych w procesach 
oczyszczania ścieków są różne, w zależności od substancji i metody oczyszczania – 
w niektórych przypadkach usuwane są znaczne ilości, w innych tylko niewielki od-
setek pozostałości. Jednak nawet najlepsze i najdroższe współczesne systemy 
oczyszczania nie są w 100% skuteczne. Tradycyjne oczyszczalnie ścieków nie radzą 
sobie ze skutecznym usuwaniem substancji PPCP. Przykładowo, wiele grup leków  
i ich metabolitów występuje w osadach ściekowych, które stanowią niebezpieczeń-
stwo ekologiczne ze względu na fakt, że są one często wykorzystywane do rekulty-
wacji terenów lub jako nawóz w gospodarstwach rolnych.  

Nieobojętną rolę w podwyższaniu stężeń pozostałości farmaceutyków w postaci 
wyjściowej leków, jak również ich metabolitów w środowisku stanową szpitale, ga-
binety dentystyczne oraz ośrodki weterynaryjne (Zając, 2017). W tabeli 2.1.4 przed-
stawiono stężenia wybranych środków farmaceutycznych w ściekach dopływają-
cych do oczyszczalni i w ściekach oczyszczonych oraz efektywność ich usuwania 
w procesie oczyszczania ścieków (Wontorska i Wąsowski, 2018). 

Przeprowadzone w 2008 roku w Waszyngtonie badania skuteczności usuwania 
wytypowanych 172 związków wykazały, że jedynie ok. 20% analitów zostało zre-
dukowanych w klasycznej dwustopniowej oczyszczalni do poziomów poniżej limi-
tów detekcji. Nieznacznie lepsze efekty zaobserwowano, stosując bardziej wydajne 
techniki oczyszczania (usunięcie ok. 32% PPCP). Dodatkowym utrudnieniem dla 
klasycznych metod oczyszczania było zatrzymanie ok. 20% badanych związków na 
powierzchni osadów ściekowych (Wontorska i Wąsowski, 2018). 

Największa trudność w usuwaniu PPCP związana jest z ich dużym rozcieńcze-
niem i aktywnością biologiczną oraz brakiem podatności na rozkład biologiczny.  
W ostatnich latach przebadano liczne metody usuwania PPCP z wód i ścieków: me-
tody biologiczne, procesy membranowe z wykorzystaniem bioreaktorów, zastoso-
wanie węgla aktywnego, UV, chlorowania, ozonowania, metody AOPs. W przy-
padku ścieków pochodzących z przemysłu farmaceutycznego procesy oczyszczania 
strumieni dobiera się w zależności od rodzaju zakładu produkcyjnego oraz składu  
i stężenia farmaceutyków w odprowadzanym strumieniu. Do usuwania farma- 
ceutyków ze ścieków stosuje się: oczyszczanie fizyczno-chemiczne, biologiczne  
w warunkach tlenowych/beztlenowych, elektrochemiczny proces zaawansowanej  
obróbki oraz technologie hybrydowe (rys. 2.1.4) (Tiwari i in., 2020; Wontorska  
i Wąsowski, 2018). Procentowy udział wykorzystania technik do usuwania farma-
ceutyków przedstawiony na rysunku 2.1.5 wskazuje, że dominującą metodą jest  
adsorpcja.  
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Tabela 2.1.4. Średnie (maksymalne) stężenia farmaceutyków w ściekach komunalnych 
dopływających i odpływających z oczyszczalni ścieków (ng/dm3)  

(Wontorska i Wąsowski, 2018) 

Grupa  
leków 

Nazwa  
substancji 

M
ie

js
ce

 

P
ol

sk
a 

N
ie

m
cy

 

A
us

tr
ia

 

H
is

zp
an

ia
 

F
ra

nc
ja

 

Sz
w

aj
ca

ri
a 

F
in

la
nd

ia
 

Niesteroi-
dowe leki 
przeciwza-
palne 
(NLPZ) 

Diklofenak 
dopływ 

1750 
(2000) 

3500 
(28000) 

3100 
(6000) 

n.w.1 b.d.2 
1400 

(1900) 
350 

(480) 

odpływ b.d. 
810 

(2100) 
1500 

(2000) 
n.w. 

295 
(300) 

950 
(1140) 

250 
(350) 

Ibuprofen 
dopływ 

2250 
(2800) 

5000 
(14000) 

1500 
(7200) 

2750 
(5700) 

b.d. 
1980 

(3480) 
13000 

(19600) 

odpływ b.d. 
370 

(3400) 
22 

(2400) 
970 

(2100) 
92 

(110) 
< 50 (228) 

1300 
(3900) 

Leki hipoli-
pemiczne 

Bezafibrat 
dopływ 

780 
(1000) 

4900 
(7500) 

2565 
(8500) 

n.w. b.d. b.d. 
420 

(970) 

odpływ b.d. 
2200 

(4600) 
103 

(611) 
n.w. 

96 
(190) 

b.d. 
205 

(840) 

Leki psy-
chotropowe 

Diazepam 
dopływ b.d. n.w. n.w. n.w. b.d. n.w. n.w. 

odpływ b.d. n.w. n.w. n.w. n.w. n.w. n.w. 

Karbamaze-
pina 

dopływ 
1150 

(1600) 
2200 

(3000) 
912 

(2640) 
b.d. b.d. 

690 
(1900) 

750 
(2000) 

odpływ b.d. 
2100 

(6300) 
960 

(1970) 
b.d. 

1050 
(1400) 

480 
(1600) 

400 
(600) 

Antybiotyki 

Sulfameto- 
ksazol 

dopływ 
1550 

(2000) 
1370 

(1700) 
n.w. 
(470) 

600 b.d. 425 (570) b.d. 

odpływ b.d. 
400 

(2000) 
31 

(234) 
250 n.w. 290 (860) b.d. 

Roksytro-
mycyna 

dopływ n.w. 
830 

(1000) 
43 

(350) 
n.w. b.d. 20 (35) b.d. 

odpływ b.d. 
100 

(1000) 
66 

(290) 
n.w. n.w. 15 (30) b.d. 

Środki kon-
trastowe 

Jopromid 
dopływ 

1330 
(2700) 

13000 
(22000) 

n.w. 
(3840) 

6600 b.d. 
810 

(7700) 
b.d. 

odpływ n.w. 
750 

(11000) 
n.w. 

(5060) 
9300 n.w. 

790 
(2000) 

b.d. 

Środki 
ochrony 
osobistej 

Tonalid 
dopływ n.w. 

400 
(450) 

970 
(1400) 

1530 
(1690) 

b.d. 545 (940) 
200 

(230) 

odpływ b.d. 
90 

(180) 
140 

(230) 
160 (200) b.d. 410 (500) 40 (50) 

Galaksolid 
dopływ 

610 
(1200) 

1500 
(1800) 

2800 
(5800) 

3180 
(3400) 

b.d. 
1660 

(2200) 
750 

(980) 

odpływ b.d. 
450 

(610) 
470 

(920) 
500 (600) b.d. 

1150 
(1720) 

120 
(160) 

1 n.w. – nie wykryto 
2 b.d. – brak danych 
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AnMBR (Anaerobic Membrane Bioreactor) – beztlenowy bioreaktor membranowy; CAS (Conventio-

nal Activated Sludge) – konwencjonalna metoda osadu czynnego; EF (Electro-Fenton process) – proces 
elektro-Fentona; SBR (Sequencing Batch Reactor) – reaktor porcjowy 

Rys. 2.1.4. Metody oczyszczania ścieków z przemysłu farmaceutycznego  
(Tiwari i in., 2020) 

 

 
Rys. 2.1.5. Procentowy udział technik wykorzystywanych do usuwania  

farmaceutyków  (Taufiki i in., 2020)  

METODY 
OCZYSZCZANIA 

ŚCIEKÓW 

FIZYCZNO-
-CHEMICZNE

- chlorowanie

- adsorpcja 
na węglu 
aktywnym

BIOLOGICZNE

- stabilizacja
tlenowa

- stabilizacja 
beztlenowa

- układy hybrydowe    
(tlenowe+beztlenowe)

AOP

- utlenianie 
elektrochemiczne

- reakcja Fentona

- fotokataliza

PROCESY ŁĄCZONE: 

AOP+BIOLOGICZNE

- EF/SBR

- ozonowanie 
i AnMBR

- reakcja Fentona-
-CAS

48,28

4,2

19,11

5,3
12,78,5

30,17

6,3

6,3

26,15

5,3 5,3

Adsorpcja Nanofiltracja
Biodegradacja AOP
Biorektory membranowe Ozonowanie
Inne Utlenianie
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Z dotychczasowych badań wynika, że metoda mechanicznego oczyszczania ście-
ków z zastosowaniem osadników wstępnych usuwa raczej niewielkie ilości farma-
ceutyków ze ścieków (tab. 2.1.5). Efektywność usuwania związków farmaceutycz-
nych i ich metabolitów oraz środków higieny osobistej na zawiesinach ściekowych 
uzależniona jest głównie od właściwości fizyczno-chemicznych, takich jak: hydro-
filowość, rozpuszczalność, lotność, biodegradowalność, zdolność do adsorpcji 
PPCP na osadzie czynnym oraz oddziaływań elektrostatycznych, które występują 
między cząsteczką PPCP a zawiesiną. Farmaceutyki o cechach lipofilowych (hydro-
fobowych) oraz posiadające dodatnio naładowane grupy czynne są zazwyczaj lepiej 
adsorbowane na zawiesinach ściekowych i mikroorganizmach niż substancje lipofo-
bowe. Chociaż w niektórych oczyszczalniach stężenie PPCP wzrasta po procesach 
oczyszczania, większość PPCP jest tylko częściowo usuwana w konwencjonalnych 
procesach oczyszczania ścieków (Yang i in., 2017). 

Tabela 2.1.5. Efektywność (%) usuwania wybranych farmaceutyków  
w konwencjonalnych procesach oczyszczania ścieków (Wontorska i Wąsowski, 2018) 

Grupy  
leków 

Farmaceutyk 

Mechaniczne 
oczyszczanie ście-
ków z zastosowa-
niem osadników 

wstępnych 

Biologiczne 
oczyszczanie 

ścieków  
w komorach 

osadu  
czynnego 

Metoda  
z zastoso-
waniem  

reaktorów 
SBR 

Koagulacja 
chemiczna 

NLPZ Ibuprofen 9-27 65-90 88-100 - 

Diklofenak 10-38 15-50 54-75 - 

Ketoprofen 19-28 69 80-100 5-36 

Kwas  
mefenamowy 

- - - 21-36 

Naproksen 8-33 45-66 - - 

Leki  
psychotropowe 

Karbama- 
zepina 

- 0-7 - - 

Diazepam 12-24 - - - 

Atenolol 27-45 - - - 

Leki  
hipolipemiczne 

Kwas  
klofibrowy 

- 34-51 - - 

Hormony  
steroidowe  
i środki anty-
koncepcyjne 

Estradiol 

36-45 > 95 - - 

Środki  
kontrastowe 

Jopamidol - - 50-74 - 

Jopromid - - 45-90 - 

Antybiotyki Sulfameto- 
ksazol 

- 0-90 80-91 - 
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Możliwości podstawowych procesów oczyszczania w usuwaniu PPCP są bardzo 
ograniczone ze względu na hydrofilowy charakter większości związków (Carballa  
i in., 2005; Luo i in., 2014) i zwykle skuteczność usuwania środków farmaceutycz-
nych w tych etapach jest niższa niż PCP. Na przykład w wyniku sedymentacji efek-
tywność usuwania diklofenaku  i E3 wynosiła < 28% (Behera i in., 2011), natomiast 
dla estronu, ibuprofenu i sulfametoksazolu nie odnotowano znaczącej redukcji  
(Carballa i in., 2004). Wang i in. (2014) badali efektywność usuwania sześciu PPCP, 
a mianowicie: kofeiny, DEET, karbamazepiny, metoprololu, TMP i sulpirydu.  
Ze względu na mały współczynnik Kow badanych PPCP ogólna skuteczność usuwa-
nia tych związków w osadnikach pierwotnych wyniosła 20%. Często oczyszczanie 
przed zastosowaniem osadu czynnego może być niewystarczające do skutecznego 
usuwania PPCP. Jednak ze względu na wysokie współczynniki podziału między cie-
czą a ciałem stałym niektórych substancji zapachowych (np. AHTN i HHCB)  
wykazano, że podczas tego etapu oczyszczania można skutecznie usunąć do 40% 
tych związków (Stamatis i Konstantinou, 2013).  

W przypadku biologicznego oczyszczania ścieków metodą osadu czynnego  
odnotowuje się wyższe efektywności usuwania farmaceutyków niż na drodze 
oczyszczania mechanicznego. Ten etap oczyszczania umożliwia usuwanie PPCP po-
przez podział, adsorpcję, biotransformację i biodegradację (Miao i in., 2005; Jelić  
i in., 2012; McClellan i Halden, 2010). Konwencjonalne biologiczne oczyszczalnie 
ścieków opierają się na rozwiązaniach technologicznych składających się z  reaktora 
biologicznego, w  którym wydzielone są dwie lub trzy strefy: anoksyczna (denitry-
fikacji) i tlenowa (nitryfikacji) lub beztlenowa (pierwszy etap defosfatacji), ano- 
ksyczna i tlenowa. Środki farmaceutyczne wskutek działania osadu czynnego  
w takich warunkach ulegają następującym przemianom: 
 leki i ich metabolity mogą ulec mineralizacji dzięki mikroorganizmom do CO2  

i H2O, np. aspiryna; 
 leki i ich metabolity mogą stać się bardziej lub mniej podatne na degradację, co 

jest zależne m.in. od liofilowości i wiązań jonowych występujących w czą-
steczce; 

 leki i ich prostsze formy, które są trwałe, nie są zatrzymywane ani nie ulegają 
degradacji w oczyszczalni ścieków, tym samym przedostają się do środowiska 
wodnego (Jelić i in., 2012; Mrowiec, 2015; Zając i in., 2012). 
Przykładowo, w metodzie osadu czynnego skuteczność usuwania estronu (E1), 

17β-estradiolu (E2) i 17α-etynyloestradiolu (EE2) wynosiła odpowiednio: 83; 99,9  
i 78%. Andersen i in. (2003) wykazali, że, stosując metodę osadu czynnego, można 
uzyskać obniżenie stężenia E1 i E2 do około 90%. Skuteczność usuwania ECD na 
poziomie  > 99% opisali Leusch i in. (2006). Suzuki i Maruyama (2006) sugerują, 
że początkowo E1 i E2 ulegały adsorpcji na osadzie czynnym z dużą szybkością,  
a następnie przez kilka godzin zachodził proces ich degradacji. Proces usuwania  
estrogenów przez osad czynny był niezależny od rozpuszczonego węgla organicz-
nego (RWO) i nitryfikacji. Badania te wykazały również, że aktywność osadu czyn-
nego wyraźnie zmniejsza się w niższej temperaturze. Stężenie E1 w ściekach z oczysz-
czalni było większe niż w ściekach odpływających, co Autorzy tłumaczyli 
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biotransformacją E2 do E1 (Johnson i Sumpter, 2001). Layton i in. (2000) podali,  
że wykorzystanie metody osadu czynnego pozwoliło na zmineralizowanie  
w 70-80% E2 do CO2 w ciągu 24 godzin, natomiast mineralizacja E2 była 25-75 
razy mniejsza.  

Skuteczność usuwania PPCP metodą osadu czynnego jest zadowalająca i zależy 
od rodzaju PPCP, a także HRT, wieku osadu i budowy reaktora (Lin i in., 2009; 
Evgenidou i in., 2015; Yang i in., 2017). Istotnym czynnikiem wpływającym na 
efektywność procesu jest również zdolność adsorpcji zanieczyszczeń na osadzie 
czynnym oraz interakcje elektrostatyczne. Wysoką efektywność (> 75%) wykazano 
dla indapamidu, natomiast średnią (25-75%) dla diklofenaku i hydroksyzyny. Pozo-
stałe analizowane substancje cechują się niską adsorpcją. Zazwyczaj wysoki stopień 
adsorpcji odpowiada wysokiej wartości współczynnika logKow, charakterystycznej 
dla danego związku. Jednak można zauważyć wyjątki w przypadku ibuprofenu  
i ketoprofenu, które mimo stosunkowo wysokich wartości tego współczynnika mają 
niewielki stopień adsorpcji na osadzie czynnym (Wontorska i Wąsowski, 2018).  
Zhang i in. (2008) zauważyli, że zastosowanie biologicznego układu oczyszczania 
ścieków jest w znacznej mierze nieskuteczne z powodu silnego wpływu, między in-
nymi antybiotyków, na szczepy bakteryjne obecne w osadzie czynnym. 

Poszczególne PPCP należące do tej samej grupy związków chemicznych mogą 
wykazywać znaczne różnice w biodegradowalności. McAvoy i in. (2002) podali, że 
zastosowanie osadu czynnego umożliwiło usuwanie TCS (> 95%). Badania potwier-
dziły również biodegradację kofeiny, ibuprofenu i ketoprofenu podczas wtórnego 
oczyszczania ścieków do 75-87%, natomiast dla diklofenaku wyniki nie były zado-
walające, ponieważ usuwanie tego związku było < 25% (Wang i in., 2014). Na ry-
sunku 2.1.6 przedstawiono utlenianie karbamazepiny, hydroksylację i karboksylację 
ibuprofenu oraz enzymatyczną biodegradację metoksytriclosanu. Podczas tych pro-
cesów farmaceutyki mogą ulegać całkowitej mineralizacji do H2O i CO2. Na przy-
kład metoksytriclosan może teoretyczne ulegać biodegradacji w 81%, jednak w rze-
czywistości ulega przekształceniu w mniejszym stopniu na poziomie około 56,5% 
poprzez konwersję do stosunkowo opornego wariantu, 2,4-dichlorofenolu, pod 
wpływem enzymu lakazy. 

Wiele badań wykazało skuteczność usuwania DEET (około 40%) w biologicz-
nych systemach oczyszczania (Costanzo i in., 2007; Sui i in., 2010; Wang i in., 
2014). W przypadku PPCP o niskiej biodegradowalności, takich jak karbamazepina 
i TMP, związki te  prawie nie ulegają biodegradacji w procesie wtórnego oczyszcza-
nia, niezależnie od rodzaju zastosowanego systemu (Jelić i in., 2011; Wang i in., 
2014). Nieefektywne usuwanie PPCP w procesie wtórnego oczyszczania można 
przypisać przekształcaniu PPCP w produkty uboczne lub ich metabolity. Narażenie 
na antybiotyki (np. TMP), środki przeciwbakteryjne (np. TCS) i β-blokery (np. me-
toprolol) może wywoływać toksyczne lub hamujące działanie na aktywowane bak-
terie osadowe (Dann i Hontela, 2011; Göbel i in., 2005; Miege i in., 2009) i zmienić 
społeczność bakteryjną (Lubarsky i in., 2012; Drury i in., 2013), co może wpłynąć 
na niską skuteczność usuwania PPCP (Yang i in., 2017).   
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Rys. 2.1.6. Mikrobiologiczna biotransformacja farmaceutyków: a) utlenianie  
karbamazepiny, b) hydroksylacja ibuprofenu, c) karboksylacja ibuprofenu,  

d) enzymatyczna biodegradacja metoksytriclosanu  
(Noguera-Oviedo i Aga, 2016; Rout i in., 2021) 

W badaniach losów ścieków w komunalnej oczyszczalni ścieków w Galicji 
(Hiszpania) w procesach biologicznego oczyszczania zaobserwowano, że składniki 
kosmetyków (galaksolid, tonalid) zostały usunięte w 70-90%. Liczba leków prze-
ciwzapalnych (diklofenak, ibuprofen, naproksen) zmniejszyła się w 40-65%, nato-
miat zawartość 17β-estradiolu oraz sulfametoksazolu odniżyła się odpowiednio do 
65 i 60% (Rezka i Balcerzak, 2017).  Stwierdzono również, że wstępne oczyszczanie 
skutkowało zwiększonym usuwaniem kosmetyków i 17β-estradiolu wraz z tłusz-
czami związków liofilowych. 
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Dotychczasowe badania wskazują, że generalnie w trakcie oczyszczania ścieków 
w układach konwencjonalnych z komorami osadu czynnego farmaceutyki usuwane 
są zarówno na drodze adsorpcji, jak i biodegradacji z różną efektywnością – na ogół 
mieszczącą się w zakresie 15-90%. Na efektywność usuwania istotny wpływ ma nie 
tylko rodzaj farmaceutyku, ale również wiek osadu (w.o.), który nie powinien być 
niższy niż 5 d (korzystnie 10-15 d). W tej metodzie do trudno usuwalnych należy 
zaliczyć przede wszystkim diklofenak i kwas klofibrowy, natomiast do farmaceuty-
ków, których nie można usunąć, zalicza się  karbamazepinę i metoprolol (tab. 2.1.6) 
(Wontorska i Wąsowski, 2018). 

Tabela 2.1.6. Porównanie średniej efektywności usuwania farmaceutyków  
w konwencjonalnej oczyszczalni ścieków oraz wyposażonej w reaktor MBR  

(Wontorska i Wąsowski, 2018) 

Grupy leków Farmaceutyk 
Konwencjonalna 

oczyszczalnia 

Oczyszczalnia  
wyposażona  

w reaktor MBR 

NLPZ Naproksen 85,1 99,3 

Ibuprofen 82,5 99,8 

Ketoprofen 51,5 91,9 

Diklofenak 50,1 87,4 

Kwas mefenamowy 29,4 74,8 

Indometacin 23,4 46,6 

Leki psychotropowe Karbamazepina br* br 

Antybiotyki Sulfametoksazol 55,6 60,5 

Ofloksacyna 23,8 94 

Erytromycyna 23,8 67,3 

Leki hipolipemiczne Bezafibrat 48,4 95,8 

Gemfibrozil 38,8 89,6 

Kwas klofibrowy 27,7 71,8 

β-blokery Metoprolol br 58,7 

Atenolol br 65,5 

Ranitydyna 42,2 95 

Statyny Prawastatyna 61,8 90,8 

* brak eliminacji 
 

W celu zintensyfikowania procesu oczyszczania ścieków w  kierunku usuwania 
zanieczyszczeń farmaceutycznych prowadzi się badania z  wykorzystaniem reakto-
rów porcjowych (SBR). Istotną cechą reaktorów SBR jest łatwa zmiana warunków 
pracy z tlenowych na anoksyczne lub beztlenowe czy różnicowanie wieku osadu. 
Reaktory SBR wykorzystano do badań oceny skuteczności usuwania siedmiu farma-
ceutyków różniących się budową chemiczną i oddziaływaniem na organizm czło-
wieka. Analizowano następujące związki: środki cieniujące (jopromid, jopamidol), 
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leki NLPZ (ibuprofen, ketoprofen, diklofenak) i sulfonamidy (sulfametacin, sulfa-
metoksazol). Zastosowano dwa reaktory SBR o pojemności 45 dm3, zainstalowane  
w jednej z krajowych oczyszczalni ścieków, do której dopływają typowe ścieki  
bytowo-gospodarcze z częściowym udziałem ścieków szpitalnych i przemysłowych. 
Ścieki do badań pobierano za kratami i piaskownikiem. Praca reaktorów była  
cykliczna (8-godzinna), a próbki pobierano po pełnym cyklu oczyszczania ścieków. 
Wyniki badań wykazały, że skuteczność usuwania jopamidolu przy zastosowaniu 
reaktora SBR była największa (do 74%) w temperaturze 20oC i dla wieku osadu  
20 d. Znacznie niższą skuteczność, bo zaledwie 50%, odnotowano przy tej samej 
temperaturze i niższym w.o. wynoszącym 10 d. W okresie zimowym zaobserwo-
wano nietypowe zjawisko polegające na tym, że ilość jopamidolu w ściekach 
oczyszczonych była większa niż w ściekach surowych, co można tłumaczyć  
najprawdopodobniej desorpcją tej substancji z osadu czynnego, na którym zaadsor-
bowała się ona w momencie, gdy jej ilość w ściekach była większa. Skuteczność 
usuwania ibuprofenu w rektorze z wyższym wiekiem osadu wynosiła aż 88-100%, 
przy czym nieznacznie lepsze wyniki uzyskano w okresie letnim. Dla ketoprofenu 
wykazano, że stopień eliminacji w temperaturze 20oC i wieku osadu 20 d wynosił 
100%, a w temperaturze 10oC wynosił 92%. W reaktorze z niższym wiekiem osadu, 
tj. 10 d, wyniki również były zadowalające.  Badania wykazały ponadto, że diklofe-
nak był jednym z najtrudniej usuwanych farmaceutyków, ponieważ efektywność  
eliminacji tego związku wynosiła 54% (warunki letnie, wiek osadu 20 d), natomiast 
w warunkach zimowych była wyższa. Najlepsze wyniki osiągnięto w reaktorze,  
w którym wiek osadu wynosił 10 d i efektywność usuwania wynosiła ponad 67% 
(okres letni), a w okresie zimowym nawet 75%. Dla badanych sulfonamidów tylko 
sulfametoksazol wykryto w każdej analizowanej próbce ścieków. Nie wykryto  
natomiast sulfametacinu. Dla sulfametoksazolu największy stopień usuwania wyno-
sił 91% w niższej temperaturze i przy niższym wieku osadu. W okresie letnim nie-
zależnie od wieku osadu maksymalna redukcja sulfametoksazolu nie przekroczyła 
80% (Wontorska i Wąsowski, 2018). 

Bioreaktory membranowe (MBR) cieszą się w ostatnich latach olbrzymią popu-
larnością. Technologia ta jest uważana obecnie za najbardziej nowoczesną i efek-
tywną w usuwaniu szerokiej gamy zanieczyszczeń dopływających do oczyszczalni 
ścieków. W związku z tym prowadzi się także badania nad oceną skuteczności  
metod membranowych w degradacji farmaceutyków w wodzie i ściekach. W meto-
dzie MBR obserwuje się dłuższy czas kontaktu, wyższy wiek osadu, zwiększenie 
stężenia biomasy, zdolność do absorbowania się mikrozanieczyszczeń na kłaczkach 
osadu czynnego o dużych rozmiarach oraz przyspieszenie degradacji biologicznej 
farmaceutyków i efektywności ich usuwania. 

W licznych badaniach dotyczących skuteczności usuwania różnych farmaceuty-
ków  metodą MBR uzyskano bardzo zróżnicowane wyniki. Niektóre badania wyka-
zały wysoką eliminację, podczas gdy niektórzy badacze uzyskali odmienne wyniki 
(Tiwari i in., 2020). Przykładowo, dla estrogenu, ketoprofenu i ibuprofenu uzyskano 
wysoką skuteczność usuwania, jednak dla innych leków, takich jak: wenlafaksyna, 
sulfametoksazol i roksytromycyna, wykazano niską lub znikomą ich eliminację. 
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Inne badania wykazały, że zastosowanie reaktora MBR zwiększyło skuteczność usu-
wania farmaceutyków do ponad 90%, a czasami wartości te osiągały 100%.  
Ma to szczególne znaczenie w przypadku takich związków, jak: diklofenak i kwas 
klofibrowy, które, jak wskazują liczne badania, są jednymi z najtrudniej usuwanych 
farmaceutyków ze ścieków w układach oczyszczania. Zastosowanie reaktora MBR 
pozwoliło na wysoki stopień eliminacji innych farmaceutyków, takich jak: ranity-
dyna, gemfibrozyl, bezafibrat, prawastatyna czy ofloksacyna, gdzie uzyskano ponad 
80% skuteczność eliminacji tych związków. Podobnie w przypadku naproksenu  
i ketoprofenu, efektywność ich usuwania była zadowalająca, czego nie można przy-
pisać metodom konwencjonalnym (Wontorska i Wąsowski, 2018).  

Na skuteczność usuwania farmaceutyków ze ścieków w reaktorach MBR ma 
wpływ przede wszystkim struktura cząsteczki farmaceutyku, tj. hydrofobowość  
i masa molowa, oraz pH substancji. Farmaceutyki o charakterze kwasowym wyka-
zują większą zdolność do eliminacji ze względu na łatwiejszą adsorpcję na kłaczkach 
osadu czynnego (Bodzek, 2013; Zuehlke i in., 2006). Pomimo że reaktory MBR 
umożliwiają efektywne usuwanie wielu substancji farmaceutycznych, nadal pozo-
staje problem dotyczący eliminacji karbamazepiny, która jest substancją trudno  
biodegradowalną i usuwalną, przy czym niestety dość często obecną w ściekach  
(tab. 2.1.6) (Wontorska i Wąsowski, 2018). 

W związku z tym, że w procesie oczyszczania ścieków część substancji farma-
ceutycznych po sorpcji na zawiesinie przechodzi do osadów zarówno wstępnych, jak 
i wtórnych, podejmowano również badania zmierzające do określenia stopnia  
destrukcji tych substancji podczas procesu fermentacji beztlenowej osadów ścieko-
wych. W przypadku strumienia ścieków z zakładów farmaceutycznych oczyszczanie 
beztlenowe jest bardziej preferowane w stosunku do innych procesów biologicznych 
ze względu na wysokie stężenia ChZT i BZT5 oraz niską biodegradowalność farma-
ceutyków. Chelliapan i in. (2006) badali skuteczność oczyszczania ścieków zawie-
rających antybiotyki, stosując technologie beztlenowego oczyszczania ścieków 
przemysłowych z zastosowaniem reaktora UASB. Po czterech dniach HRT wyka-
zano wysoką skuteczność usuwania ChZT (70-75%) i tyrozyny (95%). Dodatkowo 
przy zwiększeniu stężenia tyrozyny w ściekach  do 400 mg/dm3 praca reaktora nadal 
była stabilna, co sprzyjało wydajnej degradacji tyrozyny przy wyższych stężeniach 
(Tiwari i in., 2019). 

W literaturze jest mało przykładów usuwania PPCP w warunkach beztlenowych 
w porównaniu do  metody osadu czynnego (Gogoi i in., 2018). Badania dotyczące 
zmian wybranych farmaceutyków zarówno w procesie fermentacji mezofilowej 
(37oC, czas fermentacji do 30 dób), jak i termofilowej (55oC, czas fermentacji do  
20 dób) wykazały eliminację naproksenu i sulfametoksazolu na poziomie 80%, 
a ibuprofenu w zakresie 20-45%. W przypadku naproksenu w procesie fermentacji 
mezofilowej stopień jego degradacji wyniósł 80-85% oraz 80-95% w warunkach 
fermentacji termofilowej. Również jopromid był lepiej usuwany w warunkach  
termofilowych (30-80%) niż w mezofilowych (10-40%). Najlepsze wyniki osią-
gnięto dla sulfametoksazolu, skuteczność usuwania była niezależna od czasu fer-
mentacji i wynosiła 85-95%. Jednak ze względu na małą dokładność danych pomia-
rowych dla karbamazepiny, diazepamu czy diklofenaku wyniki pomiarów nie są 
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całkowicie pewne i można tylko względnie szacować, że stopień usunięcia dla 
dwóch pierwszych substancji mieścił się w zakresie 0-60%, a ostatniej, tj. diklofe-
naku, w zakresie 25-75% (Wontorska i Wąsowski, 2018). Z kolei  Carballa i in. 
(2007) podali, że podczas fermentacji beztlenowej osadu ściekowego w warunkach 
termofilowych i mezofilowych skuteczność usuwania sulfametoksazolu była powy-
żej 99%, podczas gdy Hai i in. (2011) w warunkach beztlenowych i tlenowych uzy-
skali obniżenie stężenia  tego związku o 65%. Musson i in. (2010) do badań  
w warunkach beztlenowych jako substrat pierwotny wykorzystali celulozę, co po-
zwoliło na zwiększenie szybkości usuwania  etynyloestradiolu, progesteronu  
i winianu metoprololu. Zastosowanie procesu beztlenowej obróbki wstępnej, a na-
stępnie stabilizacji tlenowej może zintensyfikować degradację substancji farma-
ceutycznych. Połączenie procesu stabilizacji tlenowej i beztlenowej wpłynęło 
korzystnie na usuwanie 4-nonylofenolu, kofeiny i trimetoprimu, zaobserwowano 
ponad 70% skuteczność usuwania tych związków (Gogoi i in., 2018).   

Wykazano, że zastosowanie procesów łączonych poprawia skuteczność usuwa-
nia niektórych PPCP z zanieczyszczonych ścieków. Do badań wykorzystano bio- 
reaktor ze strefami beztlenowa/anoksyczna/tlenowo-membranowa, w którym ba-
dano skuteczność eliminacji ECD oraz wybranych farmaceutyków. W przypadku 
ECD stężenie obniżyło się o ponad 70%, natomiast dla karbamazepiny, diklofenaku 
i sulpirydu poniżej 20% (Jiang i in., 2013). 

W przypadku procesów fizyczno-chemicznych, takich jak np. koagulacja, wyka-
zano, że  koagulacja chemiczna w tym aspekcie oczyszczania ścieków z zanieczysz-
czeń farmaceutycznych ma niewielkie znaczenie. Cząstki zanieczyszczeń organicz-
nych usuwane podczas koagulacji muszą mieć duże rozmiary, a farmaceutyki 
powinny charakteryzować się wartością współczynnika logKow > 5. Według bardzo 
ograniczonych danych literaturowych, w procesie koagulacji z wykorzystaniem  
koagulantu FeCl3 usunięto ze ścieków farmaceutyki, takie jak ketoprofen (5-36%) 
i kwas mefenamowy (21-36%) (Ziylan i Nilsun, 2011). 

Wykazano, że proces adsorpcji PPCP na węglu aktywnym przebiega z różną 
efektywnością. Do sorpcyjnego usuwania PPCP stosuje się granulowany węgiel  
aktywny (GAC) i sproszkowany węgiel aktywny (PAC). GAC jest szeroko stoso-
wany w uzdatnianiu wody do picia oraz w trzecim stopniu oczyszczania ścieków. 
Stackelberg i in. (2007) wykazali, że adsorpcja na  GAC umożliwiła eliminację 
PPCP do 53%, podczas gdy dezynfekcja i sedymentacja tylko do 32 i 15%. Hernán-
dez-Leal i in. (2011) uzyskali wydajność usuwania tonalidu i nonylofenolu powyżej 
50%, a galaksolidu poniżej 90%. Stwierdzono, że czas kontaktu znacząco wpływa 
na efektywność adsorpcji węgla. Krótkie czasy kontaktu skutkowały niską efektyw-
nością usuwania PPCP. Odpowiednio długie czasy kontaktu zwiększały liczbę do-
stępnych centrów aktywnych (Bolong i in., 2009; Meinel i in., 2015). Duży wpływ 
na skuteczność adsorpcji ma wartość współczynnika logKow związku, pH oraz tem-
peratura. Przy wyższych wartościach współczynnika logKow, niższym pH i tempera-
turze na ogół stopień usunięcia substancji farmaceutycznych ze ścieków był większy 
(Yang i in., 2017). 
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Grover i in. (2011) wykazali, że różne farmaceutyki, np. propranolol, mebewe-
ryna, karbamazepina, indometacyna oraz diklofenak, w różnym stopniu były po-
datne na wiązanie z adsorbentem.  Najwyższe stopnie eliminacji Autorzy uzyskali 
dla indometacyny i diklofenaku (po 98%). Stężenie obu farmaceutyków po sorpcji 
na GAC było poniżej granicy wykrywalności. Na drugim miejscu pod względem 
skuteczności usuwania była mebeweryna (84%), natomiast karbamazepina i propra-
nolol charakteryzowały się małą podatnością na sorpcję, ponieważ  po tym procesie 
ich stężenia zmniejszyły się odpowiednio o 23 i 17%. 

Kolejnymi metodami eliminacji PPCP ze ścieków są mikrofiltracja (MF) i ultra-
filtracja (UF), jednak ich skuteczność jest stosunkowo słaba z powodu rozmiarów 
porów membran, które są znacznie większe od rozmiarów cząsteczek PPCP. Nano-
filtracja (NF) i odwrócona osmoza (RO), stosowane do oczyszczania wód natural-
nych i ścieków wykorzystywanych do produkcji wody przeznaczonej do spożycia, 
mogą obok innych zanieczyszczeń usuwać pozostałości po farmaceutykach  
(Dudziak i Bodzek, 2009a; 2009b). Badania laboratoryjne wykazały, że procesy te 
charakteryzują się wysoką skutecznością w usuwaniu testowanych farmaceutyków 
(w zakresie powyżej 90%) i mogą być stosowane jako procesy samodzielne lub 
w kombinacji, np. NF + RO (Bodzek, 2013). Proces NF wykorzystano do oceny 
możliwości usuwania diklofenaku, naproksenu i karbamazepiny z wody uzdatnionej 
(Röhricht i in., 2009). Badania wykazały, że około 60% diklofenaku i naproksenu 
było zatrzymywane na membranach, natomiast karbamazepina była usuwana w nie-
wielkim stopniu. Jednak efektywność eliminacji tych farmaceutyków nie była  
wystarczająca, aby uzasadnić stosowanie NF jako dodatkowego etapu oczyszczania 
wody w STP, chociaż dla bardziej polarnych farmaceutyków proces NF wykazywał 
większą skuteczność usuwania od UF. Yangali-Quintanilla i in. (2011) porównali 
efektywność NF i RO w usuwaniu PPCP. Badania wykazały, że w przypadku NF 
eliminacja zanieczyszczeń obojętnych była na poziomie 82 i 97% dla zanieczysz-
czeń jonowych, podczas gdy w procesie RO wynosiła od 85 do 99%. Real i in. (2012) 
porównali efektywność procesów łączonych w eliminacji PPCP z wybranych źródeł 
wody. Połączenie ozonowania z NF poprawiło w znacznym stopniu efektywność 
usuwania PPCP. Istotny wpływ miały dawka ozonu i sekwencje procesów oczysz-
czania. Na przykład wykorzystanie w pierwszej kolejności NF, po której stosowano 
ozonowanie, umożliwiło eliminację zanieczyszczeń z wód naturalnych > 97%,  
przy dawce ozonu 2,25 mg/dm3 oraz  > 90% ze ścieków wtórnych,  przy dawce ozonu 
3,75 mg/dm3. Natomiast wysoką skuteczność usuwania PPCP z wód naturalnych 
osiągnięto, stosując najpierw ozonowanie dawką początkową 2,25 mg/dm3, a następ-
nie NF (Watkinson i in., 2007). Pomimo że procesy NF i RO wykazują skuteczność 
usuwania PPCP, jednak w przypadku podwyższonych stężeń tych zanieczyszczeń 
okazują się mniej skuteczne (Yang i in., 2017). 

Do technik usuwania pozostałości farmaceutycznych w procesie produkcji wody 
przeznaczonej do spożycia należą: filtracja powolna na filtrach piaskowych, adsorp-
cja na granulowanym węglu aktywnym, techniki membranowe, a w szczególności 
nanofiltracja i odwrócona osmoza, ozonowanie oraz techniki oparte na procesie  
zaawansowanego utleniania  (AOPs) oraz utleniania elektrochemicznego (Wydro  
i in., 2016). Westerhoff i in. (2005) porównali kilka konwencjonalnych metod 
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oczyszczania stosowanych w uzdatnianiu wody z ozonowaniem w celu usunięcia 
wybranych  EDC i PPCP. Zastosowanie takich koagulantów, jak siarczan glinu  
i chlorek żelaza(III), umożliwiło eliminację tych związków na poziomie 25%, nato-
miast adsorpcja na AC dała o wiele lepsze rezultaty i eliminacja badanych PPCP 
wynosiła 98% i nie zależała od stężenia zanieczyszczeń. Należy jednak wziąć pod 
uwagę, że koagulacja ma zwykle na celu usunięcie zawieszonych cząstek stałych. 
Zatem podczas koagulacji można usunąć tylko te EDC i PPCP, które są zdolne do 
adsorpcji na utworzonych kłaczkach, co może tłumaczyć niską skuteczność tej me-
tody. Podczas adsorpcji na AC usuwane są związki rozpuszczone w wodzie (Gomes 
i in., 2017).  

Na podstawie przeglądu literatury Ahmed i in. (2017) doszli do wniosku, że ozo-
nowanie jest bardzo wydajne w degradacji związków zaburzających funkcjonowanie 
układu hormonalnego i pestycydów, co było związane z ich wysokim współczynni-
kiem logKow i podatnością na reakcję z ozonem. Pomimo że ozonowanie jest sku-
teczne w eliminacji wielu farmaceutyków, to takie związki, jak: perindopril, fenyto-
ina, sertralina i ketoprofen, ulegają utlenianiu w mniejszym stopniu. Ozon ma 
tendencję do reagowania z hydrofobowymi frakcjami związków organicznych,  
takimi jak kwas hydrofobowy i związki obojętne. Po procesie ozonowania aroma-
tyczny charakter związków maleje, podczas gdy zwiększa się udział związków  
alifatycznych i ketonowych, szczególnie gdy stosowane są niskie dawki ozonu.  
Huber i in. (2003) wykazali, że podczas ozonowania uzyskano całkowity rozkład 
farmaceutyków, takich jak: bezafibrat, karbamazepina, diazepam, diklofenak,  
17α-etynyloestradiol, ibuprofen, jopromid, sulfametoksazol, roksytromycyna.  
Zaobserwowano korelację pomiędzy stałą szybkości rozkładu związku a efektywno-
ścią rozkładu. Farmaceutyki, których stałe szybkości były powyżej 1·104 M1·s1, 
uległy całkowitemu rozkładowi. W związku z tym, znając wartości stałych szybko-
ści wyznaczonych w procesie utleniania przy użyciu ultraczystej wody, można prze-
widzieć zachowanie farmaceutyków podczas degradacji w innym środowisku  
wodnym, jak np. wody naturalne wykorzystywane jako źródło wody przeznaczonej 
do spożycia. Jednak niektórzy Autorzy (Lee i von Gunten, 2010; Ternes i in., 2002) 
odnoszą się krytycznie do wniosków Huber i in. (2003), ponieważ w warunkach na-
turalnych w wodzie obecne są inne związki, które mogą konkurować z utleniaczami, 
zmniejszając szybkości rozkładu związków farmaceutycznych.  

Almonani i in. (2016) analizowali  wpływ dawki ozonu i pH na wydajność  
degradacji czterech grup farmaceutyków (antybiotyki, estrogeny, kwaśne i neutralne 
farmaceutyki). Autorzy wykazali, że wydajność utleniania antybiotyków, estroge-
nów i neutralnych farmaceutyków wzrastała wraz ze zwiększaniem dawki ozonu 
i pH. Optymalne dawki wejściowe ozonu odpowiadały: 188,1, 222,3 i 222,4 mg/h, 
co zapewniło najwyższą wydajność utleniania badanych farmaceutyków odpowied-
nio w ściekach syntetycznych, wodach powierzchniowych i ściekach oczyszczo-
nych. Średnia dawka ozonu dla antybiotyków wynosiła 2,05, dla estrogenu 1,11 
i 1,30 mgO3/mgDOC (zdegradowane związki organiczne) dla neutralnych farma-
ceutyków. Dobrą skuteczność procesu ozonowania uzyskano przy zastosowaniu  
wysokiej dawki ozonu, tj. 10-15 gO3/m3, gdzie ze ścieków biologicznie oczyszczo-
nych wyeliminowano prawie całkowicie farmaceutyki, tylko dla driatizatu uzyskano 
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niezadowalające efekty, ponieważ redukcja tego związku była na poziomie 14%.  
W przeglądzie literaturowym przeprowadzonym przez Yargeau i Leclair (2008), do-
tyczącym identyfikacji antybiotyków i innych farmaceutyków w ściekach i wodach 
powierzchniowych, również zwrócono uwagę na duży potencjał ozonowania i zaa-
wansowanych procesów utleniania do degradacji różnych farmaceutyków występu-
jących w ekosystemach wodnych. Na efektywność degradacji antybiotyków duży 
wpływ mają warunki, np. pH, temperatura, użycie H2O2, dozowanie O3, konfiguracja 
reaktora i charakterystyka ścieków. Zastosowanie katalizatorów może być interesu-
jącym podejściem do wzmocnienia działania ozonu na zanieczyszczenia (Kasprzyk- 
-Hordern i in., 2003) poprzez polepszenie mineralizacji. Szczególnie interesujące 
jest heterogeniczne ozonowanie katalityczne, które może przebiegać trzema drogami 
(Nawrocki i Kasprzyk-Hordern, 2010):  
 adsorpcja ozonu na powierzchni katalizatora prowadząca do powstania rodników 

hydroksylowych, które powodują rozkład związków organicznych w płynnej  
masie;  

 adsorpcja związków organicznych na katalizatorze, a następnie utlenianie przez 
rozpuszczony ozon cząsteczkowy; 

 adsorpcja zarówno ozonu, jak i zanieczyszczeń organicznych, a następnie reakcja 
na powierzchni katalizatora. 
Wśród materiałów przetestowanych pod kątem katalitycznego ozonowania 

w celu efektywnej degradacji zanieczyszczeń szeroko stosowany jest AC. Stwier-
dzono również, że węgiel aktywny z domieszką tlenku ceru zwiększa jego aktyw-
ność katalityczną ozonowania sulfametoksazolu (Gonçalves i in., 2013a), erytromy-
cyny (Gonçalves i in., 2014) oraz bezafibratu (Gonçalves i in., 2015). Obecność 
adsorbentów/katalizatorów Fe2O3/CeO2/ osadzonych na węglu aktywnym pozwoliła 
osiągnąć 80% efektywność usuwania z roztworu sulfametoksazolu (Akhtar i in., 
2011). Inne rozwiązanie zastosowali Restivo i in. (2012), którzy przetestowali nano-
włókna węglowe (CNF) i wielowarstwowe nanorurki węglowe (MWCNT) do kata-
litycznego ozonowania herbicydu metolachloru. Chociaż zarówno ozonowanie, jak 
i ozonowanie katalityczne było skuteczne w usuwaniu zanieczyszczeń (> 73%), to 
mineralizacja uległa znacznej poprawie po zastosowaniu katalizatora (Gomes i in., 
2017). Podczas ozonowania katalitycznego bezafibratu MWCNT wykazał również 
aktywność katalityczną od węgla aktywnego (Gonçalves i in., 2013b). Restivo i in. 
(2013) potwierdzili, że nanowłókna węglowe wsparte na monolitach znacznie po-
prawiają mineralizację mieszanin atrazyny, bezafibratu, erytromycyny, metola-
chloru i nonylofenolu, nawet jeśli nie stwierdzono istotnych różnic w degradacji 
związków macierzystych podczas ozonowania jako procesu jednostkowego. Nano-
włókna węglowe domieszkowane azotem (N-CNF) podczas ozonowania promują 
tworzenie rodników intensyfikujących degradację atrazyny, metolachloru i nonylo-
fenolu (Restivo i in., 2016). Moussavi i in. (2015) porównali wpływ chemicznie  
aktywnego węgla z NH4Cl (NAC) i standardowego węgla aktywnego (SAC) na de-
gradację amoksycyliny podczas ozonowania. Z kolei zastosowanie Cu, Mn lub  
Mn-Cu osadzonych na katalizatorze Al2O3 zwiększało mineralizację benzotriazolu 
(Roshani i in., 2014). Najwyższa uzyskana mineralizacja związków wyniosła 90% 
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po 15 min procesu z zastosowaniem Cu/Al2O3. Dla porównania, po ozonowaniu mi-
neralizacja wynosiła 46%. Należy jednak zwrócić uwagę, że na aktywność katali-
tyczną ma wpływ rodzaj  zastosowanego buforu. Obniżenie aktywności katalitycznej 
po zastosowaniu buforu fosforanowego podczas testowania katalizatora Mn-Ce-O 
potwierdzają badania Martins i in. (2015), co może stanowić poważną wadę ozono-
wania katalitycznego w przypadku rzeczywistych ścieków wtórnych. Ważnym  
katalizatorem w ozonowaniu katalitycznym jest również cer ze względu na jego 
zdolność do przyjmowania lub oddawania elektronów (Martins i Quinta-Ferreira, 
2009). Xu i in. (2016) przetestowali zastosowanie czerwonego szlamu domieszko-
wanego cerem jako taniego katalizatora do degradacji bezafibratu. 

Metody AOPs 

Według doniesień literaturowych, procesy zaawansowanego (pogłębionego) 
utleniania (Advanced Oxidation Processes – AOPs) są powszechnie stosowane  
w celu usuwania PPCP ze ścieków i wody przeznaczonej do spożycia (Godoy i Sán-
chez, 2020). Przykładowe metody AOPs, np.: procesy fotochemiczne, procesy nie-
fotochemiczne oraz hybrydowe, które są wykorzystywane do oczyszczania ścieków 
zawierających PPCP, przedstawiono na rysunku 2.1.7. 
 

 
Rys. 2.1.7. Metody AOPs stosowane w oczyszczalniach ścieków odbierających ścieki  

z przemysłu farmaceutycznego (Godoy i Sánchez,  2020) 

Do utleniania wielu farmaceutyków szerokie zastosowanie znalazły procesy  
fotokatalizy homogenicznej i heterogenicznej ze względu na wysoką skuteczność  
generowania rodników hydroksylowych w środowisku kwaśnym. Rodniki te po-
wstają podczas rozkładu H2O2 w obecności Fe2+ i aktywacji półprzewodnika przez 

Metody AOPs

Procesy 
fotochemiczne

1. Utlenianie UV

2. Reakcje foto-Fentona

3. Fotokataliza

Procesy 
niefotochemiczne

1. Reakcja Fentona

2. Ozonowanie

3. Nadźwiękawianie

4. Procesy  elektrochemiczne

Procesy 

hybrydowe

1. Sono-fotoliza

2. Ozonowanie   fotokatalityczne

3. Sono-biokataliza

4. Fotoelektrokataliza

5. Proces sono-Fentona
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napromieniowanie światłem (Serpone i in., 2017). Inne procesy, które zostały zasto-
sowane, to także fotoliza pod wpływem promieniowania UV  (Dudziak, 2015) lub 
słonecznego, a także procesy łączone: działanie nadtlenku wodoru, ozonu i promie-
niowania UV. Wydajność usuwania farmaceutyków z wykorzystaniem metod AOPs 
zależy głównie od składu matrycy wodnej, dawki odczynnika, pH oraz struktury 
molekularnej związku i jego stężenia. Podczas stosowania AOPs rzadko dochodzi 
do całkowitej mineralizacji substancji, co wskazuje na tworzenie się trwałego pro-
duktu utleniania, który może wykazywać działanie toksyczne. W związku z tym  
do kontroli powstających produktów wzdłuż szlaku procesu zalecane są testy toksy-
kologiczne. Wykorzystanie metod AOPs do usuwana mikrozanieczyszczeń orga-
nicznych jest coraz bardziej popularne. Zastosowanie procesu dezynfekcji w połą-
czeniu z metodą UV na ostatnim etapie oczyszczania ścieków, przy zachowaniu 
odpowiednich warunków mikrobiologicznych i chemicznych, pozwoliłoby na po-
nowne wykorzystanie wody np. do celów rolniczych podczas nawadniania terenów 
zielonych lub rolniczych. Wiele krajów na całym świecie podało przykłady, jak pra-
widłowa dezynfekcja zużytej wody może zapewnić nowe i ulepszone metody gene-
rowania oczyszczonej wody. 

W badaniach w procesie uzdatniania wody do usuwania antybiotyków wykorzy-
stywano ozonowanie wspomagane promieniowaniem ultradźwiękowym o średniej 
i wysokiej częstotliwości (Godoy i Sánchez, 2020). Kidak i Dogan (2018) badali 
wpływ promieniowania ultradźwiękowego na zmiany  amoksycyliny. Proces prowa-
dzono w reaktorze przy częstotliwościach 575, 861 i 1141 kHz i mocy 75 W.  
Największą efektywność usuwania amoksycyliny, równą 99%, uzyskano przy czę-
stotliwości ultradźwiękowej 575 kHz i pH = 10, ale mineralizacja wyniosła około 
10%. Wykazano również, że zastosowanie ultradźwięków o wysokiej częstotliwości 
wpływa na degradację antybiotyku oksacyliny występującego w ściekach farmaceu-
tycznych. Badania prowadzono w obecności mannitolu lub węglanu wapnia. Garcia- 
-Araya i in. (2010) porównali wydajności ozonowania wody zanieczyszczonej  
diklofenakiem. Autorzy przeprowadzili badania przy pH równym 5, 7 i 9 w różnych  
fotolitycznych układach utleniających z TiO2 (np. UVA/TiO2/O2, UV/TiO2/O3 
i UVA/TiO2). Wykazali oni, że ozonowanie powoduje szybką i praktycznie całko-
witą eliminację diklofenaku, podczas gdy szybkość usuwania całkowitego węgla  
organicznego (OWO) była wolniejsza, osiągając max. 50% redukcji OWO. Po pro-
cesach fotokatalitycznych również uzyskano całkowitą redukcję diklofenaku z roz-
tworu wodnego i obniżenie zawartości OWO prawie o 80%. We wszystkich przy-
padkach rodniki OH● były odpowiedzialne za rozkład diklofenaku i pokrewnych 
produktów ubocznych. 

Oyama i in. (2014) zbadali degradację i mineralizację hydrofilowego diklofenaku 
i kwasu klofibrynowego w środowisku wodnym pod wpływem promieniowania UV 
i nasłonecznienia zewnętrznego. W eksperymencie zastosowano trzy różne układy: 
1. UV/TiO2/O3 
2. UV/TiO2/O2  
3. UV/O3 
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Po 120 min naświetlania kolejność fotodegradacji /mineralizacji dla diklofenaku 
wynosiła: UV/TiO2/O3 (100%/92%) > UV/O3 (97%/47%) > UV/TiO2/O2 
(43%/35%), podczas gdy po 30 minutach naświetlania kwasem klofibrynowym  
kolejność była: UV/TiO2/O3 (99%/92%) > UV/O3 (94%/33%) > UV/TiO2/O2 
(68%/41%).  

Li i in. (2012a) przeprowadzili badania wpływu  procesu fotokatalitycznego 
w obecności TiO2 na jednoczesną degradację ofloksacyny, norfloksacyny, cypro-
floksacyny i enrofloksacyny w roztworze wodnym. Autorzy po 90 min naświetlania 
promieniowaniem UV i przy pH = 6 uzyskali całkowitą eliminację antybiotyków 
w układzie reakcyjnym złożonym z 0,5 g/dm3 TiO2 i 82,5 mg/dm3 H2O2.  

Gmurek i i in. (2017) opisali fotochemiczny rozkład: substancji EDC, natural-
nych hormonów i steroidów, alkilofenoli, bisfenolu A, WWA, konserwantów,  
pestycydów i ftalanów. Do destrukcji tych związków zastosowano bezpośrednią fo-
tolizę, metody łączone AOPs i fotooksydację. Autorzy zauważyli, że chociaż AOPs 
były skuteczne w usuwaniu EDC z roztworów wodnych, to koszty metod AOPs były 
o wiele za wysokie. Ciekawą więc opcją  wśród procesów fotochemicznych jest  
immobilizacja fotokatalizatora lub fotosensybilatora i przeprowadzenie tych proce-
sów w obecności światła widzialnego. 

Wybierając zaawansowane technologie do usuwania PPCP, należy wziąć pod 
uwagę wydajność i koszt wykorzystywanych procesów jednostkowych. W związku  
z tym nadal konieczne są badania w kierunku oceny wydajności usuwania PPCP 
w procesach biologicznych w oczyszczalniach ścieków i w stacjach uzdatniania wody.  

2.2. Perfluorowane związki alifatyczne  

Perfluorowane związki alifatyczne (PFC) są pochodnymi węglowodorów, w któ-
rych wszystkie atomy wodoru są zastąpione atomami fluoru. Do tej grupy związków 
należą sulfoniany (np. sulfonian perfluorooktanu – PFOS), sulfonamidy (np. sulfo-
namid perfluorooktanu – PFOSA), jak też kwasy karboksylowe (np. perfluoroalki-
lokarboksylowe – PFCA, perfluoroalkilosulfonowe – PFSA czy perfluorooktanowe 
– PFOA) oraz ich estry, sole i fluorki. Struktury chemiczne niektórych ważnych PFC 
przedstawiono na rysunku 2.2.1. 

Specyficzna budowa PFC, w których występuje bardzo silne wiązanie kowalen-
cyjne węgiel-fluor, powoduje, że substancje te są niezwykle trwałe, odporne na bio-
degradację, nie ulegają metabolizmowi w organizmach, w związku z tym mają zdol-
ność do kumulacji w łańcuchach pokarmowych. PFC charakteryzuje wysoki 
potencjał transportu dalekiego zasięgu, to z kolei tłumaczy ich globalną dystrybucję. 
Obecność PFC w środowisku przyrodniczym oraz w organizmach zwierząt i ludzi 
w różnych miejscach na świecie wykryto około 2000 roku. Niektóre PFC zidentyfi-
kowano w wodach powierzchniowych rzek, jezior, w morzach, oceanach, a także 
w organizmach ryb, ptaków i ssaków związanych z wodnym łańcuchem zależności 
troficznych odporności (Wolny i Krupa, 2012). W przeciwieństwie do innych trwa-
łych zanieczyszczeń organicznych, które mają tendencję do gromadzenia się w tkan-
kach tłuszczowych, PFC zidentyfikowano we krwi (gdzie wiążą się z białkami suro-
wicy) i narządach, takich jak wątroba, nerki, a także w tkance mięśniowej.  
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a) sulfonamid perfluorooktanu (PFOSA), b) kwas perfluorooktanowy (PFOA), c) kwas perfluorookta-
nosulfonowy (PFOS), d) 1-hydroksyetano-2-perfluorooktanol (8:2 FTOH), e) N-etylo perfluorooktan 
sulfonamidoktanol (NEtFOSE), f) N-etylofluorooktanosulfonamid (NEtFOSA) 

Rys. 2.2.1. Wzory strukturalne niektórych typowych związków perfluorowanych 
(Fromme i in., 2009; Trojanowicz i in., 2018) 
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W związku z narastającym problemem podwyższonego stężenia PFC w środowi-
sku, ich specyficznych właściwości, a także brakiem lub niską skutecznością usuwa-
nia tych związków w procesach oczyszczania ścieków czy uzdatniania wody prze-
znaczonej do spożycia wiele państw zaczęło wprowadzać akty prawne dotyczące 
regulacji PFC w środowisku. W 2006 roku Komitet Naukowy w sprawie Zagrożeń 
dla Zdrowia i Środowiska sklasyfikował PFC jako trwałe, wykazujące zdolność do 
bioakumulacji i toksyczne zanieczyszczenia dla globalnego środowiska, a w 2009 
roku PFOS i jego sole zostały włączone do załącznika B do Konwencji Sztokholm-
skiej. W aktualnej Dyrektywie Parlamentu Europejskiego i Rady (UE) 2020/2184 
w sprawie jakości wody przeznaczonej do spożycia przez ludzi z dnia 16 grudnia 
2020 roku rozszerzono zakres badań wody ujmowanej do zaopatrzenia w wodę po-
przez dodanie do parametrów obowiązkowych między innymi związków z grupy 
PFSA (Dyrektywa Parlamentu Europejskiego i Rady (UE) 2020/2184, 2020).  

Dyrektywa ma zastosowanie od 12 stycznia 2021 roku i musi zostać włączona do 
porządku prawnego państw członkowskich do 12 stycznia 2023 roku (niektóre 
aspekty do 12 stycznia 2026 roku). Wskazuje to, że wkrótce prawo polskie będzie 
zobligowane do dostosowania się do zaproponowanych przez UE wymogów badań 
parametrów chemicznych wody przeznaczonej do spożycia przez ludzi między in-
nymi o związki należące do PFAS, co generuje kolejne wyzwania dla państw UE. 

2.2.1. Charakterystyka PFC 

W cząsteczce perfluorowanego węglowodoru alifatycznego w miejsce atomów 
wodoru łańcucha węglowego we wszystkich pozycjach przyłączony jest fluor.  
Ponadto, perfluorowane związki organiczne mogą mieć łańcuch węglowy zarówno 
prosty, jak i rozgałęziony, co skutkuje możliwością występowania izomerów, które 
z kolei mogą znacznie różnić się niektórymi właściwościami. Wiązanie C-F jest  
bardzo silne, co spowodowane jest wysoką elektroujemnością fluoru. Podstawienie 
atomów wodoru w łańcuchu alifatycznym około 20 razy cięższymi atomami fluoru 
wpływa na właściwości związków perfluorowanych, takie jak np. znacznie większa 
sztywność łańcucha związków fluorowanych czy energia wiązania C-F rosnąca ze 
wzrostem liczby podstawników fluorowych. Związki perfluorowane nazywane są 
przez niektórych badaczy perfluorowanymi kwasami tłuszczowymi (PFFA) – syn-
tetycznymi analogami kwasów tłuszczowych, są nimi przede wszystkim perfluoro-
wane kwasy karboksylowe (PFCA). 

PFC były  produkowane od lat pięćdziesiątych XX wieku i są szeroko stosowane. 
Wynika to z ich wyjątkowych właściwości fizyczno-chemicznych:  
 odporności chemicznej, 
 stabilności termicznej (tj. C2H5 – H = 101 kcal/mol w porównaniu z  C2F5 – F =  

= 127 kcal/mol, CF3 – CF3 = 99 kcal/mol w porównaniu z CH3 – CH3 =  
= 89 kcal/mol), 

 odporności na utlenianie (tj. F + e− → F−, E0 = 3,6 V) (Arvaniti i Stasinakis, 2015; 
Vecitis i in., 2009), 

 niskiej swobodnej energii powierzchniowej,  
 właściwości powierzchniowo czynnych. 
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Wykazano, że prężność par PFC zmniejsza się wraz ze wzrostem długości łańcu-
cha i w temperaturze 25°C dla perfluorooktanianu (PFO) wynosi 4,2 Pa. Rozpusz-
czalność PFO w wodzie w temperaturze 22°C wynosi 4,1 g/dm3, w temperaturze 
25°C jest równa 9,5 g/dm3, dla PFOA rozpuszczalność wynosi 3400 mg/dm3, nato-
miast dla PFOS jest niższa – na poziomie 570 mg/dm3 (Prevedouros i in., 2006;  
Rostkowski i in., 2008).  

Perfluorowane związki alifatyczne cechuje brak powinowactwa do tłuszczów, 
a ponadto wykazują jednocześnie charakter hydrofilowy i hydrofobowy. Ze względu 
na trwałość wiązania C–F związki te są odporne na różne rodzaje degradacji, w tym 
na reakcje z kwasami i zasadami, utlenianie oraz redukcję. Niektóre PFC ulegają 
przemianom chemicznym, podczas których reakcje zachodzą głównie w hydrofilo-
wych częściach cząsteczki.  

W tej grupie związków najczęściej badanymi są perfluorowane sulfoniany i per-
fluorowane karboksylany. PFOS o dłuższych łańcuchach mają znacznie większy 
okres półtrwania w porównaniu z PFOA i homologami o krótszych łańcuchach 
(Arvaniti i Stasinakis, 2015; EFSA, 2008). Przykładowo okres półtrwania PFOA 
wynosi 3,8 lat, a PFOS 5,4 lat (Olsen i in., 2007). Biorąc pod uwagę ich toksyczność 
dla ludzi, badania powiązały wpływ PFC z niekorzystnymi skutkami wpływającymi 
na wzrost, wagę urodzeniową, zaburzenia płodności, zjawiska wczesnej menopauzy 
u kobiet, karcynogenezy i niewydolności tarczycy (Rahman i in., 2014). W ostatnich 
latach dla kilku PFC opublikowano wartości medialnego stężenia powodującego 
wystąpienie 50% reakcji testowej (Effective Concentration – EC50) w stosunku do 
organizmów wodnych, takich jak: małże morskie (Liu  i in., 2014), wioślarek  
(Cladocerans) (Ding i in., 2012), mikroalg oraz konsumentów pierwotnych i wtór-
nych (Mhadhbi i in., 2012). Opublikowane wartości EC50 PFOS i PFOA wahają się 
od kilku μg/dm3 do kilku mg/dm3. Wśród nich kwas perfluorooktanosulfonowy  
i kwas perfluorooktanowy budzą największe obawy ze względu na ich kumulację  
w matrycach środowiskowych  oraz w organizmach ludzi (Arvaniti i Stasinakis, 
2015; Fromme i in., 2009).   

2.2.2. Źródła, zastosowanie i synteza 

Produkty oparte na fluorku perflorooktylosufonianu (PFOSF). wytwarzono głów-
nie w Stanach Zjednoczonych, Belgii, Niemczech, Japonii i we Włoszech. Produkcję 
PFC rozpoczęto w latach sześćdziesiątych XX wieku, która systematycznie wzra-
stała aż do 2002 roku, kiedy producenci wycofali wytwarzanie tego związku.  
Na podstawie danych dotyczących światowej produkcji materiałów opartych na 
PFOS i okresu ich użytkowania od 1960 do 2002 roku globalną emisję perfluorokar-
boksylanów (PFCA) z PFOS szacuje się od 20 do 130 Mg (Falandysz i in., 2006; 
Prevedouros i in., 2006). 

Istnieją zarówno bezpośrednie, jak i pośrednie źródła emisji PFC do środowiska 
(rys. 2.2.2). Źródła bezpośrednie wynikają z produkcji i stosowania PFC, podczas 
gdy źródła pośrednie to takie, w których związki powstają w reakcjach chemicznych 
jako zanieczyszczenia reakcyjne lub w których substancje mogą rozpadać się do 
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PFC. Historyczny okres użytkowania lub produkcji i oszacowanie globalnych emisji 
PFC z przemysłu przedstawiono na rysunku 2.2.3 (Prevedouros i in., 2006). Zakresy  

historycznej szacunkowej emisji PFC opracowano na podstawie dostępnych danych 

uwzględniających niepewność produkcji i zmiany emisji w czasie (Prevedouros i in., 

2006). Jako źródła PFOA podaje się wiele różnych procesów w środowisku natural-

nym (Trojanowicz i in., 2018). Obejmują one bezpośrednią produkcję (głównie wy-

twarzanie perfluorooktanianu amonu – APFO) przez fluorowanie elektrochemiczne, 

które jest stosowane od lat 50. do produkcji fluoropolimerów. Jak przedstawiono na 

rysunku 2.2.3, głównym źródłem szacunkowych całkowitych globalnych emisji 

PFCA, oprócz produkcji fluoropolimerów z APFO, jest również stosowanie pian 

przeciwpożarowych oraz produktów konsumenckich i przemysłowych. Pośrednie 

źródła PFCA mają znacznie mniejszy udział w całkowitej ich emisji do środowiska 

(około 5% według Tomy i in. (2004)). 

 

 

APFO – perfluorooktanian amonu; APFN – perfluorononanian amonu; AFFF – wodna piana gaśnicza; 
PFOSF – fluorek perfluorooktylosulfonylu  

Rys. 2.2.2. Potencjalne źródła PFC (Prevedouros i in., 2006) 

 

PFC znalazły zastosowanie komercyjne i przemysłowe, najczęściej jako: wyso-
kosprawne piany gaśnicze, hydrożele aplikowane na otwarte rany, kremy ochronne, 

środki poślizgowe w metalurgii, impregnaty do obuwia i tkanin (np. odzież nieprze-

makalna), w produktach teflonowych (np. w patelniach i garnkach). Związki perfluo- 
rowane są również powszechnie stosowane jako składniki opakowań do żywności 

odpornych na tłuszcz, w szerokiej gamie produktów do czyszczenia i produktach 

higieny osobistej, w tym w szamponach, niciach i innych środkach dentystycznych, 

a także w pastach do podłóg, woskach.  

b 



107 

 
Rys. 2.2.3. Globalna emisja PFC  (Prevedouros i in., 2006)  

PFOS i jego prekursory oraz związki pokrewne mają wiele zastosowań, od ole-
jowych i wodnych impregnatów do dywanów, tekstyliów, przedmiotów skórzanych, 
papieru, materiałów do pakowania żywności, a także wykorzystywane są w urządze-
niach fotograficznych oraz w różnych środkach czyszczących, kosmetykach  
i pianach przeciwpożarowych. Sól amonowa PFOA jest stosowana głównie jako nie-
zbędny środek pomocniczy w produkcji niektórych fluoropolimerów, takich jak po-
litetrafluoroetylen (PTFE), w mniejszym stopniu ma zastosowanie przemysłowe 
jako dodatek antystatyczny oraz w przemyśle elektronicznym.  

Oszacowano, że całkowita globalna produkcja/wykorzystanie PFOS (od 1970 do 
2002 roku) wyniosła 96 000 Mg. Większość emisji tych związków do środowiska 
przypada na środowisko wodne (98%), a pozostała część emitowana jest do atmo- 
sfery (Falandysz i in., 2006). 

Do komercyjnej produkcji PFC stosuje się dwa główne procesy. Pierwszy to elek-
trochemiczna fluoryzacja (ECF), w której wykorzystuje się energię elektryczną  
potrzebną do fluoryzacji łańcuchów węglowodorowych bezwodnym fluorowodo-
rem, a produktem jest fluorek perfluorosulfonianu i fluorek perfluorokarbonianu 
(PFCF). Obok PFOS i PFCF powstają również inne homologi o parzystej i niepa-
rzystej liczbie atomów węgla i różnej długości łańcucha węglowego, tj. od 4 do  
13 atomów C. Produktami ubocznymi reakcji są również izomery o rozgałęzionych 
łańcuchach. Powstałe substancje pochodzą z różnych reakcji związków z PFOS, 
głównie pochodnych perfluorooktanosulfonamidów (Fromme i in., 2009).   

Drugim ważnym procesem komercyjnej syntezy PFC jest telomeryzacja. Podczas 
tego procesu tetrafluoroetylen reaguje z jodkiem perfluoroalkilu, tworząc kluczowe 
związki, takie jak fluoroalkilosilany, karboksylany, akrylany i polimery metakryla-
nowe (Schultz i in., 2003). Bardziej trwałe PFC, takie jak PFOS i PFOA, mogą po-
wstawać również w środowisku abiotycznym i biotycznym.  

Wykazano, że podczas procesu ECF niekontrolowanie powstają inne substancje, 
takie jak alkohole perfluoroalkilosulfonamidowe, które występują w produktach 

PFOS 

PFOS 

PFOS 
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handlowych zawierających głównie PFC. Większość z tych substancji w ekosyste-
mie i w organizmach żywych może ulec przekształceniu w trwałe PFC, np. perfluo-
rooktanosulfonamidy, a następnie może być metabolizowane do PFOS (Tomy i in., 
2004; Xu i in., 2004). Należy więc zauważyć, że PFOS może być ostatecznym pro-
duktem degradacji wielu substancji perfluorooktylosulfonylowych (Hekster i in. 
2003). Ponadto niektóre prekursory PFC, takie jak alkohole fluorotelomerowe 
(FTOH), w wyniku procesów degradacji zachodzących w środowisku mogą być 
przekształcone w PFOA (Dinglasan i in., 2004; Wang i in., 2005). Istnieje również 
coraz więcej dowodów potwierdzających, że 8:2 FTOH po podaniu doustnym u my-
szy (Henderson i Smith, 2007) i szczurów (Fasano i in., 2006) jest przekształcany  
w PFOA. Kwasy PFOS i PFOA wykazują umiarkowaną ostrą toksyczność (po po-
daniu doustnym) równą odpowiednio LD50 = 250 mg/kg m.c. (NAS EPA, 2000)  
i LD50 ∼680 mg/kg m.c. (Kennedy i in., 2004). 

2.2.3. Regulacje prawne dotyczące PFC w środowisku wodnym 

Obecność związków perfluorowanych, w szczególności PFOA i PFOS oraz ich 
soli, potwierdzono w powietrzu, w ściekach przemysłowych, ale także w wodach 
powierzchniowych, w próbkach kurzu domowego, w tkankach zwierzęcych i mate-
riale pochodzącym od człowieka. Związki perfluorowane wykryto w próbkach z róż-
nych regionów świata, z obszarów o różnym stopniu zaludnienia oraz uprzemysło-
wienia. Z prawnego punktu widzenia PFOS jest klasyfikowany jako związek bardzo 
trwały i toksyczny, wykazujący dużą zdolność do bioakumulacji, stąd też spełnia  
kryteria trwałych zanieczyszczeń organicznych zgodnie z Konwencją Sztokholmską.  

PFOS, jego sole i fluorek perfluorooktanosulfonylu zostały wpisane do załącz-
nika B Konwencji Sztokholmskiej w 2009 roku (Yueng i in., 2019). Dziesięć lat 
później PFC, w tym PFOA, jego sole i związki pokrewne, wpisano do załącznika A 
Konwencji (Earth Negotiations Bulletin, 2019) wraz z zaleceniami dalszej oceny  
innych PFC, w tym kwasu perfluoroheksanosulfonowego (PFHxS). Wykazano, że 
poziomy stężeń PFOS i PFOA zmniejszyły się, co częściowo wynika z wprowadzo-
nych regulacji środowiskowych, a także przekształcania PFC w alternatywne  
produkty fluorowane. Na przykład zamiennikiem PFOA jest sól amonowa fluoro-
wanego kwasu eterowego (GenX), którą zaczęto stosować w 2008 roku jako zastęp-
czy środek powierzchniowo czynny. Ostatnie badania wykazały wzrastające po-
ziomy stężeń nieznanych związków organofluorowych w krwi ludzi, co sugeruje, że 
człowiek może być narażony na nowe niezidentyfikowane związki fluoroorga-
niczne. Aktualne badania podają również, że na rynku światowym pojawiły się za-
mienniki PFC, a w badaniach przeprowadzonych przez OECD zidentyfikowano 
4730 chemikaliów powiązanych z PFC (Yueng i in., 2019).  

Pomimo postępów w udoskonalaniu aparatury analitycznej z coraz lepszą szyb-
kością skanowania, niższymi granicami wykrywalności i lepszymi narzędziami do 
identyfikacji zamienników PFC, analityka nadal nie nadąża za tempem produkcji 
nowych produktów PFC. Europejski Urząd ds. Bezpieczeństwa Żywności ustanowił 
dla PFOS i PFOA nowy zakres tolerowanych tygodniowych wartości spożycia 
(TWI), odpowiednio: 13 i 6 ng/kg m.c. (Yueng i in., 2019).  
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Odpowiedzią na te niepokojące fakty są zmiany w Ramowej Dyrektywie  
Wodnej, która  ustanawia podstawy prawne umożliwiające ochronę oraz przywraca-
nie zasobów czystej wody w Europie, jak również stanowi podstawę prawną dla ich 
długotrwałego i zrównoważonego wykorzystania. W Dyrektywie Parlamentu Euro-
pejskiego i Rady (UE) 2020/2184 z dnia 16 grudnia 2020 roku rozszerzono zakres  
badań wody ujmowanej do zaopatrzenia w wodę i do parametrów obowiązkowych 
dodano między innymi związki z grupy PFAS (Dyrektywa Parlamentu Europej-
skiego i Rady (UE) 2020/2184). W obowiązującej od 12 stycznia 2021 roku Dyrek-
tywie w załączniku I pt. „Minimalne wymogi dotyczące wartości parametrycznych 
wykorzystywanych do oceny jakości wody przeznaczonej do spożycia przez ludzi” 
części B (parametry chemiczne) dodano grupę PFAS jako tzw. „PFAS ogółem”, co 
oznacza całkowitą zawartość substancji per- i polifluoroalkilowych, dla których  
wartość dopuszczalna w wodzie przeznaczonej do spożycia przez ludzi wynosi  
0,5 µg/dm3. Ta wartość parametryczna ma zastosowanie dopiero po opracowaniu 
wytycznych technicznych dotyczących monitorowania tego parametru zgodnie  
z art. 13 ust. 7 (tab. 2.2.1).  

Tabela 2.2.1. PFAS – analizowane na podstawie wytycznych technicznych  
opracowanych zgodnie z art. 13 ust. 7 (Dyrektywa (UE) 2020/2184) 

Lp. Nazwa związku* Akronim 

1 Kwas perfluorobutanowy  PFBA 

2 Kwas perfluoropentanowy PFPA 

3 Kwas perfluoroheksanowy PFHxA 

4 Kwas perfluoroheptanowy  PFHpA 

5 Kwas perfluorooktanowy  PFOA 

6 Kwas perfluorononanowy  PFNA 

7 Kwas perfluorodekanowy  PFDA 

8 Kwas perfluoroundekanowy  PFUnDA 

9 Kwas perfluorododekanowy  PFDoDA 

10 Kwas perfluorotridekanowy  PFTrDA 

11 Kwas perfluorobutanosulfonowy  PFBS 

12 Kwas perfluoropentanosulfonowy  PFPS 

13 Kwas perfluoroheksanosulfonowy  PFHx 

14 Kwas perfluoroheptanosulfonowy  PFHpS 

15 Kwas perfluorooktanosulfonowy  PFOS 

16 Kwas perfluorononanosulfonowy  PFNS 

17 Kwas perfluorodekanosulfonowy PFDS 

18 Kwas perfluoroundekanosulfonowy - 

19 Kwas perfluorododekanosulfonowy - 

20 Kwas perfluorotridekanosulfonowy - 

* Substancje te monitoruje się, gdy z oceny ryzyka i z zarządzania ryzykiem w obszarach zasilania dla 
punktów poboru wody przeprowadzonych zgodnie z art. 8 wynika, że substancje te mogą być obecne 
w danej dostawie wody 



110 

Państwa członkowskie mogą wtedy zadecydować, czy będą stosowały jeden 
z parametrów, tj. „PFAS ogółem” lub „Suma PFAS”, czy obydwa. „Suma PFAS” 
oznacza sumę wymienionych w załączniku III część B pkt 3 substancji per-  
i polifluoroalkilowych uznawanych za powód do obaw w odniesieniu do wody prze-
znaczonej do spożycia przez ludzi. Jest do podzbiór substancji „PFAS ogółem”, 
które zawierają część perfluoroalkilową z co najmniej trzema atomami węgla  
(tj. –CnF2n–, n ≥ 3) lub część eteru perfluoroalkilowego z co najmniej dwoma ato-
mami węgla (tj. –CnF2nOCmF2m–, n i m ≥ 1) (Dyrektywa Parlamentu Europejskiego  
i Rady (UE) 2020/2184).  

2.2.4. Drogi transportu PFC w środowisku 

Transport atmosferyczny lotnych prekursorów PFC  

Degradacja i transport lotnych prekursorów, np. FTOH, zostały uznane za główne 
źródło występowania PFC o długich łańcuchach w odległych regionach, takich jak 
Arktyka. Transport w atmosferze potencjalnych prekursorów, m.in. olefin fluorote-
lomerowych (FTO) i związków perfluorosulfonylowych, a także ich potencjalne źró-
dła lokalne nie są jeszcze dokładnie zbadane. Poszerzenie danych o właściwościach  
fizyczno-chemicznych FTOH oraz informacji na temat separacji cząstek gazowych 
z zasorbowanymi PFC i osadzania ich w atmosferze przyczyni się do ulepszenia ob-
liczeń modelu transportu PFC w atmosferze (Prevedouros i in., 2006).  

Udowodniono, że APFO oraz PFOA są uwalniane do atmosfery bezpośrednio  
z zakładów produkujących fluoropolimery (Barton i in., 2005). W próbkach powie-
trza pobranych z terenów w pobliżu jednego z zakładów produkcyjnych wykazano 
obecność APFO/PFOA zasorbowanych na cząstkach stałych. Trwałość PFOA  
w atmosferze, a tym samym ich odległość od źródła zależy od wielkości cząstek. 
Badania wykazały, że około 6% cząstek miało wielkość > 4 µm, podczas gdy prawie 
60% cząstek miało wielkość poniżej 0,3 µm. Gazowy PFOA w atmosferze może 
powstać w wyniku degradacji prekursorów w atmosferze, z emisji APFO, po której 
następuje sublimacja i  ulatnianie się. Trwałość gazowego PFOA w atmosferze osza-
cowano od kilku dni do kilku tygodni. Konieczne są dalsze badania, aby określić, 
czy bezpośredni transport atmosferyczny APFO/PFOA jest główną drogą ich trans-
portu na duże odległości (Prevedouros i in., 2006). 

Transport w środowisku wodnym  

Ze względu na dobrą rozpuszczalność PFC w wodzie i niezwykłą trwałość uważa 
się, że związki te mają znaczny potencjał migracji na duże odległości nawet do  
Arktyki. Macdonald  i in. (2000) oszacowali ilość PFO, które są transportowane wo-
dami oceanicznymi do Arktyki. Całkowity przepływ wody wpływającej do Oceanu 
Arktycznego (głównie z prądem zachodnim Spitsbergen, Morzem Barentsa, prądem 
norweskim i Cieśniną Beringa) wynosił około (4,86 ±1,3)·106 m3/s. Najniższe odno-
towane stężenie PFO w wodach otwartego oceanu wynoszące 0,015-0,062 ng/dm3 
(środkowy Ocean Spokojny) uznano za reprezentatywny poziom tła na półkuli pół-
nocnej. Mnożąc te wartości stężenia przez natężenie przepływu wody, obliczono, że 
do Arktyki wprowadza się od 2 do 12 Mg PFO rocznie. 
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Badania przeprowadzone z użyciem znakowanych radionuklidów (140-142)  
potwierdziły, że przepływ powierzchniowych prądów oceanicznych (dla północnego 
Atlantyku) jest najbardziej możliwym sposobem transportu PFC do Oceanu  
Arktycznego, który zależy od czasu migracji zanieczyszczeń. Na przykład migracja 
137Cs  z Morza Irlandzkiego do wejścia do Oceanu Arktycznego zajęła 5-7 lat. Osza-
cowano,  że rocznie do Arktyki przedostało się od 0,1 do 1 Mg PFCA pochodzących 
głównie z degradacji FTOH i późniejszej depozycji atmosferycznej. Dane te po-
twierdzają, że transport PFC wodą oceaniczną jest główną drogą ich przemieszcza-
nia się na obszar Arktyki. Druga  droga, jeszcze nie końca zbadana, to degradacja 
prekursorów chemicznych PFC, jednak trudno jest ocenić, ile PFC wprowadzanych 
jest transportem wodnym, a ile PFC podchodzi z degradacji innych związków.  

Transport PFC wodą oceaniczną jest połączeniem (Prevedouros i in., 2006): 
 zrzutów PFC do wód powierzchniowych i późniejszy transport;  
 ładunku atmosferycznego PFC wprowadzanych do wód powierzchniowych oraz 

dalszy transport;  
 zrzutów prekursorów PFC do wód powierzchniowych, przemian w PFCA i póź-

niejszy transport.  
Transport atmosferyczny PFC jest połączeniem: 

 emisji PFCA do atmosfery i dalszy transport;  
 zrzutu prekursorów, przemiana do PFCA i późniejszy transport;  
 transportu powierzchniowo powietrznego PFC i późniejszy transport atmosfe-

ryczny. 
Powyższe procesy prawdopodobnie będą występować wielokrotnie, dlatego PFC 

są transportowane na całym świecie zgodnie z  regułą opisywaną jako tzw. „efekt 
pasikonika” (Wania i Mackay, 1996). 

2.2.5. Występowanie PFC w środowisku wodnym 

PFC są wykrywane na całym świecie zarówno w wodach podziemnych, powierzch- 
niowych, morzach i oceanach, jak i w wodzie do picia. W wyniku wzrastającego za-
nieczyszczenia środowiska PFC oraz bardzo dużej trwałości, toksyczności i bioaku-
mulacji tych związków wzmożono monitorowanie wody w środowisku pod kątem 
obecności PFC, a w szczególności PFOS i PFOA. Badania wyznaczające zakresy  
stężeń PFOS i PFOA dla wód środowiskowych podsumowano w tabelach 2.2.2 oraz 
2.2.3 dla wody przeznaczonej do spożycia. Lista ta jest cały czas aktualizowana 
(Rumsby i in., 2009). 

W wodach podziemnych źródła tych związków nadal nie są wystarczająco  
zbadane. Wiadomo, że przedostają się ze składowisk odpadów, odcieków z gleb wzbo-
gacanych osadami ściekowymi oraz infiltrują z pian gaśniczych stosowanych podczas 
szkoleń straży pożarnej. Wycieki z rur kanalizacyjnych i miejskich spływów  
powierzchniowych są kolejnymi potencjalnymi źródłami, podobnie jak wymiana 
związków między wodami powierzchniowymi a podziemnymi (Liu i in., 2018).  Rów-
nież woda deszczowa może wychwytywać unoszące się w powietrzu PFC lub ich pre-
kursory, co przyczynia się do obecności tych związków w wodach powierzchniowych. 
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Według Eschauzier i in. (2012), głównym źródłem PFC w wodach powierzchniowych 
są oczyszczalnie ścieków (zarówno komunalnych, jak i przemysłowych).  

Tabela 2.2.2. Zakres stężeń PFOS i PFOA w wodach środowiskowych  
(Rumsby i in., 2009) 

Kraj PFOS (ng/dm3) PFOA (ng/dm3) Literatura 

USA 

Kalifornia 20-190 10-190 Larabee i Reinhard, 2008 

Karolina Północna 132 287 Nakyama i in.,  2007 

Kentucky 7,0-149 22-334 Loganathan i in.,  2007 

Georgia 1,8-22 1-227 Loganathan i in.,  2007 
    

Japonia 

Osaka 0,26-22 5,2-92 Takagi i in.,  2008 

Rzeka Yodo  0,4-123 4,2-2600 Lein i in.,  2008 

Rzeka Tsurumi  180 13-16 Zushi i in.,  2008 

Kyoto < 5,2 do 10 7,9-110 Senthilkumar i in.,  2007 

Inne 0,24-37,3 0,10-456 Saito i in.,  2004 
    

Włochy 

Jezioro Maggiore 9 3 Loos i in.,  2007 

Rzeka Pad 10 60-1300 Loos i in.,  2008 
    

Korea Południowa 2,4-651 0,9-62 Rostkowski i in.,  2006 
    

Niemcy 1-195 0,7-250 Skutlarek i in.,  2006 
    

Wielka Brytania 

EA GWa < 100 do 6300 < 100 do 600 EA, 2007 

EA SWADb < 100 do 14500 < 100 do 340 EA, 2007 

EA TRBMc < 100 do 33900 < 100 do 2000 EA, 2007 

WRc < 11 do 208 < 24 do 370 Atkinson i in.,  2008 
    

Chiny 

Rzeka Pearl  0,99-99 0,85-13 So i in.,  2007 

Rzeka Jangcy  < 0,01 do 14 2-260 So i in.,  2007 
a Agencja Ochrony Środowiska, monitoring wód podziemnych 
b Dyrektywa Agencji Ochrony Środowiska w sprawie poboru wód powierzchniowych, monitoring 
miejsc w pobliżu punktów poboru wody do picia 
c Agencja Ochrony Środowiska, monitorowanie oparte na ryzyku, głównie monitorowane próbki to 
ścieki z oczyszczalni ścieków lub z rzek odbierających takie ścieki 
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Tabela 2.2.3. Zakres stężeń PFOS i PFOA wyznaczonych w wodzie przeznaczonej  
do spożycia (Rumsby i in., 2009) 

Kraj 
PFOS 

(ng/dm3) 
PFOA 

(ng/dm3) 
Literatura 

USA – West Virginia - 3550 Paustenbach i in., 2007 

Japonia 0,16-51 0,7-84 Takagi i in.,  2008; Fujii i in., 2007 

Niemcy – Zagłębie 
Ruhry 

0-22 22-519 Skutlarek i in., 2006 

Kanada - 0,2 Fujii i in., 2007 

Chiny 1,5-13,2 1,1-109 Fujii i in., 2007 

Malezja 0,1 0,1 Fujii i in., 2007 

Szwecja 0,3; 0,8 1,3 Fujii i in., 2007 

Tajlandia 0,1-1,9 0,2-4,6 Fujii i in., 2007 

Wielka Brytania < 11 do 45 < 24 do 240 Atkinson i in., 2008 

 
Ogólnoeuropejskie badania polarnych trwałych zanieczyszczeń organicznych  

w wodach podziemnych  wykazały, że ponad połowa analizowanych próbek była 
zanieczyszczona PFC (Loos i in., 2010). PFC wykryto we wszystkich próbkach wód 
podziemnych w Tokio, stężenie PFOS było w zakresie od 0,28 do 133 ng/dm3, stę-
żenie PFOA od 0,47 do 60 ng/dm3 (Murakami i in., 2009). Monitoring wód pod-
ziemnych w pobliżu Cottage Grove (Minnesota, USA) wykazał obecność PFOS  
i PFOA, których stężenia wynosiły odpowiednio: 120 i 105 μg/dm3. W wodach pod-
ziemnych w pobliżu rzeki Huai (Chiny) całkowite stężenie 12 PFC wahało się  
od 2,7 do 9,6 ng/dm3 (Zhu i in., 2017). W wodach podziemnych obszarów wiejskich 
we wschodnich Chinach zidentyfikowano 17 PFC, ich stężenia były w zakresie do 
5,3 do 615 ng/dm3 (Chen i in., 2016). Całkowite stężenie PFC w wodach podziem-
nych w Tianjin (Chiny) wynosiło od 0,32 do 8,3 ng/dm3 (Qi i in., 2016). Badania 
rozmieszczenia przestrzennego PFC wokół strefy przemysłu fluorochemicznego 
w Chinach wykazały, że stężenia tych związków w wodzie podziemnej początkowo 
gwałtownie spadły i wraz ze wzrostem odległości od źródła stopniowo zmniejszały 
się (Liu i in., 2018). 

Maksymalne stężenie PFOS w głównych rzekach i jeziorach Korei Południowej 
(rzeki Namhan, Bukhan, Nakdong, Nam, Yesongsan i jezioro Sangsa) było równe 
15 ng/dm3. Stężenia PFOS i PFOA w badanych próbkach nie przekraczały określo-
nych poziomów ostrych lub przewlekłych skutków dla organizmów wodnych.  
W próbkach wody z rzeki Tama (Japonia) stężenia PFOS, PFOA oraz kwasu per- 
fluoroheksanowego (PFHxA) i perfluorononawego (PFNA) wynosiły odpowiednio:  
5,1; 3,7; 3,0 i 2,8 ng/dm3 (Niu i in., 2016). PFOS i PFOA były monitorowane  
również w dorzeczu rzeki Yodo (Japonia), ich stężenia wynosiły odpowiednio  
0,4-123 i 4,2-2600 ng/dm3. Senthilkumar i in. (2007) badali stężenia PFOA i PFOS 
w próbkach wody z rzeki Kioto (Japonia), które wynosiły odpowiednio 7,9-11  
i 5,2-10 ng/dm3. Zushi i in. (2008) badali próbki wody rzecznej i ścieków wzdłuż 
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rzeki Tsurumi (Japonia). Wykazali oni, że ogólny ładunek PFC zwiększał się wraz 
ze wzrostem prędkości przepływu rzeki, natomiast stężenia PFOS i PFOA nie zmie-
niały się. Obciążenia PFC w spływach deszczowych oszacowano na 2-11 razy  
większe niż w ściekach odprowadzanych z oczyszczalni do rzeki. Powyższe rezul-
taty są sprzeczne z większością innych badań, według których podwyższone stężenia 
PFOS lub PFOA związane są z punktowymi źródłami zanieczyszczeń. Loos i in. 
(2008) monitorowali stężenia PFC w wybranych odcinkach rzeki Pad (Włochy) i jej 
głównych dopływach. W rzece Tanaro w pobliżu miasta Alessandria Autorzy ozna-
czyli wysokie stężenia PFOA (ok. 1300 ng/dm3), w rzece Pad w zakresie od 60 do 
337 ng/dm3. Stężenie PFOA w pobliżu ujścia rzeki w Ferrarze wynosiło od 60  
do 174 ng/dm3. W 2006 roku Autorzy, wykorzystując dane o przepływie w rzece 
równe 920 m3/s, obliczyli, że do Morza Adriatyckiego wprowadzano około 0,3 kg 
PFC/h lub 2,6 Mg PFC/rok. Występowanie PFOA w ujściu rzeki Pad zostało  
potwierdzone przez McLachlan i in. (2007), którzy w tym obszarze oznaczyli stęże-
nie PFOA równe 200 ng/dm3. Badając stężenia PFC w ujściach 13 innych rzek  
w Europie, w tym Renu, Dunaju, Łaby, Odry, Sekwany i Loary, wykazano, że stę-
żenia PFOA w rzece Pad stanowiły dwie trzecie stężenia wszystkich analizowanych 
PFC, których zawartość była na znacznie niższym poziomie (Rumsby i in., 2009).   

Konwick i in. (2008) porównali stężenia PFOS i PFOA w rzece Conasauga  
w pobliżu oczyszczalni ścieków (LAS) w Dalton (USA) i w próbkach odległych od 
tego miejsca, tj. w rzece Altamaha (USA). W rzece Conasauga stężenie PFOS  
wynosiło 192-318 ng/dm3, a PFOA 253-1150 ng/dm3. Poziomy stężeń PFOS i PFOA  
w rzece Altamaha były znacznie niższe i wynosiły odpowiednio 2,6-2,7 i 3,0- 
-3,1 ng/dm3 (Rumsby i in., 2009). W próbkach wody pobranych z rzek Pearl  
i Jangcy (Chiny) oznaczono 14 perfluorowanych związków (w tym PFOS i PFOA). 
Stężenie PFOS wynosiło od 0,9 do 99 ng/dm3 oraz od 0,01 do 14 ng/dm3 odpowied-
nio w rzekach Pearl i Jangcy, podczas gdy stężenie PFOA w tych rzekach wynosiło 
odpowiednio 0,85-13 i 2,0-260 ng/dm3. Próbki z rzeki Jangcy w pobliżu Szanghaju, 
głównego regionu przemysłowego w Chinach, charakteryzowały się najwyższym 
stężeniem tych związków.  

PFC, podobnie jak inne rodzaje zanieczyszczeń, są wprowadzane do mórz  
i oceanów z rzekami oraz z oczyszczonymi lub nieoczyszczonymi ściekami  
(Sánchez-Avila i in., 2010a). Po uwolnieniu do środowiska PFC są rozcieńczane  
w otwartych wodach morskich. Obecność PFC wykazano również w wodach przy-
brzeżnych Zatoki Tokijskiej (Japonia) (Yamashita i in., 2004), z kolei w wodach 
otwartych Pacyfiku oraz północnego i środkowego Oceanu Atlantyckiego stężenie 
PFC było 100-1000 razy niższe niż w wodach morskich (Yamashita i in., 2005, 
2008). Osady i głębokie wody oceaniczne zostały uznane jako rezerwuary PFC 
(Prevedouros i in., 2006; Yamashita i in., 2008). Jednak wciąż jest mało danych  
o źródłach i bilansie masy PFC w strefie przybrzeżnej (Gómez i in., 2011).  

Gómez i in. (2011) badali próbki pobrane z północnej Hiszpanii, w tym  
Morza Śródziemnego. Stężenie PFC w wodzie wynosiło od 0,06 do 10,9 ng/dm3.  
W osadach i omułkach wykazano niewielką akumulację PFC w zakresie odpowied-
nio 0,01-0,13 i 0,01-0,06 ng/g s.m. W próbkach dominowały PFOS i PFOA.  
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Badania przeprowadzone w Kentucky (USA) wykazały, że zrzuty PFC do morza 
wynosiły od 2,22 do 3,11 g/dzień (Loganathan i in., 2007), natomiast dzienne zrzuty 
PFC do północno-zachodniej części Morza Śródziemnego wynosiły 190 g/dzień  
(Sánchez-Avila i in., 2010a).  

Yamashita in. (2008) prowadzili monitoring biologiczny z wykorzystaniem  
tkanek organizmów morskich. Zarówno w faunie, jak i florze z różnych mórz  
i oceanów, w tym z Oceanu Arktycznego i Oceanu Antarktycznego, zidentyfiko-
wano PFOS i powiązane związki perfluorowane. Występowanie związków perfluo-
rowanych w odległych lokalizacjach morskich budzi obawy i wskazuje na potrzebę 
badań nad źródłami śladowymi i drogami migracji tych związków do oceanów.  
Autorzy opracowali czułą  metodę, dzięki której można wykrywać na poziomie kilku 
pg/dm3 stężenia takich związków, jak np.: PFOS, PFOA, perfluoroheksanosulfonian 
(PFHS), perfluorobutanosulfonian (PFBS), PFNA. Metodę wykorzystano do analizy 
próbek wody morskiej pobranych podczas międzynarodowych rejsów badawczych 
w latach 2002-2004 po środkowej i wschodniej części Oceanu Spokojnego  
(19 lokalizacji), Morzu Południowochińskim i Morzu Sulu, północnym i środkowym 
Oceanie Atlantyckim oraz Morzu Labradorskim. Dodatkowo zbadano 50 próbek 
przybrzeżnej wody morskiej z kilku krajów azjatyckich (Japonii, Chin, Korei).  
Stężenia PFOA wynosiły od kilku tysięcy pg/dm3 w próbkach wody pobranych  
z obszarów przybrzeżnych Japonii do kilkudziesięciu pg/dm3 w środkowej  
części Oceanu Spokojnego. PFOA był głównym zanieczyszczeniem zidentyfikowa-
nym w wodach oceanicznych, na drugim miejscu był PFOS. W celu kompleksowego 
rozpoznania rozmieszczenia i losów kwasów perfluorowanych w oceanach prowa-
dzone są dalsze badania (Yamashita in., 2005). 

Ciągłe wprowadzanie PFC do wód rzek, jezior, mórz i oceanów prowadzi do 
akumulacji tych związków w organizmach wodnych  (Guo i in., 2008), co może mieć 
negatywne konsekwencje dla flory i fauny wodnej (Arvaniti i Stasinakis, 2015; Bossi 
i in., 2008). Wykazano, że PFOS i PFOA bioakumulują się w rybach. Prowadzono 
wiele badań oznaczania PFC w organizmach ryb słodkowodnych, morskich oraz 
owoców morza. Generalnie, w organizmach ryb stwierdzono wyższe stężenia PFOS 
niż PFOA (Fromme i in., 2009). 

W próbkach pobranych z Wielkich Jezior (USA) wykazano wysokie stężenia 
PFOS, głównie w świeżych rybach i skorupiakach (porcje jadalne) (Gulkowska i in., 
2006). Stężenia PFOS w badanych próbkach oscylowały od 0,33 do 13,9 ng/g.  
Stężenia PFOA wahały się od 0,25 do 1,7 ng/g, a w 45% próbek stężenia tych związ-
ków były poniżej granicy detekcji. W programie monitorującym prowadzonym  
w Bawarii analizowano ryby pobrane z 15 zbiorników wodnych w latach 2005-2006  
i wykazano, że stężenie PFOS wynosiło 3,9-16,3 ng/g (19 próbek węgorzy),  
7,1-14,7 ng/g (5 próbek karpi lub okoni), 1,0-1,3 ng/g (4 próbki brzany pospolitej)  
i 1,7-17,8 ng/g (5 próbek szczupaków). Stężenia PFOA w tkance mięśniowej bada-
nych ryb wahały się między 0,1 a 7,2 ng/g. We wszystkich organizmach badanych 
ryb z okręgu Hesja (Niemcy) stężenia PFOS i PFOA były poniżej 1 ng/g; tylko 
w jednej próbce karpia stężenie PFOS było wyższe i wynosiło 1,8 ng/g. Różnice 
między stężeniem PFOS a PFOA u ryb mogą sugerować niższy potencjał PFOA do 
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bioakumulacji niż PFOS (Gruber i in., 2007). Wykazano, że w rybach złowionych 
na terenie, na którym znajdował się znany punkt źródła PFC, np. zakłady prze- 
mysłowe produkujące fluoropolimery, stężenia PFC były wyższe. Przykładowo  
w organizmach ryb pobranych ze zbiornika wodnego w pobliżu źródła PFOA,  
tj. zakładu produkcyjnego w Bawarii, stężenie PFOA wynosiło od 3,0 do 52,5 ng/g. 
Badania prowadzone w 2006 roku w Nadrenii Północnej-Westfalii (Niemcy)  
wykazały najwyższe stężenia PFOS (1100 ng/g) w filecie z pstrąga ze stawu hodow-
lanego w pobliżu źródła punktowego.  

Yeong i in. (2019) wykazali, że w przetworzonych produktach morskich poziomy 
stężeń PFC, w tym PFOA i PFOS, były zróżnicowane. W próbkach dominowały: 
kwas perfluorotridekanowy (PFTrDA), kwas perfluoropentanowy (PFPeA), a także 
PFOA i PFOS. Najwyższe stężenia PFOA i PFOS wykryto w skorupiakach. Wyka-
zano, że organizmy żyjące blisko dna morskiego charakteryzowały się wyższymi 
stężeniami PFOA i PFOS. Maksymalne wartości stężeń PFOA i PFOS oznaczono 
odpowiednio w osłonicy (4,57 ng/g) i sardeli (4,25 ng/g). Autorzy obliczyli, że 
w Korei Południowej przy średnim dziennym spożyciu sardeli i osłonicy wynoszą-
cym odpowiednio 8,06 i 384 g przyswajanie PFOA wynosiło 25 ng/kg/d, a PFOS 
0,49 ng/kg/d, przy założeniu średniej masy ciała osoby dorosłej równej 70 kg.  
Spożycie PFOA i PFOS w przetworzonych produktach morskich było niższe niż  
tolerowane dzienne pobranie (TDI) dla PFOA (1500 ng/kg/d) i PFOS (150,0 ng/kg/d) 
według Europejskiego Urzędu ds. Bezpieczeństwa Żywności. W związku z tym spo-
życie przez ludzi przetworzonych produktów z owoców morza w Korei Południowej 
nie zagraża ich zdrowiu. 

Badania potwierdzają, że stężenia PFC w wodzie przeznaczonej do spożycia są 
na niskim poziomie – rzędu ng/dm3 – pod warunkiem, że w pobliżu ujęć wody nie 
znajdują się duże źródła punktowe tych zanieczyszczeń. W wodzie przeznaczonej 
do spożycia w Japonii stężenie PFOS wynosiło od 0,1 do 51 ng/dm3, a większość 
wyników (w 8 z 9 badanych wód wodociągowych) nie przekroczyła wartości  
4 ng/dm3 (Fromme i in., 2009; Harada i in., 2003). Tylko w jednym z zakładów  
wodociągowych w próbkach wody wykazano wyższe stężenia rzędu 43,7 i 51 ng/dm3. 
Wysokie stężenia PFC Autorzy tłumaczyli faktem, że zakłady wodociągowe pobie-
rają wodę z rzeki Tama (Japonia), która w górnym biegu jest zanieczyszczana PFOS 
przez oczyszczalnie ścieków. W badaniach własnych Saito i in. (2004) wykazali, że 
wyższe stężenia PFC w wodach powierzchniowych korelują z występowaniem źró-
deł PFC, takich jak np. lotniska. Wykazano, że w przypadku ujęcia wody położonego 
w pobliżu lotniska stężenia PFC w wodzie przeznaczonej do spożycia dla PFOS wa-
hały się od 5,4 do 40,0 ng/dm3, a dla PFOA od 1,1 do 1,6 ng/dm3. Na obszarach 
niezanieczyszczonych wynosiły tylko 0,1-0,2 ng PFOS/dm3 i 0,1-0,7 ng PFOA/dm3.  
W wodzie wodociągowej wybranych miast Stanów Zjednoczonych stężenie PFC na 
ogół nie przekraczało poziomu wykrywalności równego 2,5 ng/dm3 dla PFOS,  
a 7,5 ng/dm3 dla PFOA. Tylko w próbkach wody przeznaczonej do spożycia  
w Pensacola stwierdzono wyższe stężenia PFOS równe 42 i 47 ng/dm3.  
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PFOA wykryto także w wodzie wodociągowej w Little Hocking w pobliżu  
Waszyngtonu (Wirginia Zachodnia, USA) (Paustenbach i in., 2007), gdzie przedsię-
biorstwo wodociągów położone jest w pobliżu rzeki Ohio i zakładu przemysłowego 
produkującego fluoropolimery. W latach 2002-2005 średnie stężenie PFOA w wodzie 
przeznaczonej do spożycia wynosiło 3,55 μg/dm3. W okresach letnim i zimowym  
Takagi i in. (2008) monitorowali wodę surową i wodociągową z przedsiębiorstwa 
wodociągów w Osace (Japonia). We wszystkich badanych próbkach wykryto PFOS 
i PFOA, w próbkach wody surowej stężenie tych związków wynosiło odpowiednio  
0,26-22 i 5,2-92 ng/dm3, Stężenie PFOS w wodzie do picia wynosiło 0,16- 
-22 ng/dm3, a PFOA 2,3-84 ng/dm3. Zaobserwowano  dodatnią korelację między 
stężeniem PFOS i PFOA w wodzie surowej i wodociągowej, co sugeruje, że efek-
tywność usuwania tych zanieczyszczeń podczas procesów uzdatniania wody jest  
niska (Rumsby i in., 2009). 

We Włoszech przeprowadzono badania zawartości PFOS i PFOA w wodzie prze-
znaczonej do spożycia oraz w wodzie pobranej z jeziora Maggiore, do którego od-
prowadzano zrzuty rolnicze oraz ścieki komunalne i przemysłowe (Loos i in., 2007). 
Wykazano, że stężenia  PFOS i PFOA w jeziorze Maggiore były na niskim poziomie, 
odpowiednio 8 i 3 ng/dm3, podobnie jak w wodzie przeznaczonej do spożycia.  
W Anglii prowadzono analizy zawartości PFOS i PFOA w wodach surowych 
i uzdatnionych oraz wpływu zmian sezonowych na ich stężenia. Próbki pobrano  
z 20 miejsc, w tym z pięciu punktów kontrolnych niskiego ryzyka oraz 15 próbek 
wód uzdatnionych z miejsc wysokiego ryzyka (Atkinson i in., 2008). Miejsca poboru 
obejmowały liczne nizinne i wyżynne wody powierzchniowe oraz źródła wód pod-
ziemnych. Analizowano również próbki wody poddawane różnym metodom uzdat-
niania. Kontrolne lokalizacje niskiego ryzyka były położone na obszarach wiejskich, 
podczas gdy punkty wysokiego ryzyka były położone się w pobliżu terenów prze-
mysłowych lub lotnisk cywilnych i wojskowych. PFOS nie wykryto w żadnym  
z punktów kontrolnych (LOD 10 ng/dm3). W 15 miejscach wysokiego ryzyka PFOS 
wykryto w czterech punktach – zarówno w wodach surowych, jak i uzdatnionych 
(maksymalne stężenie wynosiło: 208, 76, 23 i 28 ng/dm3) bez wyraźnych różnic  
sezonowych. Wnioski dotyczące obecności PFOA w badanych próbkach nie były 
jednoznaczne. W próbkach, w których wykryto PFOS, źródła wody pochodziły 
głównie z warstw wodonośnych i, jak się spodziewano, przyczyną zanieczyszczenia 
PFOA były źródła punktowe. Ponadto nie zaobserwowano widocznej korelacji mię-
dzy występowaniem PFOS lub PFOA a stosowanymi metodami uzdatniania lub  
dezynfekcji wody (gazowy chlor lub podchloryn). W próbkach, w których wykryto 
PFOS, wykazano nieznaczne różnice stężeń w wodach surowych i uzdatnionych. 

Badania prowadzone w 2006 roku w Niemczech wykazały obecność 12 perfluo-
rowanych środków powierzchniowo czynnych zarówno w wodach powierzchnio-
wych, jak i wodach przeznaczonych do spożycia (Skutlarek i in., 2006). Próbki wody 
powierzchniowej pobrano z rzek Ren, Ruhr i Moehne, a próbki wody do picia po-
chodziły z budynków publicznych w regionie Ren-Ruhr. W rzece Ren i jej dopły-
wach suma najczęściej identyfikowanych siedmiu związków PFC była poniżej  
100 ng/dm3. Najwyższe stężenia 12 PFC wykryto w Zagłębiu Ruhry (94 ng/dm3), 
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wśród nich dominował PFOA. Również w próbkach z rzek Ruhr i Moehne (Zagłębie 
Ruhry) w ich górnym biegu wykazano wysokie  stężenia PFC, równe odpowiednio 
446 i 4385 ng/dm3. Monitorując miejsca o wysokich stężeniach PFC, główne źródło 
zanieczyszczenia zlokalizowano na terenie gruntów rolnych w pobliżu Brilon- 
-Scharfenberg w regionie Sauerland. Uznano, że źródłem znacznego zanieczyszcze-
nia środowiska PFC były odpady przemysłowe o wysokich stężeniach zanieczysz-
czeń, które stosowano jako „ulepszacz gleby ”na gruntach rolnych. Szacuje się, że 
zanieczyszczanie gleby PFC trwało kilka lat. Maksymalne stężenie PFC w wodzie 
przeznaczonej do spożycia wykryto w Arnberg Heheim (Niemcy), które wynosiło  
598 ng/dm3, przy czym najczęściej identyfikowanym związkiem był PFOA. Rów-
nież w tym przypadku stężenia PFC w wodzie przeznaczonej do spożycia były po-
równywalne do ich stężenia w wodzie powierzchniowej, co sugeruje, że procesy 
uzdatniania wody nie były w pełni skuteczne w usuwaniu tych związków. 

W związku z wykazaniem obecności PFOA w niemieckich wodach przeznaczo-
nych do spożycia nawet na poziomie 0,64 g/dm3 Niemiecka Komisja ds. Wody do 
Picia jako pierwsza na świecie, w czerwcu 2006 roku, ustanowiła zalecaną wartość 
bezpiecznego narażenia na całe życie na poziomie 0,3 µg/dm3 (suma PFOA i PFOS). 
Od tego roku inne państwa zaczęły wprowadzać podobne akty prawne, m.in. Inspek-
torat Anglii i Walii ds. Wody do Picia, Ministerstwo Zdrowia Minnesoty (w 2007 r.) 
i Departament Ochrony Środowiska stanu New Jersey (w 2007 r.) (Wilhelm i in., 
2010). W 2007 roku Inspektorat Anglii i Walii ds. Wody do Picia opublikował wy-
tyczne dla PFOS i PFOA w wodzie przeznaczonej do spożycia dla ludzi z warto-
ściami stężeń tych związków w zakresie od 0,3 do 9,0 μg/dm3. Dodatkowo wprowa-
dził zalecenie obniżenia stężeń tych związków np. poprzez wycofywanie pian  
gaśniczych na bazie PFOS. Departament Ochrony Środowiska stanu New Jersey 
określił jeszcze bardziej rygorystyczną wartość dopuszczalnego stężenia PFOA 
(0,04 μg/dm3) w wodzie przeznaczonej do spożycia przez ludzi, w porównaniu do 
wartości ustalonej w Niemczech i Anglii (Rumsby i in., 2009). W Europie skład 
ilościowo-jakościowy PFAS w wodzie przeznaczonej do spożycia przez ludzi regu-
luje Dyrektywa (UE) 2020/2184. 

2.2.6. Występowanie PFC w ściekach 

Dane z monitoringu dotyczące występowania PFC w dopływie do oczyszczalni 
ścieków, ściekach oczyszczonych, jak też w osadach ściekowych są szeroko publi-
kowane szczególnie w ostatnich 15 latach. Większość tych danych pochodzi z USA 
(Boulanger i in., 2005; Furl i in., 2011; Plumlee i in., 2008; Schultz i in., 2006;), Azji 
(Kim i in., 2012; Kunacheva i in., 2011; Murakami i in., 2009; Pan i in., 2011) oraz 
z krajów Europy Północnej (Becker i in., 2008; Bossi i in., 2008; Huset i in., 2008). 
Nadal natomiast jest mało przykładów badań dotyczących obszaru śródziemnomor-
skiego (Arvaniti i in., 2012; Campo i in., 2014; Stasinakis i in., 2013) oraz Australii 
(Thompson i in., 2011) i nie ma informacji z krajów afrykańskich. Większość badań 
koncentrowała się głównie na PFOS i PFOA (Arvaniti i in., 2012; Campo i in., 2014; 
Murakami i in., 2009; Stasinakis i in., 2013) i tylko nieliczne badania przedstawiają 
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dane dotyczące stężeń PFSA, takich jak NMeFOSA i N-EtFOSA (Arvaniti i in., 
2012; Ma i Shih, 2010; Stasinakis i in., 2013). W praktyce często lekceważy się 
obecność PFC w wodach i ściekach (Arvaniti i Stasinakis, 2015; Guo i in., 2010; Ma 
i Shih, 2010) i nie prowadzi się systematycznych badań ich składu ilościowo-jako-
ściowego w tych matrycach.  

W badaniach monitoringowych ważna jest metoda pobierania próbek. W przy-
padku PFC metoda  polegała na częstym poborze zamiast na poborach 24-godzin-
nych próbek złożonych, proporcjonalnych do przepływu. Próbki złożone uważane 
są za znacznie bardziej wiarygodne i reprezentatywne w porównaniu z próbkami 
pobranymi w badaniach monitoringowych (Ort i in., 2010). Metody analityczne wy-
korzystywane do oznaczeń PFC w ściekach opierają się na zastosowaniu ekstrakcji 
do fazy stałej i ekstrakcji ciecz-ciecz, oczyszczania i wstępnego zatężenia ekstrak-
tów PFC oraz  analizie z wykorzystaniem chromatografii cieczowej połączonej ze 
spektrometrią mas lub tandemowym spektrometrem mas. W większości badań dla 
próbek wody i osadów maksymalne granice LOD i LOQ, które opisano w literaturze, 
mieszczą się na poziomie kilku ng/dm3 lub ng/g. Nieco wyższe LOQ podają Huset  
i in. (2008) oraz Sinclair i Kannan (2006) – dla ścieków do 31,1 ng/dm3, a dla osadów 
do 25 ng/g.  

Przeprowadzone badania zawartości PFC w ściekach dotyczyły również sezono-
wości zmian stężeń tych związków (Arvaniti i in., 2012; Kim i in., 2012; Loganathan 
i in., 2007). Na podstawie opublikowanych wyników nie stwierdzono dużych sezo-
nowych wahań stężeń PFC. W literaturze jest niewiele danych dotyczących rozkładu 
PFC między fazą wodną i zawiesinową ścieków surowych (Arvaniti i in., 2012;  
Stasinakis i in., 2013). W fazie zwiesinowej wykryto głównie: PFDoA, PFTeDA, 
PFHpS, PFDS i PFOSA,  podczas gdy w fazie wodnej dominowały: PFHpA, PFOA, 
PFNA i PFHxS. Rezultaty badań  wskazują na konieczność analizowania PFC  
zarówno w fazie rozpuszczonej, jak i w zawiesinie w celu uniknięcia niedoszacowa-
nia poziomów PFC w ściekach.  

Według danych literaturowych, stężenia PFC w ściekach i osadach ściekowych 
dochodzą odpowiednio do kilku ng/dm3 i kilku tysięcy ng/g suchej masy. W przy-
padku ścieków nieoczyszczonych najwyższe stężenia PFOS, PFOA i PFOSA wyno-
siły odpowiednio: 465,4; 638,2 i 615 ng/dm3. Stężenia innych PFC, w tym PFPeA, 
PFHxA, PFNA, PFDA, PFTrDA i PFDS, oznaczono w ilościach do 453,0 ng/dm3 
(PFTrDA). Wyższe stężenia PFOA odnotowano w ściekach lub osadach ściekowych 
w niektórych oczyszczalniach ścieków w Singapurze, Korei, na Tajwanie, w Grecji  
i USA, podczas gdy wyższe stężenia PFOS wykazano w Hongkongu, Tajwanie,  
Japonii, Singapurze, Tajlandii, Szwajcarii i USA. Podwyższone stężenia obserwo-
wane w tych oczyszczalniach ścieków mogą być powiązane z gęstością zaludnienia, 
a także z różnicami w stylu życia ludzi i rodzajem ścieków, które trafiają do danej 
oczyszczalni (Arvaniti i Stasinaki, 2015). 

W ściekach nieoczyszczonych w USA maksymalne zawartości PFOS i PFOA  
wynosiły odpowiednio 400 ng/dm3 (Boulanger i in., 2005; Schultz i in., 2006)  
i 184 ng/dm3 (Loganathan i in., 2007). Stężenia innych PFC nie przekraczały  
31 ng/dm3 (PFHxA) (Schultz i in., 2006). Plumlee i in. (2008) badali zawartość PFC 
w ściekach oczyszczonych w czterech oczyszczalniach ścieków w Kalifornii.  
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Wykazano, że w próbkach dominowały PFOS i PFOA. Stężenie PFOS wahało się od 
20 do 190 ng/dm3, a PFOA od 12 do 180 ng/dm3. D'eon i in. (2009) oznaczyli stężenia 
PFC w próbkach ścieków pochodzących z siedmiu oczyszczalni ścieków w Kanadzie. 
We wszystkich próbkach wykryto niskie stężenia PFC. Wśród badanych związków 
dominował  PFOA w zakresie od 5800 (±300) do 180 000 (±11 000) pg/dm3. Furl i in. 
(2011) wyznaczyli całkowite stężenie 13 PFC w próbkach ścieków pobranych z czte-
rech STP w stanie Waszyngton, które wynosiło od 62,3 do 418 ng/dm3. 

W przypadku europejskich miast w Niemczech, Szwajcarii, Danii, Hiszpanii  
i Grecji stężenia PFOS i PFOA w ściekach surowych nie przekraczały 449 ng/dm3 
(Huset i in., 2008) i 513 ng/dm3 (Stasinakis i in., 2013). Campo i i in. (2014) wyzna-
czyli średnie stężenie PFOSA w ściekach surowych z hiszpańskiej oczyszczalni ście-
ków równe 615 ng/dm3. W badaniach dotyczących występowania PFC w europej-
skich ściekach (Arvaniti i in., 2012; Campo i in., 2014; Stasinakis i in., 2013) 
wykryto wysokie stężenia głównie PFC o krótszych łańcuchach, tj. PFPeA, PFHxA 
i PFBS, których stężenia wynosiły odpowiednio: 209,4; 57,4 i 57,9 ng/dm3. 

Obecność PFC w australijskich ściekach potwierdziły tylko badania prowadzone 
przez Thompsona i in. (2011).  Autorzy analizowali próbki ścieków wypływających 
z STP oraz próbki wody ze stacji uzdatniania wody. Wśród dziewięciu badanych 
PFC wykryto obecność PFOS i PFOA. Stężenia PFOS i PFOA w ściekach wynosiły 
odpowiednio 38,6 i 27 ng/dm3, a w wodzie odzyskanej odpowiednio 0,7 i 12 ng/dm3. 
Stężenia PFC w wodzie po procesie odwróconej osmozy były poniżej detekcji  
(0,4-1,5 ng/dm3). 

Obecność PFC wykazano również w ściekach krajów azjatyckich, w których do-
minowały PFOS i PFOA. W szczególności w miejskiej STP w regionie Kanto  
(Japonia) stężenia PFOS i PFOA w próbkach pobranych na wlocie wynosiły odpo-
wiednio 40 i 37,4 ng/dm3, podczas gdy w próbkach pobranych na wylocie stężenie 
PFOS wynosiło od 0,9 do 8,9 ng/dm3, a PFOA od 3,4 do 49,2 ng/dm3 (Guo i in., 
2010). W tym samych badaniach odnotowano znacznie wyższe stężenia PFOS 
i PFOA w ściekach doprowadzanych do oczyszczalni, do której trafiają głównie 
ścieki przemysłowe. Stężenie PFOS wynosiło 68,1 i 5,7 ng/dm3 odpowiednio  
w próbkach pobranych na dopływie i odpływie z oczyszczalni, podczas gdy stężenie 
PFOA wynosiło odpowiednio od 4,3 do 615 ng/dm3 i od 6,4 do 591 ng/dm3. Dane 
dotyczące podwyższonych stężeń PFOS i PFOA w ściekach przemysłowych  
potwierdziły, że większość PFC pochodzi z zakładów produkcji fluorochemicznej. 
Yu i in. (2009a) oznaczyli stężenia PFOS i PFOA w dwóch miejskich oczyszczal-
niach ścieków w Singapurze, których wartości wynosiły odpowiednio od 7,3 do 
461,7 ng/dm3 oraz od 15,8 do 1057,1 ng/dm3. Kim i in. (2012) zbadali występowanie 
PFC w ściekach pobranych z 15 STP w Korei, które przyjmują ścieki bytowe, prze-
mysłowe i ścieki mieszane (przemysłowe i bytowe). Autorzy zauważyli, że stężenia 
PFC były wyższe w ściekach przemysłowych niż w ściekach bytowych. Wysokie 
poziomy PFOA (>1100 ng/dm3) wykryto w ściekach mieszanych.  W przypadku 
PFNA w ściekach badania Kunacheva i in. (2011) wykazały bardzo wysokie stężenie 
sięgające 353,2 ng/dm3.  
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2.2.7. Losy i usuwanie PFC w procesach biologicznego oczyszczania ścieków 

Pomimo częstego wykrywania PFC zarówno w ściekach doprowadzanych, jak  
i odprowadzanych z STP w literaturze jest niewiele danych dotyczących ich usuwa-
nia i losu podczas konwencjonalnych procesów oczyszczania ścieków. Większość 
badań monitorujących potwierdza, że PFC nie są dostatecznie usuwane podczas 
wtórnego biologicznego oczyszczania ścieków (Arvaniti i in., 2012; Guo i in., 2010; 
Schultz i in., 2006; Stasinakis i in., 2013). Niektóre analizy wykazały, że stężenia 
poszczególnych PFC w ściekach oczyszczonych są wyższe w porównaniu do ich 
zawartości w ściekach surowych (Arvaniti i in., 2012; Loganathan i in., 2007;  
Stasinakis i in., 2013), co wskazuje, że związki te mogą generować się z prekursorów 
w procesach biodegradacji.  

Dotychczas niewiele badań koncentrowało się na analizie transformacji prekur-
sorów PFC (np. 8:2 FTOH, 6:2 FTOH, 6:2 FTS) w osadzie czynnym. W literaturze 
opisano przekształcanie między innymi takich związków, jak: 4:2 FTOH, 1H, 1H, 
2H, 2H-perfluoro-1-heksanolu; 6:2 FTOH, 1H,1H,2H,2H-perfluoro-1-oktanolu;  
8:2 FTOH, 1H,1H,2H,2H-perfluoro-1-dekanolu; 10:2 FTOH, 1H,1H,2H,2H-perflu-
oro-1-dodekanolu. Wang i in. (2005) wykazali, że PFOA jest głównym produktem 
przemiany 8:2 FTOH po 28 dniach inkubacji w osadzie czynnym. Badania Wang  
i in. (2011) oraz Zhao i in. (2013b) wykazały, że 6:2 FTOH i 6:2 FTS mogą ulegać 
biotransformacji do PFCA o krótszych łańcuchach, w tym do PFPeA i PFHxA.  
Na podstawie badań laboratoryjnych osadu czynnego wykazano, że po degradacji 
6:2 FTOH oraz 6:2 FTS wydajność tworzenia PFPeA była na poziomie odpowiednio 
4,4% (po 2 miesiącach) (Zhao i in., 2013b) i 1,5% (po 3 miesiącach) (Wang i in., 
2011). Po degradacji 6:2 FTOH i 6:2 FTS średnia wydajność powstawania PFHxA 
wynosiła odpowiednio 11% (Zhao i in. 2013b) i 1,1% (Wang i in., 2011).  

Biodegradację tlenową prekursorów PFC badano, wykorzystując glebę i miesza-
ninę kultur bakterii (Dinglasan i in., 2004; Wang i in., 2005, 2009). Stopień degra-
dacji PFOA wahał się od 1% dla czystej kultury bakterii i do 40% w glebie odpo-
wiednio po 67 i 210 dniach inkubacji, natomiast dla PFPeA do 0,5 (mieszanina kultur 
bakterii) i 30% w glebie odpowiednio po 90 i 180 dniach, a dla PFHxA  do 5 i 8,1% 
odpowiednio po 90 i 180 dniach inkubacji (gleba i mieszanina kultur bakterii).  
Niższe stężenia stabilnych produktów przemiany były charakterystyczne podczas 
degradacji FTOH w osadzie czynnym w porównaniu z glebą. Uważa się, że głów-
nymi czynnikami powodującymi te odchylenia były populacje drobnoustrojów  
i warunki środowiskowe (Wang i in., 2011). 

Liczba badań dotyczących biodegradacji i biotransformacji PFOS i PFOA  
w warunkach tlenowych oraz beztlenowych jest ograniczona. Dostępne dane opisują 
głównie biodegradację PFOS. Key i in. (1998), stosując czyste kultury bakterii,  
wykazali, że PFOS w warunkach tlenowych był obojętny na działanie mikroorgani-
zmów. Kwon i in. (2014) zaobserwowali, że PFOS w osadzie czynnym ulega biode-
gradacji pod wpływem wybranych mikroorganizmów (np. Pseudomonas aerugi-

nosa) i po 48 h inkubacji jego zawartość obniżyła się do 67%. Autorzy nie 
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zaobserwowali tworzenia jonów fluorkowych podczas degradacji PFOS, jednak wy-

kryli produkty drugorzędne, tj. PFBS i PFHxS. Liou i in. (2010) badali biodegradację 

i przemianę PFOA w ściekach, osadach ściekowych pobranych z terenów przemy-

słowych, gleby rolnej i gleby z terenów, na których odbywają się szkolenia przeciw-

pożarowe. Wykazali oni, że PFOA był biologicznie nieaktywny we wszystkich  

badanych warunkach. 

Uważa się, że drugim procesem zachodzącym w środowisku przyrodniczym 

oprócz biodegradacji PFC jest ich sorpcja. Sorpcja może być ważnym procesem 

wpływającym na usuwanie PFC podczas oczyszczania ścieków (Sinclair i Kannan, 

2006). Znane są badania sorpcji PFC dla różnych rodzajów osadów ściekowych 

(Arvaniti i in., 2012; Ochoa-Herrera i Sierra-Alvarez, 2008; Zhang i in., 2013). 

Większość badań dotyczyła PFOS i PFOA. W wielu badaniach procesu sorpcji PFC 

podano równowagowy współczynniki podziału/sorpcji, tj. Kd, oraz współczynnik 

podziału węgla organicznego – Koc. Zhou i in. (2010b) przeprowadzili badania okre-

sowe z użyciem osadu czynnego przy pH = 5,5 i obliczyli wartości Kd dla PFOS 

(200-4050 dm3/kg)  oraz PFOA (150-350 dm3/kg). Yu i Hu (2011) oszacowali  

wartości Kd dla PFOS i PFOA w osadach z biologicznych reaktorów membrano-

wych, które wynosiły odpowiednio 729 i 154 dm3/kg. Zhang i in. (2013) badali sorp-

cję PFC o krótkich i długich łańcuchach węglowych w osadach wtórnych, wykorzy-

stując izotermy Freundlicha (Kf). Wartości logKf  PFOS mieściły się w zakresie od 

1,52 do 3,58, podczas gdy dla PFOA uzyskano pozornie niższe wartości logKf  

w przedziale od 1,13 do 2,28. Arvaniti i in. (2014) obliczyli wartości Kd i Koc dla 

PFOA, PFDA, PFUdA i PFOS dla trzech różnych rodzajów osadów ściekowych.  

W osadzie wtórnym wyznaczono najwyższe średnie wartości Kd badanych PFC  

(od 329±127 do 17,432±6759 dm3/kg), w osadzie po stabilizacji beztlenowej od 162±42 

do 11770±3772 dm3/kg i osadzie pierwotnym od 330±220 do 601 ±2193 dm3/kg,  

podczas gdy szacunkowe wartości Koc dla badanych PFC wahały się od 707±471 do  

12 853±4686, 913±352 do 48 421±18 773 i 470±121 do 34,116±10934 dm3/kg  

odpowiednio dla osadów pierwotnego, wtórnego i przefermentowanego. 

Według danych literaturowych, PFCA i PFOS o dłuższych łańcuchach węglo-

wych lepiej sorbują się w porównaniu do związków o krótkich łańcuchach. Badania 

prowadzone przez Arvaniti i in. (2014) oraz Zhang i in. (2013) wykazały wpływ 

różnych parametrów, takich jak pH, temperatura, siła jonowa i obecność kationów 

w ściekach na sorpcję PFC. Zgodnie z opublikowanymi wynikami uważa się, że 

sorpcja PFC maleje wraz ze wzrostem wartości pH (Arvaniti i in., 2014; Zhang i in., 

2013; Zhou i in., 2010b) i temperatury (Zhou i in., 2010b). Ponadto obecność dwu-

wartościowych kationów zwiększa zdolność PFC do sorbowania się w porównaniu 

z kationami jednowartościowymi (Arvaniti i in., 2014; Zhang i in., 2013). Pozy-

tywny wpływ niektórych kationów, takich jak Mg2+ lub Ca2+, na sorpcję PFC może 

wynikać z faktu, że działają one jak mostki jonowe między ujemnie naładowanymi 

PFC a osadem ściekowym. Badania mechanizmu adsorpcji PFC w osadach ścieko-

wych potwierdzają, że w procesie tym istotną rolę odgrywają oddziaływania  

hydrofobowe i elektrostatyczne (rys. 2.2.4). W cząsteczce PFC występuje silnie  
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hydrofobowy perfluorowany łańcuch, dlatego uważa się, że oddziaływanie hydrofo-
bowe wpływa na proces sorpcji PFC w osadach ściekowych.  

 

 
Rys. 2.2.4. Schematyczny diagram oddziaływań w procesie adsorpcji PFC  

(Arvaniti i Stasinakis, 2015; Du i in., 2014) 
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Badania wykazały, że hydrofobowość PFC rośnie wraz ze wzrostem długości 
łańcucha  perfluorowęglowodorowego. PFOS lepiej sorbuje się niż PFOA, głównie 
ze względu na obecność grupy funkcyjnej o wyższej kwasowości (kwas sulfonowy 
zamiast kwasu karboksylowego). W przypadku oddziaływań elektrostatycznych, 
przy niższych wartościach pH, w osadach ściekowych PFC prawdopodobnie będą 
adsorbować się w wyniku odpychania między ujemnymi PFC a dodatnio nałado-
waną powierzchnią cząstek osadu. 

2.2.8. Zastosowanie zaawansowanych technologii do usuwania PFC 

Ze względu na znikomą efektywność biologicznych metod oczyszczania ścieków 
w usuwaniu PFC oceniono efektywność kilku zaawansowanych fizyczno-chemicz-
nych metod oczyszczania, w tym adsorpcji, procesów membranowych oraz reakcji 
redoks. Większość badań prowadzono dla układów modelowych, wykorzystując 
wodę naturalną lub ultraczystą, co należy wziąć pod uwagę przed zaimplementowa-
niem rezultatów do warunków rzeczywistych.   

2.2.8.1. Adsorpcja i adsorbenty 

Węgle aktywowane 

Węgiel aktywny (AC) jest najpopularniejszym i szeroko stosowanym adsorben-
tem ze względu na niski koszt. Dobre właściwości adsorpcyjne AC wynikają z jego 
mikroporowatej struktury i powierzchni  właściwej z licznymi  centrami aktywnymi. 
Powierzchnia AC jest na ogół niepolarna i zawiera kilka grup funkcyjnych,  
z tego względu AC są odpowiednie do usuwania zanieczyszczeń hydrofobowych. 
Już w 2005 roku firma 3M zastosowała granulowany węgiel aktywny (GAC) do 
usuwania PFOS, efektywność usuwania tego związku wynosiła 99%  (Fujii i in., 
2007). Od tego czasu wiele komercyjnych AC wykorzystuje się do adsorpcji 
PFOS/PFOA (Yu i in., 2009b). Wykazano, że sproszkowane węgle aktywne (PAC) 
mają wyższą zdolność adsorpcji niż GAC (tab. 2.2.4). Biorąc pod uwagę praktyczne 
zastosowanie, AC mają wiele zalet, głównie opłacalność i stosunkowo wysoką zdol-
ność adsorpcji PFOS/PFOA w porównaniu z innymi adsorbentami. Jednak zużyte 
AC trudno jest regenerować, nawet stosując metanol lub etanol. Dlatego AC nie 
mogą być ponownie użyte i wymagane jest ich bezpieczne usuwanie zużytych AC.  
Alternatywnie, PFOS/PFOA zaadsorbowane na AC można poddać procesom  
utleniania przed ponownym wykorzystaniem AC. Należy jednak zwrócić uwagę, że  
ze względu na dużą stabilność PFC związki te zaadsorbowane na AC nie mogą być 
rozkładane z użyciem konwencjonalnych środków biologicznych i metod utleniają-
cych. Wykazano, że proces katalitycznej degradacji zaadsorbowanych PFOS/PFOA 
jest możliwy przy zastosowaniu wybranych katalizatorów hybrydowych (Zhao i in., 
2013a). Według Du i in. (2014), użycie niektórych katalizatorów w procesie  
oczyszczania ścieków pozwoli na jednoczesną adsorpcję i degradację PFC. 
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Tabela 2.2.4. Porównanie kinetyki adsorpcji i zdolności adsorpcji PFOS i PFOA  
na różnych adsorbentach (Du i in., 2014) 

Adsorbent Adsorbat 
C0

a 

(mg/dm3) 
pH tb (h) k2

c (g/mg/h) qm
d (mg/g) 

Sproszkowany 
węgiel aktywny 

PFOS 
PFOA 

20-300 
20-300 

5-7 
5-7 

3-5 
4-5 

0,01-8,06 
0,03-0,36 

374-550 
175-524 

Granulowany  
węgiel aktywny 

PFOS 
PFOA 

15-250 
15-250 

4,4-7,2 
5-7,2 

48-168 
~168 

1,4·10–4 
1,7·10–4 

160-229 
112-161 

Żywice  
anionowymienne 

PFOS 
PFOA 

20-400 
20-250 

3-5 
5 

48-168 
~168 

1,3·10–5-
3,2·10–4 
2,4·10–4 

 

210-2575 
1206e 

Żywice  
niejonowe 

PFOS 
PFOA 

0,01-5 
0,01-5 

6,4-6,9 
6,4-6,9 

10-90 
21-96 

- 
- 

27-41 
38-46 

Heksagonalna 
mezoporowata 
krzemionka 
(HMS) 

PFOS 
PFOA 

25-300 
25-300 

6,8-7 
6,8-7 

5 
3 

0,16 
0,07 

~300 
~39 

Modyfikowana 
HMS 

PFOS 
PFOA 

25-300 
25-300 

6,8-7 
6,8-7 

2-5 
2-5 

0,005-1,34 
0,28-0,78 

371-627 
63-142 

Zeolity PFOS 
PFOA 

15-300 
25-300 

6,8-7,2 
6,8-7 

3-5 
 

1,15-3,69 
3,05-7,92 

8-126 
34-37 

Hydrokalcyt PFOS 
PFOA 

1-1000 
1-1000 

- 
- 

~1 
~1 

31,77 
6,39 

~998 
~1033 

Montmorylonit 
(Mt) 

PFOS 
 

50-500 
 

3-6,3 24 5·10–3 83-99 

Słoma  
kukurydziana  

PFOS 1-500 7 48 2,2·10–3 811 

Usieciowane 
kulki chitozanu 

PFOS 46-371 3 ~100 - 2745 

Aminowana  
łuska ryżowa 

PFOS 
PFOA 

95-459 
78-380 

5-9 
5-9 

12 
4 

- 
- 

~1322e 
~1028e 

Chitozan – MIPf PFOS 20-550 5 32 6·10–4 1452 

Pałygorskitg  
modyfikowany 
aminą 

PFOS 1-500 - - - ~50 

a stężenie początkowe  
b czas równowagi  
c stała szybkości reakcji pseudo-drugiego rzędu  
d zdolność adsorpcji  
e montmorylonit modyfikowany bromkiem heksadecyltrimetyloamoniowym 
f  polimer z nadrukiem molekularnym 
g minerał z grupy krzemianów 
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Żywice 

Badania potwierdzają, że handlowe żywice anionowymienne i niejonowe są sku-
teczne w usuwaniu PFC (Deng i in., 2010; Yu i in., 2009b).  Żywice anionowe  
wykazują większą zdolność adsorpcji w porównaniu z AC. Chularueangaksorn i in. 
(2013) podali, że w porównaniu do GAC lepsze efekty w usuwaniu PFOA uzyskano, 
stosując wymieniacz anionowy (PFA300) i żywice niejonowe (Dow Marathon A 
i XAD 4). Badania potwierdzają, że żywice wykazują większą  pojemność sorpcyjną 
niż węgiel aktywny, ale wysoki koszt żywic wymusza ich regenerację i ponowne 
użycie. Zużyte żywice niejonowe można całkowicie zregenerować czystym metano-
lem, natomiast żywice anionowymienne mieszaniną metanolu i roztworu soli,  
ponieważ rozpuszczalniki zastosowane osobno nie są skuteczne (Deng i in., 2010).  
Rozpuszczalniki organiczne są toksyczne i lotne, dlatego regeneracja in situ jest  
niebezpieczna, stąd do elucji PFC stosuje się zwykle niektóre stosunkowo bez-
pieczne skuteczne eluenty, takie jak etanol (Punyapalakul i in., 2013) i gorąca woda 
(Li i in., 2011a). PFC w eluencie można odzyskać w postaci czystego kwasu lub soli. 
Do odzyskiwania fluorowanych środków powierzchniowo czynnych z zużytych  
adsorbentów, takich jak żywica anionowymienna, stosuje się metody polegające na: 
 zmieszaniu z alkoholem (np. metanolem, etanolem lub propanolem), 
 ogrzewaniu mieszaniny przede wszystkim w celu estryfikacji i utworzenia estro-

wej pochodnej fluorowanych środków powierzchniowo czynnych,  
 destylacji w celu oddzielenia pochodnej estrowej z destylatu, 
 konwersji do fluorowanych środków powierzchniowo czynnych przez zmydla-

nie, zwykle amoniakiem.  
Oczyszczone fluorowane środki powierzchniowo czynne uzyskują czystość wy-

starczającą do ponownego użycia. Opisana recyrkulacja PFC ze ścieków o wysokim 
stężeniu tych związków jest przykładem gospodarki obiegu zamkniętego (Du i in., 
2014). 

Materiały mineralne 

Materiały mineralne mają przestrajalne mezopory lub zmienną strukturę war-
stwową, dzięki czemu nadają się do adsorpcji (Punyapalakul i in., 2013). Wykazano, 
że kationowy środek powierzchniowo czynny (HDTMAB) upakowany na montmo-
rylonicie poprawia adsorpcję PFOS (Zhou i in., 2010a). Podobne rozwiązanie zapro-
ponowali również Zhou i in. (2013) oraz Kambala i Naidu (2013). Autorzy zasuge-
rowali modyfikację HDTMAB odpowiednio montmorylonitem i pałygorskitem 
modyfikowanym aminami. Kambala i Naidu (2013) badali usuwanie PFOS i PFOA 
ze ścieków. Wykazali oni, że pałygorskit modyfikowany aminami sorbował do 99% 
badanych związków. Badania przeprowadzone przez Rattanaoudom i in. (2012) wy-
kazały, że hydrokalcyt był najbardziej skuteczny w usuwaniu PFC w porównaniu do 
prostych adsorbentów mineralnych, a nawet PAC.  

Mezoporowate materiały na bazie krzemionki dzięki dostępności mezoporów 
mają przewagę w stosunku do innych sorbentów, ponieważ wykazują wysoką  
zdolność adsorpcji i selektywność. Zbadano kilka związków, takich jak HDTMAB,  
3-aminopropylotrietoksysilan, 1,8-bis (dimetyloamino)-naftalen i metakrylan 
1H,1H,7H-dodekafluoroheptyl pod względem ich zastosowania do modyfikacji 
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krzemionki w celu lepszej sorpcji PFC z wody (Xiong i in., 2013). Oprócz materia-
łów na bazie krzemionki do ekstrakcji PFC z wody zastosowano magnetyt (Fe3O4) 
oraz nanocząstki maghemitu (–Fe2O3), ponieważ substancje te posiadają silne wła-
ściwości superparamagnetyczne nadające adsorbentom zdolność separacji magne-
tycznej (Ma i in., 2013). Wymienione nanocząstki magnetyczne (MNP) wykorzy-
stywane do ekstrakcji PFC, podobne jak wymienione wyżej krzemionki, również 
poddaje się modyfikacjom.  

MNP lub krzemionki są stabilne, odtwarzalne, wygodne w użyciu oraz wykazują 
lepszą wydajność niż konwencjonalne sorbenty wykorzystywane w ekstrakcji do 
fazy stałej, dlatego mogą być z powodzeniem stosowane do wstępnego zatężania 
śladowych stężeń PFC (Du i in., 2014). 

Biomateriały 

W celu zwiększenia wydajności adsorpcji PFC i obniżenia kosztu adsorbentu  
niektórzy naukowcy zaproponowali nowy rodzaj adsorbentów. Do ich przygotowa-
nia użyto niedrogich biomateriałów zapewniających wysoką adsorpcję PFC.  
Na przykład usieciowane kulki chitozanu przy pH = 3 wykazały wysoką zdolność  
adsorpcji PFOS, wyższą nawet od wysoce skutecznej żywicy anionowymiennej. 
Kulki chitozanu są droższe niż węgiel aktywny, ale są tańsze od żywic, co wskazuje 
na ich  potencjalne zastosowanie w oczyszczaniu ścieków z PFC.  

Badania wykazały, że rodzaj bawełny z czwartorzędową grupą aminową i ami-
nowane łuski ryżowe bardzo dobrze adsorbują PFC, ponieważ między protonowymi 
grupami aminowymi na powierzchni adsorbentu a anionowymi PFC występuje silne 
przyciąganie elektrostatyczne (Deng i in., 2013). Dla tych adsorbentów adsorpcja 
PFOS/PFOA sprawdza się w szerokim zakresie pH od 5 do 9, co jest ich dużą zaletą, 
ponieważ większość adsorbentów przy niższych wartościach pH wykazywała słabą 
zdolność adsorpcji PFC. 

Wysoka adsorpcja PFOS i PFOA na materiałach aminowanych sugeruje, że obec-
ność grup aminowych na powierzchni adsorbentu wpływa korzystnie na adsorpcję 
PFC ze względu na przyciąganie elektrostatyczne między nimi. Jednocześnie utrud-
niona desorpcja PFC z aminowanych adsorbentów za pomocą czystych rozpuszczal-
ników organicznych wskazuje na silne powinowactwo adsorpcyjne (Du i in., 2014). 

Polimery z nadrukiem molekularnym 

W środowisku wodnym, a przede wszystkim w ściekach występuje wiele związ-
ków i koloidów konkurujących z anionowymi PFC, co wpływa na zmniejszenie  
adsorpcji tych związków. Dlatego w przypadku wody i ścieków ważne jest zastoso-
wanie selektywnej adsorpcji, która jest atrakcyjnym rozwiązaniem do usuwania 
PFC. Od niedawna stosuje się imprintację molekularną, która jest szybko rozwija-
jącą się techniką, polegającą na syntezie polimerów posiadających właściwość spe-
cyficznego wychwytywania określonej substancji lub jej analogów. Przygotowanie 
molekularnie imprintowanych polimerów (MIP) polega na kopolimeryzacji mono-
merów funkcyjnych i monomerów sieciujących w obecności cząsteczek wzorca  
w odpowiednim rozpuszczalniku. Podczas procesu polimeryzacji tworzą się kom-
pleksy prepolimeryzacyjne, które następnie przekształcane są w wysoce usiecio-
wane polimery. Po usunięciu cząsteczek wzorca z uzyskanego produktu powstają 
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trójwymiarowe wnęki, komplementarne pod względem kształtu i właściwości che-
micznych do wzorca. Tak powstały polimer może wychwytywać cząsteczki wzorca 
wielokrotnie i selektywnie (Fujii i in., 2007; Karoyo i Wilson, 2013; Pawłowska, 
2012; Takayose i in., 2012). Naukowcy wykorzystali polimery MIP do usuwania 
PFC (Yu i in., 2008). Do selektywnego usuwania PFOS zastosowano dwa nowe  
adsorbenty MIP z użyciem chitozanu usieciowanego epichlorohydryną oraz 4-winy-
lopirydynę usieciowaną dimetyloakrylanem glikolu etylenowego (Yu i in., 2008). 
Efektywność adsorpcji tych adsorbentów zależy od pH roztworu, czasu reakcji, ilo-
ści środka sieciującego, a także specyfiki polimeru MIP. Wykazano, że lewa wnęka 
molekularna takich adsorbentów może odgrywać ważną rolę w rozpoznawaniu czą-
steczki PFOS w procesie sorpcji. Takayose i in. (2012) zsyntetyzowali fluorowe MIP 
z użyciem kwasu 2-(trifluorometylo) akrylowego oraz fluorowego monomeru  
i 2,2,3,3,4,4-heksafluoropentano-1,5-diyl(dimetakrylan) jako środka sieciującego. 
Kawano i in. (2013) utworzyli stabilne kompleksy inkluzyjne z kwasami perfluoro-
karboksylowymi. Adsorbenty te chrakteryzowały się dużą skutecznością adsorpcji  
i desorpcji dla czterech różnych PFC. Autorzy zastosowali również  MIP na bazie 
uretanu do selektywnej adsorpcji PFOA.  

2.2.8.2. Praktyczne wykorzystanie adsorpcji i filtracji do usuwania PFC z wody i ścieków  

Według danych literaturowych, w praktyce do usuwania PFOS i PFOA ze środo-
wiska wodnego stosuje się głównie komercyjny AC. Wśród dostępnych publikacji 
niewiele jest danych poświęconych usuwaniu PFC ze ścieków (Rattanaoudom i in., 
2012; Yu i Hu, 2011). Większość badań dotyczy usuwania PFC z wody przeznaczo-
nej do spożycia. Zaobserwowano, że zastosowanie PAC pozwoliło na szybkie i efek-
tywne usunięcie  PFOS i PFOA  w porównaniu do GAC. Dla PAC stałą równowagi 
osiągnięto po 6 godzinach sorpcji (Rattanaoudom i in., 2012; Yu i in., 2009b; Yu 
i Hu, 2011), natomiast dla GAC po 168 godzinach  (Ochoa-Herrera i Sierra-Alvarez, 
2008; Yu i in., 2009). Ta tendencja jest prawdopodobnie spowodowana mniejszą 
średnicą cząstek i wielkością porów PAC.  

Yu i Hu (2011) do adsorpcji PFOS i PFOA zastosowali PAC i badali wpływ ma-
terii organicznej na sorpcję tych związków. Pojemność sorpcyjna PAC była o jeden 
rząd wielkości mniejsza w obecności materii organicznej niż przy jej braku, co wska-
zuje, że w centrach aktywnych zachodzi konkurencja  między materią organiczną 
a PFOS i PFOA. Sorpcja PFC może zachodzić na cząstkach osadu czynnego w pro-
cesie biologicznego oczyszczania ścieków, jednak tylko w niewielkim stopniu, po-
nieważ osad czynny posiada słabe właściwości sorpcyjne w stosunku do tej grupy 
związków (Książek i in., 2015; Loganathan i in., 2007; Ochoa-Herrera i Sierra- 
-Alvarez, 2008)  

Badania sorpcji PFC z wody i ścieków dotyczyły nie tylko AC, ale również in-
nych rodzajów komercyjnych adsorbentów, takich jak żywica (Deng i in., 2010;  
Yu i in., 2009b), zeolit (Ochoa-Herrera i Sierra-Alvarez, 2008; Punyapalakul i in., 
2013), materiały mineralne (tlenek glinu, krzemionka, goethyt) (Tang i in. 2010; 
Wang i Shih, 2011), usieciowane kulki chitozanu (Zhang i  in., 2011), nanorurki 
węgla (Chen i in., 2011; Li i in., 2011a,b) oraz polimery z nadrukiem molekularnym 
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(Yu i in., 2008). W badaniach tych wykazano znaczące usuwanie PFOS i PFOA. Na 
przykład Wang i Shih (2011) podali, że dla PFOS i PFOA przy pH = 4,3 pojemności 
sorpcyjne tlenku glinu  wynosiły odpowiednio 0,252 i 0,157 μg/m2. Zastosowanie 
goethytu było bardzo efektywne w sorpcji PFOS. Na ten proces miało wpływ szereg 
parametrów, m.in. pH i siła jonowa. Yao i in. (2014) przeprowadzili badania porów-
nawcze sorpcji PFOS na  kilku komercyjnych adsorbentach, w tym GAC, PAC, 
wielo- i dwuściennych nanorurkach węglowych, żywicy anionowymiennej, polime-
rze niejonowymiennym, tlenku glinu i krzemionce. Autorzy wykazali, że najsku-
teczniejszymi adsorbentami do usuwania PFOS i PFOA z wody były GAC i żywica 
anionowymienna, ich skuteczność usuwania była powyżej 98%. 

Według Eschauziera i in. (2012), filtracja piaskowa także nie jest skuteczna 
w usuwaniu PFC. Usuwanie PFC z roztworów wodnych można prowadzić, stosując 
techniki filtracji wykorzystujące procesy membranowe, które  należą  do  szerokiej 
grupy technik  rozdzielania  składników mieszanin ciekłych i gazowych. Badania 
wskazują, że nanofiltracja (NF) i odwrócona osmoza (RO) są skuteczne w usuwaniu 
PFC z wody i ścieków (Appleman i in., 2013; Tang i in., 2007). Efektywność usu-
wana PFC ze ścieków z wykorzystaniem NF wynosiła od 90 do 99% (Schröder i in., 
2010; Tang i in., 2007), a zastosowanie RO pozwoliło na  uzyskanie jeszcze lepszych 
rezultatów. W innym badaniu przetestowano cztery rodzaje membran nanofiltracyj-
nych do eliminacji PFC o krótkich i długich łańcuchach węglowych. Wykazano, że 
lepsze efekty (> 95%) uzyskano dla PFC o masie molowej większej od 300 g/mol. 

Appleman i in. (2013) ocenili skuteczność NF w usuwaniu wybranych PFC 
z wody dejonizowanej i sztucznych wód gruntowych. Badania wykazały, że zasto-
sowane membrany były skuteczne w usuwaniu wszystkich analizowanych PFC  
(ponad 93%) (Arvaniti i Stasinakis, 2015). 

2.2.8.3. Metody AOPs 

Metody AOPs stwarzają ogromne możliwości w usuwania zanieczyszczeń, 
w tym nowo pojawiających się związków, i dlatego cieszą się dużą popularnością. 
Efektywność zaawansowanych procesów utleniania zależy głównie od charakteru 
zanieczyszczeń występujących w środowisku. AOPs wykorzystywane do usuwania 
PFC obejmują głównie utlenianie odczynnikiem Fentona, utlenianie fotochemiczne, 
utlenianie elektrochemiczne, promieniowanie gamma/wiązka elektronów, utlenianie 
na bazie nadsiarczanów, utlenianie mokrym powietrzem i promieniowanie ultra-
dźwiękowe (Wang i Wang, 2020). 

Procesy fotochemiczne i fotokatalityczne 

Bezpośrednia fotoliza UV polega na wzbudzeniu cząsteczki przez absorpcję  
fotonu, co wywołuje reakcję chemiczną i następuje tylko w przypadku, kiedy światło 
padające jest absorbowane przez zanieczyszczenie. 

Podczas bezpośredniego działania promieniowania UV może zachodzić: 
 przekształcenie związków organicznych w inne, 
 zerwanie wiązań chemicznych, 
 całkowita degradacja związków organicznych.  
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Promieniowanie UV powoduje dysocjację związków utleniających i tworzenie 
się wysoce reaktywnych rodników zdolnych do degradacji zanieczyszczeń orga- 
nicznych.  

W przypadku utleniania fotochemicznego związki reaktywne mogą być wytwa-
rzane z utleniaczy aktywujących lub molekularnej wody. Jeżeli jako utleniacz  
stosowany jest nadtlenek wodoru, to głównymi formami reaktywnymi są rodniki  
hydroksylowe, natomiast jeżeli jako utleniacz stosuje się nadtlenosiarczan, głów-
nymi formami reaktywnymi są rodniki siarczanowe. W przypadku użycia peroksy-
monosiarczanu jako utleniacza głównymi formami reaktywnymi są zarówno rodniki  
hydroksylowe, jak i rodniki siarczanowe (Wang i Wang, 2020). Do fotochemicznych 
metod AOPs zalicza się:  
1. UV/O3  
2. UV/H2O2  
3. UV/O3/H2O2  
4. Procesy foto-Fentona /Fentona-podobne       
5. Procesy utleniania fotokatalitycznego (np. UV/TiO2) 
6. Procesy utleniania z zastosowaniem ultradźwięków 

Możliwości bezpośredniej i pośredniej degradacji fotochemicznej PFOA i PFOS 
pod wpływem promieniowania UV były szeroko badane zwłaszcza w układach  
fotokatalitycznych. Badania dotyczyły dwóch aspektów, tj. możliwości degradacji 
PFC pod wpływem promieniowania słonecznego w różnych warunkach chemicz-
nych i środowiskowych oraz optymalizacji procesów napromieniowywania wody 
lub ścieków zawierających PFC. Ze względu na budowę chemiczną PFOA i PFOS 
wykazują słabą absorbancję elektronową pasma w obszarze 205-225 nm, np. perflu-
orooktanian wykazuje abosorbancję tylko przy długości fali 205 nm (Mukerjee  
i in., 1999). Bezpośrednia fotoliza jest najbardziej wydajna przy krótkich długo-
ściach fal promieniowania UV i ultrafioletu próżniowego (VUV) (< 200 nm)  
(Trojanowicz i in., 2018). 

Chen i in. (2007) porównali fotolizę i proces defluorowania PFOA przy począt-
kowym stężeniu równym 25 mg/dm3 i emisji promieniowania w zakresie długości 
fali 185 i 254 nm. Szybką degradację PFOA Autorzy zaobserwowali przy długości 
fali 185 nm, po 2 godzinach naświetlania zauważono około 62% rozkład PFOA  
z utworzeniem perfluorowanych kwasów o krótszych łańcuchach alkilowych i tylko 
17% wydajność dla procesu defluorowania. Podobne wyniki wydajności rozkładu 
PFOA przy powyższych długościach fal uzyskano, stosując inne źródło promienio-
wania, tj. niskociśnieniową lampę UV 20W. Przy długości fali 185 nm i 3-godzin-
nym naświetlaniu wydajność rozkładu PFOA wynosiła około 90% (Giri i in., 2012). 
Analizując mechanizm degradacji, uważa się, że wśród rodników powstałych w bez-
pośredniej fotolizie rodnik ●C7H15 przyczynił się do powstania C6H15COOH  
i fluorku. 

W innej pracy dotyczącej procesu fotolitycznego, wykorzystującego niskociśnie-
niową lampę rtęciową o mocy 23 W wytwarzającą ozon, badano wydajność rozkładu 
PFC w obecności azotu i tlenu w różnych warunkach pH  (Wang i Zhang, 2014). 
W środowisku zasadowym przy pH = 12 reakcja rozkładu PFC przebiegała szybko. 
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W najbardziej optymalnych warunkach 100% rozkład PFOA o stężeniu początko-
wym 10 mg/dm3 zaobserwowano po 60 min ekspozycji na promieniowanie. 

W badaniach wody morskiej zawierającej PFOA próbki poddano działaniu 
sztucznego światła słonecznego o długościach fali od 290 do 800 nm (Vaalgamma 
i in., 2011). Autorzy zastosowali symulator słońca, ksenonową lampę łukową  
765 W/m2 z blokowaniem długości fal poniżej 290 nm. W próbkach napromienio-
wanych symulatorem słonecznym, co odpowiadało 75,6 dniom naturalnego promie-
niowania słonecznego, nie odnotowano obniżenia stężenia PFOA. Oszacowano, że 
fotochemiczny okres półtrwania PFOA w wodach pobranych z górnych warstw  
oceanu wynosi co najmniej 256 lat, podczas gdy w warstwach mieszanych otwartego 
oceanu > 5000 lat (Trojanowicz i in., 2018). 

Ważną grupą fotochemicznych metod AOP stosowanych do usuwania PFC są 
metody wykorzystujące do mineralizacji związków organicznych tlenki metali jako 
heterogeniczne fotokatalizatory. Większość danych na temat reakcji fotokatalitycz-
nych z zastosowaniem zawiesin półprzewodników dotyczy tlenków metali (TiO2, 
ZnO, SnO2, WO3), siarczków (CdS, ZnS), selenków (CdSe) oraz tellurków (CdTe). 
Najwyższą aktywność fotokatalityczną uzyskano dla TiO2, który charakteryzuje się 
wieloma zaletami, m.in.: stosunkowo niską ceną, nietoksycznością, wysoką stabil-
nością chemiczną, wysokim potencjałem utleniającym fotogenerowanych dziur 
(Serpone i in., 2017). Różnica energii pomiędzy pasmem walencyjnym a pasmem 
przewodnictwa dla TiO2 wynosi 3,2 eV. Światło o energii większej niż 3,2 eV  
powoduje powstanie pary „dziura-elektron” (reakcja (2.2.1)). Dodatnio naładowane 
„dziury” (h+) mogą reagować z cząsteczkami wody lub jonami hydroksylowymi. 
Ogólny proces utleniania podsumowano w reakcjach: 

 TiO2 + hv →  e‒ + h+  (2.2.1) 

 e‒ + O2 → O2
‒●   (2.2.2) 

 h+ + OH‒/(H2O) → ●OH (+H+) (2.2.3) 
 ●OH + RH →  HR●OH (2.2.4) 
 ●OH + RH → ●R + H2O   (2.2.5) 

 h+ + RH → ●RH+  (2.2.6) 

W roztworach wodnych naświetlanie półprzewodnika prowadzi do generowania 
rodników hydroksylowych, które nadal mogą utleniać związki organiczne. Nie jest 
to jedyny sposób oddziaływania powierzchni półprzewodnika ze związkami orga-
nicznymi. W przypadku gdy potencjał oksydacyjny związku R jest niższy od poten-
cjału „dziur”, to następuje przeniesienie elektronu z nieobsadzonego poziomu ener-
getycznego w paśmie „dziury” i związek R ulega przekształceniu w jonorodnik R●+. 
Jeżeli w układzie występuje substancja M, której potencjał redukcji jest mniej 
ujemny od energii pasma przewodnictwa, to zachodzi jej redukcja do anionorodnika 
M● w wyniku przeniesienia elektronu z pasma walencyjnego.   

W celu poprawy degradacji PFOA i PFOS często stosuje się procesy fotoche-
miczne wspomagane związkami poprawiającymi wydajność tworzenia reaktywnych 
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wolnych rodników. Badania degradacji PFOA o stężeniu 20 μM przy długości fali 
254 nm z zastosowaniem lampy UV o mocy 9 W wykazały, że wydajność procesu 
jest nieznacznie większa niż w obecności Fe(III), chociaż jest dwukrotnie większa 
niż w obecności Fe(II). W innych badaniach zastosowano niskociśnieniową lampę 
próżniową UV o mocy 5 W do degradacji PFOA w obecności Fe(III). W tym przy-
padku obecność nadsiarczanu, chlorku i rozpuszczonej materii organicznej osłabiała 
efektywność rozkładu PFOA. Chlorek i rozpuszczona materia organiczna działały 
jak zmiatacz rodników ●OH, natomiast nadsiarczan zużywał fotoenergię w procesie 
adsorpcji. 

W innych badaniach z zastosowaniem niskociśnieniowej lampy rtęciowej o mocy 
23 W przy długości fali 254 nm oraz początkowej zawartości 20 μM PFOS wyka-
zano, że obecność 0,1 mM Fe(III) przyspiesza 50-krotnie szybkość fotolizy, gdzie 
produktami rozkładu oprócz fluoru i siarczanu były również związki PFCA o łańcu-
chach węglowych od  C2 do C8 (Jin i in., 2014). Wykazano, że wydajność fotolizy 
PFOS była podobna do prowadzonej w atmosferze tlenu i azotu, natomiast w obec-
ności H2O2 była niższa ze względu na powstanie dodatkowej ilości rodników ●OH. 
Całkowity rozkład PFOS uzyskano po 60 h. Mechanizm rozkładu badanych związ-
ków opierał się na fotolizie kompleksu PFOS z Fe(III) do niestabilnego rodnika 
PFOS, który następnie uległ desulfonowaniu do rodnika perfluoroalkilowego  
(Trojanowicz i in., 2018). 

Redukcyjny rozkład fotochemiczny związków perfluoroalkilowych może być 
przeprowadzony przez uwodnione elektrony (eaq

−), które mogą być wygenerowane 
np. podczas fotolizy jodku w wyniku przeniesienia ładunku do rozpuszczalnika 
(CTTS) (Park i in., 2009; 2011; Qu i in., 2010; 2014). Z powodu szybkiego wychwy-
tywania elektronów przez tlen degradacja PFC za pomocą uwodnionych elektronów 
w obecności tlenu nie zachodzi. Uwodnione elektrony szybciej reagują z PFOS niż 
z PFOA. Na podstawie badań różnych PFC stwierdzono, że kinetyka rozkładu  
perfluoroalkilosulfonianu zwiększa się wraz ze wzrostem długości łańcucha, nato-
miast dla PFCA o długich łańcuchach węglowych jest znikoma. W obu przypadkach 
reakcje PFOA i PFOS z eaq

−
 doprowadziły do powstania odpowiednich rodników 

jonów PFOA●2−, które ulegają rozkładowi poprzez eliminację fluoru z utworzeniem 
rodników perfluoroalkilowych CnF2nX●− (X = SO3 lub CO2). Kolejne procesy z eaq

− 
zachodzą według reakcji: 

 CnF2nX●− + eaq
−

 → CnF2nX2‒   (2.2.7) 

i prowadzą do powstania sulfonianu lub karboksylanu CnF2n-1X. Wydajność reakcji 
defluorowania PFOS była znacznie większa niż PFOA. Podczas obydwu procesów 
powstawały półprodukty gazowe, tj. związki fluorochemiczne o krótkich łańcuchach 
węglowych, głównie jodowane fluorowęglowodory (Parki i in., 2009). Wykazano, 
że początkowa wartość pH miała niewielki wpływ na kinetykę fotoredukcji PFC, 
natomiast wykazano wpływ początkowego stężenia substratu na kinetykę degrada-
cji, zwłaszcza przy wartościach poniżej 1 μM (Park i in., 2011).  

Niski stopień usuwania PFC z wykorzystaniem powszechnych procesów utlenia-
nia skłonił naukowców do poszukiwania innych alternatywnych metod usuwania 
tych związków. W tym celu zastosowano rodnikowe aniony siarczanowe (SO4

●), 
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których potencjał redukcyjny wynosi 2,5-3,1 V (silne utleniacze) (Nataraja i in., 
2005). Mogą być one wytwarzane w różny sposób, na przykład poprzez fotolizę pod 
wpływem UV i redukcję peroksodisiarczanu (S2O8

2−) lub peroksomonosiarczanu 
(HSO5

−) metalami przejściowymi. Rodniki te powstają również w wyniku pirolizy 
nadsiarczanu (T > 40oC) (Eschauzier i in., 2012). Reakcję z SO4

●−  wykorzystano 
do degradacji kwasów perfluorokarboksylowych o różnej długości łańcucha węglo-
wego (Vecitis i in., 2009).  

Przykładem badań oceny wydajności fotochemicznego rozkładu PFOS, w któ-
rych zastosowano niskociśnieniową lampę rtęciową 32 W (254 nm), jest ich degra-
dacja w roztworze wodnym, przy początkowym stężeniu związków 40 μM.  
Zaobserwowano około 7-krotną intensyfikację procesu degradacji w alkalicznym 
roztworze 2-propanolu. Udowodniono również, że szybkość degradacji była różna 
dla różnych izomerów PFOS i większa dla izomerów liniowych.  

Znaczącą poprawę fotokatalitycznego rozkładu PFOA zaobserwowano, stosując 
TiO2 i niskociśnieniową lampę rtęciową 23 W, emitującą światło 254 nm. W proce-
sie przebiegającym w atmosferze azotu N2 kwas chlorowy(VII) zastąpiono kwasem 
szczawiowym jako zmiatacz dziur. W reakcji tworzył się rodnik anionu karboksylo-
wego (CO2

●−),  który przede wszystkim indukował rozkład PFOA. Jednocześnie  
wykazano, że dodatek nadsiarczanu potasu jako wychwytywacz elektronów hamo-
wał rozkład PFOA. Według Wang i Zang (2011), w obecności szczawianu działają-
cego jako zmiatacz dziur elektrony fotogenerowane przez TiO2 wraz z anionowymi 
rodnikami karboksylowymi mogą inicjować dekarboksylację PFOA według nastę-
pujących reakcji:  

 C7F15COOH + e- + H+ → C7F15
●

  + HCOOH (2.2.8) 

 C7F15COOH + CO2
●‒ + H+ → C7F15

●
  + HCOOH + CO2 (2.2.9)  

 C7F15
● + H2O → C7F15OH   + H● (2.2.10)  

 C7F15OH + C6F13COF + H+ → F (2.2.11) 

 C6F13COF + H2O → C6F13COOH + H+ + F‒ (2.2.12)  

Procesy z zastosowaniem ultradźwięków 

Proces polega na wykorzystaniu ultradźwięków (sonoliza), najczęściej drgań me-
chanicznych, o bardzo szerokim zakresie częstotliwości. Zastosowanie fal dźwięko-
wych jest szczególnie istotne w przypadku substancji trudno biodegradowalnych, 
ponieważ ułatwia ich utlenienie, dezintegrację i destabilizację. W ostatnich latach 
ultradźwięki znalazły zastosowanie jako zaawansowany proces utleniania do 
oczyszczania ścieków ze względu na wytwarzanie rodników OH● w roztworach 
wodnych, a następnie utlenianie zanieczyszczeń pod wpływem ultradźwięków. Pro-
ces sonolizy polega na propagacji fal ultradźwiękowych o częstotliwości w zakresie 
20-1000 kHz w roztworze wodnym, co prowadzi do powstania pęcherzyków z roz-
puszczonych w roztworze gazów (Mahamuni i Adewuyi, 2010). Pękanie pęcherzy-
ków powoduje powstawanie wysokich temperatur i ciśnienia, które prowadzą do  
dysocjacji wody według reakcji od (2.2.13) do (2.2.16) na rodniki typu: OH●, HOO●: 
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 H2O → H● + ●OH  (2.2.13) 
 

   H●·+ O2 → HOO●    (2.2.14) 
 

 Zanieczyszczenia + ●OH → produkty zdegradowane  (2.2.15) 

 

 Zanieczyszczenia + HOO●  → produkty zdegradowane  (2.2.16) 

 

Początkowe badania rozkładu PFOA i PFOS pod wpływem ultradźwięków były 
prowadzone w obecności argonu przy początkowym stężeniu obydwu PFC wyno-
szącym 20 μM. Stałe szybkości reakcji pseudo-pierwszego rzędu wynosiły 0,032 
i 0,016 1/min odpowiednio dla PFOA i PFOS (Moriwaki i in., 2006). Stwierdzono, 
że główną rekacją  była piroliza PFC w międzyfazowej strefie pęcherzyków kawita-
cyjnych i roztworu. Podczas rozkładu PFOA i PFOS obserwowano powstawanie 
PFC o krótszych łańcuchach perfluoroalkilowych. Badania sonolizy PFOA i PFOS 
wykazały, że związki te rozkładają się prawie natychmiast, a produktami są: fluor, 
jony siarczanowe(VI), CO i CO2 (Vecitis i in., 2008). W początkowym etapie  
degradacji występującej na granicy faz pęcherzyków kawitacyjnych podczas szeregu 
procesów pirolitycznych zachodziło odszczepianie jonowej grupy funkcyjnej aż do 
zakończenia mineralizacji. Okres półtrwania degradacji zarówno dla PFOA, jak  
i PFOS wynosił ≤ 30 minut. Badania wykazały, że powyższa metoda może być sto-
sowana w szerokim zakresie stężeń PFC od ppb do ppm. Po procesie sonolizy zi-
dentyfikowano dużą liczbę lotnych związków fluorowanych.  

Dane literaturowe potwierdzają szerokie możliwości zastosowania sonolizy do 
oczyszczania próbek środowiskowych z PFC. Podczas oczyszczania wód grunto-
wych zawierających PFC wykazano, że dzięki adsorpcji perfluorowanych surfaktan-
tów na granicy pęcherzyków kawitacyjnych i wody obecność innych składników 
organicznych nawet w wyższym stężeniu nie wpłynęła na szybkość rozkładu PFC 
(Cheng i in., 2008). Badania kinetyczne degradacji sonochemicznej PFOA i PFOS 
w wodach gruntowych w obecności związków nieorganicznych wykazały wpływ 
anionów nieorganicznych na proces degradacji PFC. Obecność jonów chlorano-
wych(VII) lub azotanowych(V) zwiększała szybkość rozkładu sonolitycznego PFC, 
podczas gdy obecność jonów siarczanowych(VI) lub wodorowęglanowych zmniej-
szyła degradację. Efekt był wynikiem zarówno podziału jonów, jak i interakcji  
z powierzchnią fazową pęcherzyki-woda. W przypadku kationów nieorganicznych 
nie zaobserwowano znaczącego wpływu na kinetykę rozkładu PFC, natomiast 
zwiększoną kinetykę przy pH > 4 przypisywano interakcji protonu z powierzchnią 
fazową pęcherzyki-woda. 

Inne badania degradacji sonolitycznej PFOA prowadzono w obecności znanych 
ilości kationowego środka powierzchniowo czynnego CTAB (bromek heksadecylo-
trimetyloamoniowy), anionowego środka powierzchniowo czynnego SDS (dodecylo- 
siarczan sodu) oraz niejonowego Triton X-110 (oktylofenol oksyetylenowany)  
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(Lin i in., 2016).  Wykazano, że dodatek CTAB poprawił wydajność degradacji PFC, 
która była wprost proporcjonalna do wzrostu stężenia  CTAB  i zależała od pH.  
Najlepszą wydajność degradacji (79%) dla początkowego stężenia PFOA 120 μM 
przy 120 min uzyskano przy 0,12 mM CTAB i pH = 4,0. Obecność Triton X-100 
zahamowała proces degradacji (Trojanowicz i in., 2018). 

Ozonowanie połączone z UV lub H2O2  

Ozon znany jest jako najbardziej selektywny utleniacz, którego potencjał oksy-
dacyjny sięga 2,07 V. Ozon używany jest w procesie utleniania substancji trudno 
biodegradowalnych i toksycznych, przekształcając je w związki bezpieczne dla śro-
dowiska. Poza rozkładem związków organicznych zachodzi dezynfekcja i dezakty-
wacja komórek organizmów patogennych. Jednak proces ozonowania wymaga  
dużych nakładów finasowych, a dodatkowo stwarza zagrożenie korozyjne. Z tego 
względu nie stosuje się ozonowania zbyt powszechnie.  

W środowisku wodnym ozon reaguje z wieloma substancjami bezpośrednio bądź 
pośrednio poprzez rodniki (utleniacze wtórne). Bezpośrednie reakcje ozonu są se-
lektywne, natomiast reakcje rodnikowe nie są już selektywne. Ozon może reagować 
z substancjami organicznymi według różnych mechanizmów. Najprostszym z nich 
jest podstawowa reakcja ozonu z cząsteczką organiczną. Jednak większość reakcji 
zachodzi prawdopodobnie pomiędzy substancją organiczną a rodnikami hydroksy-
lowymi (Trojanowicz i in., 2018). 

Ozonowanie znajduje szerokie zastosowanie w dezynfekcji wody, utlenianiu nie-
których zanieczyszczeń nieorganicznych i, co najważniejsze, utlenianiu organicz-
nych mikrozanieczyszczeń. Skuteczność ozonowania można dodatkowo zwiększyć, 
stosując odpowiednie katalizatory (Nawrocki i Kasprzyk-Hordern, 2010) lub  
naświetlanie promieniowaniem UV. W homogenicznym ozonowaniu katalitycznym 
zaangażowane są jony metali (Co(II), Mn(II), Ni(II), Fe(II), Mn(IV)), podczas gdy 
w heterogenicznym ozonowaniu katalitycznym – tlenki metali (MnO2, TiO2) lub me-
tale na nośnikach z tlenków metali.  

W początkowych badaniach do rozkładu różnych fluorowanych środków  
powierzchniowo czynnych stosowano ozonowanie, O3/UV, O3/H2O2 i proces  
Fentona (Schröder i Meesters, 2005). Otrzymano zróżnicowane wyniki wpływu  
procesów ozonowania wody do picia na zawartość PFC. Badano próbki wody suro-
wej z rzeki oraz próbki pobrane na różnych etapach produkcji wody do picia. Rezul-
taty badań nie wykazały wpływu ozonowania na efektywność usuwania PFC (Thom-
son i in., 2011). 

Aktualne doniesienia literaturowe wskazują na wysoką skuteczność ozonowania 
fotokatalitycznego wspomaganego TiO2, podczas którego wydajność rozkładu 
PFOA wzrosła do 99,1%. Skuteczność zarówno ozonowania, jak i ozonowania  
fotokatalitycznego zależała od dawki ozonu. Jak podaje Chaplin (2014), przy  
ekstremalnie wysokiej dawce ozonu 8,7 g/h  i pH = 11 już po 4 godzinach procesu 
uzyskano 99% rozkład PFOA. Zarówno podczas ozonowania, jak i ozonowania  
fotokatalitycznego dawka ozonu i pH roztworu zawierającego PFC  miały wpływ na 
wydajność defluorowania, jednakże w tym przypadku obniżenie wartości pH nasiliło 
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defluorowanie. Analizując mechanizm rozkładu PFC, zwrócono również uwagę, że 
w ozonowaniu fotokatalitycznym fotogenerowane dziury odgrywają dominującą 
rolę w pobieraniu elektronu z zaabsorbowanego anionu PFOA, natomiast rodniki 
hydroksylowe przyspieszają proces rozkładu przez utlenianie rodnika perfluoroalki-
lowego, co przedstawiono w poniższych reakcjach: 

 C7F15COO‒ + H+ → C7F15COO●
   (2.2.17) 

 C7F15COO● → C7F15
●

   + CO2 (2.2.18) 

 C7F15
● + ●OH→ C7F15OH (2.2.19) 

 C7F15OH → C6F13COF + H+ + F‒ (2.2.20) 

 C6F13COF + H2O → C6F13COOH + H+ + F‒ (2.2.21) 

 

Elektrochemiczne zaawansowane procesy utleniania (EAOP)  

EAOP (Electrochemical Advanced Oxidation Process) uznawane są za nowator-
skie i obiecujące technologie oczyszczania ścieków przemysłowych (Moradi i in., 
2020). W procesie tym rodniki hydroksylowe ●OH powstają podczas utleniania 
wody na powierzchni anody według reakcji: 

 H2O → ●OH + H+ + e‒   (2.2.22) 

Dotychczas w procesie EAOP używano różnych elektrod, najczęściej stosowano 
materiały elektrod diamentowych domieszkowanych borem (BDD) (Carter i Farrell, 
2008), domieszkowanych-SnO2 (Zhuo i in., 2018), substechiometrycznych i do-
mieszkowanych-TiO2 (Zaky i Chaplin, 2013) oraz PbO2 i domieszkowany-PbO2. 
Wspólną cechą wymienionych elektrod jest ich wysoka zdolność do elektrochemicz-
nej produkcji O2 i tworzenia rodników hydroksylowych. Prawdopodobnie wynika to 
z faktu, że anody używane do rozkładu zanieczyszczeń mają wysoki nadpotencjał 
O2. Ponadto ●OH wykazuje słabe interakcje z powierzchną elektrody, co ułatwia do-
stępność do utleniania podłoża w pobliżu powierzchni anody. Elektrody stosowane 
w procesie EAOP wykazują dużą dostępność dla reakcji bezpośredniego przeniesie-
nia elektronów (Alkarami i in., 2019), które umożliwiają dodatkowy proces utlenia-
nia związków w wyniku przeniesienia elektronu bezpośrednio od zanieczyszczenia 
(R) do anody: 

 R → (R)+ + e‒ (2.2.23) 

Liczne badania wykazały, że połączenie reakcji DET oraz reakcji z udziałem ●OH 
umożliwia utlenianie wielu związków organicznych (Chaplin i in., 2010). Wykazano 
również, że EAOP były skuteczne w mineralizowaniu perfluorowanych związków 
organicznych (Niu i in., 2012), związków chloroorganicznych (Anglada in., 2010), 
odcieków (Anglada i in., 2010) oraz różnego rodzaju ścieków przemysłowych  
(Rajkumar i Palanivelu, 2004). 
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Proces utleniania zanieczyszczeń metodami EAOP składa się dwóch etapów: 
 bezpośredniego przeniesienia elektronu na powierzchnię anody M,  
 tworzenia w środowisku wodnym reaktywnych form tlenu (RFT), które wytwa-

rzane są jako tlenowe półprodukty według poniższych reakcji:  
 

 M + H2O → M(●OH) + H+ + e‒  (2.2.24) 

 2M(●OH) → 2MO + H2O2     (2.2.25) 

 3H2O → O3 + 6H+ + 6e‒      (2.2.26) 
 

Skuteczność EAOP zależy przede wszystkim od transferu masy zanieczyszczeń 
do powierzchni anody lub jej sąsiedztwa. 

Carter i Farrell (2008) do rozkładu PFC metodą EAOP wykorzystali elektrodę 
BDD. Badano również utlenianie PFOA, wykorzystując anodę SnO2-Sb-Bi/Ti  
(Chaplin, 2014). Wykazano, że utlenianie perfluorowanych związków rozpoczyna 
się  reakcją bezpośredniego przeniesienia elektronów, w której uwalniają się grupy 
funkcyjne i powstaje rodnik perfluorowy. Chaplin (2014) zaproponował trzy różne 
sekwencje dalszych możliwych transformacji PFC (cykle  I-III). Cykl  I oparty na 
anodowej reakcji tworzenia rodnika ●OH uznano  za najbardziej korzystną energe-
tycznie ścieżkę reakcji, która prowadzi do powstania PFC o krótszych łańcucha  
alkilowych. W cyklu II rodnik Cn-1F2n-1

● może reagować z ●OH wytwarzanym pod-
czas elektrolizy wody i powstaje niestabilny alkohol perfluoroalkilowy Cn-1F2n-1OH.  
Powstały alkohol ulega przegrupowaniu wewnątrzcząsteczkowemu, tworząc fluorek 
perfluorokarbonylu (Cn-1F2n-1CFO). Następnie wytworzony Cn-1F2n-1CFO reaguje  
z H2O lub ●OH. Reakcje są kontynuowane do utworzenia perfuorokwasów o coraz 
krótszych łańcuchach węglowych. W cyklu III CnF2n+1O●

 reaguje z rozpuszczonym 
O2 i powstaje rodnik nadtlenowy. Rodnik nadtlenowy może reagować z innymi rod-
nikami nadtlenowymi z wytworzeniem pośredniego rodnika alkoholu CnF2n+1O●, 
który rozpada się, tworząc rodnik alkilowy, którego łańcuch jest krótszy o jeden 
atom węgla (Cn-1F2n+1

●). Powstały rodnik Cn-1F2n+1
● jest zdolny do dalszej reakcji  

w cyklach I, II i III.   
Podczas elektrolizy PFC mogą ulec całkowitej mineralizacji do CO2 i HF. Jednak 

ze względu na niskie stężenia krótkołańcuchowych półproduktów PFCA proces ten 
nie jest uważany za główny szlak mineralizacji PFNA oraz PFDA (Niu i in., 2016).  

Aktualne badania wskazują na możliwość wykorzystania nanostrukturalnych  
materiałów anodowych na nanorurkach TiO2. Niedawno elektrochemiczny rozkład 
PFOS został zbadany z użyciem nanostrukturalnych materiałów anodowych na na-
norurkach TiO2. Pomimo że elektrody BDD wykazują większą zdolność utleniania 
PFC (Carter i Farrell, 2008), wytwarzanie innowacyjnego materiału elektrody jest 
tańsze niż BDD.  

Wykorzystanie metod EAOP w oczyszczaniu wód naturalnych lub ścieków 
z PFC stawia nowe wyzwania, które nie są rozwiązane, np. utlenianie chlorków i po-
wstawanie ClO4 (Chaplin, 2014; Trojanowicz i in., 2018). W przeciwieństwie do 
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innych procesy EAOP nie generują dodatkowych związków chemicznych w środo-
wisku, ponieważ na powierzchni elektrod następuje wytworzenie oraz zużycie elek-
tronów, co pozwala na uzyskanie czystych reagentów. Proces elektrochemicznego 
zaawansowanego utleniania wymaga jednak większych nakładów finansowych  
w porównaniu z innymi metodami AOPs, dlatego jest jedną z rzadziej stosowanych 
w tej grupie. 

2.2.9. PFC – wyzwania i perspektywy 

Jak dotąd, w literaturze opublikowano dane dotyczące występowania i zakresu 
stężeń PFC w różnych matrycach środowiskowych, w tym w wodzie przeznaczonej 
do spożycia, wodach powierzchniowych, w ściekach surowych i oczyszczonych 
oraz osadach ściekowych. Z drugiej strony jest niewiele informacji dotyczących  
generowania PFC podczas procesów oczyszczania ścieków, a przede wszystkim  
zakresu stężeń ich prekursorów, warunków sprzyjających biotransformacji, wytwa-
rzania PFC, mechanizmów ich rozpadu i kinetyki powstawania. Ponadto nie są do-
stępne żadne dane dotyczące występowania PFC w przepływach wtórnych, takich 
jak odcieki pochodzące z zagęszczania, fermentacji i odwadniania osadu. Dlatego 
należy poszerzać zakres badań w celu zrozumienia udziału różnych mechanizmów 
PFC w ich całkowitym losie podczas oczyszczania ścieków czy procesach uzdatnia-
nia wody. 

Wykazano, że produktami rozkładu są PFC o krótszych perfluorowanych łańcu-
chach alkilowych, jednak w wielu przypadkach ich dalszy rozkład zachodził wolniej 
niż dla PFOA lub PFOS. Fakt ten wyjaśnia, dlaczego stopień defluorowania lub cał-
kowitej demineralizacji mieszaniny PFC jest znacznie niższy niż rozkład pojedyn-
czego związku. Wiadomo, że PFC o dłuższych łańcuchach alkilowych mają tenden-
cję do gromadzenia się w osadach ściekowych, jednak nadal brakuje danych o ich 
losach podczas fermentacji beztlenowej i innych procesów stabilizacji. Mając to na 
uwadze oraz fakt, że defluorowanie jest reakcją preferowaną termodynamicznie,  
a mikroorganizmy mogą pozyskać energię do wzrostu z defluorowania redukcyj-
nego, przyszłe badania powinny koncentrować się na wyizolowaniu mikroorgani-
zmów beztlenowych zdolnych do degradacji tych związków.  

Do usuwania PFC głównie z roztworów wodnych wykorzystuje się metody 
AOPs, jednak ocena ich ilościowej eliminacji w aspekcie ekonomicznego czy tech-
nicznego wykorzystania nie jest znana. Pomimo że dane literaturowe dotyczące  
zastosowania metod AOPs do usuwania PFC z matryc środowiskowych są wciąż 
bardzo ograniczone, to potwierdzają szeroką możliwość ich wykorzystania np. do 
usuwania nowo pojawiających się zanieczyszczeń. Przed naukowcami nadal stoją 
wyzwania dotyczące zastosowania metod AOPs do usuwania PFC. W wielu przy-
padkach szczegółowo zbadano i wyjaśniano molekularny mechanizm reakcji rodni-
kowych, zoptymalizowano warunki procesu, m.in. ozonowania i naświetlania UV. 
Większość z tych metod nie była dotychczas zweryfikowana i wykorzystywana  
w warunkach rzeczywistych, a z drugiej strony procesy rutynowo stosowane  
w oczyszczalniach ścieków nie są wystarczająco skuteczne w usuwaniu PFC.  
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W związku z tym pojawiły się kolejne wyzwania wdrożenia proponowanych roz-
wiązań w warunkach rzeczywistych. Zakres modernizacji będzie zależał od stoso-
wanych obecnie technologii w oczyszczalniach ścieków czy stacjach uzdatniania 
wody. Bez względu na wybraną metodę taka modernizacja wiąże się z koniecznością 
przebudowy/budowy urządzeń/instalacji technologicznych. Dobór odpowiedniej 
technologii powinien być uzależniony od ilości dopływających ścieków oraz istnie-
jącej infrastruktury.  

Zastosowanie omawianych metod w warunkach rzeczywistych wymaga dostoso-
wania oprzyrządowania laboratoryjnego do wielkoskalowych instalacji technolo-
gicznych o wydajności rzędu kilkuset m3/h, co umożliwi rzeczywistą ocenę opłacal-
ności stosowanego rozwiązania. Dlatego konieczne są dalsze prace w celu zbadania 
zastosowania tych technologii do oczyszczania ścieków w warunkach powszechnie 
występujących w pełnowymiarowych systemach. 

Wykorzystując wyniki badań laboratoryjnych usuwania PFC za pomocą metod 
fotokatalitycznych, konieczne jest dostosowanie otrzymanych rezultatów do warun-
ków rzeczywistych w celu unieruchomienia podłoża fotokatalizatorów oraz wyma-
gane są dalsze badania gwarantujące długoterminową stabilność i funkcjonalność 
procesu. Badania należy również skoncentrować na testowaniu zmian toksyczności 
różnych PFC w analizowanych matrycach w zależności od warunków. 

Większą aktywność badawczą w zakresie usuwania PFC należy skierować także 
na metody AOPs, które nie wymagają wykorzystania dodatkowych odczynników 
chemicznych (naświetlanie próżniowe UV, sonoliza, metody elektrochemiczne,  
promieniowanie jonizujące). Badania powinny być także skoncentrowane na połą-
czeniu metod AOPs z innymi metodami oczyszczania w celu opracowania optymal-
nego układu efektywnego usuwania PFC.  

W destrukcyjnych procesach oczyszczania zidentyfikowano tylko niektóre  
z powstałych produktów ubocznych PFC, tym niemniej nadal istnieje znaczna luka 
w literaturze o lotnych i nielotnych związkach wytwarzanych z PFC.  

Eliminację PFC prowadzi się również za pomocą filtracji lub sorpcji, jednak nie 
są one procesami neutralizacji PFC, a jedynie przesunięciem ich do innego elementu 
środowiska. Najskuteczniejszym sposobem degradacji  zanieczyszczonych osadów 
ściekowych jest ich spalanie. Niestety, jest to nieekonomiczne ze względu na duże 
ilości energii potrzebnej do przeprowadzenia tego procesu. Przykładowo kwas  
perfluorooktanowy ulega spalaniu w temperaturze powyżej 300oC. Rozkład ter-
miczny związków perfluorowanych w fazie gazowej jest wydajniejszy, gdy wystę-
pują one w postaci soli (przeciwjony: Na+, NH4

+). 

2.3. Wielopierścieniowe węglowodory aromatyczne  

Wielopierścieniowe węglowodory aromatyczne (WWA) to związki chemiczne 
o stwierdzonych właściwościach kancerogennych i mutagennych. WWA stanowią 
liczną grupę około 200 substancji o zbliżonej budowie, ich cząsteczki składają się 
od dwóch do kilkunastu pierścieni aromatycznych. Z uwagi na wysoką toksyczność 
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i możliwe mutagenne działanie najczęściej oznaczanych jest 17 związków zalicza-
nych do tej grupy. Badania 41 WWA wykonane przez Międzynarodową Agencję 
Badań nad Rakiem wykazały, że 8 spośród nich: benzo(a)piren, benzo(a)antracen, 
dibenzo(a,h)antracen, chryzen, benzo(b)fluoranten, benzo(j)fluoranten, benzo(k) 
fluoranten, indeno(1,2,3-c,d)piren działa kancerogennie na zwierzęta, wykazuje  
toksyczność układową, powodując uszkodzenie nadnerczy, układów chłonnego, 
krwiotwórczego i oddechowego. Najlepiej poznanym węglowodorem z grupy 
WWA jest benzo(a)piren. Związek ten ze względu na powszechność występowania 
w środowisku, a przede wszystkim z uwagi na duże działanie rakotwórcze został 
uznany za wyznacznik kancerogenności całej grupy WWA (Król i Holewa, 2012). 

Jednym z głównych problemów związanych z WWA jest ich wszechobecność 
w powietrzu, wodzie, glebie i osadach dennych oraz długi czas przebywania w śro-
dowisku (Behera i in., 2018). Losy i źródła WWA w środowisku przedstawiono na 
rysunku 2.3.1 (Mojiri i in., 2019). 

 

 
Rys. 2.3.1. Losy WWA w środowisku (Behera i in., 2018) 

Ostatnie badania wykazały występowanie WWA w różnych systemach wodnych, 
takich jak: dopływy i odpływy z oczyszczalni ścieków, wody gruntowe, powierzch-
niowe i morskie (Grandclement i in., 2017). Naukowcy stwierdzili obecność WWA 
w wodach Ameryki (Gilliom, 2007), Afryki (Edokpayi i in., 2017), Azji (Lin i in., 
2017), Europy (Wen i in., 2017) oraz Oceanii (Tremblay i in., 2016). Pomimo szcze-
gółowego rozpoznania WWA w środowisku, w tym ich właściwości, nadal brakuje 
danych o skutecznych metodach ich usuwania. WWA to zanieczyszczenia wytwa-
rzane w wyniku działalności antropogenicznej związanej z uprzemysłowieniem  
i urbanizacją, a także działalnością naturalną (rys. 2.3.1) (Qiao i in., 2018). W celu 
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efektywnego zarządzania środowiskowego WWA ważne jest równoległe rozważenie 
wielu aspektów, w tym ich: 
 dystrybucji oraz skutków ekotoksycznych,  
 strategii wykrywania, 
 strategii rekultywacji. 

2.3.1. Charakterystyka WWA 

WWA to grupa związków  organicznych zawierających dwa lub więcej połączo-
nych pierścieni aromatycznych w ułożeniu liniowym, klastrowym lub kątowym. Sta-
nowią one bardzo niejednorodną grupę, w której poszczególne związki różnią się 
właściwościami fizycznymi i chemicznymi. Właściwości fizyczno-chemiczne waż-
nych dla środowiska WWA zestawiono w tabeli 2.3.1 (Behera i in., 2018; Yan i in., 
2004). WWA podzielono na dwie grupy:  
 związki o niższych masach cząsteczkowych, zawierające od dwóch do trzech 

pierścieni w cząsteczce (naftalen, fluoranten, fenantren i antracen), mające wy-
raźnie szkodliwy wpływ na organizmy wodne, 

 związki o wysokiej masie cząsteczkowej, zawierające od czterech do siedmiu 
pierścieni (od chryzenu do koronenu) niewykazujące wyraźnej ostrej toksyczno-
ści dla organizmów wodnych, chociaż niektóre z nich są związkami rakotwór-
czymi.  
Większość WWA to bezbarwne, białe lub bladożółte ciała stałe (Pogorzelec  

i Piekarska, 2018). Charakteryzują się one niskimi prężnościami par oraz  wysokimi 
temperaturami topnienia i wrzenia (WHO, 1998). Ciśnienie par WWA, określające 
ich trwałość w środowisku, zależy od liczby pierścieni aromatycznych w cząsteczce 
i jest stosunkowo wysokie dla związków dwu- i trójpierścieniowych, natomiast 
związki cztero- i więcej pierścieniowe praktycznie nie wykazują lotności w powietrzu, 
co wpływa na akumulację tych związków w glebie i osadach (Behera i in., 2018).  

WWA są bardzo zróżnicowane pod względem rozpuszczalności. Generalnie cha-
rakteryzują się słabą rozpuszczalnością w etanolu i zróżnicowaną rozpuszczalnością 
w benzenie, acetonie i kwasie octowym. Niektóre WWA rozpuszczają się w ksyle-
nie, toluenie i innych rozpuszczalnikach organicznych. Poszczególne WWA różnią 
się również lotnością oraz rozpuszczalnością w wodzie, która jest odwrotnie propor-
cjonalna do liczby zawartych w niej pierścieni aromatycznych. Przykładowo roz-
puszczalność dwupierścieniowego naftalenu wynosi od 12,5 do 30,0 mg/dm3, a sze-
ściopierścieniowego indeno(1,2,3-c,d)pirenu 0,062 mg/dm3.  

W większości WWA są hydrofobowe i lipofilne, a zatem trudno ulegają biode-
gradacji (Kronenberg i in., 2017). Hydrofobowy charakter WWA wpływa na ich 
wysokie powinowactwo do cząstek zawiesiny w wodzie, co przyczynia się do sorpcji 
przez koloidy i zawiesiny, a następnie sedymentacji i przechodzenia do osadów  
(Bojakowska, 2003; Morjiri i in., 2019). WWA o małej masie cząsteczkowej łatwiej 
ulegają degradacji niż o większej masie cząsteczkowej ze względu na stosunkowo 
wyższą lotność i rozpuszczalność tych pierwszych. Dodatkowo WWA o dużej masie 
cząsteczkowej pozostają silnie związane z osadami i w takiej formie są odporne na 
rozkład mikrobiologiczny.  
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WWA są absorbowane przez ludzi i zwierzęta poprzez układ oddechowy, pokarm 
i skórę. Ekspozycja ludzi na WWA jest związana z oddychaniem zanieczyszczonym 
powietrzem w miejscach pracy (np. w koksowniach, spalarniach odpadów, zakła-
dach produkujących smołę i asfalt), również z wdychanym powietrzem zawierają-
cym WWA z palenia papierosów, dymem z palenia drewna i resztek biomasy,  
spalinami z samochodów. Dlatego związki te wywołują duże obawy z powodu ich 
toksycznego oddziaływania nie tylko na organizmy wodne, ale także zwierzęta  
i ludzi, prowadzącego do mutagenności, rakotwórczości i genotoksyczności. Naj- 
silniejsze działanie rakotwórcze i mutagenne w stosunku do zwierząt wykazują  
węglowodory, które w swojej strukturze zawierają układ pierścieniowy benzo(a) 
antracenu, należą do nich: benzo(a)piren, benzo(a)antracen, chryzen, benzo(b) 
fluoranten, benzo(k)fluoranten, indeno(1,2,3-c,d)piren, dibenzo(a,h)antracen, benzo 
(g,h,i)perylen, dibenzo(a,h,)akrydyn, dibenzo(a,j)akrydyn oraz dibenzo(a,e)piren 
(Behera i in., 2018). 

2.3.2. Źródła WWA 

Przyczyną powszechnego występowania WWA w środowisku są ich źródła po-
wstawania. Źródła emisji WWA można podzielić na trzy główne rodzaje (rys. 2.3.2) 
(Behera i in., 2018; Kryłów i in., 2017; Rocha i Palma, 2019):  
1. Pirogeniczne, tj. WWA powstające podczas spalania węgla, ropy, gazu, koksu, 

drewna, odpadów lub innego materiału organicznego. 
2. Petrogeniczne, tj. WWA tworzące się w ziemi podczas procesów geologicznych, 

w warunkach niskiej temperatury, wysokiego ciśnienia i ewentualnie w długim 
czasie; procesy te są podstawą do tworzenia się ropy naftowej, węgla, paku  
węglowego i asfaltu. 

3. Biogeniczne i diagenetyczne, tj. WWA powstające w wyniku przemian bioche-
micznych z takich prekursorów, jak terpeny roślinne, algi, mikroorganizmy  
i fitoplankton lub podczas powolnych przemian materii organicznej. 
Źródła WWA można podzielić również na punktowe i niepunktowe. Do punkto-

wych źródeł w środowisku wodnym zalicza się bezpośrednie zrzuty ścieków komu-
nalnych i przemysłowych (Abdel-Shafy i Mansour, 2016). Do niepunktowych źródeł 
WWA zalicza się spływy wód miejskich i powierzchniowych z różnych systemów 
użytkowania gruntów i atmosfery. Innym podziałem źródeł WWA stosowanym  
w literaturze są źródła naturalne i antropogeniczne. Wielopierścieniowe węglowo-
dory aromatyczne występujące w środowisku pochodzą głównie ze źródeł antropo-
genicznych (Bertilsson i Widenfalk 2002; Morillo i in., 2008). 

Ilość WWA powstająca ze źródeł naturalnych jest niewielka w porównaniu do  
ilości będącej wynikiem działalności człowieka (Abdel-Shafy i Mansour, 2016).  
Do naturalnych źródeł emisji wielopierścieniowych węglowodorów aromatycznych 
do środowiska zalicza się: pożary, wybuchy wulkanów, wypalanie traw i nieużyt-
ków, reakcje związane z tworzeniem się minerałów i paliw kopalnianych. W nie-
wielkich ilościach WWA występują w naturalnych surowcach (węgiel kamienny, 
ropa naftowa). 
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Rys. 2.3.2. Źródła WWA w środowisku (Behera i in., 2018) 

Spalanie substancji pochodzenia antropogenicznego dostarcza ponad 90% całko-
witej ilości WWA w otaczającym nas środowisku. Spośród źródeł WWA generowa-
nych przez człowieka najważniejsze są procesy wytwarzania energii w elektrow-
niach i elektrociepłowniach oraz emisja gazów i dymów z zakładów przemysłowych 
(głównie z przemysłu ciężkiego). Istotnymi źródłami uwalniania WWA do środowi-
ska są również motoryzacja (spaliny samochodowe, ścieranie się opon) oraz dymy  
z kotłowni i pieców domowych. WWA mają swoje źródło również w materiałach 
zdeponowanych na składowisku, w związku z tym występują także w odciekach 
składowiskowych (Siebielska i Szymański, 2007; Szymański i Siebielska, 2002). 
Kolejnym ważnym źródłem emisji WWA do atmosfery są gazy spalinowe transportu 
samochodowego, dymy z kotłowni, urządzeń grzewczych i zakładów przemysło-
wych, głównie przemysłu ciężkiego, hut i koksowni. Odrębnym źródłem WWA  
jest palenie tytoniu, zarówno bierne, jak i czynne. W największym stopniu do  
zanieczyszczenia środowiska WWA przyczynia się intensywny ruch drogowy.  
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Do środowiska wodnego przedostają się wraz z opadami atmosferycznymi, wycie-
kami ropy naftowej, spływami powierzchniowymi z asfaltów i ze smoły węglowej 
używanej do uszczelniania bruków i dachów (Kubiak, 2013). 

2.3.3. Priorytetowe WWA według US EPA 

Wiele WWA ma właściwości kancero- i mutagenne, a także geno- i embriotok-
syczne. Związki te zostały wpisane na listę priorytetowych związków organicznych 
US EPA (Lawal, 2017; Lung i in., 2004). US EPA sklasyfikowała 16 WWA jako 
priorytetowe zanieczyszczenia na podstawie ich możliwego narażenia na ludzi, tok-
syczności, częstotliwości występowania na składowiskach odpadów niebezpiecz-
nych oraz zakresu dostępnych informacji. Od 2005 roku również Unia Europejska 
(EU) przyjęła listę WWA, które podlegać muszą monitoringowi (tab. 2.3.2).  
Międzynarodowa Agencja Badań nad Rakiem określiła w 1987 roku benzo(a)piren 
(BaP) jako główny ludzki kancerogen, dlatego też oznaczanie BaP jest powszechne 
w analizach środowiskowych jako markera całkowitej zawartości WWA. Toksycz-
ność innych szkodliwych WWA względem toksyczności benzo(a)pirenu wyraża  
parametr TEF (toxic equivalent factor). Należy jednak zwrócić uwagę, że wielu  
badaczy krytycznie odnosi się do parametrów TEF, ponieważ działanie toksyczne 
WWA oceniano w oparciu o narażenie na mieszaniny związków, nie zaś na poje-
dyncze substancje podawane drogą pokarmową. Do 16 priorytetowych WWA skla-
syfikowanych przez EPA zalicza się: naftalen, acenaften, benzo(g,h,i)perylen,  
chryzen, acenaftylen, benzo(a)antracen, benzo(b)fluoranten, antracen, benzo(k) 
fluoranten, benzo(a)piren, fluoranten, indeno(1,2,3-c,d)piren, fenantren, dibenzo- 
(a,h)antracen, fluoren i piren. Do WWA o potencjalnym  rakotwórczym wpływie na 
człowieka zalicza się benzo(a)piren, chryzen i benzo(a)antracen (Tamakawa, 2008). 

Tabela 2.3.2. WWA zalecane przez wybrane organizacje do kontroli zanieczyszczenia 
środowiska naturalnego (Tamakawa, 2008)  

Nazwa  
organizacji 

Liczba 
zalecanych 

WWA 
WWA 

EPA 16 

naftalen, acenaften, benzo(g,h,i)perylen, chryzen,  
acenaftylen, benzo(a)antracen, benzo(b)fluoranten,  
antracen, benzo(k)fluoranten, benzo(a)piren, fluoranten,  
indeno (1,2,3-c,d)piren, fenantren, dibenzo(a,h)antracen, 
fluoren, piren 

WHO 6 
fluoren, benzo(b)fluoranten, benzo(k)fluoranten,  
benzo(a)piren, indeno(1,2,3-c,d)piren, benzo(g,h,i)perylen 

UE 11 
acenaften, fenantren, fluoren, piren, fluoranten,  
benzo(b)fluoranten, benzo(k)fluoranten, benzo(g,h,i)perylen,  
indeno(1,2,3-c,d)piren, benzo(a)piren, benzo(j)fluoranten  
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Acenaftylen (Acy) jest prostym i stabilnym węglowodorem aromatycznym,  
którego cząsteczka zbudowana jest z naftalenu z mostkiem etylenowym (Fukumoto  
i in.,  2011). Acenaftylen jest związkiem pośrednim w wielu organicznych procesach 
syntezy, które są powszechnie stosowane podczas produkcji pigmentów, polime-
rów i barwników (He i Liu, 2007). Według Riva i in. (2017), acenaften i acenafty-
len są wyjątkowe wśród WWA, ponieważ w swojej strukturze posiadają podwójne 
wiązanie węgiel-węgiel, co pozwala im szybko reagować ze wszystkimi atmosfe-
rycznymi utleniaczami zawierającymi rodniki ●OH, NO3

‒, atomy Cl i cząsteczki O3. 
Acenaften (Ace) jest otrzymywany z oleju kreozotowego na drodze destylacji. 

Metoda ta ma różne wady, takie jak długi czas produkcji, wysokie zużycie energii  
i ściśle określone warunki eksploatacji (Ye i in., 2016).  Acenaften jest szeroko sto-
sowany w różnych gałęziach przemysłu, np. w produkcji barwników, farmaceuty-
ków, tworzyw sztucznych, fungicydów i insektycydów. Ze względu na znaczne  
wykorzystanie materiałów zawierających acenaften związek ten jest uwalniany  
i ulega akumulacji w środowisku, co obecnie stanowi zagrożenie dla wielu obszarów 
(Mallick, 2019). Acenaften ostatecznie osiada na powierzchni ziemi lub stawów,  
jezior i rzek. Zasorbowany na cząstkach stałych acenaften może przedostać się do 
roślin lub organizmów zwierząt. 

Antracen (Ant) występuje przede wszystkim w zbiornikach wodnych. Ze względu 
na mutagenność, rakotwórczość, toksyczność i bioakumulację został zaklasyfiko-
wany jako zanieczyszczenie priorytetowe (Kalantari i in., 2019). Związek ten  
powstaje głównie podczas niepełnego spalania materiałów organicznych. Ponadto 
antracen jest związkiem niezwykle hydrofobowym, charakteryzującym się niską 
biodegradowalnością ze względu na swoją stabilność chemiczną (Rubio-Clemente  
i in., 2014). 

Benzo(a)antracen (BaA) nie jest syntetyzowany komercyjnie. Cząsteczka 
benzo(a)antracenu składa się z czterech pierścieni benzenowych. Związek ten jest 
uważany za raktwórczy dla człowieka i jeden z najbardziej agresywnych WWA 
(Othman i in., 2012). Źródłem BaA w powietrzu jest spalanie paliw i drewna.  
Uwalniany do atmosfery może osadzać się w wodzie lub glebie. W wodach po-
wierzchniowych benzo(a)antracen może ulatniać się i wiązać z cząstkami zawiesiny 
lub gromadzić się w organizmach wodnych. Benzo(a)antracen ma właściwości  
hydrofobowe (logKow = 5,6-5,9), charakteryzuje się wysoką zdolnością sorpcyjną 
cząstek i materii organicznej oraz dużą zdolnością do akumulacji w tkankach boga-
tych w lipidy (Bihanic i in., 2015). 

Benzo(b)fluoranten (BbF) uważany jest za możliwy czynnik rakotwórczy dla  
ludzi (Kim i in., 2011). Powstaje przede wszystkim z paliw kopalnych i tytoniu.  
Wykazano, że BbF występuje w wodzie deszczowej, śniegu i mgle. 

Benzo(k)fluoranten (BkF) jest niebezpiecznym, rakotwórczym zanieczyszcze-
niem, zidentyfikowany jako kluczowa substancja toksyczna wpływającą na organi-
zmy wodne (Kim i in., 2014). Według Pan i in. (2005), stężenie BkF wydaje się 
wzrastać w systemach wodnych. Związek ten występuje w dymie tytoniowym  
i zanieczyszczonym powietrzu. 
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Benzo(a)piren (BaP) jest związkiem o dużej masie cząsteczkowej. BaP powstaje 
w wyniku niepełnego spalania substratów organicznych w temperaturach od 300 do 
600°C i występuje w wielu produktach – od smoły węglowej do różnych potraw, 
zwłaszcza w mięsie wędzonym i grillowanym, a także w dymie tytoniowym (Lee  
i in., 2019). 

Benzo(g,h,i)perylen (BghiP) jest przykładem sprzężonych związków poliaroma-
tycznych. Związek ten powstaje w wyniku kondensacji benzenoidu i fluorescencyj-
nych barwników perylenowych (Raouafi i Aloui, 2019). BghiP jest związkiem o du-
żej masie cząsteczkowej, zawierającym sześć pierścieni benzenowych, który 
wykazuje znaczną odporność na degradację (Mandal i Das, 2018). 

Chryzen (Chy) ma właściwości lipofilne, słabo rozpuszcza się w polarnych roz-
puszczalnikach, takich jak np. alkohol i eter, umiarkowanie rozpuszcza się w benze-
nie i toluenie. Ze względu na słabą rozpuszczalność w wodzie i niską prężność par 
chryzen trudno wyeliminować ze środowiska. Diamante i in. (2017) podali, że chry-
zen jest jednym z najtrwalszych WWA w wodzie. 

Dibenzo(a,h)antracen (DahA) jest rozpuszczalny w rozpuszczalnikach organicz-
nych, takich jak eter naftowy, eter dietylowy, toluen i benzen, ale nierozpuszczalny 
w wodzie. Bardzo dobrze adsorbuje się w osadach i pyle zawieszonym, nie ulega 
hydrolizie i ulatnianiu się.  

Fluoren (Fl) składa się z pięcioczłonowego pierścienia położonego między 
dwoma pierścieniami benzenu i dlatego posiada właściwości typowe zarówno dla 
cyklopentadienów, jak i benzenów. Najczęstszym źródłem fluorenu są silniki z tur-
biną gazową, silniki spalinowe i benzynowe, smoła dachowa, piece koksownicze, 
piece na naftę (Ding i in., 2019). Fluoren jest szeroko stosowany jako ligand do two-
rzenia kompleksów w chemii metaloorganicznej (Kaiser i in., 2019). 

Fluoranten (Flu) jest najbardziej powszechnym WWA ze źródeł pirogennych. 
Związek ten charakteryzuje się niską rozpuszczalnością w wodzie (0,25 mg/dm3), co 
znacząco obniża jego biodostępność. Fluoranten jest wytwarzany podczas spalania 
drewna lub benzyny. Fluoranten sorbuje się na małych cząstkach unoszących się 
w powietrzu, które mogą być wdychane przez ludzi i zwierzęta lub ostatecznie osa-
dzają się z powrotem na powierzchni gleby lub wody (Morjiri i in., 2019). 

Naftalen (Nap) jest wytwarzany ze smoły węglowej, która powstaje z ciężkich frak-
cji ropy naftowej podczas jej rafinacji. Jest szeroko stosowany w pigmentach, syntezie 
2-naftolu i jest substratem dla kilku barwników (Sharma i Lee, 2015). 

Fenantren (Phe) reprezentuje WWA o małej masie cząsteczkowej i składa się  
z trzech połączonych pierścieni benzenowych. Według danych literaturowych, 
w niektórych silnie zanieczyszczonych wodach stężenie fenantrenu może dochodzić 
do 7,6, a nawet 9,9 μg/dm3 (Wang i in., 2019).  

Piren (Pyr) składa się z czterech połączonych pierścieni benzenowych. Związek 
ten powstaje podczas niepełnego spalania paliw kopalnych, takich jak węgiel niskiej 
jakości, lub biomasy spalanej temperaturze 800-1000°C, zwłaszcza w procesach 
zgazowania lub pirolizy (Wang i in., 2018). Piren jest kluczowym związkiem sze-
roko występującym w środowisku. Zhou i in. (2018) stwierdzili, że piren powszech-
nie występuje w komunalnych osadach ściekowych w różnych krajach (Morjiri  
i in., 2019). 
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2.3.4. Pochodne WWA 

Większość badań poświęconych WWA skoncentrowana jest na związkach  
homocyklicznych, jednak dwie trzecie znanych związków aromatycznych to sub-
stancje heterocykliczne w pierścieniach, których jeden lub więcej atomów węgla 
podstawionych jest siarką, tlenem i/lub azotem. Ringuet i in. (2012) podali, że WWA 
obecne w powietrzu mogą reagować z utleniaczami, takimi jak NOx, O3 i OH●,  
i w rezultacie powstają WWA z wbudowanymi atomami tlenu lub azotu. Związki te 
mogą przedostać się do środowiska wodnego bezpośrednio z pyłu zawieszonego 
w powietrzu lub wraz z opadami deszczu (Idowu i in., 2019). W literaturze opisano 
znaczenie środowiskowe i toksykologiczne nitropochodnych WWA (NWWA).  
Dla WWA i ich NWWA możliwe są duże różnice w reaktywności biologicznej 
i właściwościach chemicznych.  Generalnie NWWA występują w stężeniach znacz-
nie niższych niż ich macierzyste WWA, jednak mogą wykazywać znaczną toksycz-
ność (Mojiri i in., 2019). Niektóre NWWA wykazują wyższą mutagenność (2·l05 
razy) i kancerogenność (10 razy) w porównaniu z WWA (Kryłów i in., 2017). Pod-

stawienie  atomu węgla azotem powoduje, że zwiększa się rozpuszczalność NWWA 

w wodzie. Pašková i in. (2009) wykazali obecność NWWA w powietrzu, środowisku 
słodkowodnym, morskim oraz gruntowym. Dwupierścieniowe NWWA występują 

głównie w fazie gazowej. Związki o większej liczbie pierścieni pojawiają w fazie 

gazowej oraz są zaadsorbowane na cząstkach stałych. Wraz ze zwiększaniem się 

liczby pierścieni zmniejsza się prężność par związków i dlatego zwiększa się ich 
obecność na cząstkach stałych, np. PM10. Czteropierścieniowe WWA, np. fluoranten  

i piren, są obecne głównie w fazie gazowej, natomiast nitrofluoranteny i nitropireny, 

ze względu na niską prężność par, występują w atmosferze tylko zaadsorbowane na 
cząstkach stałych, np.: 1-nitronaftalen występuje głównie w fazie gazowej, 2-nitro-

fluoren występuje w fazie gazowej, a także może być zaadsorbowany na cząstkach 

stałych, natomiast 1-nitropiren występuje jedynie w fazie stałej (Kryłow i in., 2017; 
Mojiri i in., 2019).   

Utlenione WWA (OWWA) są związkami organicznymi występującymi w atmo- 

sferze, które są wyjątkowo toksyczne. OWWA charakteryzują się niższą prężnością 

par niż ich macierzyste WWA i  są zwykle zaadsorbowane na powierzchni zawie-
szonych w powietrzu cząstek stałych (PM) (Filippo i in., 2015).  

Rozwój obszarów miejskich przyczynia się do powstawania na terenach nieza-

budowanych, a także w lasach dróg, parkingów komercyjnych, podjazdów osiedlo-
wych, co zwiększa spływ powierzchniowy podczas opadów śniegu i deszczu oraz 

działa jako ważny szlak transportowy dla podstawionych WWA (siarka-WWA), 

w tym także wprowadzania WWA do strumieni miejskich (Witter i Nguyen, 2016). 

2.3.5. WWA w środowisku wodnym i ich transport 

WWA w wodach występują jako mieszaniny zazwyczaj z innymi zanieczyszcze-

niami i są najbardziej rozpowszechnionymi toksycznymi związkami w tym środo-

wisku (Behera i in., 2018).  Ich obecność wykryto w ściekach, wodach, osadach,  

w organizmach wodnych, w tym skorupiakach (Ozaki i in., 2019). Większość WWA 
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ze względu na dużą masę cząsteczkową i niepolarność słabo rozpuszcza się w wo-
dzie. Związki te nie ulegają hydrolizie, lecz ulegają powolnej degradacji. Część 
WWA występujących w wodzie w wyniku parowania może przemieszczać się do 
atmosfery. Wymiana WWA pomiędzy wodą a powietrzem jest jednym z ważniej-
szych źródeł tych związków dla fitoplanktonu. W wodzie w pobliżu miejsc zrzutu 
ścieków oraz w głębszych rowach podmorskich wykazano niższą zawartość trójpier-
ścieniowych WWA względem wyżej pierścieniowych węglowodorów (Bojakow-
ska, 2003). 

WWA związane z koloidami i zawiesinami w wyniku ich sedymentacji przecho-
dzą do osadów, dlatego ich stężenia w wodzie są znacznie niższe w porównaniu  
z ich stężeniem w osadach. WWA mogą być wprowadzane do wód zarówno ze środ-
ków transportu wodnego, jak i w wyniku awaryjnego wycieku paliw płynnych, np.  
z uszkodzonego tankowca. Do wód WWA dostają się również wraz ze ściekami 
przemysłowymi i komunalnymi, ze spływem powierzchniowym i odciekami ze  
składowisk. 

Związki te powodują szereg niekorzystnych skutków dla organizmów wodnych, 
w tym zmiany endokrynologiczne (Meador i in., 2006), zmniejszenie wzrostu  
(Christiansen i George, 1995), uszkodzenia DNA (Caliani i in., 2009) oraz wady 
rozwojowe zarodków i larw (Carls i in., 2008). Ryby stanowią dobry wskaźnik  
zanieczyszczenia zbiorników wodnych wielopierścieniowymi węglowodorami aro-
matycznymi. WWA dostają się do organizmów ryb z pożywieniem lub w wyniku 
sorpcji przez skórę i skrzela. Ze względu na wysoką stabilność i lipofilność WWA 
kumulują się w tkance tłuszczowej ryb (Behera i in., 2018; Mojiri i in., 2019).  

We współczesnym świecie jednym z najważniejszych sektorów produkcji żyw-
ności jest akwakultura. W celu zwiększenia produkcji gatunków wodnych stosuje 
się różne podejścia, np. dietą bogatą w białko, zwiększone tempo wymiany wody,  
a także zwiększone zużycie związków chemicznych i leków, które promują wzrost 
organizmów docelowych. Jednak dodanie tych chemikaliów i stymulatorów wzrostu 
przyczynia się do opinii, że współczesna akwakultura jest uważana za główne źródło 
zanieczyszczenia wody. Oprócz tego ścieki z oczyszczalni i zakładów przemysło-
wych pozostają nadal głównymi źródłami zanieczyszczeń w zbiornikach wodnych 
(Behera i in., 2018). Ryby zostały uznane za ważne źródło diety białkowej u ludzi, 
zapewniającej około 17% globalnego spożycia białka zwierzęcego i 6,7% wszyst-
kich białek. Rybołówstwo jest ważną gałęzią gospodarki, jednak w ostatnich latach 
obserwuje się niepokojąco wysokie poziomy zanieczyszczenia ekosystemów  
wodnych WWA (Nwaichi i Ntorgbo, 2016). Wynika to ze znacznego wzrostu dzia-
łalności antropogenicznej oraz nieuniknionej biotransformacji i biomagnifikacji 
WWA. Ostateczna konsumpcja ryb skażonych WWA stała się ważną drogą naraże-
nia ludzi na te związki, ponieważ wielu badaczy wykazało obecność WWA w środo-
wisku wodnym (tab. 2.3.3), np. w wodzie przeznaczonej do spożycia przez ludzi 
w stężeniach od 1,33 ng/dm3 (dla benzo(a)pirenu w uzdatnionej wodzie do picia 
w Teheranie, Iran) do 139 000 ng/dm3 (dla pirenu w nieuzdatnionej wodzie do  
picia w Lagos, Nigeria). Ponadto stężenia WWA w rzekach i jeziorach wahały się  
od 0,5 ng/dm3 (dla benzo(a)pirenu w północno-wschodnich Chinach) do  
1138 000 ng/dm3 (dla pirenu w RPA). W ściekach wykazano obecność WWA na 
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poziomach od 14 ng/dm3 (dla fluorantenu w ściekach bytowych w Jordanii) do  
8 310 000 ng/dm3 (dla benzo(b)fluorantenu w ściekach bytowych w Afryce  
Południowej). Wreszcie stężenia WWA w wodzie morskiej i wodach gruntowych 
wahały się od 0,02 ng/dm3 (dla chryzenu w Zatoce Perskiej) do 46,600 ng/dm3  
(indeno(1,2,3-c,d)piren w Morzu Timorskim, Indonezja) i 0,1 ng/dm3 (dla 
benzo(a)pirenu w północnych Chinach) (Mojiri i in., 2019). 

Tabela 2.3.3. Występowanie WWA w wodach (Mojiri i in., 2019) 

WWA Źródła 
Stężenie w wodach (ng/dm3) lub 

w osadach (ng/g) 

Acenaften 
 
 
 
 
 
Acenaftylen 
 
 
 
 
 
Antracen 
 
 
 
 
 
Benzo(a)piren 
 
 
 
 
 
Benzo(b)fluoranten 
 
 
 
 
 
Benzo(k)fluoranten 

 
 
 

Woda do picia 
Rzeki i jeziora 

Wody podziemne 
Ścieki 
Morza 
Osady 

Woda do picia 
Rzeki i jeziora 

Wody podziemne 
Ścieki 
Morza 
Osady 

Woda do picia 
Rzeki i jeziora 

Wody podziemne 
Ścieki 
Morza 
Osady 

Woda do picia 
Rzeki i jeziora 

Wody podziemne 
Ścieki 
Morza 
Osady 

Woda do picia 
Rzeki i jeziora 

Wody podziemne 
Ścieki 
Morza 
Osady 

Woda do picia 
Rzeki i jeziora  

Wody podziemne 
Ścieki 

3,8 do 478,0 
2,6 do 579 000,0 

0,4 do 148,7 
8,8 do 100,0 
6 do 4200,0 

0,6 do 1821,0 
1,8 do 1210,0 

2,7 do 537 000,0 
0,8 do 12,5 
16,6 do 65,9 
4,5 do 4100 
1,7 do 12,7 
1,4 do 71,0 

1,0 do 256 000,0 
0,1 do 195,6 
42,0 do 294,9 
0,1 do 3350,0 
2,0 do 658,0 
1,3 do 8,0 

0,5 do 1 239 000,0 
3,0 do 12,5 

71,6 do 1 447 000,0 
0,2 do 28 490,0 

0,0 do 739,0 
2,1 do 24,0 

1,2 do 7 800 000,0 
1,9 do 39,3 

82,0 do 8 310 000,0 
0,0 do 32 050,0 

<1 do 932,0 
4,6 do 24,0 

0,8 do 3100,0 
5,1 do 29,8 

100,0 do 203,8 
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cd. tabeli 2.3.3 

 
Benzo(g,h,i)perylen 
 
 
 
 
 
Chryzen 
 
 
 
 
 
Dibenzo(a,h)antracen 
 
 
 
 
Fluoranten 
 
 
 
 
Indeno(1,2,3-c,d)piren 

Morza  
Osady 

Rzeki i jeziora 
Wody podziemne 

Ścieki 
Morza 
Osady 

Woda do picia 
Rzeki i jeziora 

Wody podziemne 
Ścieki 
Morza 
Osady 

Woda do picia 
Rzeki i jeziora 

Wody podziemne 
Ścieki 
Morza 
Osady 

Wody podziemne 
Ścieki 
Morza 
Osady 

Woda do picia 
Rzeki i jeziora 

Wody podziemne 

0,0 do 1290,0 
3,8 do 17 486,0 

2,0 do 8,0 
0 do 11 700,0 

0,4 do 8,9 
*do 92,0 

0,2 do 14 790,0 
8,9 do 5153,0 
1,8 do 27,3 

1,8 do 4300,0 
0,1 do 71,2 

20,7 do 112,3 
0,1 do 42 710,0 

0,9 do 193,0 
2,0 do 8,5 

4,0 do 11 400,0 
0,1 do 4,2 

0,00 do 32 340,0 
1,8 do 999,0 
2,0 do 50,6 

14,0 do 2 340 000,0 
0,0 do 6610,0 

<1 do 24 857,0 
1,6 do 3,0 

1,0 do 7200,0 
3,6 do 12,1 

* brak danych 
 

Stężenia WWA w wodzie przeznaczonej do spożycia regulują odpowiednie  
akty prawne. Dokumentami określającymi dopuszczalne stężenie WWA w wodzie 
przeznaczonej do spożycia przez ludzi są Dyrektywa Parlamentu Europejskiego  
i Rady (UE) 2020/2184 (Dyrektywa Parlamentu Europejskiego i Rady, 2020) oraz 
Rozporządzenie Ministra Zdrowia z dnia 7 grudnia 2017 r. w sprawie jakości wody 
przeznaczonej do spożycia przez ludzi (Rozporządzenie, 2017). W obydwu doku-
mentach normowana jest zawartość benzo(a)pirenu, gdzie dopuszczalne stężenie tego 
związku w wodzie przeznaczonej do spożycia przez ludzi wynosi 0,010 µg/dm3.  
Ponadto normowana jest również suma czterech WWA, takich jak: benzo(b)fluoranten, 
benzo(k)fluoranten, benzo(g,h,i)perylen oraz indeno(1,2,3-c,d)piren. Dopuszczalna 
wartość sumy czterech WWA normowana w wyżej wymienionych regulacjach wynosi 
0,10 µg/dm3. W obowiązującej Dyrektywie Parlamentu Europejskiego i Rady (UE) 
2020/2184 zaktualizowano ramową politykę wodną, podkreślając potrzebę opraco-
wania nowych  technologii uzdatniania wody. Wyszczególnione w Dyrektywie sub-
stancje priorytetowe nadal obejmują WWA. Jednocześnie obawy dotyczące nega-
tywnych skutków WWA dla zdrowia ludzkiego i środowiska także przyczyniły się 
do szeroko zakrojonych badań nad różnymi metodami usuwania WWA ze środowi-
ska wodno-ściekowego (Lamichhane i in., 2016). 
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Rosińska i Sobczak (2018) przeprowadziły badania oceny składu ilościowo- 
-jakościowego WWA w wodzie przeznaczonej do spożycia przez ludzi, pobranej 
w jednej ze stacji uzdatniania wody w województwie śląskim. Analizowano próbki 
wody pobrane ze zbiornika zaporowego zasilającego stację oraz na różnych etapach 
procesu uzdatniania wody. W próbkach pobranych ze zbiornika stężenie benzo(a)pi-
renu wyniosło 0,123 µg/dm3 i było znacznie poniżej dopuszczalnego stężenia okre-
ślonego w obowiązujących aktach prawnych, czyli poniżej wartości 0,01 µg/dm3. 
Stężenie sumy czterech WWA zawartych w odpowiednich aktach prawnych  
(Dyrektywa Parlamentu Europejskiegi i Rady (UE) 2020/2184; Rozporządzenie  
Ministra Zdrowia, 2017) również było poniżej dopuszczalnego poziomu. Suma 
benzo(b)fluorantenu, benzo(k)fluorantenu, benzo(g,h,i)perylenu i indeno(1,2,3-c,d) 
pirenu wyniosła 0,589 µg/dm3. Najwyższe stężenie, tj. 0,190 µg/dm3, odnotowano 
w przypadku benzo(b)fluorantenu i benzo(k)fluorantenu.  

W próbkach pobranych po procesie ozonowania początkowego nie wykryto nor-
mowanych WWA. W przypadku pozostałych WWA stężenie naftalenu zmniejszyło 
się w porównaniu z próbkami pobranymi ze zbiornika do wartości 0,023 µg/dm3. 
Podobną zależność zaobserwowano w przypadku 3-pierścieniowych WWA, tj.  
acenaften i fenantren. W grupie 4-pierścieniowych WWA stężenie fluorantenu  
nieznacznie wzrosło, natomiast stężenie pirenu nie uległo zmianie. W badanych 
próbkach stwierdzono obecność benzo(a)antracenu i chryzenu w ilości 0,004  
i 0,001 µg/dm3. W próbach wody pobranych po końcowym ozonowaniu wykazano 
obecność benzo(a)pirenu (0,015 µg/dm3), którego stężenie było 1,5 raza większe od 
wartości dopuszczalnej, natomiast stężenie sumy normowanych WWA było poniżej. 
Stężenie naftalenu w próbce nieznacznie obniżyło się, podobnie jak stężenie 3-pier-
ścieniowych WWA, czyli fluorenu i fenantrenu. W próbkach wody pobranych 
z pompowni wykryto jedynie naftalen (0,026 µg/dm3) i acenaften (0,006 µg/dm3). 

W próbkach wody pobranych u konsumenta zidentyfikowano: naftalen  
(0,003 µg/dm3) oraz 3-pierścieniowe WWA, czyli acenaften (0,006 µg/dm3), fluoren 
(0,003 µg/dm3) i fenantren (0,003 µg/dm3). 

W przeprowadzonych badaniach zaobserwowano wyższe stężenia WWA w okre-
sie jesiennym w porównaniu do wiosennego. Jedynie dla acenaftenu, fluorantenu  
i pirenu wyższe stężenia wykazano w próbkach pobranych wiosną (Rosińska  
i Sobczak, 2018). 

Według Wrighta i Welbourna (2002), ilość wprowadzanych do środowiska wod-
nego WWA szacuje się na ponad 80 000 Mg rocznie. WWA mogą utrzymywać się 
bardzo długo w wodzie, ponieważ w tych warunkach są mniej wrażliwe na fotoutle-
nianie niż w powietrzu. Duży wpływ na rozmieszczenie i losy poszczególnych 
WWA ma ich względna rozpuszczalność i hydrofobowość. W środowisku wodnym 
WWA są szybko adsorbowane przez cząstki stałe, w związku z tym wyższe stężenia 
WWA zwykle obserwuje się w osadach, a najniższe w wodach powierzchniowych 
i słupie wody (Stigliani i in., 1993). Wykazano, że w osadach dennych dominują 
WWA pochodzenia pirogennego (Stogiannidis i Laane, 2015), co może być spowo-
dowane wyższym stopniem odporności pirogennych WWA na naturalne utlenianie 
fotochemiczne i degradację mikrobiologiczną. WWA przedostające się z różnych 
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źródeł do środowiska wodnego lokalizują się w rzekach, ujściach rzek i przybrzeż-
nych wodach morskich. W tym kontekście można zauważyć, że główne źródła 
WWA w śródlądowych ekosystemach wodnych różnią się od źródeł WWA w eko-
systemach morskich. W wodach morskich wielopierścieniowe węglowodory aroma-
tyczne zazwyczaj gromadzą się w wyniku depozycji z atmosfery WWA  
emitowanych ze źródeł pirogennych (np. wybuch wulkanów). Petrogenne źródła 
WWA, takie jak wycieki ropy naftowej, oleju itp., dodatkowo zwiększają stężenie 
WWA w ekosystemie morskim (Agarwal i in., 2013).  

Ujścia rzek są miejscem tarła i lęgu kilku gatunków ryb, w związku z tym WWA 
obecne w tej części środowiska bioakumulują się w organizmach rozwijających się 
ryb. Oprócz bioakumulacji ważna jest również biomagnifikacja WWA w wodnym 
łańcuchu pokarmowym, która, jak wykazały badania, jest bardzo złożona. Przykła-
dowo, biomagnifikacja benzo(a)pirenu i 7,12-dimetylobenzo(a)antracenu w łańcu-
chu pokarmowym Dunaliella tertiolecta (mikroalga), Mytilus galloprovincialis 
(omułek) i Dicentrarchus labrax (okoń morski) charakteryzowała się wyższą  
akumulacją analizowanych WWA w małżach w porównaniu z rybami (D'adamo 
i in., 1997). Podobne rezultaty uzyskali Takeuchi i in. (2009). Zaobserwowali oni, 
że stężenia WWA były niższe w organizmach dziesięcionogów i ryb niż u mięcza-
ków. Ostatnie badania wskazują, że bioakumulacja WWA w rybach jest bezpośred-
nio skorelowana z ich stężeniem w roślinach wodnych, dlatego występowanie tych 
związków w organizmach ryb najprawdopodobniej jest częściej wynikiem przyswa-
jania WWA z roślin wodnych, a nie z wody (Behera i in., 2018; Zhang i in., 2015).  

2.3.6.  Transformacja i degradacja  WWA w środowisku wodno-ściekowym 

Wielu naukowców uważa WWA za grupę trwałych zanieczyszczeń organicznych 
(Gan i in., 2009; Gupta i Gupta, 2015; Kallenborn, 2006; Teran i in., 2012). Jednak 
są też tacy, np. Jia i in. (2014); Jonsson i in. (2007); Ringuet i in. (2012) oraz Zhao 
i in. (2017), którzy wykazali, że pod wpływem różnych czynników biotycznych  
i abiotycznych, m.in. mikroorganizmów, związków chemicznych i promieniowania 
słonecznego, WWA mogą ulegać  transformacji i degradacji w środowisku. Ringuet 
i in. (2012) wykazali, że dwa z najbardziej stabilnych WWA, benzo(a)piren  
i indeno(1,2,3-c,d)piren, zaadsorbowane na cząstkach aerozolu w obecności utlenia-
czy w atmosferze, takich jak: ozon, rodniki hydroksylowe i tlenki azotu (NOx), ule-
gają transformacji i degradacji do utlenionych i nitrowanych pochodnych WWA 
(Gbeddy i in., 2019).   

W literaturze szeroko opisano degradację i transformację WWA. Rozróżnienie 
procesu transformacji i degradacji jest ważne dla lepszego zrozumienia przemian 
WWA. Degradacja odnosi się do wszelkich procesów fizycznych, biologicznych lub 
chemicznych, w wyniku której złożone struktury WWA są przekształcane w prost-
sze związki. Transformacja to każda fizyczna, biologiczna lub chemiczna prze-
miana, w której pierwotna struktura WWA pozostaje i zachowuje swoje indywidu-
alne własności na końcu tego procesu. W związku z tym transformację można uznać 
za wstęp do procesu degradacji. Procesy transformacji i degradacji WWA często 
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prowadzą do powstawania pochodnych lub metabolitów, tzw. produktów transfor-
macji WWA (Hutzinger, 1985). Powstałe produkty transformacji zwykle wykazują 
wyjątkowe właściwości fizyczno-chemiczne i toksykologiczne  w porównaniu z ma-
cierzystymi WWA. Względna zmiana losów produktów transformacji wynika 
przede wszystkim z włączenia w strukturę macierzystych WWA nowych i głównie 
polarnych grup funkcyjnych, takich jak grupa hydroksylowa, karboksylowa, karbo-
nylowa i nitrowa (Lundstedt i in., 2006). W tym kontekście produkty transformacji 
mogą stwarzać więcej wyzwań środowiskowych w porównaniu z ich macierzystymi 
WWA. Według Jia i in. (2015), transformacja i degradacja WWA  wzbudzają coraz 
większe zainteresowanie badaczy ze względu na potencjalny wpływ produktów 
transformacji WWA na ekosystem i zdrowie ludzi. Jednak ta obserwacja nie jest  
w pełni reprezentatywna i zagadnienie produktów transformacji pozostaje w dużej 
mierze niezbadane (Bandowe i in., 2014; Majumdar i in., 2012).  

Przebieg degradacji WWA zależy od wielu czynników środowiskowych, takich 
jak np.: pH, temperatura, ilość tlenu rozpuszczonego i potencjał redoks (Abdel-Shafy 
i Mansour, 2016; Szymański i in., 2007). W wodzie degradacja WWA rośnie ze 
wzrostem stężenia tlenu rozpuszczonego, temperatury i intensywności światła. 
WWA o małej masie cząsteczkowej mogą utleniać się do CO2 i H2O, natomiast 
związki o większej masie cząsteczkowej są degradowane częściowo do różnych me-
tabolitów, np. kwasów organicznych czy związków fenolowych. Szybkość degrada-
cji WWA w wodzie zmniejsza się ze wzrostem głębokości słupa wody, co wynika 
ze zmniejszenia intensywności światła, temperatury i ilości tlenu rozpuszczonego. 
W osadach dennych proces fotodegradacji WWA nie jest znaczący (Bojakowska, 
2003). 

Na podstawie danych literaturowych wiadomo, że WWA w określonych warun-
kach ulegają przemianom fotolitycznym, fotochemicznym, chemicznym, biologicz-
nym (Jia i in., 2015; Lundstedt i in., 2007; Zhao i in., 2017).  

Proces biodegradacji WWA jest wieloetapowy i może przebiegać na drodze prze-
mian metabolicznych lub kometabolicznych. Rozkład mogą prowadzić czyste 
szczepy, jak również populacje mieszane, dla których pośrednie produkty stanowią 
substraty dla innych (Włodarczyk-Makuła i Wierzbicka, 2013). Biodegradacja 
WWA może przebiegać z wykorzystaniem bakterii, grzybów, promieniowców i nie-
których glonów. Opisane w literaturze badania biodegradacji WWA dotyczyły  
głównie degradacji tlenowej. Niemniej jednak wykazano degradację beztlenową  
w warunkach denitryfikacji (Haritash, 2009; Peng i in., 2008). W procesie biodegra-
dacji WWA kluczowe jest, aby dany związek był dostępny dla bakterii (Abdel-Shafy 
i Mansour, 2016). Omawiając zagadnienie biodostępności zanieczyszczeń, w tym 
WWA, należy wyraźnie rozróżnić pojęcie bioprzyswajalności uwarunkowanej  
cechami organizmów żywych oraz biodostępności zależnej od warunków środowi-
skowych. Biodostępność danego WWA zależy od kilku parametrów. Podstawowym 
jest rozpuszczalność WWA, dlatego związki stają się biodostępne, gdy występują 
w stanie rozpuszczonym lub w fazie gazowej. Struktury kątowe są bardziej biode-
gradowalne niż struktury liniowe lub klastrowe.  
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Zaobserwowano, że wiek WWA w osadach czy glebie wpływa na szybkość ich 
desorpcji (Fredslund i in., 2008; Uyttebroek i in., 2007). WWA ulegają desorpcji 

w różnym czasie. Hatzinger i Martin  (1995) wykazali, że pojedyncze wzorce fenan-
trenu i chryzenu znakowane węglem C-14 ulegały szybkiej desorpcji. Natomiast 

związki te występujące w glebie w długim czasie ulegały powolnej desorpcji.  

Wykazano, że na początku zachodził proces szybkiej desorpcji WWA, a następnie 
szybkość desorpcji malała. Taka zmiana szybkości desorpcji jest spowodowana 

głównie obniżeniem gradientu stężeń WWA. Jeżeli poszczególne WWA osiągną stę-

żenia odpowiadające poziomowi ich rozpuszczalności w wodzie, to szybkość de-
sorpcji zmniejszy się ze względu na obniżenie gradientu stężeń tych związków  

w fazie sorbentu i fazie wodnej. Z drugiej strony szybkość degradacji WWA może 

ulec spowolnieniu, jeżeli bakterie biorące udział w degradacji WWA znajdą inne 

związki, które są lepszym i łatwiejszym źródłem węgla i energii.  
Transformacja chemiczna i degradacja WWA zachodzą zwykle w połączeniu 

z fotolizą. Przemiany fotochemiczne obejmują fotolizę bezpośrednią i pośrednią.  

W środowisku wodnym procesy bezpośredniej i pośredniej fotolizy występują jed-
nocześnie. Obecność mikroorganizmów, alg lub substancji humusowych przyspie-

sza reakcje fotochemiczne z uwagi na ich zdolność do pochłaniania światła słonecz-

nego.  Fotoliza odgrywa znaczącą rolę w degradacji wielu związków z grupy WWA. 
Według niektórych Autorów, fotodegradacja WWA uznawana jest za wstępny  

proces, po którym następuje rozkład związków za pomocą mikroorganizmów.  

Fotolizę definiuje się jako destrukcję związku w wyniku reakcji zapoczątkowanych 

absorpcją światła. Reakcje te zachodzą, gdy promieniowanie pochłonięte przez 
WWA wzbudza elektrony w cząsteczkach. W wyniku tego procesu powstaje niesta-

bilny układ strukturalny, który jest podatny na niektóre procesy fizyczne i che-

miczne. Reakcje fotolizy z udziałem WWA są podobne do reakcji biodegradacji, tzn. 
WWA ulegają skutecznej degradacji, jeżeli występują w fazie gazowej lub wodnej. 

Dla WWA zaabsorbowanych na cząstkach stałych proces fotodegradacji zachodzi 

w niewielkim stopniu (Abdel-Shafy i Mansour, 2015).   

Dane literaturowe potwierdzają, że WWA mogą ulegać różnym reakcjom che-
micznym, takim jak: utlenianie, redukcja i substytucja elektrofilowa. Wydaje się, że 

w środowisku naturalnym reakcje utleniania chemicznego stanowią niewielki udział 

we wszystkich zachodzących procesach degradacji WWA. Szybkość utleniania 
WWA zależy od masy cząsteczkowej i budowy strukturalnej związku, stanu skupie-

nia, temperatury, czynnika utleniającego.  Uważa się, że procesy hybrydowe, tj.  

połączenie metod chemicznych, fizycznych  i/lub biologicznych, wykazują dobrą 
skuteczność usuwania WWA z zanieczyszczonego środowiska. 

2.3.7. Metody usuwania WWA ze środowiska wodno-ściekowego 

W zanieczyszczonych wodach obecna jest zwykle mieszanina różnych mikro- 

zanieczyszczeń organicznych, dlatego najlepszym rozwiązaniem byłoby zastosowa-

nie procesu usuwającego równocześnie wszystkie zanieczyszczenia. W najwięk-
szym stopniu kryteria te spełnia sorpcja na węglu aktywnym. Ze względu na wysokie 

koszty eksploatacyjne procesu sorpcji powinny ją poprzedzać skuteczna koagulacja, 
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sedymentacja i filtracja. Wśród procesów wstępnego oczyszczania wody dużą rolę 
odgrywa koagulacja, która przy zachowaniu optymalnych parametrów technologicz-
nych zapewnia między innymi usuwanie WWA, głównie w postaci form słabo  
rozpuszczalnych w wodzie (Świderska-Bróż, 1993). Stosowano również różne kon-
wencjonalne i zaawansowane procesy utleniania w celu eliminacji WWA. Konwen-
cjonalne metody nie są wystarczająco skuteczne w usuwaniu WWA ze względu na 
złożony charakter tych związków, niepożądane produkty uboczne i niekorzystne 
skutki ich oddziaływania. Poprawę wydajności usuwania WWA można uzyskać, 
wykorzystując metody modelowe nieliniowe, takie jak: modele Langmuira, Freun-
dlicha, Temkina, Redlicha-Petersona oraz Webbersa i Morrisa, a także stosując po-
łączone procesy, np. utlenianie chemiczne, metody biologiczne, elektrochemiczne. 

Guarav i Yadav (2020) przeprowadzili ocenę wydajności różnych technik stoso-
wanych do usuwania WWA ze ścieków, która wykazała, że najbardziej skutecznymi 
i obiecującymi są procesy AOPs i utlenianie katalityczne. Uważają oni, że AOPs  
w połączeniu z katalizatorami są najbardziej obiecującymi metodami oczyszczania 
ścieków z WWA. 

2.3.7.1. Koagulacja 

Jakość wody pobieranej zarówno ze zbiorników powierzchniowych, jak i studni 
głębinowych wymaga ostatnio dokładnego jej oczyszczania i uzdatniania. Kolejnym 
problemem jest oczyszczanie ścieków poprodukcyjnych. Wymagany stopień ich 
oczyszczania zależy od tego, czy będą one zawracane w zakładzie, tworząc obiegi  
zamknięte (do celów produkcyjnych lub jako woda technologiczna), czy też odprowa-
dzane do zbiorników powierzchniowych lub zbiorczej kanalizacji miejskiej.  

Metodą powszechnie stosowaną do usuwania z wody zanieczyszczeń koloidal-
nych nieorganicznych i organicznych, a także zawiesin trudno opadających jest  
koagulacja. Proces sprowadza się do destabilizacji układu koloidowego (przez wpro-
wadzenie do wody reagentów) i zmniejszenia stopnia zdyspergowania cząstek.  
Wytworzone kłaczkowate zawiesiny pokoagulacyjne usuwane są z wody poprzez 
sedymentację (ewentualnie flotację) i filtrację. W oczyszczaniu wody koagulację 
można głównie spowodować przez wytworzenie koloidu o ładunku przeciwnym do 
ładunku koloidów obecnych w oczyszczanej wodzie lub dodanie elektrolitu, który 
zmniejsza potencjał elektrokinetyczny koloidów i ułatwia ich aglomerację.  
Do oczyszczania wody przygotowywanej do spożycia głównie stosowane są chlorki 
poliglinu o ogólnym wzorze Aln(OH)mCl3n-m. Kontrolowana wstępna hydroliza soli 
glinu zachodząca podczas produkcji chlorków poliglinu powoduje, że zawierają one 
więcej spolimeryzowanych form glinu o dużym ładunku dodatnim, niż powstaje 
podczas typowej hydrolizy siarczanu glinu (Kowal i Świderska-Bróż, 2009). Han-
dlowe roztwory chlorków poliglinu o nazwie handlowej PAX (oferta m.in. firmy 
Kemipol) charakteryzują się zasadowością od 26±5% do 85±5% oraz zawierają od 
9,5±0,4% do 23,6±1% Al2O3. Dane literaturowe potwierdzają możliwość zastoso-
wania koagulacji do usuwania mikrozanieczyszczeń z wody, w tym WWA zaadsor-
bowanych na NOM (Lin i Ika, 2020). Uważa się, że w procesie koagulacji usuwanie 
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zanieczyszczeń z wody odbywa się zazwyczaj w oparciu o dwa mechanizmy – neu-
tralizację ładunku cząstek zanieczyszczeń obecnych w wodzie oraz koagulację  
wymiatającą opartą na zjawisku wychwytywania zanieczyszczeń przez wytrącone 
cząstki wodorotlenku glinu. W literaturze jest niewiele prac omawiających opty-
malny dobór koagulantów i ich dawek stosowanych do usuwania określonych grup 
mikrozanieczyszczeń (Ma i in., 2019; Tang i in., 2020). Autorzy różnych publikacji 
zwracają uwagę na ciągłą potrzebę prowadzenia badań w tym zakresie, podkreślając 
konieczność każdorazowej analizy wpływu stosowanych koagulantów na skutecz-
ność obniżania zawartości mikrozanieczyszczeń w wodzie. Takie podejście do 
oceny koagulacji powoduje konieczność optymalizacji tego procesu nie tylko pod 
kątem zmniejszenia zmętnienia, barwy wody i zawartości związków organicznych, 
ale także usuwania np. WWA w tym procesie. 

Dotychczas w literaturze znaleziono bardzo mało przykładów badań zastosowa-
nia koagulacji do usuwania WWA, dlatego przeprowadzono badania potwierdzające 
przydatność procesu koagulacji do usuwania WWA z wody przeznaczonej do  
spożycia (Rosińska i Dąbrowska, 2017; 2020; 2021). Biorąc pod uwagę możliwość 
występowania WWA w wodzie kierowanej do stacji uzdatniania, przyjęto, że zawar-
tość WWA w wodzie spada po zakończeniu procesu koagulacji, a skuteczność usu-
wania zaniczyszczeń zależy od rodzaju zastosowanego koagulantu i jego dawki. 

Do badań wykorzystano wodę powierzchniową ze zbiornika zaporowego  
Kozłowa Góra oraz z rzeki Stradomka. Wodę zmodyfikowano roztworem wzorco-
wym PAH MIX A firmy RESTEK w celu uzyskania sumarycznego stężenia normo-
wanych WWA (benzo(b)fluorantenu, benzo(k)fluorantenu, benzo(g,h,i)perylenu, 
indeno(1,2,3-c,d)pirenu) równego odpowiednio 200 oraz 820 ng/dm3. Stężenie tych 
związków było dwukrotnie oraz ośmiokrotnie wyższe od dopuszczalnego w wodzie 
przeznaczonej do spożycia przez ludzi podanego w rozporządzeniu ministra zdrowia 
(Rozporządzenie, 2017). Uzyskane wyniki przedstawiono w tabelach 2.3.4 i 2.3.5. 

Tabela 2.3.4. Stężenia WWA w zmodyfikowanej wodzie ze zbiornika Kozłowa Góra 
przed i po koagulacji (dawka 3 mgAl/dm3) (Rosińska i Dąbrowska, 2017) 

Koagulant 

Stężenie WWA (ng/dm3) 

Benzo(b) 
fluoranten 

Benzo(k) 
fluoranten 

Benzo(g,h,i) 
perylen 

Indeno 
(1,2,3-c,d) 

piren 
∑4 WWA 

Woda surowa* 49,76 51,99 51,26 50,85 203,86 

Al2(SO4)3 18,03 26,44 20,25 18,06 82,78 

PAX-XL1910 10,01 9,62 20,93 25,97 66,53 

PAX-XL19F 11,50 8,83 6,46 4,83 31,62 

* woda modyfikowana roztworem WWA 
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Tabela 2.3.5. Stężenia WWA w zmodyfikowanej wodzie z rzeki Stradomka przed  
i po koagulacji PAX-XL19F (dawka 3,5 mgAl/dm3) (Rosińska i Dąbrowska, 2020) 

WWA Jedn. 
Woda  

surowa zmo-
dyfikowana 

Woda oczyszczona przy początkowym pH 

pH = 5,8 pH = 6,3 pH = 6,9* pH = 8,3 

Benzo(b)fluoranten ng/dm3 209,95 42,04 51,85 20,94 30,06 

Benzo(k)fluoranten ng/dm3 209,95 42,86 51,85 20,94 30,06 

Benzo(g,h,i)perylen ng/dm3 204,41 12,82 26,04 6,03 11,42 

Indeno(1,2,3-c,d) 
piren 

ng/dm3 
206,46 10,92 33,65 5,22 17,51 

∑4 WWA ng/dm3 884,77 108,64 163,39 53,13 89,05 
* woda modyfikowana roztworem WWA 

 
Najlepszą efektywność obniżenia sumy czterech normowanych WWA otrzy-

mano w przypadku użycia koagulantu PAX-XL19F (84%). Przy zastosowaniu  
pozostałych koagulantów Al2(SO4)3 i PAX-XL1910 efektywność obniżenia suma-
rycznego stężenia tych związków wyniosła odpowiednio 59 i 67%.  

Oceniając w zależności od początkowej wartości pH skuteczność usuwania  
z wody normowanych WWA podczas procesu koagulacji, wykazano, że najlepszą 
efektywność usuwania uzyskano przy pH równym 6,9 oraz 8,3. Dla pozostałych 
czterech normowanych stopień usunięcia z wody przy pH = 6,9 wynosił od 89,5% 
(benzo(b)fluoranten i benzo(k)fluoranten) do 97,4% (indeno(1,2,3-c,d)piren). Przy 
odczynie zasadowym badanych próbek, tj. pH = 8,3, skuteczność usuwania normo-
wanych WWA była na poziomie od 85,0 do 94,3%. Niższą skuteczność w zakresie 
od 74,1% (benzo(b)fluoranten i benzo(k)fluoranten) do 87,0% (benzo(g,h,i)perylen) 
uzyskano dla próbek wody o pH = 6,3. Najniższą skuteczność usuwania tych związ-
ków w zakresie od 34,5% (indeno(1,2,3-c,d)piren) do 47,5% (benzo(b)fluoranten) 
uzyskano przy pH = 5,8.  

Przeanalizowano również efektywność usuwania naftalenu (2-pierścieniowy), 
acenaftylenu, acenaftenu, fluorenu, fenantrenu, antracenu (3-pierścieniowe), fluo-
rantenu, pirenu, benzo(a)antracenu, chryzenu (4-pierścieniowe) oraz dibenzo(a,h) 
antracenu (6-pierścieniowy). Najniższą skuteczność usuwania tych związków otrzy-
mano po procesie koagulacji przy pH = 6,9. W przypadku 2-pierścieniowego nafta-
lenu efektywność usuwania wynosiła od 53,9% (pH = 6,9) do 98,1% (pH = 6,3).  
Dla fenantrenu najlepszą skuteczność otrzymano przy pH = 5,8 (99,7%), najniższą 
przy pH = 6,9 (9,5%). Dla pozostałych 3-pierścieniowych WWA uzyskano obniże-
nie ich stężenia w zakresie od 27,7% (antracen, pH = 5,8) do 95,4% (acenftylen,  
pH = 5,8). 

Dla 4- i 6-pierścieniowych WWA najniższą efektywność ich usuwania uzyskano 
przy pH = 5,8. W tym przypadku obniżenie stężenia badanych związków było na 
poziomie 11,3% (dibenzo(a,h)antracen) i 55,8% (chryzen). Dla tej grupy związków 
najlepsze rezultaty otrzymano dla pH = 6,9 oraz pH = 8,3, gdzie efektywność  
ich usuwania była w zakresie od 45,1% (piren) do 83,5% (dibenzo(a,h)antracen). 
Otrzymane wyniki wskazują na zależność efektywności usuwania WWA od pH 
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wody, ale nie zaobserwowano jednakowej korelacji dla normowanych oraz pozosta-
łych analizowanych WWA.  

Rosińska i Dąbrowska (2021) przeprowadziły również badania oceny wpływu 
rodzaju i dawki koagulantu na skuteczność usuwania NOM i benzo(a) pirenu oraz 
15 WWA (w tym sumy czterech określonych w dyrektywie) z wody powierzchnio-
wej po procesie koagulacji. Średnie stężenia WWA w modyfikowanych wodach po-
wierzchniowych oraz w wodzie po procesie koagulacji prowadzonym koagulantami 
PAX18, PAX61 i PAX19F w dawce 3 mgAl/dm3 przedstawiono w tabeli 2.3.6.  

Tabela 2.3.6. Wartości średnie stężenia (ng/dm3) WWA w wodzie po procesie  
koagulacji koagulantami PAX18, PAX61, PAX19F (Dąbrowska i in., 2021) 

WWA 
Granica 
detekcji 

Woda  
surowa po 

modyfikacji 

Woda po koagulacji 

PAX18 PAX61 PAX19F 

Benzo(a)piren 0,01 202,48 31,09 43,63 19,50 
 

Benzo(b)fluoranten 0,01 203,27 39,54 42,55 33,85 

Benzo(k)fluoranten 0,01 204,35 39,54 42,55 33,85 

Benzo(g,h,i)perylen 0,01 203,59 12,33 27,28 20,02 

Indeno(1,2,3-c,d)piren 0,01 204,42 14,18 23,63 17,14 
      

Naftalen 0,01 207,34 38,49 3,85 1,80 

Acenaftylen 0,01 221,31 66,66 25,56 0,90 

Acenaften 0,01 210,27 36,66 18,74 1,05 

Fluoren 0,01 225,17 87,34 51,63 6,13 

Fenantren 0,01 200,00 35,97 32,08 56,32 

Antracen 0,01 207,17 90,23 49,45 41,29 

Fluoranten 0,01 209,11 155,37 126,29 118,10 

Piren 0,01 224,03 140,59 98,49 94,05 

Benzo(a)antracen 0,01 204,50 121,77 86,48 86,26 

Chryzen 0,01 205,11 78,64 38,25 41,52 

Dibenzo(a,h)antracen 0,01 202,62 42,94 37,79 29,61 

 
W wodach powierzchniowych niezmodyfikowanych WWA ich sumaryczne  

stężnie wynosiło 132 ng/dm3. Spośród 16 analizowanych WWA nie zidentyfiko-
wano tylko fenantrenu. Stężenia WWA wymienione w rozporządzeniu ministra 
zdrowia z 7 grudnia 2017 roku (Rozporządzenie, 2017) były poniżej dopuszczalnej 
wartości, tj. 0,1 μg/dm3. Również stężenie normowanego benzo(a)pirenu było poni-
żej stężenia dopuszczalnego i wynosiło 2,5 ng/dm3. Stężenia pozostałych WWA wa-
hały się od 2,6 (dibenzo(a,h) antracen) do 25,1 ng/dm3 (fluoren). 

Oceniając skuteczność usuwania określonych WWA z wody w procesie koagu-
lacji, stosując koagulanty: PAX18, PAX61 i PAX19F, wykazano, że w przypadku 
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benzo(a)pirenu stopień usunięcia z wody wynosił odpowiednio: 92, 78 i 83% (rys. 
2.3.3). W przypadku benzo(b)fluorantenu i benzo(k)fluorantenu stopień usuwania  
z wody wyniósł odpowiednio: 74, 79 i 83%, dla benzo(g,h,i)perylenu – 83, 86 i 90%, 
a dla indeno(1,2,3-c,d)pirenu – 87, 88 i 91%. 

 

 
Rys. 2.3.3. Skuteczność usuwania WWA (znormalizowanych w Dyrektywie Rady)  

z wód po procesie koagulacji PAX18, PAX61 i PAX19F 

Analizując skuteczność usuwania pozostałych WWA poprzez koagulację  
z użyciem PAX18, PAX61 i PAX19F, wykazano, że w przypadku związków  
2- i 3-pierścieniowych lepsze wyniki uzyskano, stosując koagulanty PAX61 i PAX19F. 
W przypadku 2-pierścieniowego naftalenu skuteczność usuwania wynosiła od 81 do 
99%. Dla trójpierścieniowych WWA wartości redukcji stężenia wynosiły od 54,5 do 
99,6%. W tej grupie związków po zastosowaniu PAX61 w koagulacji stężenie 
zmniejszyło się z 74% (fluoren) do 98% (naftalen). Stosując PAX19F, stężenie  
3-pierścieniowych WWA zmniejszyło się z 72% (fenantren) do 99,6% (acenaftylen). 
Zastosowanie PAX18 było najmniej skuteczne w usuwaniu 2- i 3-pierścieniowych 
WWA, zmniejszając stężenia tych związków w zakresie od 55 do 82%. 

Dla 4- i 5-pierścieniowych WWA lepsze wyniki uzyskano przy zastosowaniu  
koagulantów PAX61 i PAX19F, z wyjątkiem wyników otrzymanych dla benzo 
(a)antracenu, gdy usuwanie było skuteczniejsze po zastosowaniu PAX18 (stężenie 
spadło o 82%). Dla pozostałych 4- i 5-pierścieniowych WWA wyniki po zastosowa-
niu PAX18 do koagulacji były niezadowalające. Uzyskano zmniejszenie stężenia 
WWA z 22 % (fluoranten) do 78% (dibenzo(a,h)antracen). Po zastosowaniu PAX61 
stężenie 4-pierścieniowych WWA spadło z 37% (fluoranten) do 51% (dibenzo(a) 
antracen), a po zastosowaniu PAX19F stężenie tych związków spadło odpowiednio  
o 79 i 58%. Porównując zastosowanie koagulantów, skuteczność usuwania  
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5-pierścieniowego dibenzo(a,h)antracenu z wody była również lepsza dla PAX61  
i PAX19F – odpowiednio 83 i 85%. 

W przypadku WWA, które różnią się budową chemiczną cząsteczek i właściwo-
ściami chemicznymi, mechanizm, a co za tym idzie, skuteczność ich usuwania  
w procesie koagulacji może różnić się w zależności od koagulantu. W praktyce  
w procesie koagulacji usuwanie zanieczyszczeń z wody opiera się zwykle na dwóch 
mechanizmach – neutralizacji ładunku cząstek zanieczyszczeń obecnych w wodzie 
oraz koagulacji wymiatającej, polegającej na wychwytywaniu zanieczyszczeń przez 
wytrącone cząsteczki wodorotlenku glinu. Jak wynika z danych literaturowych,  
w przypadku stosowania koagulantów wstępnie zhydrolizowanych w procesie usu-
wania mikrozanieczyszczeń organicznych dominuje ten drugi mechanizm (Duan  
i Gregory, 2003). Dlatego uważa się, że w przeprowadzonych badaniach proces usu-
wania WWA przebiegał zgodnie z mechanizmem charakterystycznym dla koagula-
cji wymiatającej. 

Zastosowane w badaniach koagulanty PAX18, PAX61 i PAX19F różniły się nie 
tylko zasadowością, ale także stopniem polimeryzacji i skutecznością neutralizacji 
ładunków zanieczyszczeń, co mogło być przyczyną ich zróżnicowanej selektywno-
ści dla WWA o różnej strukturze. Stosując PAX61 i PAX19F, dobre efekty uzyskano 
dla większości WWA. Benzo(a)antracen był jedynym wyjątkiem w grupie  
4- i 5-pierścieniowych WWA. W przypadku tego związku PAX18 okazał się sku-
teczniejszy, zmniejszając stężenie benzo(a)antracenu o 82%. 

W procesie koagulacji mikrozanieczyszczeń organicznych istotną rolę odgrywa 
ich sorpcja na cząsteczkach substancji organicznych naturalnie występujących  
w wodzie (Amstaetter i in., 2012; Sillanpää i in., 2018). W procesie koagulacji  
mechanizmy agregacji, pozwalające na usuwanie WWA, obejmują połączenie  
neutralizacji obciążenia, pułapkowania, adsorpcji i kompleksowania z koagulantem  
(Matilainen i in., 2010; Alexander i in., 2012). 

Po wykazaniu najlepszej skuteczności usuwania WWA określonych w Dyrekty-
wie Rady 98/83/WE oraz pozostałych badanych WWA z użyciem PAX19F koagu-
lant ten został wybrany do dalszych badań. 

W kolejnym etapie zbadano wpływ czterech dawek PAX19F (2, 3, 4  
i 5 mgAl/dm3) na efektywność usuwania WWA z wody w procesie koagulacji.  
Wartości stężeń WWA w wodzie po procesie koagulacji tym koagulantem przedsta-
wiono w tabeli 2.3.7. Najlepsze efekty redukcji stężenia benzo(a)pirenu, sumy  
czterech wyszczególnionych WWA i stężenia pozostałych WWA uzyskano, stosując 
najwyższą dawka PAX19F, tj. 5 mgAl/dm3 (rys. 2.3.4). Stopień usunięcia określo-
nych WWA wahał się od 97% (benzo(b)fluoranten i benzo(k)fluoranten) do 99% 
(benzo(a)piren). Zastosowanie najniższej dawki PAX19F (2 mgAl/dm3) było naj-
mniej efektywne i pozwoliło obniżyć stężenia tych związków o 38% (benzo(b)fluo-
ranten, benzo(k)fluoranten) do 51% (benzo(g,h,i)perylen i indeno(1,2,3-c,d)piren). 
Skuteczność usuwania benzo(a)pirenu po zastosowaniu wyższych dawek PAX19F – 
3 i 4 mgAl/dm3 – była w zakresie od 67 do 89%, a dla innych WWA od 76 do 85%. 
Uzyskane wartości stężenia benzo(a)pirenu i sumy benzo(b)fluorantenu, benzo 
(k)fluorantenu, benzo(g,h,i)perylenu i indeno(1,2,3-c,d)pirenu po zastosowaniu  
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koagulantu PAX19F były poniżej wartości dopuszczalnych i spełniały wymagania 
dla wody przeznaczonej do spożycia przez ludzi. 

Tabela 2.3.7. Stężenie (ng/dm3) WWA w wodzie po procesie koagulacji koagulantem 
PAX19F w dawce 2, 3, 4, 5 mgAl/dm3 (wartości średnie) (Dąbrowska i in., 2021) 

WWA GD1 

Woda  
surowa  

po  
modyfikacji 

Woda po koagulacji 

PAX19F 
2 mgAl/ 

dm3 

PAX19F 
3 mgAl/ 

dm3 

PAX19F 
4 mgAl/ 

dm3 

PAX19F 
5 mgAl/ 

dm3 

Benzo(a)piren 0,01 203,35 103,43 21,06 65,85 1,68 
 

Benzo(b) 
fluoranten 

0,01 209,95 129,46 46,91 49,98 4,98 

Benzo(k) 
fluoranten 

0,01 209,95 129,46 46,91 49,98 4,98 

Benzo(g,h,i) 
perylen 

0,01 204,41 98,49 28,90 32,84 2,21 

Indeno 
(1,2,3-c,d)piren 

0,01 206,46 99,82 32,06 38,19 3,23 
 

Naftalen 0,01 224,12 3,20 81,43 1,31 12,06 

Acenaftylen 0,01 209,60 31,25 153,04 12,99 4,80 

Acenaften 0,01 221,31 33,25 135,87 20,07 10,65 

Fluoren 0,01 212,94 113,43 133,82 45,64 6,47 

Fenantren 0,01 321,05 103,64 132,63 149,51 60,52 

Antracen 0,01 200,00 151,31 71,00 41,16 nw2 

Fluoranten 0,01 227,01 109,05 149,37 63,08 13,50 

Piren 0,01 208,63 207,55 109,70 51,62 4,32 

Benzo(a) 
antracen 

0,01 222,46 107,25 72,85 71,91 11,23 

Chryzen 0,01 206,76 103,00 30,58 38,98 3,38 

Dibenzo(a,h) 
antracen 

0,01 204,62 124,82 41,39 42,19 2,31 

1 granica detekcji 

2 nie wykryto 

 
W przypadku związków 2- i 3-pierścieniowych, tj. naftalenu, acenaftylenu i ace-

naftenu, oprócz najwyższej stosowanej dawki koagulantu, dobre efekty usuwania  
uzyskano przy zastosowaniu zarówno dawki 2 mgAl/dm3, jak i dawki 4 mgAl/dm3. 
W przypadku naftalenu zastosowanie dawek 2, 4 i 5 mgAl/dm3 obniżyło jego  
stężenie odpowiednio o 99 i 94%.  
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Dla związków 4- i 5-pierścieniowych najlepsze wyniki uzyskano, stosując  
najwyższą dawkę PAX19F, gdzie skuteczność usuwania wynosiła od 94 do 98%.  
Najmniej skuteczna była najniższa dawka PAX19F (2 mgAl/dm3) – stężenie  
WWA zmniejszyło się z 39 do 52%. Zastosowanie wyższych dawek PAX19F,  
tj. 3 i 4 mgAl/dm3, poprawiło skuteczność usuwania 4- i 5-pierścieniowych WWA.  
Przy dawce 3 mgAl/dm3 skuteczność usuwania tych związków wynosiła od 34  
do 85%, a przy dawce 4 mgAl/dm3 od 67 do 81%. 

Według danych literaturowych, pierwszym etapem koagulacji jest destabilizacja 
zanieczyszczeń, która następuje bezpośrednio po dodaniu koagulantu. Istotne  
w fazie destabilizacji jest dobranie odpowiedniej dawki koagulantu, co spowoduje 
dostateczne obniżenie potencjału elektrokinetycznego układu koloidalnego, a także 
odpowiedni stopień wymieszania koagulantu z wodą (Lia i in., 2006; Yang i in., 
2011b). W przypadku 2, 3, 4 i 5 mgAl /dm3 PAX19F skuteczność eliminacji okre-
ślonych WWA z wody wynosiła około 51% dla 2 mgAl/dm3 i około 99% dla  
5 mgAl/dm3. Podobne zależności, tj. niską skuteczność usuwania WWA przy daw-
kach niższych niż 5 mgAl/dm3, wykazano dla większości pozostałych analizowa-
nych WWA. Uzyskane wyniki wskazują, że najbardziej skuteczną dawką do usuwa-
nia WWA z wody była najwyższa dawka PAX19F równa 5 mg/dm3. 

 

 
Rys. 2.3.4. Skuteczność usuwania WWA (znormalizowanych w Dyrektywie Rady)  

z wody w zależności od dawki PAX19F 
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Drugim etapem procesu koagulacji jest flokulacja. O kinetyce procesu flokulacji 
decydują: czas flokulacji, rodzaj i dawka koagulantu, charakter usuwanych zanie-
czyszczeń, temperatura oczyszczanej wody oraz warunki hydrauliczne, dlatego poza 
odpowiednim koagulantem należy dobrać jego optymalną dawkę. Uzyskane wyniki 
oceny skuteczności eliminacji WWA z wody potwierdzają, że jednym z warunków 
efektywnej redukcji stężeń tych zanieczyszczeń jest stosowanie odpowiedniego  
koagulantu i jego optymalnej dawki. Nie należy jednak ignorować innych parame-
trów. Rodríguez i in. (2008) zaobserwowali, że przy doborze dawki koagulantu wy-
magane jest niższe pH niż przy usuwaniu cząstek. Badając polichlorek glinu (PACl),  
Rodríguez i in. (2008) wykazali, że w okresach ciepłych należy stosować mniejsze 
dawki koagulantu niż w okresach zimnych. Zależność między optymalną dawką  
koagulantu a zawartością organiczną, pH koagulacji i źródłem wody surowej  
w instalacji służy optymalizacji kontroli dawki koagulantu. Autorzy proponują stra-
tegię optymalizacji dawki PACl, polegającą na pomiarze OWO w wodzie surowej  
i kontroli dawkowania koagulantu. Dlatego stosowanie koagulacji w usuwaniu 
WWA z wody nie powinno być traktowane jako proces indywidualny, ale złożony, 
biorąc pod uwagę wpływ powyższych wskaźników na proces koagulacji. 

2.3.7.2. Sorpcja 

Sorpcja jest jedną z metod szeroko wykorzystywanych do usuwania WWA,  
ponieważ związki te mają dużą zdolność sorpcji do cząstek stałych, czemu sprzyja 
ich niska rozpuszczalność w wodzie. Badania potwierdzają skuteczność usuwania 
WWA za pomocą węgla aktywnego, biowęgla modyfikowanego,  minerału ilastego 
odpowiednio: 100; 98,6 i > 99% (Lamichhane i in., 2016). Skuteczność usuwania 
WWA  i zdolność adsorpcji/absorpcji tych związków zależy od kilku parametrów, 
takich jak: rodzaj adsorbentu (w tym proces jego produkcji), wielkość cząstek  
adsorbentu, pH, temperatura, rozpuszczalność, zasolenie. Amstaetter i in. (2012) 
przeprowadzili badania testowe adsorpcji fenantrenu, antracenu, fluorenu, pirenu, 
benzo(a)pirenu, chryzenu, benzo(b)fluorantenu, benzo(k)fluorantenu, benzo(a)an-
tracenu, indeno(1,2,3-c,d)pirenu, benzo(g,h,i)perylenu w roztworze wodnym, wyko-
rzystując węgiel aktywny. Autorzy ci osiągnęli bardzo wysoką zdolność adsorpcji 
w zakresie od 69 (benzo(g,h,i)perylen) do 98% (benzo(a)piren).   

Dobrą skuteczność usuwania naftalenu, fenantrenu i pirenu można uzyskać,  
stosując węgiel aktywny pochodzenia roślinnego. Wykazano, że łuska ryżowa  
jako rolnicza pozostałość charakteryzuje się wyższą pojemnością sorpcji WWA niż 
inne adsorbenty rolnicze i przemysłowe (np. chitozan, chityna, bagassa cukrowa, 
łupiny orzecha kokosowego, mezoporowata krzemionka organiczna) (Yakout i in., 
2013). Sorbent otrzymany z łodygi soi (na bazie rolniczej) wykazał wysoką skutecz-
ność usuwania z wody WWA w zakresie od 95,6 do 100% (Kong i in., 2011).  
Ponadto zaobserwowano, że zmieniając parametry procesu aktywacji, takie jak: tem-
peratura, czynnik aktywujący i szybkość przepływu utleniacza, z tego samego  
substratu można otrzymać węgiel aktywny o różnych właściwościach adsorpcyj-
nych. Przykładowo, podwyższenie temperatury podczas procesu otrzymywania  
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węgla aktywnego z łodyg soi skutkowało wzrostem jego zdolności adsorpcji (Kong 
i in., 2011). Podobnie, podczas produkcji węgla aktywnego z koksu naftowego, 
zmieniając stosunek KOH do węgla, odnotowano lepszą adsorpcję WWA z roztwo-
rów wodnych (Yuan i in., 2010). Duża powierzchnia właściwa i porowata struktura  
węgla aktywnego zwiększają zdolności sorpcyjne. W zależności od rodzaju węgla  
aktywnego znormalizowana specyficzna pojemność powierzchni może być zróżni-
cowana. Węgiel aktywny na bazie CO2, np. aktywowany koks naftowy, ma wyższą 
znormalizowaną powierzchnię właściwą wynoszącą 0,27 mg/m2, przy maksymalnej 
zdolności adsorpcji naftalenu wynoszącej 112,6 mg/g, podczas gdy dla komercyj-
nego węgla aktywnego przy powierzchni właściwej 0,19 mg/m2 maksimum zdolno-
ści adsorpcji naftalenu wynosi 196,4 mg/g (Lamichhane i in., 2016). 

Rosińska i Dąbrowska (2018) przeprowadziły badania adsorpcji WWA na  
pylistym węglu aktywnym w środowisku wody powierzchniowej. Do badań wyko-
rzystano wodę powierzchniową pobraną ze zbiornika Kozłowa Góra oraz zastoso-
wano węgle pyliste CWZ-22 i CWZ-30 w dawce 30 mg/dm3. Wodę modyfikowano 
roztworem wzorcowym PAH MIX A firmy RESTEK w celu uzyskania stężenia cał-
kowitego WWA wyższego od dopuszczalnego w wodzie przeznaczonej do spożycia 
przez ludzi. Do wody wprowadzono cztery WWA: benzo(b)fluoranten, benzo(k) 
fluoranten, benzo(g,h,i)perylen, indeno(1,2,3-c,d)piren, które normowane są w roz-
porządzeniu (2017) i dyrektywie (1995). Zmiany zawartości WWA po procesie  
adsorpcji na węglach aktywnych CWZ-22 i CWZ-30 przedstawiono w tabeli 2.3.8. 

W niezmodyfikowanej wodzie powierzchniowej łączne stężenie analizowanych 
WWA wyniosło 21,44 ng/dm3. Nie wykryto obecności związków reprezentujących 
3-pierścieniowe WWA, tj. acenaftylenu, acenaftenu, fenantrenu i antracenu, oraz 
benzo(b)fluorantenu, reprezentującego 5-pierścieniowy WWA. Stężenie WWA  
zawarte w Dyrektywie Rady 98/83/EC w sprawie jakości wody przeznaczonej  
do spożycia przez ludzi, tj. benzo(a)piren oraz suma benzo(b)fluorantenu, benzo(k) 
fluorantenu, benzo(g,h,i)perylenu oraz indeno(1,2,3-c,d)pirenu, było poniżej do-
puszczalnej wartości, tj. odpowiednio 0,01 i 0,05 μg/dm3. Stężenie pozostałych 
WWA wynosiło od 0,59 (chryzen) do 8,58 ng/dm3 (naftalen). Zastosowanie pyli-
stych węgli aktywnych wpłynęło na obniżenie stężenia benzo(a)pirenu w zakresie 
od 49,5 do 66,1%. Zastosowanie węgla CWZ-30 było o 17% skuteczniejsze 
w zmniejszaniu stężenia benzo(a)pirenu w stosunku do CWZ-22. Zastosowanie py-
listych węgli aktywnych CWZ-22 i CWZ-30 pozwoliło na zmniejszenie sumy czte-
rech WWA odpowiednio o 69,7 i 67,6%. Skuteczność usuwania z wody trójpierście-
niowych WWA przez CWZ-22 i CWZ-30 wyniosła od 42,2 do 64,6%. Efektywność 
usuwania 4-pierścieniowych WWA z wody w procesie sorpcji z użyciem CWZ-30 
wahała się od 83,4 do 88,7% i była wyższa od wydajności węgla CWZ-22. Skutecz-
ność usuwania dibenzo(a,h)antracenu była porównywalna dla obu adsorbentów 
(CWZ-22, CWZ-30) i wyniosła odpowiednio 61,3 i 64,7%. Adsorpcja na pylistym 
węglu aktywnym pozwoliła na zmniejszenie stężeń analizowanych WWA maksy-
malnie do 89,3%; lepsze wyniki uzyskano, stosując węgiel aktywny CWZ-30, który 
charakteryzował się większą powierzchnią właściwą. 
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Tabela 2.3.8. Zmiany zawartości WWA po procesie adsorpcji na węglach aktywnych 
CWZ-22 i CWZ-30 (Rosińska i Dąbrowska, 2018) 

WWA 
Granica detekcji 

(ng/dm3) 
Woda  surowa 

zmodyfikowana 
CWZ-22 CWZ-30 

Benzo(a)piren 0,01 50,85 25,70 17,22 
     

Benzo(b)fluoranten 0,01 49,76 11,78 13,71 

Benzo(k)fluoranten 0,01 51,99 26,55 5,58 

Benzo(g,h,i)perylen 0,01 51,26 12,46 19,65 

Indeno(1,2,3-c,d)piren 0,01 50,85 11,10 27,23 

Σ4 WWA  203,86 61,89 66,17 
     

Naftalen 0,05 58,58 33,20 35,40 

Acenaftylen 0,01 48,83 28,90 19,01 

Acenaften 0,01 49,24 27,12 20,95 

Fluoren 0,01 52,59 22,58 20,59 

Fenantren 0,01 48,39 20,68 18,00 

Antracen 0,01 48,52 17,77 17,70 

Fluoranten 0,01 51,99 16,69 5,87 

Piren 0,01 51,27 12,45 5,99 

Benzo(a)antracen 0,01 50,88 13,04 8,12 

Chryzen 0,01 50,59 13,20 8,37 

Dibenzo(a,h)antracen 0,01 51,26 19,35 17,64 

 
Ze względu na dużą powierzchnię właściwą oraz porowatą strukturę biowęgiel 

jest skutecznym adsorbentem (Yargicoglu  i in., 2015) w usuwaniu WWA z roztwo-
rów wodnych oraz w rekultywacji gleby zanieczyszczonej tymi związkami. W ostat-
nich latach coraz większym zainteresowaniem cieszy się wykorzystanie biowęgli do 
adsorpcji zanieczyszczeń. Okazuje się, że biowęgle mogą być stosunkowo niedro-
gimi i efektywnymi materiałami do  usuwania metali i innych zanieczyszczeń z roz-
tworów wodnych, ale ich przydatność w bardzo znacznym stopniu zależy między 
innymi od warunków przygotowywania biowęgla. Biowęgiel wytwarzany jest z pro-
duktów rolniczych, przemysłowych lub odpadów leśnych (np. resztki pszenicy, 
słoma kukurydziana, łuski ryżowe, igły sosny, łupiny orzeszków ziemnych, pestki 
moreli) w procesie pirolizy przy braku lub prawie braku dostępu tlenu w temperatu-
rze od 300 do 700oC (Anderson i in., 2013; Laird, 2008). Badania potwierdzają sku-
teczność biowęgla w usuwania zanieczyszczeń.  Ahmad i in. (2014) zaproponowali 
trzy rodzaje mechanizmów oddziaływań między biowęglem a zanieczyszczeniami 
organicznymi (rys. 2.3.5): 
 elektrostatyczne przyciąganie zanieczyszczeń organicznych, 
 elektrostatyczne przyciąganie polarnych zanieczyszczeń organicznych, 
 elektrostatyczne przyciąganie niepolarnych zanieczyszczeń organicznych. 
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W procesie sorpcji hydrofobowych związków organicznych na frakcjach węglo-
wych biowęgla wyróżnić można następujące rodzaje oddziaływań:  
 π-π czy donor-akceptor,  
 hydrofobowych,  
 wiązań wodorowych, 
 wypełniania porów 
lub jednoczesne występowanie  kilku mechanizmów adsorpcji. 

 

 
Rys. 2.3.5. Mechanizm oddziaływania pomiędzy biowęglem a zanieczyszczeniami  

organicznymi (Ahmad i in., 2014) 

Qiu i in. (2009) oraz Xu i in. (2011) zaproponowali mechanizm adsorpcji na  
biowęglu polegający na elektrostatycznym przyciąganiu/odpychaniu między zanie-
czyszczeniami organicznymi a biowęglem. Według Autorów, powierzchnia biowę-
gla jest zwykle naładowana ujemnie, co umożliwia elektrostatyczne przyciąganie 
dodatnio naładowanych związków organicznych.  

Na proces sorpcji na biowęglu WWA  występujących w wodzie wpływają  
powierzchnia właściwa, porowatość oraz polarność i aromatyczność biowęgla.  
Biowęgiel produkowany w temperaturze powyżej 400oC charakteryzuje się wysoką 
powierzchnią właściwą i mikroporowatością, dlatego wykazuje dobre zdolności 
sorpcyjne zanieczyszczeń organicznych. Według Chen i in. (2011), w przypadku 
biowęgla otrzymanego z igieł sosnowych w niskich temperaturach (100-300oC) 
sorpcja zanieczyszczeń organicznych zachodzi na jego niekarbonizowanych frak-
cjach, natomiast dla biowęgla otrzymanego w wyższych temperaturach (400-700oC) 
charakterystyczna jest sorpcja na porowatych karbonizowanych frakcjach.  
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Oleszczuk i in. (2012) podali, że biowęgiel może zasorbować około 57% WWA 
rozpuszczonych w ściekach. Ponadto Wang i in. (2017) wykazali, że przy użyciu 
biowęgla otrzymanego z pozostałości drzewnych  skuteczność usuwania z roztwo-
rów wodnych WWA (piren, fenantren i benzo(a)antracen) wynosiła 60%. Wyka-
zano, że wielkość cząstek biowęgla w minimalnym stopniu ma wpływ na sorpcję 
WWA. Jednak im mniejszy rozmiar cząstek, tym krótszy jest czas osiągnięcia stałej 
równowagi sorpcji (Zheng i in., 2010). 

Autorka przeprowadziła eksperyment sorpcji WWA na biowęglu otrzymanym 
w wyniku spalania osadu ściekowego w temperaturze 485oC. W tym celu do każdej 
zlewki odmierzano po 0,5 dm3 wody destylowanej i dodawano biowęgiel w dawce 
100 mg/dm3 oraz wprowadzano mieszaninę wzorcową PAH MIX A. Tak przygoto-
wane próbki mieszano na mieszadle magnetycznym o prędkości 2500 obr/min. Czas 
kontaktu biowęgla z WWA wynosił: 10, 30 i 60 min. Wyniki zmian stężenia WWA 
w wodzie modelowej po adsorpcji z użyciem biowęgla przy różnym czasie kontaktu 
przedstawiono w tabeli 2.3.9. 

Tabela 2.3.9. Stężenie WWA (ng/dm3) w wodzie modelowej i po adsorpcji  
z użyciem biowęgla (Dąbrowska i in., 2021) 

WWA 
Woda  

modelowa 

Czas kontaktu (min) 

10 30 60 

Benzo(a)piren 48,56 46,32 40,47 36,91 
 

Benzo(b)fluoranten 48,92 47,51 42,35 35,53 

Benzo(k)fluoranten 50,22 49,46 43,58 37,59 

Benzo(g,h,i)perylen 50,84 49,24 41,39 32,50 

Indeno(1,2,3-c,d)piren 49,69 47,35 41,60 29,83 

Σ4 WWA 199,67 193,56 168,92 135,45 
 

Naftalen 50,47 49,72 42,81 39,14 

Acenaftylen 49,02 48,14 47,64 44,74 

Acenaften 48,35 47,40 45,49 42,38 

Fluoren 51,80 49,25 44,05 41,76 

Fenantren 48,44 47,35 45,72 41,52 

Antracen 48.81 47,00 43,50 40,49 

Fluoranten 50,37 48,92 44,61 35,26 

Piren 50,29 49,04 45,06 36,27 

Benzo(a)antracen 50.88 49,24 48,48 40,58 

Chryzen 50,59 49,31 44,82 40,26 

Dibenzo(a,h)antracen 51,26 49,36 46,49 29,50 
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Zastosowanie biowęgla wpłynęło na obniżenie stężenia analizowanych WWA 
w wodzie modelowej po czasie kontaktu 30 i 60 minut. Czas kontaktu 10 min nie 
był skuteczny w usuwaniu WWA, ponieważ stężenia tych związków były na podob-
nym poziomie w porównaniu z wodą modelową przed procesem. Po czasie 30 min 
sumaryczne stężenie czterech WWA określone w Rozporządzeniu Ministra Zdrowia 
w sprawie jakości wody przeznaczonej do spożycia przez ludzi (Rozporządzenie, 
2017), tj. benzo(b)fluorantenu, benzo(k)fluorantenu, benzo(g,h,i)perylenu oraz  
indeno(1,2,3-c,d)pirenu, było równe 169 ng/dm3, natomiast po 60 min obniżyło się 
do 135 ng/dm3. Po 30 minutach efektywność usuwania pozostałych analizowanych 
WWA była w zakresie od 3% (acenaftylen) do 15% (naftalen).  
 

 
Rys. 2.3.6. Efektywność usuwania WWA normowanych w wodzie przeznaczonej  

do spożycia przez ludzi 
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wpływają powierzchnia właściwa, porowatość oraz polarność i aromatyczność bio-
węgla. Biowęgiel jest bogaty w amorficzny węgiel alifatyczny, czym można tłuma-
czyć jego wysoką zdolność sorpcyjną hydrofobowych związków organicznych,  
takich jak WWA. Dodatkowo dane literaturowe potwierdzają, że biowęgiel produ-
kowany w temperaturze powyżej 400oC charakteryzuje się wysoką powierzchnią 
właściwą i mikroporowatością. Biowęgiel wykorzystywany do badań otrzymano  
w wyniku spalenia osadu ściekowego i wykazywał on dobre zdolności sorpcyjne 
analizowanych WWA. Pozostaje jeszcze problem związków toksycznych, które po-
wstają podczas otrzymywania biowęgla w wyższych temperaturach. Dlatego, wy-
bierając do badań biowęgiel, należy zwrócić uwagę na jego ewentualne zagrożenia 
wynikające z generowania się substancji toksycznych podczas otrzymywania bio-
węgla w wysokich temperaturach. Ważne jest spełnienie standardów jakościowych 
stosowanego biowęgla, które mają charakter jedynie zaleceń i nie mają skutków 
prawnych w krajach UE (Malińska i Miełgieś, 2016).      

2.3.7.3. Metody AOPs 

Najnowsze badania wskazują, że AOPs połączone z technikami utleniania kata-
litycznego dają bardzo dobre rezultaty eliminacji WWA, szczególnie związków  
o dużej liczbie pierścieni (więcej niż 5 i 6 pierścieni). Gaurav i Yadav (2020) jako 
przykłady typowych metod AOPs stosowanych do usuwania WWA ze ścieków  
podali: UV/O3/H2O2, UV/H2O2/TiO2 i UV/TiO2/Fe2+, US/Fe2+ i US/UV/TiO2.  
Z kolei Ribeiro i in. (2015) dokonali przeglądu danych dotyczących stosowania 
AOPs do usuwania związków priorytetowych, w tym WWA. Autorzy wykazali, że 
do usuwania substancji priorytetowych z wody najczęściej stosowano procesy oparte 
na metodzie Fentona/UV lub światła słonecznego, gdzie efektywność usuwania  
zanieczyszczeń zwykle zwiększała się wraz z temperaturą. Na drugim miejscu zna-
lazła się fotokataliza heterogeniczna.  

Najnowsze doniesienia literaturowe potwierdzają, że degradacja fotokatalityczna 
jest ekonomiczną i przyjazną dla środowiska techniką konwersji i mineralizacji 
WWA w zanieczyszczonych matrycach środowiskowych do mniej szkodliwych/ 
nieszkodliwych związków oraz CO2 i H2O (Nguyen i in., 2020). Podobnie jak  
w przypadku degradacji mikrobiologicznej, reakcja fotodegradacji zależy w dużym 
stopniu od masy cząsteczkowej i budowy strukturalnej degradowanych WWA.  
Generalnie liniowe, 2-pierścieniowe i niektóre klastrowe WWA pod wpływem bez-
pośredniego działania światła ulegają szybkiej degradacji. WWA o budowie kątowej 
(np. fenantren i dibenzo(a,h)antracen) rozkładają się najwolniej, co wynika z faktu, 
że są to najbardziej stabilne strukturalnie WWA. Ponadto proces fotolizy jest  
bardziej skuteczny dla związków o stosunkowo niskiej masie cząsteczkowej, takich 
jak np. naftalen, ponieważ związki te są bardziej biodostępne i mają dłuższe czasy 
ekspozycji na światło słoneczne.  

Fotodegradacja i utlenianie oraz połączenie obu metod uważane są za jedne  
z najefektywniejszych metod degradacji  WWA (Nikolić i in., 2017). Do usuwania 
WWA najczęściej stosowane są procesy fotochemicznego utleniania za pomocą nad-
tlenku wodoru i ozonu jako wydajne i stosunkowo niedrogie (Nikolić i in., 2017). 
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Liczne badania poświęcone fotolizie poszczególnych WWA wykazały, że struktury 
aromatyczne tych związków silnie absorbują promieniowanie UV w obszarach dłu-
gości fali 240-400 nm i ulegają rozkładowi pod wpływem światła UV (EL-Saeid 
i in., 2015). Generalnie, pod wpływem światła UV WWA o mniejszych masach czą-
steczkowych rozkładają się szybciej niż o większych masach (Xu i in., 2013).  
Pod wpływem światła UV nadtlenek wodoru tworzy wysoce reaktywny rodnik  
hydroksylowy, który oddziałuje z WWA (zmodyfikowana reakcja Fentona)  
(Jonsson i in., 2007; Rivas, 2006). W reakcji Fentona do usuwania WWA stosuje się  
roztwór H2O2, w ustalonym kwaśnym środowisku pH i w obecności stabilizatorów, 
co pozwala na kontrolę szybkości ubytku nadtlenku i lepsze zwilżanie zanieczysz-
czonej matrycy (Baciocchi i in., 2003). Ponadto lotność WWA jest wspomagana 
przez dodatkową energię pochodzącą z rozkładu H2O2, która jest reakcją egzoter-
miczną. Dla typowych WWA, takich jak fluoren, fenantren, antracen i dibenzo 
(a,h)antracen, skuteczne efekty w ich usuwaniu w zakresie od 66 do 89% uzyskano, 
stosując proces O3/H2O2 (Ning i in., 2015).  

W celu degradacji WWA szeroko badane i często stosowane są metody utleniania 
za pomocą odczynnika Fentona i utleniania na bazie ozonu. Techniki te pozwalają 
na usunięcie około 15-95% ChZT przy stężeniu wahającym się od 0,6 do 26 mg/cm3. 
Manan i in. (2019) zastosowali metodę foto-Fentona (UV/H2O2) do usuwania WWA 
z zanieczyszczonej wody oraz określili optymalne warunki zarówno dla symulowa-
nego roztworu, jak i rzeczywistych próbek. Skuteczność usuwania WWA wahała się 
od 76,4 do 91%.   

WWA mogą być utleniane również w reakcji ozonowania, która może przebiegać 
bezpośrednio (reakcja między ozonem i WWA) lub pośrednio (poprzez wolne  
rodniki powstałe w wyniku rozkładu ozonu) (O’Mahony i in., 2006). Większość  
zaawansowanych procesów utleniania wykorzystuje kombinację silnych utleniaczy,  
takich jak O3, H2O2, i odpowiednich katalizatorów (Gaurav i Yadak, 2020;  
Pera-Titus i in., 2004). Zgodnie z danymi literaturowymi, procesy AOPs w połącze-
niu z katalizatorami oceniono jako najbardziej efektywne metody oczyszczania 
wody i ścieków z WWA (Nguyen i in., 2020). W szczególności fotokatalizatory na 
bazie TiO2 uważa się za jedne z najpopularniejszych materiałów fotokatalitycznych 
do fotodegradacji WWA. Inne fotokatalizatory, takie jak Ag3PO4, fotokatalizatory 
na bazie tlenków żelaza, ZnO, MHCF, są również szeroko badane i uzyskane wyniki 
są bardzo obiecujące w aspekcie usuwania WWA. Również katalityczne utlenianie 
za pomocą H2O2 przy użyciu tytanu czy platyny wykorzystano do usuwania  
16 WWA składających się z 3-, 4-, 5- i 6-pierścieniowych związków (Turek i in., 
2015). Maksymalną redukcję analizowanych WWA osiągnięto, stosując katalizatory 
tytanowe w porównaniu z efektami uzyskanymi dla katalizatorów platynowych i ko-
baltowych (Włodarczyk-Makuła, 2011). Obiecującą techniką AOPs oczyszczania 
wody z WWA jest także peroksydacja katalityczna (CPO), w której jednorodne i he-
terogeniczne katalizatory są używane do degradacji organicznych zanieczyszczeń 
z użyciem H2O2 jako utleniacza. Heterogeniczne systemy CPO zostały obciążone róż-
nymi metalami przejściowymi na powierzchniach materiałów stałych (Domingueza  
i in., 2014; Subbaramaiah i in., 2013), co zapewnia wystarczającą interakcję  
zanieczyszczeń organicznych z aktywnymi rodnikami hydroksylowymi i skutkuje 
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poprawą efektywności usuwania zanieczyszczeń organicznych. W związku z tym  
w najbliższej przyszłości uzdatnianie wody z zastosowaniem AOPs można uznać za 
metodę alternatywną dla konwencjonalnego uzdatniania wody.  

Z kolei Nikolić i in. (2017) rekomendują nową metodę (FHO3AOP) opartą na 
utlenianiu WWA przez nadtlenek wodoru i ozon pod wpływem światła UV. W przy-
padku WWA o mniejszych masach cząsteczkowych (naftalen, fluoren i fenantren) 
elimninację zanieczyszczeń osiągnięto po 150 h procesu. W przypadku cięższych 
WWA (fluorantenu i pirenu) stężenie zmniejszyło się  40 razy. 

Rosińska (2021) zastosowała promieniowanie UV do oceny zmian składu iloś- 
ciowego i jakościowego WWA w wodzie po procesach dezynfekcji. W związku  
z tym przeprowadziła badania z zastosowaniem promieniowania UV o różnych  
czasach ekspozycji w celu otrzymania wody regenerowanej z bezpieczną dla środo-
wiska zawartością WWA. Do badań wykorzystała ścieki pobrane po wszystkich  
procesach oczyszczania, ale przed odprowadzeniem do odbiornika. Próbki ścieków 
poddano działaniu promieniowania UV przez 10, 20, 30 i 40 min. Przed procesem 
odnotowano obecność wszystkich 16 analizowanych WWA, a ich sumaryczne stę-
żenie wynosiło 1067,14 ng/dm3 (tab. 2.3.10). We wszystkich próbkach dominowały 
2-pierścieniowe i 3-pierścieniowe WWA. Największe stężenia wyznaczono dla  
fenantrenu (140,39 ng/dm3) i acenaftylenu (132,83 ng/dm3). Stężenie pozostałych 
WWA było niższe. 

Po przeprowadzeniu dezynfekcji promieniowaniem UV we wszystkich badanych 
próbkach nastąpiło obniżenie stężenia WWA w ściekach. Wykazano, że po 10  
i 20 minutach naświetlania sumaryczne stężenie zmniejszyło się odpowiednio o 20 
i 24%. Po 30 minutach ekspozycji próbek na promieniowanie UV sumaryczne stę-
żenie WWA obniżyło się o 66%. Wydłużenie czasu naświetlania do 40 minut nie 
miało wpływu na obniżenie stężenia WWA. Zaobserwowano, że nie ma dalszych 
korzyści z wydłużenia okresu naświetlania. Stwierdzono, że po krótszych czasach 
ekspozycji promieniowania UV (10 i 20 minut) sumaryczne stężenie WWA w ście-
kach kształtowało się na podobnym poziomie (855,63 i 807,63 ng/dm3). 

Optymalny czas ekspozycji promieniowania UV dla skutecznego usuwania 
WWA wynosił 30 minut. Po tym czasie degradacja węglowodorów 3-pierścienio-
wych wynosiła 81±4% (acenaften), węglowodorów 4-pierścieniowych – 78±5% 
(benzo(a)antracen), węglowodorów 5-pierścieniowych 78±4% (dibenzo(a,h)antracen) 
i węglowodorów 6-pierścieniowych 69±4% (indeno(1,2,3-c,d)piren). W porównaniu 
z wynikami uzyskanymi po 20 minutach skuteczność usuwania WWA poprawiła się 
od 2 (indeno(1,2,3-c,d)piren) do 4 razy (acenaften). Wydłużenie czasu ekspozycji na 
promieniowanie UV nie poprawiło istotnie statystycznych skuteczności usuwania 
WWA. 

Największe zmiany (od 74 do 81%) wykazano przede wszystkim dla 3-pierście-
niowych WWA (acenaftenu, antracenu, fenantrenu), 4-pierścieniowego benzo(a) 
antracenu i 5-pierścieniowego dibenzo(a,h)antracenu. Dla tych związków skutecz-
ność usuwania WWA wzrastała w następującej kolejności: acenaften > benzo(a) 
antracen > dibenzo(a,h)antracen > antracen > fenantren. Szereg skuteczności usuwa-
nia WWA wyznaczony w badaniach nie jest zgodny z szeregiem zaproponowanym 
przez Xia i in. (2009), którzy badali wpływ fotodegradacji na usuwanie WWA  
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w wodach. Do badań wykorzystali oni lampę ksenonową. Ze względu na stopień 
usunięcia WWA uszeregowano następująco: acenaftylen > piren > fenantren >  
fluoren > fluoranten.  

Tabela 2.3.10. Stężenie (ng/dm3) WWA w ściekach po ekspozycji promieniowaniem UV 
(Rosińska, 2021) 

WWA 
Ścieki Czas kontaktu 

 10 min 20 min 30 min 40 min 

Naftalen 88,58 70,80 69,33 36,69 33,1 

Acenaftylen 132,83 110,18 100,79 67,60 61,61 

Acenaften 99,24 80,50 78,50 19,40 20,77 

Fluoren 102,59 87,84 82,81 31,01 30,63 

Fenantren 140,39 123,88 119,43 36,32 34,77 

Antracen 108,52 84,03 76,01 26,49 25,73 

Fluoranten 82,70 73,44 69,61 28,82 25,53 

Piren 41,24 31,25 28,93 12,46 12,06 

Benzo(a)antracen 39,47 28,06 24,76 8,63 8,15 

Chryzen 30,69 25,50 22,08 17,18 18,01 

Benzo(b)fluoranten 39,49 34,54 32,90 18,46 16,73 

Benzo(k)fluoranten 28,50 23,60 20,89 14,52 13,89 

Benzo(a)piren 39,04 22,04 20,48 12,37 12,00 

Dibenzo(a,h)antracen 28,41 15,15 17,03 6,32 6,10 

Indeno(1,2,3-c,d)piren 37,39 24,11 22,75 11,60 10,58 

Benzo(g,h,i)perylen 28,06 20,71 20,83 13,56 12,42 

16 WWA 1067,14 855,63 807,13 361,43 342,08 
 

Niu i in. (2004) wykazali, że efektywność fotodegradacji jest odwrotnie propor-
cjonalna do masy cząsteczkowej WWA i wprost proporcjonalna do dawki promie-
niowania. Wśród badanych WWA najwyższą skuteczność wykazano dla 3-pierście-
niowego acenaftenu (81%), następnie 4-pierścieniowego benzo(a)antracenu (78%), 
5-pierścieniowego dibenzo(a,h)antracenu (78%) i 6-pierścieniowego indeno(1,2,3-c,d) 
pirenu (69%). 

Na obniżenie stężenia WWA może wpływać kilka procesów. W badaniach prze-
prowadzonych przez Rosińską (2021) założono, zgodnie z danymi literaturowymi, 
że obniżenie stężenia WWA jest wynikiem głównie ich degradacji lub przemian  
w inne związki (Lawal, 2017). Chociaż proces przemian WWA w inne związki po-
przez ich degradację uważa się za możliwy, nie można wykluczyć innych procesów. 
Dzięki słabej rozpuszczalności w wodzie, niskiej prężności par i ich aromatycznemu 
charakterowi WWA wykazują duże powinowactwo do powierzchni ciał stałych  
(Behera i in., 2018).  W związku z tym WWA sorbują się na powierzchni cząstek 
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zawieszonych, co może być kolejną przyczyną obniżania ich stężenia w badanych 
próbkach. Zmiany te mogą również wynikać z wiązania się WWA z organicznymi 
makrocząsteczkami obecnymi w ściekach oczyszczonych, np. z powszechnie wystę-
pującymi fragmentami mikroplastiku. Udowodniono, że fragmenty plastiku mogą 
być nośnikami zanieczyszczeń, w tym WWA (Sendra i in., 2021). Kolejną przyczyną 
obniżania stężenia WWA może być ich ulatnianie się. Proces ten jest wysoce praw-
dopodny głównie na etapie przygotowania próbki do analizy ilościowej (podczas 
ekstrakcji i odparowywania ekstraktu). Wśród analizowanych WWA występują  
2- i 3-pierścieniowe WWA, które zaliczane są do półlotnych, co prowadzi do ich 
dodatkowych strat. W związku z różnymi możliwościami przemian WWA trudno 
jest jednoznacznie wskazać przyczynę obniżania  ich stężenia w przeprowadzonych 
badaniach. Ścieki oczyszczone są złożonymi matrycami środowiskowymi i ostatecz-
nie wiedza na temat losów WWA poddanych ekspozycji na promieniowanie UV jest 
nadal niekompletna. Przemiany WWA w złożonych matrycach wodnych mogą  
prowadzić do związków, które nie są wykrywane za pomocą zastosowanej proce-
dury analitycznej. 

W przypadku zastosowania metod AOPs głównym problemem są stosunkowo 
wysokie koszty eksploatacji związane z odczynnikami (np. H2O2) i zużyciem  
energii, chociaż użycie promieniowania słonecznego może zmniejszyć te koszty. Co 
więcej, podczas tych procesów mogą powstawać produkty uboczne, które są bardziej 
toksyczne niż związki wyjściowe. Połączenie metod AOPs z procesami biologicz-
nymi nie jest jeszcze rozpowszechnioną praktyką stosowaną do usuwania WWA,  
ale wskazuje, że zastosowanie metod AOPs umożliwia przekształcenie WWA 
w związki podatne na biodegradację w stosunkowo krótkim czasie. Stąd też zasto-
sowanie w pierwszym etapie metody AOPs, a następnie procesu biologicznego po-
zwoli na skuteczną eliminację WWA.  

2.3.7.4. Procesy hybrydowe 

Procesy hybrydowe mają za zadanie realizowanie równocześnie kilku procesów 
jednostkowych w celu osiągnięcia założonego celu oczyszczania wody, które nie 
zmniejszają wzajemnie w sposób istotny swojej skuteczności.  

Realizacja procesów może odbywać się m.in. w układach hybrydowych:  
 koagulacja + adsorpcja,  
 utlenianie + koagulacja; utlenianie + adsorpcja,  
 utlenianie + koagulacja + adsorpcja; koagulacja + utlenianie + adsorpcja + filtra-

cja biologiczna + proces membranowy,  
 utlenianie + proces membranowy; koagulacja + proces membranowy; adsorpcja 

+ proces membranowy (ultrafiltracja/mikrofiltracja),  
 odwrócona osmoza + wymiana jonowa,  
 ultrafiltracja + odwrócona osmoza + wymiana jonowa. 

Stosując proces koagulacji wspomaganej pylistym węglem aktywnym, przepro-
wadzono badania usuwania WWA z wody powierzchniowej zmodyfikowanej roz-
tworem  wzorcowym WWA MIX A firmy RESTEK (Rosińska i Dąbrowska, 2018). 
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Podczas modyfikacji  uzyskano w wodzie surowej sumaryczne stężenia normowa-
nych WWA dwukrotnie wyższe od  dopuszczalnego w wodzie przeznaczonej do 
spożycia. Tak zmodyfikowaną WWA wodę poddano koagulacji. Zastosowano koa-
gulanty Al2(SO4)3, PAX-XL1910, PAX-XL1905 i węgiel aktywny CWZ-30 oraz 
CWZ-22. Wybrane wyniki usuwania  WWA z wody przy zastosowaniu koagulantu 
PAX-XL19F w dawce 3 mgAl/dm3 i węgla  pylistego CWZ-30 w dawce 30 mg/dm3 
przedstawiono w tabeli 2.3.11. 

Tabela 2.3.11. Stężenia WWA (ng/dm3) w wodzie ze zbiornika Kozłowa Góra przed  
i po procesie koagulacji połączonej z adsorpcją (Rosińska i Dąbrowska, 2018) 

WWA 
Woda  

surowa* 

Woda oczyszczona 

PAX-XL19F CWZ-30 
PAX-XL19F 
+ CWZ-30 

Benzo(a)piren 50,85 18,33 17,22 2,15 
     

Benzo(b)fluoranten 49,76 11,50 13,71 2,74 

Benzo(k)fluoranten 51,99 8,83 5,58 2,74 

Benzo(g,h,i)perylen 51,26 6,46 19,65 2,07 

Indeno(1,2,3-c,d)piren 50,85 4,83 27,23 5,16 

Σ4 WWA 203,86 31,62 66,17 12,71 
     

Naftalen 58,58 36,69 35,40 20,10 

Acenaftylen 48,83 22,60 19,01 11,61 

Acenaften 49,24 19,40 20,95 13,77 

Fluoren 52,59 21,01 20,59 10,63 

Fenantren 48,39 16,32 18,00 13,77 

Antracen 48,52 16,49 17,70 9,73 

Fluoranten 51,99 8,82 5,87 2,53 

Piren 51,27 6,46 5,99 2,06 

Benzo(a)antracen 50,88 6,63 8,12 2,15 

Chryzen 50,59 17,18 8,37 2,01 

Dibenzo(a,h)antracen 51,26 6,32 17,64 2,10 
* woda zmodyfikowana 

 
Podczas procesu koagulacji dobrą skuteczność obniżenia sumy czterech normo-

wanych WWA, tj. benzo(b)fluorantenu, benzo(k)fluorantenu, benzo(g,h,i)perylenu, 
indeno(1,2,3-c,d)pirenu, uzyskano z zastosowaniem koagulantu PAX-XL19F 
(84,5%); użycie Al2(SO4)3 lub PAX-XL1910 umożliwiło uzyskanie efektywności 
usuwania tych związków odpowiednio o 59,4 i 67,4%. Dobrą skuteczność usuwa- 
nia benzo(a)pirenu (84,2%) otrzymano podczas koagulacji z użyciem Al2(SO4)3.  
Adsorpcja na pylistym węglu aktywnym pozwoliła na obniżenie stężenia analizo-
wanych WWA maksymalnie do 89,3%; lepsze rezultaty otrzymano, stosując  
węgiel CWZ-30, który charakteryzował się większą powierzchnią właściwą.  
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Zastosowanie koagulantu PAX-XL19F i CWZ-30 pozwoliło na obniżenie stężenia 
badanych związków w zakresie od 57,8% (naftalen) do 96,0% (piren, chryzen).  
Dla benzo(a)pirenu efektywność usuwania wynosiła 95,8%, dla sumy czterech nor-
mowanych WWA wynosiła 93,8%. Dlatego uważa się, że połączenie koagulacji 
z adsorpcją zwiększa efektywność usuwania WWA z zanieczyszczonej wody.  
Zaobserwowano, że selektywność usuwania z wody WWA zależy od właściwości 
fizyczno-chemicznych związku (np. liczby pierścieni w cząsteczce, hydrofobowo-
ści). Najlepsze rezultaty uzyskano dla PAX-XL19F i WWA 4-6-pierścieniowych. 
Otrzymane wyniki potwierdzają rezultaty badań innych Autorów (Nowacka i Wło-
darczyk-Makuła, 2014). Lepszą efektywność usuwania WWA zawierających 4-6 
pierścieni tłumaczy się ich dobrą sorpcją na cząstkach stałych. Badania Li i in. 
(2009) wykazały, że podczas koagulacji mikrozanieczyszczeń organicznych istotną 
rolę odgrywa sorpcja tych związków na cząstkach substancji organicznych natural-
nie występujących w wodzie (NOM). Do WWA silnie związanych z zawiesiną i po-
wierzchnią substancji stałych zalicza się: indeno(1,2,3-c,d)piren, benzo(g,h,i) 
perylen, dibenzo(a,h)antracen i benzo(k)fluoranten. Dla tych związków efektywność 
usuwania w procesie koagulacji była większa w porównaniu z efektywnością usu-
wania 2- i 3-pierścieniowych WWA. Otrzymane wyniki potwierdzają zależność 
między hydrofobowością WWA (wyrażoną przez współczynnik podziału Kow) 
a skutecznością koagulacji w usuwaniu tych zanieczyszczeń z wody. Według  
Tadkaew i in. (2011), dla związków wykazujących logKow > 3,2 uzyskuje się wyższą 
efektywność ich usuwania w procesie koagulacji. Wartość logKow analizowanych 
WWA wynosi od 3,30 do 6,58, co tłumaczy dobrą efektywność procesu koagulacji 
w ich usuwaniu. Generalnie, dla badanych związków wykazano, że wraz ze wzro-
stem logKow WWA zwiększa się efektywność ich usuwania. Na skuteczność procesu 
adsorpcji ma wpływ rodzaj stosowanego węgla (powierzchnia właściwa, porowatość 
oraz polarność i charakter chemiczny powierzchni węgla) oraz właściwości usuwa-
nych mikrozanieczyszczeń organicznych (masa molowa, budowa przestrzenna czą-
steczki, rozpuszczalność, siła jonowa), a także temperatura roztworu, w którym za-
chodzi proces adsorpcji (Amstaetter i in., 2012). 

Autorka wraz z zespołem prowadziła oczyszczanie modyfikowanej wody  
powierzchniowej w procesie koagulacji oraz w procesach hybrydowych łączących 
procesy jednostkowe: 
 koagulacja + adsorpcja, 
 ozonowanie + koagulacja, 
 ozonowanie + koagulacja + adsorpcja, 
 ozonowanie + naświetlanie UV + koagulacja + adsorpcja. 

Dawki zastosowanych reagentów wynosiły: koagulant PAX-XL19F –  
3 mgAl/dm3, pylisty  węgiel aktywny – 50 mg/dm3, biowęgiel – 50 mg/dm3. Ozono-
wanie przeprowadzono dawką  wynoszącą 2 mgO3/dm3 wody w ciągu minuty.  
Czas ozonowania wynosił 10 minut. Również naświetlanie niskociśnieniową lampą 
UV prowadzono przez 10 minut. 

Zmiany stężenia WWA w zmodyfikowanej wodzie powierzchniowej po zastoso-
waniu procesu koagulacji i koagulacji wspomaganej ozonowaniem przedstawiono  
w tabeli 2.3.12. 
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Tabela 2.3.12. Stężenie WWA (ng/dm3) w wodzie powierzchniowej surowej  
i zmodyfikowanej oraz w wodzie oczyszczonej w procesie koagulacji i ozonowania  

(Dąbrowska i in., 2021) 

WWA 
Woda  

surowa 
Woda surowa 

zmodyfikowana 

Woda oczyszczona  
w procesach 

K O3+K 

Benzo(a)piren nd* 201,91 nd* nd* 

     

Benzo(b)fluoranten nd 212,58 nd nd 

Benzo(k)fluoranten nd 200,56 nd nd 

Benzo(g,h,i)perylen nd 200,91 nd nd 

Indeno(1,2,3-c,d)piren nd 201,72 nd nd 

Σ4 WWA - 815,77 - - 
     

Naftalen 7,57 206,48 4,37 58,56 

Acenaftylen nd 201,14 nd nd 

Acenaften nd 197,12 11,26 10,11 

Fluoren 1,07 207,72 10,58 8,70 

Fenantren 2,06 207,89 33,19 44,06 

Antracen nd 194,58 nd nd 

Fluoranten 1,84 200,25 17,57 7,02 

Piren 2,08 202,77 12,81 4,16 

Benzo(a)antracen 1,19 202,78 5,67 1,42 

Chryzen 2,37 201,27 5,67 2,64 

Dibenzo(a,h)antracen nd 201,27 nd nd 

*nd – nie zidentyfikowano;  K – koagulacja; O3+K – ozonowanie + koagulacja  

 
W wodzie powierzchniowej pobranej do badań nie wykryto obecności WWA 

normowanych w wodzie przeznaczonej do spożycia przez ludzi, tj. benzo(a)pirenu 
oraz benzo(b)fluorantenu, benzo(k)fluorantenu, benzo(g,h,i)perylenu i indeno 
(1,2,3-c,d)pirenu. Wśród pozostałych WWA nie zidentyfikowano związków repre-
zentujących 3-pierścieniowe WWA, tj. acenaftylenu, acenaftenu i antracenu, oraz 
dibenzo(a,h)antracenu, reprezentującego 5-pierścieniowy WWA. Natomiast w wo-
dzie modyfikowanej (stężenie początkowe każdego węglowodoru ok. 200 ng/dm3) 
zarówno po procesie koagulacji, jak i ozonowania nie wykazano obecności 
benzo(a)pirenu oraz benzo(b)fluorantenu, benzo(k)fluorantenu, benzo(g,h,i)pery-
lenu oraz indeno(1,2,3-c,d)pirenu rekomendowanych do oznaczania w wodzie  
przeznaczonej do spożycia przez ludzi oraz dodatkowo nie wykryto acenaftylenu, 
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antracenu i dibenzo(a,h)antracenu. Dla naftalenu lepszą skuteczność usuwania  
wykazano po procesie koagulacji (98%) w porównaniu do procesu hybrydowego 
koagulacja + ozonowanie (72%). W przypadku fluorantenu, pirenu, benzo(a)antra-
cenu oraz chryzenu lepszą efektywność usuwania uzyskano po procesie koagulacji  
i ozonowania, w zakresie od 96 do 99%, podczas gdy skuteczność usuwania tych 
związków po procesie koagulacji wynosiła od 91 do 97%. 

Efekt wpływu pojedynczych i łączonych procesów oczyszczania wody na zmiany 
stężenia WWA przedstawiono w tabeli 2.3.13.  

Tabela 2.3.13. Stężenie WWA (ng/dm3) w wodzie surowej oraz w wodzie  
zmodyfikowanej oczyszczonej w procesie koagulacji i procesach w układach  

hybrydowych z użyciem biowęgla (Dąbrowska i in., 2021) 

WWA 
Woda 
sur. 
mod. 

Woda oczyszczona w procesach 

K K+AB K+AP O3+K 
O3+K+ 

AB 
O3+UV+ 

K+AB 

Benzo(a)piren nd* 45,75 33,26 30,57 21,48 20,36 18,46 
        

Benzo(b) 
fluoranten 

nd 57,36 34,60 32,36 25,36 20,46 20,19 

Benzo(k) 
fluoranten 

nd 47,49 36,37 37,39 24,17 23,28 18,39 

Benzo(g,h,i) 
perylen 

nd 46,78 35,52 32,46 27,30 24,39 18,36 

Indeno(1,2,3-c,d) 
piren 

nd 42,38 34,69 30,36 20,48 19,29 15,38 

Σ4 WWA  194,01 141,18 132,57 97,30 87,42 73,32 
        

Naftalen nd 20,47 14,63 16,60 nd nd nd 

Acenaftylen nd 65,57 24,63 23,19 nd nd nd 

Acenaften nd 65,72 26,49 29,35 16,20 nd nd 

Fluoren 1,50 67,50 20,59 24,51 14,18 14,24 12,35 

Fenantren 2,18 61,46 23,46 25,38 16,80 14,60 14,28 

Antracen nd 60,34 21,12 20,78 15,45 13,29 11,70 

Fluoranten 1,52 52,29 21,79 24,52 16,37 15,29 12,53 

Piren 4,63 40,58 40,58 38,50 28,39 14,26 11,37 

Benzo(a)antracen nd 37,32 37,32 33,19 21,40 11,59 13,29 

Chryzen 3,47 34,50 34,50 35,90 20,55 14,38 12,72 

Dibenzo 
(a,h)antracen 

3,69 49,38 49,38 36,72 23,14 20,11 17,37 

* nd – nie zidentyfikowano; K – koagulacja; K+AB /K+AP – koagulacja + adsorpcja na biowęglu / 
pylistym węglu aktywnym; O3+K – ozonowanie + koagulacja, O3+K+AB – ozonowanie + koagulacja + 
adsorpcja na biowęglu; O3+UV+K+AB – ozonowanie + naświetlanie promieniami UV254 + koagula- 
cja + adsorpcja na biowęglu  
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W wodzie surowej pobranej do badań nie wykryto obecności WWA normowa-
nych w wodzie przeznaczonej do spożycia przez ludzi, tj. benzo(a)pirenu oraz 
benzo(b)fluorantenu, benzo(k)fluorantenu, benzo(g,h,i)perylenu i indeno(1,2,3-c,d) 
pirenu. Wśród pozostałych WWA nie zidentyfikowano naftalenu oraz związków  
reprezentujących 3-pierścieniowe WWA, tj. acenaftylenu i antracenu, oraz 
benzo(a)antracenu reprezentującego 5-pierścieniowy WWA. Po procesie koagulacji 
stężenie benzo(a)pirenu w wodzie zmodyfikowanej wynosiło 45,75 ng/dm3

,
 a suma-

ryczne stężenie czterech WWA normowanych w wodzie przeznaczonej do spożycia 
wynosiło 194,01 ng/dm3. Skuteczność usuwania tych związków po procesie koagu-
lacji mieściła się w zakresie od 69,8% dla  benzo(b)fluorantenu do 78,6% dla  
indeno(1,2,3-c,d)pirenu (rys. 2.3.7). Dla pozostałych analizowanych WWA  

najlepszą efektywność usuwania wykazano dla naftalenu (89,0%), chryzenu 
(83,0%), benzo(a)antracenu (81,3%) i pirenu (80,2%), najmniejszą dla acenaftylenu 
(66,1%) i fluorenu (66,6%).  

 

 
K – koagulacja; K+AB/K +AP – koagulacja + adsorpcja na biowęglu/węglu aktywnym; O3+K – ozono-
wanie + koagulacja, O3+K+AB – ozonowanie + koagulacja + adsorpcja na biowęglu; O3+UV+K+  
+AB – ozonowanie+ naświetlanie promieniami UV254 + koagulacja + adsorpcja na biowęglu 

Rys. 2.3.7. Efektywność usuwania WWA z wody modyfikowanej  
w procesie koagulacji oraz procesach w układach hybrydowych  
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Po procesach koagulacji + adsorpcji na biowęglu oraz koagulacji + adsorpcji na 
pylistym węglu aktywnym uzyskano porównywalne wyniki. Po koagulacji + adsorp-
cji na biowęglu skuteczność usuwania benzo(a)pirenu wynosiła 83,4%, a dla czte-
rech WWA normowanych w wodzie przeznaczonej do spożycia była na podobnym 
poziomie – od 81,4% dla benzo(k)fluorantenu do 82,5% dla indeno(1,2,3-c,d)pirenu  
(rys. 2.3.7). Dla pozostałych analizowanych WWA najlepszą efektywność usuwania 
wykazano dla naftalenu (92,1%), fluorenu (89,8%), antracenu (89,5%), najmniejszą 
dla dibenzo(a,h)antracenu (75,8%). Po koagulacji + adsorpcji na pylistym węglu 
skuteczność usuwania benzo(a)pirenu wynosiła 84,7%, a dla czterech normowanych 
WWA była na podobnym poziomie, od 80,9% dla benzo(k)fluorantenu do 84,6% 
dla indeno(1,2,3-c,d)pirenu. Dla pozostałych analizowanych WWA najlepszą efek-
tywność usuwania wykazano dla naftalenu (91,1%), antracenu (89,7%), acenafty-
lenu (88,0%), najmniejszą dla  pirenu (81,2%). 

Po procesach ozonowania wspomaganego koagulacją i/lub adsorpcją na biowę-
glu, naświetlaniem promieniami UV uzyskano porównywalne wyniki. Procesy te 
były bardziej skuteczne od koagulacji, a także koagulacji + adsorpcji na biowęglu 
oraz koagulacji + adsorpcji na pylistym węglu aktywnym. We wszystkich badanych 
próbkach nie wykazano obecności naftalenu, acenaftylenu oraz acenaftenu (oprócz 
próbek O3+K). Po procesie O3+K skuteczność usuwania benzo(a)pirenu wynosiła 
89,3%, a dla czterech rekomendowanych WWA była na podobnym poziomie – od 
87,6% dla benzo(k)fluorantenu do 89,6% dla indeno(1,2,3-c,d)pirenu. Również dla 
pozostałych analizowanych WWA efektywność była na podobnym poziomie – od 
91,7% (fenantren) do 86,1% (piren). Po procesie O3+K+AB skuteczność usuwania 
benzo(a)pirenu wynosiła 89,8%, a dla czterech WWA normowanych w wodzie prze-
znaczonej do spożycia była na podobnym poziomie, tj. od 87,6% dla benzo(g,h,i) 
perylenu do 90,2% dla indeno(1,2,3-c,d)pirenu. Również dla pozostałych analizo-
wanych WWA efektywność była na podobnym poziomie od 90,1% (dibenzo(a,h)an-
tracen) do 94,2% (benzo(a)antracen). Po procesie O3+UV+K+AB skuteczność usu-
wania benzo(a)pirenu wynosiła 90,8%, a czterech WWA normowanych w wodzie 
przeznaczonej do spożycia była na podobnym poziomie – od 90,6% dla benzo(k) 
fluorantenu do 92,2% dla indeno(1,2,3-c,d)pirenu. Również dla pozostałych anali-
zowanych WWA efektywność usuwania była na podobnym poziomie, tj. od 91,5%  
(dibenzo(a,h)antracen) do 94,4% (piren). 

Otrzymane wyniki stężenia WWA w wodzie po procesie koagulacji potwierdzają 
rezultaty badań innych Autorów (Nowacka i Włodarczyk-Makuła, 2015). Porówny-
walne wyniki stężeń WWA po procesach koagulacja + adsorpcja na biowęglu/ 
pylistym węglu aktywnym sugerują, że wykorzystywane sorbenty węglowe miały 
podobne właściwości sorpcyjne. Oleszczuk i in. (2012) wykazali, że zarówno bio-
węgiel, jak i węgiel aktywny są skuteczne w sorbowaniu WWA w środowisku wod-
nym. Jednak stosując biowęgiel jako sorbent, należy wcześniej dokładnie zbadać 
jego skład i właściwości, ponieważ podczas wytwarzania biowęgla z niektórych  
surowców mogą generować się toksyczne związki, np. PCDD/F czy WWA. Jeżeli 
stężenia tych zanieczyszczeń w materiale biowęgla przewyższają wartości dopusz-
czalne, to taki  biowęgiel  zagraża ekosystemowi i nie może być wykorzystywany 
np. jako sorbent (Keiluweit i in., 2012). 
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Z danych literaturowych wiadomo, że obniżenie stężenia WWA jest wynikiem 
głównie ich degradacji, sorpcji  lub przemian w inne związki (Lawal, 2017). Dzięki 
słabej rozpuszczalności w wodzie, niskiej prężności par i ich aromatycznemu cha-
rakterowi WWA wykazują duże powinowactwo do powierzchni ciał stałych, stąd 
ich dobra sorpcja na węglu pylistym i biowęglu. Zmiany stężenia WWA mogą rów-
nież wynikać ze współstrącania rozpuszczonego Fe lub wiązania się z organicznymi 
makrocząsteczkami obecnymi w wodzie. Inną przyczyną redukcji stężenia WWA 
może być ich ulatnianie się. Proces ten jest wysoce prawdopodny głównie na etapie 
przygotowania próbki do analizy ilościowej (podczas ekstrakcji i odparowywania 
ekstraktu). Wśród analizowanych WWA występują 2- i 3-pierścieniowe WWA, 
które zaliczane są do półlotnych, co prowadzi do dodatkowych strat WWA i może 
tłumaczyć obniżoną zawartość lub nieobecność naftalenu, acenaftylenu i acenaftenu 
w badanych próbkach. Wyniki badań pokazują, że nie ma istotnych różnic między 
stężeniami WWA po procesach ozonowanie + koagulacja, ozonowanie + koagulacja 
+ adsorpcja na biowęglu oraz ozonowanie + naświetlaniu promieniami UV254 + ko-
agulacja + adsorpcja na biowęglu.   

Rosińska (2021) wykorzystała także procesy hybrydowe do usuwania WWA ze 
ścieków oczyszczonych. Do badań zastosowała naświetlanie promieniowaniem UV 
połączone z chlorowaniem. Zastosowanie powyższego układu wynikało z przeglądu 
literatury potwierdzającego, że metoda UV stosowana jako jedyny środek dezynfe-
kujący nie gwarantuje biologicznego bezpieczeństwa wody przez cały okres dystry-
bucji (Xu i in., 2018). Chlorowanie jest od dawna stosowane do dezynfekcji mikro-
biologicznej i usuwania niepożądanego smaku i zapachu podczas procesów 
uzdatniania wody pitnej (Xiao i in., 2018). Jednak w tej technologii (przy zalecanych 
dawkach substancji do chlorowania) często powstają niepożądane produkty 
uboczne, które są niebezpieczne dla zdrowia ludzkiego. Na podstawie wyników uzy-
skanych na etapie wstępnych analiz (Rosińska, 2021) do dalszych badań Autorka 
wybrała dwa czasy ekspozycji promieniowaniem UV: 20 i 30 minut. W procesie 
chlorowania jako środek dezynfekujący zastosowała NaClO. W pobranych do badań 
próbkach wody wykazano obecność wszystkich 16 analizowanych WWA, a ich  
sumaryczne stężenie wynosiło 1067,14 ng/dm3 (tab. 2.3.14). We wszystkich wodach 
przeważały 2-pierścieniowe i 3-pierścieniowe WWA. Węglowodorami o najwyż-
szych stężeniach były fenantren (140,39 ng/dm3) i acenaftylen (132,83 ng/dm3).  
Stężenie pozostałych WWA było niższe. Po procesie UV/chlorowanie stężenie 
WWA w ściekach uległo obniżeniu. Wykazano, że po 20 i 30 minutach naświetlania 
połączonego z chlorowaniem całkowite stężenie zmniejszyło się odpowiednio o 43  
i 78%. 

W przypadku naftalenu po 20 minutach procesu stężenie zmniejszyło się  
o 31±5%, a po 30 minutach o 63±5%. Dla trójpierścieniowych WWA największą 
zmianę wykazano dla acenaftylenu, acenaftenu i antracenu po 20 i 30 minutach na-
świetlania. Po 20 minutach procesu UV/chlorowanie stężenie tych związków 
zmniejszyło się odpowiednio o: 67±4; 48±4 i 53±4%. Po 30 minutach zmiany te były 
jeszcze bardziej znaczące, gdyż stężenia tych związków zmniejszyły się odpowied-
nio o: 83±4; 93±4 i 90±4%. Dla czteropierścieniowych WWA po 20 minutach pro-
cesu UV/chlorowanie stężenie zmniejszyło się z 28±3% (fluoranten) do 67±4%  
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(piren). Również w tej grupie WWA po 30 minutach procesu zmiany były bardziej 
znaczące, a stężenia związków zmniejszyły się z 59±4% (chryzen) do 87±3%  
(piren). Mniejsze zmiany w porównaniu z powyższymi grupami WWA wykazano 
dla 5- i 6-pierścieniowych WWA. Po 20 minutach procesu stężenie tych związków 
zmniejszyło się do 35±3% dla benzo(b)fluorantenu oraz do 58±3% dla benzo(a) 
pirenu. Po 30 minutach stężenie obniżyło się do 81±3% dla dibenzo(a,h)antracenu. 

Tabela 2.3.14. Stężenie (ng/dm3) WWA przed i po procesie UV/chlorowanie 
(Rosińska, 2021) 

WWA Ścieki 
Proces UV/chlorowanie 

20 min 30 min 

Naftalen 88,58 60,95 32,75 
 

Acenaftylen 132,83 43,27 22,32 

Acenaften 99,24 51,68 7,00 

Fluoren 102,59 74,43 26,41 

Fenantren 140,39 109,53 30,11 

Antracen 108,52 51,31 10,96 
    

Fluoranten 82,7 59,62 21,34 

Piren 41,24 13,70 5,53 

Benzo(a)antracen 39,47 19,24 6,34 

Chryzen 30,69 19,13 12,50 
 

Benzo(b)fluoranten 39,49 25,50 15,38 

Benzo(k)fluoranten 28,5 16,49 10,22 

Benzo(a)piren 39,04 16,27 8,34 

Dibenzo(a,h)antracen 28,41 12,21 5,44 
 

Indeno(1,2,3-c,d)piren 37,39 19,47 9,67 

Benzo(g,h,i)perylen 28,06 17,52 10,79 

16 WWA 1067,14 610,32 235,10 

 
Rezultaty badań wskazują na wpływ procesu UV/chlorowanie na obniżanie stę-

żenia WWA w ściekach oczyszczonych. Jednak ze względu na ograniczone infor-
macje o mechanizmach, które mogą odpowiadać za obserwowane zmiany stężenia 
WWA w ściekach po procesie UV/chlorowanie, nie można jednoznacznie stwier-
dzić, w jakim stopniu zastosowana metoda wpływa na faktyczne obniżenie stężenia 
WWA i wymaga to dalszych badań. Chociaż uważa się, że proces transformacji 
WWA w inne związki jest możliwy, nie można wykluczyć innych procesów.  
Ze względu na niską rozpuszczalność w wodzie, niską prężność pary i aromatyczny 
charakter WWA wykazują duże powinowactwo do powierzchni ciał stałych (Behera 
i in., 2018). Dlatego WWA adsorbują się na powierzchni zawieszonych cząstek,  
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co może być kolejnym powodem obniżenia ich stężenia w badanych próbkach.  
Obniżenie stężenia WWA w badanych matrycach może również wynikać z ich wią-
zania się z makrocząsteczkami organicznymi obecnymi w ściekach, na przykład 
z mikroplastikiem (Sendra i in., 2021). Wiadomo, że fragmenty tworzyw sztucznych 
mogą być nośnikami zanieczyszczeń, w tym WWA. Inną przyczyną obniżenia stę-
żenia WWA może być ich ulatnianie się. Proces ten najprawdopodobniej występuje 
głównie na etapie przygotowania próbki do analizy ilościowej (podczas ekstrakcji 
i odparowania ekstraktu). Wśród analizowanych WWA znajdują się 2-pierścieniowe 
i 3-pierścieniowe WWA, które zaliczane są do półlotnych, co prowadzi do ich  
dodatkowych strat. Ze względu na różne możliwości przemian WWA trudno jedno-
znacznie wskazać przyczynę obniżenia ich stężenia w prowadzonych badaniach. 
Ścieki stanowią złożoną matrycę środowiskową z wieloma substancjami interferu-
jącymi. Dlatego mechanizm transformacji WWA poddanych działaniu promienio-
wania UV jest nadal niekompletny i może prowadzić do powstania związków, któ-
rych nie można wykryć za pomocą zastosowanej procedury analitycznej. 

Zmniejszenie zawartości WWA w ściekach po procesie UV/chlorowanie jest 
nową propozycją niedrogiego rozwiązania w oczyszczalniach ścieków w krajach 
rozwijających się oraz w istniejących starszych oczyszczalniach ścieków, w których 
zastosowane procesy oczyszczania nie mogą całkowicie usunąć zanieczyszczeń ze 
środowiska wodnego. Rozwiązanie to pozwoli na uzyskanie wody regenerowanej 
o obniżonej zawartości mikrozanieczyszczeń organicznych, którą można wykorzy-
stać np. do nawadniania. 
  



185 

3. Wyłaniające się zanieczyszczenia 

3.1. Nanozanieczyszczenia 

Nanozanieczyszczenia zalicza się do szerokiej grupy nowo pojawiących się  
zanieczyszczeń. Alvarez i Jones-Lepp (2010) wyróżniają dwa główne źródła nano-
cząstek, które są faktycznie „nowe” dla środowiska (Mohamed i Paleologos, 2018):  
 związki chemiczne nowo wprowadzone na rynek (np. zatwierdzone lub nieza-

twierdzone leki, pestycydy, nanomateriały),  
 produkty uboczne w nowych procesach antropogenicznych (np. nanotechno- 

logia).  
Na rozwój nanotechnologii, czyli technik wytwarzania materiałów i struktur 

o rozmiarach nanometrycznych (do ~100 nm),  znacząco wpłynęło skonstruowanie 
w 1981 roku przez Heinricha Rohrera i Gerarda Binninga mikroskopu tunelowego, 
który umożliwia budowanie struktury i przeprowadzanie operacji na materiale z do-
kładnością do pojedynczych atomów. Od kilku lat obserwuje się szybki rozwój  
nanotechnologii i obecnie należy ona do najbardziej dynamicznie rozwijających się 
dziedzin nauki i techniki, łącząc w sobie wybrane obszary fizyki ciała stałego,  
chemii, materiałoznawstwa, a nawet biologii molekularnej. Prognozowana produk-
cja na lata 2011-2020 wynosiła 58 tys. Mg nanomateriałów.  

Nanomateriały wykorzystuje wiele branż przemysłowych, m.in. przemysł che-
miczny, lotniczy, samochodowy, zbrojeniowy, elektroniczny, tekstylny, obuwniczy, 
spożywczy. NM stosuje się również w energetyce i budownictwie, medycynie i far-
macji. Dzięki właściwościom bakteriostatycznym i dezodoracyjnym nadają się do 
wytwarzania nanopowłok, stosowanych do pokrywania wanien, umywalek, zlewo-
zmywaków, sal szpitalnych oraz innych powierzchni o dużym natężeniu zapachów. 
Farby zawierające nanokompozyty zapobiegają bioobrastaniu kadłubów okrętowych 
(Szponder, 2010). Nanomateriały są obecne w wielu produktach kosmetycznych, 
szkle odpornym na zarysowania, nanopowłokach fotokatalitycznych, zdolnych do 
usuwania zanieczyszczeń atmosferycznych. W ostatnim czasie nanomateriały znaj-
dują zastosowanie w inżynierii środowiskowej do monitorowania zanieczyszczeń 
i oczyszczania.  

Nanotechnologia mimo korzyści, jakie przynosi, stanowi nadal temat szerokiej 
dyskusji, dotyczącej potencjalnych zagrożeń dla środowiska (Calvin, 2002). Uważa 
się, że stale rosnące zapotrzebowanie na nanoprodukty może doprowadzić do desta-
bilizacji i tak już zagrożonej bioróżnorodności w skali globu (Kreyling i in., 2006; 
Langauer-Lewowicki i Pawlas, 2014). 

Aktualnie największymi emiterami nanocząstek są procesy technologiczne  
zachodzące w wysokich temperaturach (Snopczyński i in., 2009). W miarę rozwoju 
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cywilizacji, uprzemysłowienia i motoryzacji obecność nanocząstek w atmosferze 
stale wzrasta. Ta nowa gałąź przemysłu mogła powstać dzięki tworzeniu przez czło-
wieka celowo zaprojektowanych nanocząstek (Engineering Nanoparticles – ENPs), 
które umożliwiły produkowanie nanomateriałów o określonych właściwościach, 
a także miniaturyzację wielu urządzeń. Obecnie produkty z udziałem nanomateria-
łów mają zastosowanie niemal we wszystkich dziedzinach życia (Langauer- 
-Lewowicka i Pawlas, 2014). Tak szerokie zastosowanie nanotechnologii zaowoco-
wało powstaniem nowych strumieni odpadów, które mogą mieć potencjalny wpływ 
na zdrowie ludzi i ekologię. 

3.1.1. Charakterystyka i źródła emisji  

Klasyfikacja nanostruktur obejmuje obiekty: 
 ograniczone w trzech wymiarach – quasi-zerowymiarowe, np. nanocząstki, na-

nopory, kropki kwantowe; 
 ograniczone w dwóch wymiarach – quasi-jednowymiarowe, np. nanodruty,  

nanowłókna, nanorurki; 
 ograniczone w jednym wymiarze – quasi-dwuwymiarowe, np. nanowarstwy,  

nanopłytki, filmy Langmuira-Blodgett. 
Nanomateriały mogą powstawać także w matrycy innego materiału o dużej obję-

tości, jak np. nanometrowe wydzielenia w stopach metali, a ich struktura może być 
amorficzna lub quasi-krystaliczna (Zdyb, 2018).  

US EPA (2010) opisuje NM jako zróżnicowaną klasę substancji o małej skali, 
których komponenty strukturalne są co najmniej w jednym wymiarze mniejsze niż 
1 μm (1000 nm). NM obejmują nanocząstki (NP), które są cząstkami o co najmniej 
dwóch wymiarach od około 1 do 100 nm (US EPA, 2010; 2014). ISO/TS, 27687: 
2008 definiuje NP jako nanoobiekty, których wszystkie trzy wymiary zewnętrzne 
mieszczą się w przedziale od 1 do 100 nm. Na rysunku 3.1.1 przedstawiono porów-
nanie wielkości NP z innymi materiałami o większych rozmiarach.  

 

 
Rys. 3.1.1. Porównanie wielkości NP z materiałami o większych rozmiarach  

(Amin i in., 2014; Mohamed i Paleologos, 2018) 
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Do nanostruktur zaliczane są zwykle materiały o rozmiarach do 100 nm. Bardziej 
precyzyjne jest jednak kryterium wskazujące na ograniczenie przynajmniej jednego 
wymiaru nanostruktury do około 100 nm. Wynika to z możliwości nanocząstek, 
które tworzą nie tylko pojedyncze nanoobiekty, ale też struktury bardziej złożone 
np. heterostrukturalne wielowarstwe, każda o grubości kilku nanometrów, lub aglo-
meraty składające się z kilkudziesięciu nanocząstek o średnicy poniżej 20 nm  
(Mohamed i Paleologos, 2018).    

NP są generalnie klasyfikowane na podstawie ich wymiarów, morfologii, składu, 
jednorodności i aglomeracji (Buzea i in., 2007). NM i NP zawsze występowały 
w środowisku i pochodzą zarówno ze źródeł naturalnych, jak i antropogenicznych 
(Klaine i in., 2008). Stała emisja nanocząstek do atmosfery jest wynikiem natural-
nych procesów erozji, rozkładu, utleniania minerałów, związków organicznych, jak 
również wiąże się z obecnością sadzy, tworzącej się podczas niepełnego spalania 
różnych materiałów, m.in. paliw, produktów pochodzenia roślinnego. Erupcje wul-
kaniczne, pożary dużych obszarów leśnych przyczyniają się do okresowo występu-
jącego nasilenia emisji (Makles, 2005; Moore, 2006). Oprócz cząstek pochodzących 
z naturalnych źródeł, do biosfery emitowane są również nanocząstki pochodzenia 
antropogenicznego, które często określa się jako ultradrobne (ultrafine). Powstają 
one jako produkty uboczne różnych procesów, m.in. gotowania, smażenia, spalania 
opału, emisji spalin, głównie z silników diesla. ENPs można podzielić na kilka klas, 
takich jak węglowe NMs, tlenki metali, materiały półprzewodnikowe, metale  
o zerowej wartościowości i nanopolimery (Bhatt i Tripathi, 2011). Węglowe NMs 
obejmują związki fulerenowe, nanorurki, nanoprzewody itp. Według Bhatt i Tripathi 
(2011), celowe uwolnienie zaprojektowanych NM do środowiska wynika głównie 
z ich zastosowania do rekultywacji zanieczyszczonej gleby i wody. 

Na rysunku 3.1.2 przedstawiono podział NP obecnych w środowisku (Mohamed 
i Paleologos, 2018). Ze względu na pochodzenie dzielą się na naturalne, tj. występu-
jące w biosferze niezależnie od działalności człowieka, oraz związane z jego dzia-
łalnością, czyli celowo projektowane (inżynieryjne), jak również niezamierzone, do 
których zalicza się produkty uboczne związane z procesami nanotechnologicznymi 
(Moore, 2006). Ze względu na skład chemiczny podział uwzględnia pochodzenie 
organiczne (wirusy, fulereny, nanorurki węglowe, dendrymery) oraz nieorganiczne, 
czyli metale, m.in. Ag, Au, Cu, tlenki metali – TiO2, ZnO, CuO, tlenki indu (In), 
cyny (Sn), ceru (Ce), glinu (Al) i innych metali ziem rzadkich, kropki kwantowe, 
jonowe materiały ceramiczne.   

Fulereny są ciałami stałymi, które zawierają od 28-1500 atomów węgla. Ich po-
wierzchnia złożona jest z układu sprzężonych pierścieni węgla. Fulereny występują 
w niewielkiej ilości w sadzy węglowej, w niektórych skałach, m.in. w szungicie, 
oraz w przestrzeni kosmicznej. Strukturalnymi izomerami fulerenów są nanorurki  
węglowe, mające postać walców. Ich właściwości zbliżone są do właściwości fule-
renów. Nanorurki mają dużą powierzchnię właściwą, dzięki czemu mogą być wyko-
rzystywane jako materiały sorpcyjne. Grafen zbudowany z atomów węgla posiada 
grubość jednego atomu. Dobrze przewodzi ciepło i elektryczność, jest 100 razy moc-
niejszy od stali, a równocześnie bardziej elastyczny. Dendrymery są syntetycznymi 
polimerami o strukturze kulistej, zbudowane z różnych cząsteczek chemicznych.  
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Na ich powierzchni wbudowane są aktywne grupy, m.in. aminowe, hydroksylowe, 
karboksylowe, do których można przyłączać inne związki, np. leki. Natomiast pusta 
przestrzeń w dendrymerowej kuli pozwala na umieszczenie w niej odpowiedniej 
substancji (leku), co umożliwia dostarczenie jej do określonego miejsca w organi-
zmie (Langauer-Lewowicka i Pawlas, 2014). 
 

 
Rys. 3.1.2. Podział NP występujących w środowisku (Mohamed i Paleologos, 2018) 

NM mogą składać się z jednego rodzaju materiału lub być kompozytem kilku 
składników. NP mogą występować w formie  bezpostaciowej lub krystalicznej, a ich 
powierzchnie mogą pełnić rolę nośników dla kropli cieczy lub gazów (Buzea i in., 
2007). 

Szybki rozwój nanotechnologii stwarza zagrożenie związane z emisją nanoczą-
stek do atmosfery, środowiska wodnego i gleby. W związku z tym badania koncen-
trują się na ocenie toksyczności nanocząstek dla organizmów, prawdopodobieństwa 
degradacji środowiska naturalnego, metod oceny zagrożenia, konieczności podej-
mowania działań legislacyjnych, regulujących normatywy środowiskowego i zawo-
dowego narażenia (Stander i Theodore, 2011). Jednak liczne badania wskazują, że 
nadal nie potrafimy ilościowo ocenić istniejącego zagrożenia. Każda nanocząstka 
w zależności od materiału, z którego została utworzona (C, Ti, Ag, Au, Cd), charak-
teryzuje się inną strukturą, kształtem, powierzchnią, właściwościami fizycznymi  
i chemicznymi, rozpuszczalnością, cytotoksycznością (Bujak-Pietrek, 2010;  
Bystrzejewska-Piotrowska i in., 2009). W związku z tym toksyczność poszczegól-
nych nanocząstek jest bardzo zróżnicowana i nie można wyznaczyć wspólnego  
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kryterium (Langauer-Lewowicka i Pawlas, 2014). Wykazano, że na toksyczność nie-
których nanocząstek wpływa obecność innych związków w środowisku, np. tok-
syczność nanocząstek miedzi dla skorupiaków malała wraz ze zwiększaniem się za-
wartości węgla organicznego w wodzie, w której żyły te organizmy. Stwierdzono 
również, że nanocząstki tlenku miedzi(II) i srebra są zabójcze dla glebowych mikro-
organizmów, podczas gdy nanocząstki tlenku cynku(II) powodowały zatrzymanie 
ich wzrostu i obniżenie zdolności reprodukcyjnych. Toksyczność nanocząstek  
malała wraz ze wzrostem ich agregatów.  

Nanocząstki srebra i tlenku tytanu(II) w wodach powierzchniowych stanowią 
umiarkowany do wysokiego stopień ryzyka ekotoksykologicznego. Korzystając 
z dostępnych doniesień naukowych, dotyczących toksyczności nanocząstek dla  
poszczególnych gatunków bakterii, glonów, skorupiaków, nicieni, drożdży, orzę-
sków i ryb – organizmów stanowiących najczęściej pierwsze ogniwa łańcucha po-
karmowego – wytypowano najbardziej niebezpieczne nanocząstki. Do grupy oce-
nianych nanocząstek należały: tlenek tytanu(IV), tlenek miedzi(II), nanorurki, 
fulereny C60, tlenek cynku(II) i srebro. Tlenek cynku(II) i srebro określone zostały 
jako skrajnie toksyczne LC50 < 0,1 mg/dm3, fulereny C60 i tlenek miedzi(II) wysoce 
toksyczne LC50 = 0,1-1 mg/dm3, nanorurki jako toksyczne LC50 = 1-10 mg/dm3.  
Do najmniej toksycznej grupy o LC50 = 10-100 mg/dm3 zaliczono tlenek tytanu(IV) 
(Wójciuk, 2021).  

3.1.2. Transport w środowisku 

Badania wykazały, że w powietrzu NM występują jako ultradrobne cząstki,  
natomiast w glebie i wodzie jako koloidy o nieco innych rozmiarach (Klaine i in., 
2008). W środowisku miejskim pojazdy napędzane olejem napędowym i benzyną 
oraz stacjonarne źródła spalania przyczyniły się do udziału materiału w postaci czą-
stek stałych w szerokim zakresie rozmiarów, w tym nanocząstek, które stanowią  
ponad 36% całkowitego stężenia cząstek stałych (Klaine i in., 2008). Ponadto ist-
nieje naturalne tło NP w atmosferze, których całkowite stężenie jest niskie w porów-
naniu z potencjalnie uwalnianymi cząstkami. Lin i in. (2010) podali, że w powietrzu 
projektowane NP mogą zachowywać się jak aerozole i być transportowane na duże  
odległości, ostatecznie osadzając się na lądzie i wodach powierzchniowych. W sys-
temach wodnych termin koloidy odnosi się do cząstek o wielkości od 1 nm do 1 μm. 
Wodne koloidy zawierają makrocząsteczkowe materiały organiczne, takie jak kwasy 
humusowe i fulwowe, białka i peptydy, a także koloidalne formy nieorganiczne,  
zazwyczaj uwodnione tlenki żelaza i manganu. Ich mały rozmiar i duża powierzch-
nia na jednostkę masy czynią z nich ważne materiały do wiązania zarówno organicz-
nych, jak i nieorganicznych zanieczyszczeń (Klaine i in., 2008). NP w systemach 
wodnych mogą pozostać w zawiesinie jako pojedyncze cząstki, ulegać agregacji, 
rozpuszczać się lub reagować z innymi materiałami (Klaine i in., 2008). 

W środowisku wodnym zachowanie nanocząstek projektowanych zależy od ich 
rozpuszczalności, reaktywności ze środowiskowymi związkami chemicznymi, inter- 
akcji z niektórymi czynnikami biologicznymi. Ze względu na małą masę wolniej 
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ulegają sedymentacji, tym samym dłużej pozostają w wodzie, stanowiąc zagrożenie 
dla rozwoju organizmów żyjących w tym środowisku (Hristozov i  Malsch, 2009). 

Nanocząstki projektowane mogą w środowisku podlegać biodegradacji i zmie-
niać swoje właściwości chemiczne i fizyczne. Mechanizmy tego procesu nie zostały 
dotąd poznane. Większość nanocząstek mających zastosowanie w nanotechnologii 
została utworzona z materiałów niepodlegających degradacji, m.in. ceramiki, metali, 
tlenków metali. Okazuje się, że fulereny C60 i C70 mogą zostać całkowicie zmetabo-
lizowane przez niektóre gatunki grzybów. Niektóre nanocząstki podlegają w środo-
wisku chemicznej transformacji – np. nanoFe, które utleniają się do FeO. Inne  
nanocząstki, np. Zn, Cu, Si, utleniając się w powietrzu, stają się bardziej toksyczne. 
Największe zagrożenie mogą stanowić wolne, pojedyncze nanocząstki ze względu 
na ich zdolność przenikania przez większość barier biologicznych (np. bariery krew- 
-mózg) (Owen i Depledge, 2005; Szponder, 2010; Uskovic, 2007).  

Generalnie z powodu małych rozmiarów i wolniejszego tempa opadania grawi-
tacyjnego niektóre projektowane NM mogą pozostać zawieszone zarówno w powie-
trzu, jak i na powierzchni wody przez dłuższy czas i mogą być łatwo transportowane 
na znacznie większe odległości niż większe cząstki tego samego materiału. Mobil-
ność projektowanych NM w ośrodkach porowatych wpływa na ich zdolności do 
przyłączania się do powierzchni mineralnych w celu tworzenia agregatów. Przykła-
dowo, NM, które łatwo przyłączają się do powierzchni mineralnych, mogą być mniej 
mobilne w warstwach wodonośnych, natomiast mniejsze NM, które mieszczą się  
w przestrzeni międzywarstwowej między cząstkami gleby, mogą pokonywać  
większe odległości, zanim zostaną uwięzione w matrycy gleby. 

Forma, w jakiej NM są obecne w produkcie, ma znaczący wpływ na potencjał 
uwalniania się nanocząstek do różnych elementów środowiska (O’Brien i Cummins, 
2010). W wodzie NM zawarte w zawiesinie lub jako wolne NP mają znacznie więk-
szą zdolność uwalniania niż te osadzone na powierzchni lub zawieszone w stałej 
strukturze. Badania losu i transportu projektowanych NM dotyczą charakterystyki 
ich właściwości i zmian w czasie, szczególnie po uwolnieniu do środowiska (UNEP, 
2007). Transformacje projektowanych NM przed i po wejściu do środowiska, pole-
gające na: modyfikacji ich powierzchni pod wpływem działania kwasów humuso-
wych, interakcji z typowymi kationami oraz rozpuszczaniu w warunkach natural-
nych, mogą odegrać znaczącą rolę w kontroli transportu i losu tych cząstek.   

3.1.3. Losy i drogi migracji zanieczyszczeń w środowisku 

Istnieje kilka dróg, którymi nanocząstki przedostają się do środowiska, głównie 
ze ścieków, odpadów stałych, działalności przemysłowej, przypadkowych wycie-
ków i emisji do atmosfery. Uwolnienie NP do środowiska zależy od rodzaju nano-
materiału. Na przykład NP obecne w produktach higieny osobistej, takich jak filtry 
przeciwsłoneczne i kosmetyki, częściej trafiają do oczyszczalni ścieków niż nano-
rurki węglowe, które silniej są związane z matrycą produktu i dlatego zwykle trafiają 
na składowiska odpadów. Wymienione ekspozycje wpływają na rozprzestrzenianie 
się nanozanieczyszczeń w środowisku (Lapresta-Fernández i in., 2012). 

Najczęściej problemy związane z zanieczyszczeniem wód nanocząstkami dotyczą 
nanocząstek srebra, które ostatnio są szeroko wykorzystywane w nanotechnologii.  
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Im wyższa mobilność nanocząstek w środowisku, tym większy obszar narażenia 
na te substancje. Jednak zdolność narażenia na nanozanieczyszczenia może ulec 
zmianie, ponieważ wykazują one różną zdolność do wiązania się z innymi cząstkami 
stałymi (tj. osadzanie) lub ze sobą nawzajem (tj. agregacja) (Wiesner i in., 2006; 
Xing i in., 2016). 

Losy nanocząstek w środowisku naturalnym zależą od właściwości ich po-
wierzchni, rozmiarów oraz warunków środowiskowych, takich jak: pH, siła jonowa, 
wartościowość jonów i obecność naturalnych składników materii organicznej w śro-
dowisku wodnym. Charakter chemiczny środowiska wodnego decyduje o tworzeniu 
się lub rozpadzie agregatów nanocząstek. Na procesy te ma również wpływ interak-
cja między składnikami wody i nanocząstkami. Badania wykazały, że gdy pH śro-
dowiska wodnego zbliżyło się do punktu zerowego ładunku, odpychanie elektrosta-
tyczne między nanocząstkami a otaczającymi cząstkami zmniejszyło się, prowadząc 
do szybkiej agregacji, podwyższonej wielkości agregatów i skłonności do prze-
mieszczania się NP do gleby i osadów (Ma i in., 2016). 

Na losy i narażenie na NP w środowisku wodnym mają wpływ czynniki fizyczne, 
chemiczne i biologiczne. Czynniki fizyczne obejmują tworzenie, wymianę lub  
degradację powierzchni powlekanej, adwekcję, dyspersję, agregację, aglomerację, 
dezagregację, dezaglomerację, depozycję. Czynniki chemiczne obejmują komplek-
sowanie z innymi związkami, sorpcję, reakcje redoks, rozpuszczanie, tworzenie 
siarczków i przemiany fazowe. Do czynników biologicznych należy degradacja  
materiału powlekającego lub przemiany fazowe. 

Sorpcja to kluczowy proces rządzący transportem i losem rozpuszczonych związ-
ków chemicznych w środowisku. Proces ten odgrywa także ważną rolę w zmianie 
reaktywności NP. Nanocząstki wykazują znaczną zdolność adsorpcji ze względu na 
ich dużą powierzchnię, dzięki czemu mogą wiązać i/lub przenosić inne cząsteczki, 
takie jak rozpuszczona materia organiczna, środki powierzchniowo czynne, zanie-
czyszczenia i białka. W wyniku przyłączenia cząstek do powierzchni NP można 
zmienić takie właściwości fizyczno-chemiczne nanocząstek, jak ładunek i hydro- 
fobowość, co z kolei  wpływa na ich stabilność i mobilizację w środowisku (Peij-
nenburg i in., 2015). Stabilność NP projektowanych w wodzie jest kluczowym czyn-
nikiem regulującym ich transport i ostateczny los w środowisku wodnym.  

NP występujące w dużych agregatach wykazują ograniczoną mobilność i biodo-
stępność. W środowisku wodnym niektóre NP podlegają biotycznej i abiotycznej 
degradacji. W wodach powierzchniowych procesy degradacji abiotycznej obejmują 
hydrolizę i reakcje fotokatalityczne (US EPA, 2007). Cząsteczki w górnych war-
stwach wody są narażone na działanie promieni słonecznych. Zachodzące fotoreak-
cje mogą zmienić właściwości fizyczne i chemiczne nanocząstek, a tym samym 
zmienić ich zachowanie w środowisku wodnym. Niektóre organiczne i metaliczne 
NM mogą prawdopodobnie ulegać transformacji w warunkach beztlenowych,  
zachodzących np. w osadach dennych (bentosowych) (US EPA, 2007). 

Gleba jest ważnym sorbentem projektowanych nanocząstek, jednak po ich uwol-
nieniu do środowiska substancje te stają się źródłem zanieczyszczenia wód grunto-
wych.   
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Do ekosystemów morskich NP trafiają z trzech głównych źródeł: 
 środki higieny osobistej, takie jak kosmetyki i filtry przeciwsłoneczne. Obecnie 

filtry przeciwsłoneczne wykorzystują nieorganiczne filtry UV, w tym nano-
cząstki w postaci ZnO i TiO2; 

 ścieki – dostępnych jest niewiele danych o losach NP w tym medium. Nadal bra-
kuje odpowiedzi, czy np. mogą wchodzić w interakcje z bakteriami wykorzysty-
wanymi w biologicznym oczyszczaniu ścieków lub w jakim stopniu można usu-
nąć je z osadów ściekowych; 

 zastosowania przeciwporostowe w farbach, które mają zapobiegać przyczepianiu 
się i rozwojowi organizmów wodnych na kadłubach statków. 
Jeżeli NP poprzez ścieki lub emisje przemysłowe dostaną się do systemu  

wodnego, mogą gromadzić się w organizmach roślinnych (np. w algach), a także  
w organizmach bezkręgowców (plankton, bentos i skorupiaki), a następnie mogą 
przedostać się do organizmów kręgowców wodnych, wchodząc do łańcucha pokar-
mowego człowieka. Organizmy żyjące w środowisku wodnym są szczególnie  
podatne na zanieczyszczenia. 

W przypadku występowania NP w osadach ściekowych wykorzystanie ich w rol-
nictwie jest  niezamierzoną drogą narażenia środowiska glebowego na te związki. 
Wykazano bowiem, że 90% projektowanych nanocząstek lub fulerenów (C60), za-
wierających Ag, ZnO, CeO2 i TiO2, które występują w ściekach, jest zatrzymywa-
nych w osadach ściekowych.  

Do organizmu człowieka NP przenikają drogą wziewną, przezskórną oraz przez 
przewód pokarmowy. Największe zagrożenie mogą stanowić wolne, pojedyncze  
nanocząstki ze względu na zdolność przenikania przez większość barier biologicz-
nych (np. bariery krew-mózg). Istotną drogą narażenia całej populacji na NP jest 
żywność lub woda do picia. Wpływ nanocząstek projektowanych na zdrowie pozo-
staje nadal w sferze spekulacji. Posiadane informacje dotyczące toksycznego dzia-
łania poszczególnych nanocząstek projektowanych oparte są na eksperymentach in 
vivo oraz in vitro. Są one z reguły krótkotrwałe, natomiast kontakt środowiskowy 
jest długotrwały, w związku z tym konieczne są badania długofalowego oddziały-
wania nanocząstek na środowisko w warunkach rzeczywistych. 

3.2. Mikroplastik 

Produkowane masowo tworzywa sztuczne wprowadzono na rynek mniej więcej 
w połowie ubiegłego wieku jako „cudowny” materiał, tzn. lekki, elastyczny, trwały 
i mocny. Od tego momentu produkcja tworzyw sztucznych gwałtownie wzrosła, 
przynosząc społeczeństwu wiele korzyści. Obecnie, około 70 lat później, roczna  
produkcja tworzyw sztucznych wynosi ponad 300 milionów Mg, ale też zaczęto  
rozumieć prawdziwą „spuściznę” tych produktów. Tworzywa sztuczne otrzymuje 
się w wyniku połączenia polimerów ze związkami pomocniczymi, takimi jak wypeł-
niacze, stabilizatory, plastyfikatory, barwniki, pigmenty, antystatyki, antyutleniacze, 
środki zmniejszające palność i inne, które ulepszają właściwości polimerów.  
W rezultacie mogą mieć toksyczny wpływ na organizmy ze względu na ryzyko  
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połknięcia, wdychania bądź kontaktu skórnego. Tworzywa mogą zawierać środki 
zmiękczające, np. ftalany. Użycie tej zmiękczającej substancji do produkcji zabawek 
z polichlorku winylu zostało zakazane w Unii Europejskiej z powodu negatywnego 
wpływu na zdrowie. 

Według danych statystycznych, światowa produkcja tworzyw sztucznych gwał-
townie wzrosła z 1,5 mln Mg w 1950 roku do 359 mln Mg w 2018 roku. Plastik 
stanowi szczególne zagrożenie dla środowiska ze względu na masową produkcję, 
nieostrożne obchodzenie, jak np. zaśmiecanie przez społeczeństwo, i powolną  
degradację w przyrodzie. Plastik to potoczne określenie tworzyw sztucznych, czyli 
dużej grupy materiałów stosowanych obecnie we wszystkich dziedzinach naszego 
życia. Do środowiska nadal uwalniana jest duża ilość plastiku pomimo coraz częściej 
stosowanego recyklingu. Zbiórka plastiku w Europie w 2018 roku wzrosła o 19%  
w porównaniu do 2006 roku, jednak nadal około 25% trafia na składowiska odpa-
dów. Według raportu UNEP (2020), tylko około 9% tworzyw sztucznych podlega 
recyklingowi, 12% jest spalane, a 79% jest zakopywane lub wyrzucane (Bui i in., 
2020). Polska ma wysoki wskaźnik składowania niezagospodarowanych odpadów 
z tworzyw sztucznych (53%). Pozostała część podlega recyklingowi (26%) i jest  
zagospodarowywana w procesie odzyskania energii (21%). Wysoki wskaźnik skła-
dowania odpadów z tworzyw sztucznych w Polsce wynika ze zbyt późno wprowa-
dzonej i źle funkcjonującej selektywnej zbiórki odpadów oraz z braku efektywnych 
technologii zagospodarowania tworzyw (spalanie i recykling). Obecnie tylko  
w ośmiu wysoko uprzemysłowionych krajach UE istnieje zakaz składowania odpa-
dów z tworzyw sztucznych (Fleituch, 2016).  

Rozpad odpadów z tworzyw sztucznych na mniejsze cząstki może zachodzić pod 
wpływem różnych oddziaływań, głównie mechanicznych (np. ścieranie), biologicz-
nych (dla tworzyw biodegradowalnych) i fotochemicznych (ekspozycja na promie-
niowanie ultrafioletowe). Powstałe drobiny, zwane mikroplastikami (MP), definio-
wane są jako kawałki tworzywa sztucznego o różnych średnicach cząstek 
w zależności od źródła literaturowego.  MP przedostają się do środowiska wodnego 
na wiele sposobów: głównie ze spływów powierzchniowych i ścieków (zarówno 
oczyszczonych, jak i nieoczyszczonych), a także z przelewów kanalizacji ogólno-
spławnej, ścieków przemysłowych, zdegradowanych odpadów tworzyw sztucznych 
i depozycji atmosferycznej. Istnieją jednak ograniczone dane pozwalające określić 
ilościowo, jaki jest udział każdego z wymienionych źródeł MP. Znane są dowody 
wskazujące, że mikroplastik znajdujący się w wodzie do picia może pochodzić  
z uzdatniania i dystrybucji wody wodociągowej i/lub butelkowania wody. 

W ostatnich latach ogólnoświatowa dystrybucja MS w środowisku wodnym  
znacząco wzrosła. W 2014 roku oszacowano, że w oceanach znajdowało się od  
15 do 51 bilionów cząsteczek mikroplastiku, co odpowiadało masie od 93 000  
do 236 000 Mg (Ioakeimidis i in., 2016). Barnes i in. (2009) na podstawie przeglądu 
literatury wykazali stały wzrost  MP w wodzie morskiej w ciągu ostatniej dekady. 
Zanieczyszczenie środowiska MP to nowy, ale stale rosnący problem na świecie ze 
względu na duże zużycie tworzyw sztucznych w większości dziedzin życia ludzi. 
Najwyższe stężenia MP zaobserwowano w Zatoce Perskiej (Abayomi i in., 2017),  
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w Morzu Śródziemnym i Adriatyckim (Gajšt i in., 2016; Pedrotti i in., 2016; Sendra 
i in., 2021). W części północno-wschodniej Oceanu Atlantyckiego w 89% wody  
wykazano 2,46 cząstek MP/m3, również w 95% arktycznych wód polarnych wyka-
zano obecność do 1,31 cząstek/m3 (Bui i in., 2020; Lusher i in., 2014), w wodach 
Morza Północnego 1,77 cząstek MP/m3 (Bui i in., 2020; Dubaish i Liebezeit, 2013).  

Rodzaj zbieranego plastiku zależy od odległości od wybrzeża. W pobliżu wy-
brzeży odnotowano wyższe zawartości polistyrenu (PS) i włókien poliakrylowych, 
natomiast w próbkach pobranych z większych odległości dominowały polietylen 
(PE) i polipropylen (PP) w zakresie od 86 do 97% (Pedrotti i in., 2016). W środowi-
sku wodnym odpady z tworzyw sztucznych kumulują się głównie w osadach  
(Retama i in., 2016). Według Covernton i in. (2019), mikroplastiki częściej wystę-
pują na plażach piaszczystych niż na żwirowych. Odpady z tworzyw sztucznych wy-
stępują nie tylko w środowisku abiotycznym, ale także w wielu różnych organi-
zmach wodnych, od mikroalg po duże ssaki (Ferreira i in., 2019; Sendra i in., 2021).  

Do chwili obecnej przeprowadzono niewiele globalnych badań dotyczących 
wielkości i rozkładu mikroplastików w oceanach. Większość badań skupia się na 
konkretnych regionach oceanicznych oraz obszarach, takich jak tereny przybrzeżne, 
morza regionalne lub na biegunie. Ostatnie doniesienia podają, że zanieczyszczenie 
mikroplastikiem rozprzestrzeniło się w oceanach od powierzchni wody do osadów. 
Obecność mikroplastiku odnotowano także w arktycznym lodzie morskim, gdzie za-
wartość była o dwa rzędy wielkości wyższa niż w silnie zanieczyszczonych wodach 
powierzchniowych. Biorąc pod uwagę zachodzące zmiany klimatu i związane z tym 
topnienie lodu arktycznego, proces ten może mieć poważne konsekwencje, gdyż 
spowoduje uwolnienie mikroplastiku do arktycznego ekosystemu morskiego.  
Pomimo tego, że zagrożenia wynikające z obecności mikroplastiku w środowisku 
wodnym są znane od lat 60. XX wieku, a oczyszczalnie są uznawane za istotne  
źródło tych mikrozanieczyszczeń, do tej pory nie wprowadzono przepisów praw-
nych nakazujących analizę i ograniczanie ładunków MP w ściekach oczyszczonych. 
Do dnia dzisiejszego tylko nieliczne kraje wprowadziły lub wprowadzają przepisy 
dotyczące ograniczenia produkcji i sprzedaży produktów zawierających mikro-
plastik. W Stanach Zjednoczonych w 2017 roku wprowadzono zakaz produkcji ma-
teriałów higienicznych, w składzie których występuje mikroplastik z wyjątkiem tych 
zawierających biodegradowalny mikroplastik. Dodatkowo w 2018 roku wprowa-
dzono zakaz sprzedaży kosmetyków zawierających niebiodegradowalny mikro-
plastik. Należy podkreślić, że tego rodzaju przepisy wprowadzono nie tylko na  
poziomie federalnym, ale odrębne uregulowania wprowadziły także wybrane stany 
USA, jak Illinois, Maine, Kolorado i Wisconsin. W Kanadzie w 2018 roku wprowa-
dzono zakaz produkcji niebiodegradowalnego mikroplastiku i nie można także 
sprzedawać kosmetyków zawierających mikroplastik. Od stycznia 2018 roku  
zakaz produkcji kosmetyków zawierających mikroplastik obowiązuje także  
w Wielkiej Brytanii (od czerwca 2018 roku wprowadzono zakaz ich sprzedaży).  
Podobne regulacje weszły życie w 2018 roku w Nowej Zelandii. We Włoszech  
od 2020 roku wprowadzono zakaz sprzedaży kosmetyków zawierających mikro-
plastik (Wiśniowska i in., 2018). 
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3.2.1. Charakterystyka, źródła emisji i drogi migracji w środowisku 

W literaturze nie ma jednoznacznych definicji rozmiaru cząstek odpadów z two-

rzyw sztucznych określanych jako „mikroplastiki”. Termin „mikroplastik” został 

początkowo zastosowany do cząstek plastiku o wielkości około 50 μm (Barboza  
i in., 2019; Thompson i in., 2004).  

W zależności od zaczerpniętego źródła literaturowego cząstki mikroplastiku  

definiowane są jako kawałki tworzywa sztucznego o rozmiarze mniejszym niż  
podane zakresy średnic (rys. 3.2.1), które są różne i mogą wynosić (Bogusz i Cejner, 

2015):  

 < 10 mm,  

 < 5 mm,  

 2-6 mm,  

 < 2 mm,  

 < 1 mm. 

Ze względu na duże zagrożenie mikroplastiku dla fauny morskiej w porównaniu 
z makroplastikiem inni Autorzy (Ryan, 2015; Van Cauwenberghe i in., 2015a;  

2015b) wprowadzili bardziej rygorystyczne kryteria rozmiarów w klasyfikacji mi-

kroplastiku odpowiadające cząstkom o średnicy mniejszej niż 500 μm.  

 

 

Rys. 3.2.1. Klasyfikacje zakresów wielkości cząstek mikroplastiku  

według danych literaturowych (Barboza i in., 2019; Ryan, 2015;  

Van Cauwenberghe i in., 2015a; 2015b) 

Definicja mikroplastiku jest wciąż dyskutowana. Część naukowców uważa, że 

do mikroplastiku zalicza się cząstki mniejsze od 1 mm (Browne, 2008), inni nato-

miast, że to cząstki, których wielkość zawiera się pomiędzy 0,1 a 100 µm  
(Vert, 2012). Niekonsekwencja w klasyfikacji mikroplastików pod kątem rozmiaru 

cząstek nastręcza wielu problemów podczas porównywania danych literaturowych 

dotyczących występowania mikroplastiku w środowisku. W części artykułów doty-
czących odpadów z tworzyw sztucznych sklasyfikowano mikroplastik jako two-

rzywa sztuczne o cząstkach mniejszych niż 5 µm. Rozważając wyżej wymienione 
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niedogodności, w nomenklaturze specjalistycznej wprowadzony został dodatkowy 
termin „mezoplastiki”. Ta zmiana w nomenklaturze ułatwiła rozróżnianie drobinek 
tworzyw sztucznych widocznych dla ludzkiego oka i tych, które mogą zostać ziden-
tyfikowane wyłącznie za pomocą mikroskopu. 

Ze względu na tak niejednoznaczną definicję mikroplastiku ustalono konsensus, 
jako kryterium klasyfikacji odpadów plastikowych wybrano ich pochodzenie (pier-
wotne i wtórne) oraz rozmiar cząstek (Hartmann i in., 2019; Sendra i in., 2021)  
i podzielono na: 
 makroplastik (> 1 cm),  
 mezoplastik (1-10 mm),  
 mikroplastik (1-1000 μm; MP),  
 nanoplastik (1-1000 nm; NP).  

MS powstają z różnych polimerów, takich jak polietylen (PE), polipropylen (PP), 
polistyren (PS), politereftalan etylenu (PET), polietylen o niskiej gęstości (LDPE), 
polieterouretan, poliamid, akrylamid, poliakrylany, żywica alkidowa, polichlorek 
winylu (PVC), polialkohol winylowy (PVA), polieterosulfon (PES). Cząstki MP 
mają różne kolory, rozmiary i składniki. Najbardziej powszechnymi MP w środowi-
sku morskim są: PE, PP i PVC. Ze względu na hydrofobowy charakter cząstki MP 
łatwo sorbują hydrofobowe związki organiczne (Takada, 2006). Środowiskowe 
próbki mikroplastiku mają różne kolory, według klasyfikacji Endo i in. (2005) są 
głównie: czarne, białe, postarzane i kolorowe. Perez i in. (2010) podali, że proces 
starzenia tworzyw sztucznych prowadzi do zmniejszenia ciężaru cząsteczek two-
rzyw sztucznych, który pośrednio wpływa na właściwości sorpcyjne MP. Holmes 
i in. (2012; 2014) wykazali, że sorpcja metali była wyraźnie wyższa na granulkach 
plastiku (postarzonych/zwietrzałych) wyrzuconych na brzeg niż na pierwotnych gra-
nulkach tych materiałów. Na proces starzenia cząstek tworzyw sztucznych w środo-
wisku wpływają warunki atmosferyczne, które przyczyniają się do zwiększenia  
pojemności sorpcyjnych MP. Wykazano także wpływ pH na sorpcję chemiczną MP. 
Wang i in. (2015) podali, że sorpcja PFOS na cząstkach PE i PS wzrastała wraz ze 
zmniejszaniem pH, jednak tej zależności nie zaobserwowano dla oktanu perfluoro-
oktanosulfonamidu (FOSA) (Wang i in., 2018a).  

Mikroplastiki w zależności od ich źródła dzieli się na pierwotne i wtórne.  
Mikroplastiki pierwotne są celowo dodawane do niektórych produktów lub proce-
sów produkcyjnych, ponieważ pełnią tam określone funkcje. Większość pierwot-
nych mikroplastików jest generowana z produktów przemysłowych i domowych, 
które zawierają cząstki o rozmiarach mikro lub nano. Pierwotne MP to tworzywa 
sztuczne uwalniane do środowiska w postaci drobnych cząstek wykorzystywanych 
jako surowiec w przemyśle tworzyw sztucznych i/lub w przemyśle tekstyliów syn-
tetycznych, w produkcji sprzętu elektronicznego, produktów higienicznych i w pro-
duktach do pielęgnacji ciała, np. środki do mycia twarzy, żele do kąpieli, pasty do 
zębów, balsamy do ciała, cienie do powiek, podkłady, pudry, tusze do rzęs, dezodo-
ranty, lakiery do włosów i paznokci, kremy do opalania, kremy do golenia, produkty 
dla dzieci, farby do włosów (Fendall i Sewell, 2009; Cole i in., 2011; Sendra i in., 
2017). Są one również stosowane jako materiały ścierne w kosmetykach albo jako 
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nośniki pigmentów w farbach. Tak szerokie wykorzystanie mikroplastiku w PCP 
wynika z ich właściwości i roli w danym produkcie. Mikroplastiki w kosmetykach 
pełnią rolę materiału złuszczającego lub filmotwórczego, także wypełniacza, oraz 
zwiększają lepkość balsamów do ciała i kremów. W produktach higieny osobistej 
stosuje się zwykle cząstki mikroplastiku o wielkości 50-1000 μm i < 2,5 μm, a ich 
zawartość w kosmetykach waha się od 1 do 90% (Barboza i in., 2019). 
Wtórne mikroplastiki powstają w wyniku używania lub rozpadu większych elemen-
tów plastikowych na mniejsze fragmenty (np. z opakowań plastikowych, zabawek), 
który zachodzi w określonych warunkach atmosferycznych. 

Mikroplastiki są celowo wprowadzane do produktów, a podczas ich używania 
cząstki tworzywa przedostają się do kanalizacji, zanim dotrą do środowiska mor-
skiego. Roczny ładunek cząstek MS z produktów do pielęgnacji ciała, włókien syn-
tetycznych z prania i z kurzu domowego, które są odprowadzane do szwedzkich 
ścieków komunalnych, oszacowano na 250-2000 Mg. Główna część jest zatrzymy-
wana w oczyszczalniach ścieków, a około 4-30 Mg rocznie jest uwalniana do od-
biorników wody. Większość identyfikowanych cząstek MP była rozmiaru > 300 µm. 
Los mniejszych cząstek jest słabo znany, zwłaszcza dla cząstek < 20 µm. Dane lite-
raturowe potwierdzają, że wszystkie rodzaje mikroplastiku, powstałego m.in. w pro-
cesie ścierania się narzędzi połowowych, wymywania z pomostów lub kadłubów 
łodzi, kumulują się w morzach i ocenach (Barboza i in., 2019).  

MP pochodzi głównie ze źródeł lądowych (około 80%) i w mniejszym stopniu ze 
źródeł morskich (około 20%). Tworzywa sztuczne trafiają do środowiska na wiele 
sposobów (rys. 3.2.2). Pierwsza faza transportu MP rozpoczyna się od wyrzucenia 
produktów konsumpcyjnych. Niektóre dowody sugerują, że zaśmiecanie i nieefek-
tywne gospodarowanie odpadami to główna przyczyna wprowadzania MP do  
środowiska (Lechner i Ramler, 2015). Plastik jest również szeroko stosowany  
w produkcji rolniczej oraz w materiałach powlekających produkty do ochrony 
upraw. MP może przedostawać się do gleby z osadów ściekowych wykorzystywa-
nych jako nawóz (Carr i in., 2017). Według danych literaturowych, w Europie każ-
dego roku w wyniku nawożenia osadami ściekowymi do gleb rolniczych wprowadza 
się od 125 do 850 Mg MP  (Nizzetto i in., 2016). W regionach, w których zachodzi 
transport plastiku do zbiorników wodnych, takich jak rzeki lub oceany, może dojść 
do ich znacznej akumulacji w osadach i organizmach wodnych.   

Kolejnym elementem środowiska, w którym występuje MP, są wody powierzch-
niowe (rzeki, jeziora, stawy, kanały itp.) Stanowią one najbardziej złożony system 
transportu i magazynowania mikroplastiku. Większe fragmenty plastiku są wprowa-
dzane do wody powierzchniowej w wyniku np. nieodpowiedniego usuwania  
i nielegalnego pozbywania się odpadów. Cząstki MP obecne w ściekach są transpor-
towane przez rzeki i kanały do mórz i oceanów (Jambeck i in., 2015). W rezultacie 
w oceanach zaobserwowano wysoką zawartość MP. Uważa się, że jest to końcowy 
etap transportu MP (Bui i in., 2020). W związku z powyższym do oceanów odpady 
z tworzyw sztucznych docierają kilkoma drogami. Mikroplastik dostaje się do  
oceanów wraz z nurtem rzek, wodami powierzchniowymi i głębinowymi przy ich 
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wezbraniach, w czasie kataklizmów zabierających rzeczy bezpośrednio ze statków, 
z fragmentów sieci rybackich, platform wiertniczych oraz innych obiektów znajdu-
jących się na morzu (np. elektrownie wiatrowe, akwakultury), a częściowo również 
z atmosfery. Istotnym źródłem mikroplastiku w oceanach są także produkty kosme-
tyczne i chemia gospodarcza oraz nitki z upranej odzieży z tworzyw sztucznych, 
w których cząstki są już rozdrobnione z chwilą wyrzucenia odpadów, a przed dotar-
ciem do morza. 

Ze względu na swoją trwałość i odporność odpady z tworzyw sztucznych ulegają 
stopniowej, często bardzo wolnej, ale następującej przed rozkładem chemicznym, 
fragmentacji do cząstek wielkości kilku milimetrów, a nawet mikrometrów. Zjawi-
sku temu sprzyja specyfika środowiska morskiego: duże zasolenie, falowanie (w tym 
tarcie o skały i piasek w strefach przybrzeżnych), promieniowanie UV oraz dostęp-
ność tlenu. W dalszej kolejności cząstki są transportowane na znaczne odległości, 
m.in. zgodnie z prądami i globalną cyrkulacją wód łącznie ze strefami konwergencji, 
a także za sprawą falowania, różnic zasolenia, prądów pływowych i zjawisk lokal-
nych. Mechanizmy transportu decydują o strefach akumulacji cząstek, z których 
spora część dociera do umiarkowanych szerokości geograficznych. Istotny jest rów-
nież ruch pionowy. Przemieszczanie się mikroplastiku na różne głębokości związane 
jest z naturalnym obiegiem wody w przyrodzie lub czynnikami antropogenicznymi. 

W przypadku najczęściej występujących w środowisku fragmentów polietylenu 
i polipropylenu cząstki te osiadają na dnie dopiero pod wpływem nagromadzenia się 
na ich powierzchni materiału biologicznego lub nieorganicznego. Niekorzystnymi 
konsekwencjami mogą być np. kumulacja na cząstkach MP czynników chorobo-
twórczych (np. wirów) lub toksycznych (głównie halogenowych pochodnych  
związków organicznych) oraz przeniesienie gatunków inwazyjnych do innych  
nisz ekologicznych (gdzie często zaburzają równowagę lokalnego ekosystemu)  
(Dąbrowska, 2017). 

Rodzaj odpadów z tworzyw sztucznych zbieranych na plaży i z powierzchni 
wody jest związany z produkcją na świecie takich tworzyw, jak: polietylen, polipro-
pylen, polistyren, nylon (Andrady, 2017; Li i in., 2016). W związku z tym mikro-
plastiki występujące w środowisku tworzą bardzo niejednorodny układ, dlatego 
wprowadzono kolejną klasyfikację MP opartą na formach mikroplastiku, takich jak: 
fragmenty, granulki, włókna, folie i pianki. Mikroplastik występuje także jako tzw. 
pellet, wykorzystywany np. jako materiał do form wtryskowych, czy też w ściernych 
środkach czyszczących. Mikrowłókna należą do jednych z głównych zagrożeń  
środowiskowych związanych z mikroplastikami, ponieważ są szeroko produkowane 
i rozprowadzane w wodzie i osadach. Włókna mogą pochodzić między innymi  
z ubrań (Browne i in., 2011) lub z degradacji narzędzi połowowych.  

Dane w tabeli 3.2.1 przedstawiają rozmieszczenie MP w wodach powierzchnio-
wych w niektórych krajach świata. Zaobserwowano, że w środowisku dominują  
mikroplastiki w postaci włókien, np. w Wietnamie  ta forma stanowi do 99% ziden-
tyfikowanych MP, a w Holandii 100%. W Wietnamie główną przyczyną tak  
wysokiej zawartości w środowisku wodnym MP w postaci włókien jest mycie się  



199 

w rzekach ludzi mieszkających w pobliżu. Oszacowano, że rocznie około  
115-164˖1012 cząstek MP w postaci włókien odprowadzano do rzeki Sajgon 
(Strady i in., 2020). W Holandii głównym źródłem zanieczyszczenia mikroplasti-
kami były ścieki z oczyszczalni oraz osady ściekowe wykorzystywane w rolnictwie 
i leśnictwie (Biu i in., 2020; Leslie  i in., 2017).  

Zawartości w środowisku MP w postaci pianki i folii były bardzo niskie i wyno-
siły od 5 do 10%, natomiast MP w postaci pelletu oszacowano między 25 a 70%. 
Badania wykazały, że w USA, Chinach, Kanadzie, Szkocji i Korei Południowej do-
minuje MS w postaci fragmentów i włókien. W Szkocji i Szwajcarii dominuje MS 
w formie fragmentów; we Francji, Finlandii, Szwecji jako pellet; w Ameryce,  
Australii, Indiach, Holandii, Wielkiej Brytanii, Wietnamie jako włókna (tab. 3.2.1). 

 

 

Rys. 3.2.2. Transport MP w środowisku (GRID-Arendal; Maphoto/Riccardo  
Pravettoni) (http://www.grida.no/resources/6929; Barboza  i in., 2019) 

Z danych przedstawionych w tabeli 3.2.1 wynika, że źródłem wysokich stężeń 
MP były głównie systemy oczyszczania ścieków, pralnie tekstyliów i odpady z po-
łowów. W szczególności, oprócz tych głównych źródeł, bezpośrednie zrzuty  
ścieków do wód powierzchniowych również przyczyniły się do występowania MP  
w niektórych obszarach miasta Ho Chi Minh w Wietnamie (Lahens i in., 2018). 
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Wykazano, że w zatłoczonych obszarach miejskich o wyższym standardzie życia 
występuje więcej źródeł i emisji MP niż w obszarach wiejskich (Eckert i in., 2018). 
Jednocześnie w obszarach miejskich systemy oczyszczania ścieków i osadów ście-
kowych są lepsze, więc emisja MP powinna być ograniczona. Yin i in. (2020)  
porównali emisje MP w obszarach miejskich i wiejskich. Wyniki wykazały, że  
w obszarach wiejskich wykrywa się wyższe zawartości mikroplastiku. Wskazuje to, 
że źródła antropogeniczne lub działalność człowieka odgrywają ważną rolę w zanie-
czyszczeniu środowiska MP (Bui i in., 2020).  

W celu zrozumienia losów odpadów z tworzyw sztucznych w środowisku  
konieczne są badania właściwości MP i ich korelacji z innymi zanieczyszczeniami 
oraz mikroorganizmami w systemach wodnych. Gęstość tworzywa sztucznego jest 
jednym z parametrów, który określa jego pływalność i położenie w słupie wody  
(Anderson i in., 2016; Andrady, 2017) (rys. 3.2.3).  

 

 
Rys. 3.2.3. Gęstości, struktury i przewidywane rozkłady różnych tworzyw sztucznych 

w słupie wody (Anderson i in., 2016; Barboza i in., 2019) 
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Na pływalność MS może wpływać kilka czynników, w tym biofouling, czyli  
kolonizacja organizmów na polimerach wpływających do morza (Andrady, 2011; 
Wright, i in., 2013a; Wright i in., 2013b), oraz de-fouling (Wright i in., 2013a; 
Wright i in., 2013b). Mikroplastik o dużej gęstości może opadać na dno i sorbować 
się na osadzie (Wright i in., 2013a; Wright i Kelly, 2017). Burze i turbulencje mogą 
spowodować jego ponowne zawieszenie i dalszą redystrybucję w wodzie (Anderson 
i in., 2016; Bui i in., 2020). W związku z tym, że MP ma mniejszą gęstość niż morska 
woda, to w wodzie słonej cząstki zazwyczaj unoszą się na powierzchni. Jednak pły-
walność i ciężar właściwy tworzyw sztucznych może ulec zmianie pod wpływem 
warunków atmosferycznych i zanieczyszczeń biologicznych, co przyczynia się do 
ich rozprzestrzenienia w całej objętości morza, w głębszych warstwach, na dnie  
morza, plażach i w lodzie morskim.  

3.2.2. Aktualna wiedza na temat fragmentacji mikroplastiku 

Fragmentacja plastiku w środowisku zachodzi pod wpływem różnych mechani-
zmów, np. fotoutleniania światłem UV, hydrolizy, rozrywania mechanicznego  
wywołanego procesem abrazji lub turbulencji wodnej, bioasymilacji (Enfrin i in., 
2019; Gewert i in., 2015). Wykazano, że nawet ukąszenia zwierząt i inne czynniki 
wywołane przez faunę i florę oraz dodatkowe parametry mogą przyczynić się do 
rozdrobnienia polimeru na mniejsze fragmenty (Barboza i in., 2019). Fragmentacja 
tworzyw sztucznych zachodzi często w wyniku równoczesnego działania kilku pro-
cesów. Pod wpływem promieniowania słonecznego UV w wodzie i na zewnątrz 
zachodzi utlenianie tworzyw sztucznych, takich jak PE, PP, PS, PET i PLA (Cai  
i in., 2018; Cooper i Corcoran, 2010; Lambert i in., 2013; Lambert i Wagner, 2016a; 
2016b). Hydroliza jest jednym z głównych procesów degradacji polimerów zawie-
rających heteroatomy, takie jak PU i PET (Gewert i in., 2015). Rozerwanie wiązań  
estrowych prowadzi do powstania grup karboksylowych wywołujących autokatali-
tyczną hydrolizę, ponieważ warunki kwasowe zwiększają szybkość hydrolizy  
(rys. 3.2.4). Procesy fotooksydacji, degradacji i hydrolizy prowadzą do pęknięć  
i powstawania wżerów na powierzchni przedmiotów plastikowych, indukując  
kruchość plastyczną tworzywa (Cai i in., 2018; Cooper i Corcoran, 2010; Lambert  
i in., 2013). Efekty te powodują osłabienie mechanicznych naprężeń, co prowadzi 
do rozpadu tworzyw sztucznych na cząstki (Cooper i Corcoran, 2010; Klein i in., 
2018; Lambert i Wagner, 2016b). 

Mechanizm fragmentacji tworzyw sztucznych zależy od warunków panujących 
w środowisku, rodzaju materiału i dodatków w nim występujących (Gewert i in., 
2015; Klein i in., 2018). Wykazano, że obecność przeciwutleniaczy i stabilizatorów 
UV, takich jak bisfenol A oraz nonylofenol, zapobiega fragmentacji plastiku 
(Hahladakis i in., 2018). Mechanizm fragmentacji tworzyw sztucznych zależy  
również od wcześniej wywoływanych naprężeń mechanicznych materiału, które 
mogą być uprzednio osłabione, np. podczas procesu produkcji lub użytkowania  
tworzywa.  
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Rys. 3.2.4. Degradacja polimerów: a) fotodegradacja polietylenu pod wpływem  
promieniowania UV, b) degradacja PET w wyniku hydrolizy (Enfrin i in., 2019;  

Gewert i in., 2015) 

Przeprowadzone badania dotyczące szybkości degradacji odpadów z tworzyw 
sztucznych (Kalogerakis i in., 2017; Weinstein i in., 2016; Welden, 2015) wykazały 
powstawanie MP z tworzyw, jednak niewiele jest danych określających ilościowo 
rzeczywistą produkcję MP. Degradacja tworzyw sztucznych w środowisko zachodzi 
bardzo wolno (Shrivastava, 2018), ale znane są badania powstawania MP z tworzyw 
sztucznych już po 8 tygodniach (Tokiwa i in., 2009). Wiadomo, że pod wpływem 
fragmentacji tworzywa sztucznego zmniejsza się masa cząsteczkowa polimeru, 
a tym samym wzrasta jego skłonność do degradacji enzymatycznej.  Ostatnie bada-
nia wykazały, że szczepy bakterii Bacillus sp. i Rhodococcus sp. w ciągu 40 dni były 
w stanie zdegradować 6,3% PP (Auta i in., 2018), podczas gdy szczep I. sakaiensis 

w ciągu 6 tygodni w temperaturze 30oC zdegradował prawie całą masę polimeru 
PET (Yoshida i in., 2016). 

3.2.2.1. Propozycja mechanizmu fragmentacji mikroplastiku 

Przyjęto, że  chemiczna degradacja tworzyw sztucznych wywołana promienio-
waniem UV zachodzi głównie dla odpadów znajdujących się  na plaży i powierzchni 
wód (Andrady, 2017; Cai i in., 2018; Cooper i Corcoran, 2010). Natomiast los  
odpadów z tworzyw sztucznych, takich jak fragmenty występujące w ściekach lub 
płytkiej wodzie, które nie są narażone na działanie promieniowania UV, nadal nie 
jest wyjaśniony. Fragmentacja pod wpływem czynników fizycznych hipotetycznie 
jest możliwa, jednak nie jest rozpoznany mechanizm fragmentacji. Niektórzy  
Autorzy podają, że uszkodzenia podczas produkcji tworzyw sztucznych spowodo-
wane rozwarstwieniem i erozją powierzchni tworzywa w wodzie (Andrady, 2017; 
Lambert i Wagner, 2016b) mogą wywołać fragmentację tworzyw sztucznych.  
Procesy wytłaczania, formowania lub odlewania elementów plastikowych mogą  
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pozostawić naprężenia szczątkowe. Zniekształcenia lub pęknięcia spowodowane np. 
nierównomiernym chłodzeniem osłabiają strukturę tworzywa (Adhikari i in., 2016; 
Kim i Min, 2017). Naprężenia szczątkowe mogą zwiększyć wydajność materiału, 
ale skrócić jego żywotność, zmieniając właściwości tworzywa sztucznego podczas 
użytkowania (Macías i in., 2015). Tworzenie naprężeń szczątkowych podczas pro-
dukcji tworzyw sztucznych nie jest oczywiste, jednak dopuszcza się ich powstawa-
nie podczas użytkowania. Po zakończeniu cyklu życia produktu osłabiony kawałek 
tworzywa sztucznego uwolniony do wody traci odporność na korozję naprężeniową 
(ESC), a zatem zwiększa swoją zdolność do fragmentacji i generowania cząstek MP. 
ESC może być wywołana turbulencjami wody, a także oddziaływaniem ze współ- 
obecnymi materiałami i odpadami, takimi jak piasek, skały lub kawałki innych two-
rzyw sztucznych, szczególnie w obszarach, w których występuje dużo odpadów  
plastikowych (Kalogerakis i in., 2017). W zależności od właściwości mechanicz-
nych tworzywa sztucznego, np. ich udarności i wytrzymałości, plastikowe elementy 
mogą ulec uszkodzeniu i fragmentacji na mikrocząstki (Ward i Sweeney, 2012).  
Na wymienione właściwości mechaniczne tworzyw sztucznych wpływa proces pro-
dukcji i wykorzystanie danego tworzywa sztucznego. Po wytłoczeniu PS w tempe-
raturze 290oC wykazano zmniejszenie ESC tworzywa o 29% (Kalfoglou i Chaffey, 
1979). Badania wskazują, że pod wpływem czynników fizycznych może dojść do 
całkowitej fragmentacji tworzyw sztucznych i uwolnienia mikrocząstek plastiku do 
wody. Niemniej jednak nadal nie ma danych dotyczących oceny stopnia rozdrobnie-
nia tworzywa sztucznego w wodzie w wyniku kontaktu z piaskiem lub innymi cząst-
kami plastiku.  

Większość tworzyw sztucznych zawiera dodatki poprawiające właściwości  
mechaniczne (Cherif Lahimer i in., 2017). W związku z tym, że tworzywa sztuczne 
bez dodatków mogą ulec uszkodzeniu i rozdrobnieniu, materiały o wysokiej wydaj-
ności stają się bardziej odporne na czynniki fizyczne i uwalniają mniej cząstek MP.  
Mechanizmy rozdrobnienia odpadów plastikowych nie zostały potwierdzone ekspe-
rymentalnie i nadal nie przeprowadzono dokładnych badań. Zakłada się, że pod 
wpływem czynników atmosferycznych zachodzi naruszenie struktury tworzywa, 
które rozpoczyna się od uszkodzeń na powierzchni materiału, co  prowadzi do  
powstawania pęknięć, dodatkowo jest stymulowane przez siły ścinające. Ostatecznie 
erozja powierzchni elementów plastikowych zachodzi przed ich fragmentacją pro-
wadzącą do powstawania MP. Ten teoretyczny mechanizm fragmentacji należy zwe-
ryfikować i przeprowadzić nowe badania, uwzględniając historię mechaniczną ma-
teriałów, skład chemiczny tworzywa sztucznego i siłę ścinającą w procesie  
starzenia materiału (Enfrin  i in., 2019). 

3.2.2.2. Fragmentacja mikroplastiku do nanoplastiku 

Przypuszcza się, że fragmentacja MP do nanoplastiku (NP) przebiega według 
tego samego mechanizmu jak fragmentacja tworzyw sztucznych do MP. Obecność 
nanocząstek potwierdza, że proces degradacji dużych fragmentów tworzyw sztucz-
nych do MP można poszerzyć o kolejny etap, czyli degradację cząstek mikroplastiku 
do jeszcze mniejszych fragmentów, takich jak NP (Costa i in., 2018). Tworzenie NP 
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o rozmiarach cząstek do 30 µm odnotowano dla granulatów: PS, PE i PP pod  

wpływem środowiska wodnego (Lambert i in., 2013; Lambert i Wagner, 2016a; 

2016b). W takim środowisku w przypadku PE liczba nanocząstek wzrosła o pięć 
rzędów wielkości w porównaniu do PE nienarażonego na te warunki (Lambert  

i Wagner, 2016b).  

NP wykryto również w produktach kosmetycznych do spłukiwania, co sugeruje, 
że fizyczny proces fragmentacji cząstek MS w kosmetykach podczas produkcji lub 

użytkowania może prowadzić do tworzenia i uwalniania NP do wody, a także zwięk-

szać udział wtórnych cząstek NP/MP w odpadach z tworzyw sztucznych. Proces ten 
ma wpływ na fragmentację MP, ponieważ już w procesie wytwarzania MP mogą 

powstawać uszkodzenia. Pierwotne mikroplastiki, np. granulki przemysłowe, pro-

szek i wypełniacze, są zwykle produkowane podczas procesu rozdrabniania, gdzie 

rozmiar cząstek stałych jest celowo zmniejszany przez siły ścinające lub ściskające 
(Somani i in., 2017). Rozdrabnianie zwykle przeprowadza się przez kruszenie i mie-

lenie, które wywołują uszkodzenia, takie jak pęknięcia cząstek aż do całkowitego 

rozbicia ich na fragmenty. W zależności od wytrzymałości na rozciąganie i modułu 
sprężystości materiału można zaobserwować pęknięcia na powierzchniach materia-

łów (Fuerstenau i in., 2004; Ghorbani i in., 2013). W przypadku MP trafiających do 

wody czynniki środowiskowe (np. turbulencja wody) oraz pierwotne uszkodzenia 
osłabiają powierzchnię cząstek MP i zwiększają ESC. Wiedza dotycząca mechani-

zmu fragmentacji MP do NP oraz rozmiaru, kształtu i liczby cząstek powstałych 

w wyniku tego procesu jest nadal niepełna, ponieważ cząstki NP są nadal trudne do 

wykrycia. W związku z tym należy rozwijać metody analityczne w kierunku identy-
fikacji NP i poszerzać wiedzę o losach tych cząstek w środowisku. 

3.2.3. MP nośnikiem zanieczyszczeń i patogenów 

Mikroplastiki charakteryzują się dużym stosunkiem powierzchni do objętości. 

Właściwość ta wiąże się bezpośrednio ze zdolnością MP do akumulacji szeregu  
zanieczyszczeń nieorganicznych, jak również organicznych, między innymi jonów 

metali, substancji zaburzających działanie systemu wewnątrzwydzielniczego,  

hydrofobowych oraz innych trwałych zanieczyszczeń organicznych (Bogusz i Cej-

ner, 2015; Fleituch, 2016). Uważa się, że 78% wymienionych na liście US EPA za-
nieczyszczeń priorytetowych jest związanych z odpadami plastikowymi, które mogą 

być biodostępne dla organizmów wodnych. Są one określane jako „koktajl chemi-

kaliów” lub „koń trojański” (Fleituch, 2016; Sendra i in., 2017). Odpady z tworzyw 
sztucznych pełnią bowiem rolę nośnika dla wielu zanieczyszczeń, co wynika z wza-

jemnego oddziaływania między MP a zanieczyszczeniami organicznymi. Na proces 

ten wpływ mają także warunki panujące w środowisku. Mikroplastiki szczególnie 
łatwo łączą się z metalami ciężkimi wykazującymi zdolność do akumulacji, np.  

w drobinach polietylenu (Ashton i in., 2010). MP zarówno o małej, jak  

i dużej gęstości mogą adsorbować nie tylko metale, WWA, PBDE, PCB czy DDT.  

W porach cząstek mikroplastiku zidentyfikowano również niebezpieczne i słabo 
 biodegradowalne substancje,  takie jak: nonylofenol (stosowany jako przeciwutle-

niacz, emulgator i środek zwiększający rozpuszczalność, dodatek do olejów, dodatek 
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do detergentów do prania i mycia naczyń) oraz bisfenol A stosowany m.in.  
w opakowaniach. 

Potwierdzeniem zdolności mikroplastiku do adsorpcji zanieczyszczeń nieorga-
nicznych są badania eksperymentalne, w których niezanieczyszczone, nieprzetwo-
rzone tworzywa sztuczne, tj. polietylen o dużej (HDPE) oraz niskiej gęstości 
(LDPE), PP i PVC, umieszczono w trzech różnych lokalizacjach na terenie  
Zatoki San Diego (USA). Następnie po 1, 3, 6, 9 oraz 12 miesiącach pobrano próbki 
materiałów i zbadano stężenia następujących jonów metali: Al, Cr, Mn, Fe, Co, Ni, 
Zn, Cd i Pb. Zakres stężeń badanych metali mieścił się w granicach od 101 do  
105 ng/g. Zaobserwowano, że w przeciwieństwie do zanieczyszczeń organicznych  
akumulacja metali na mikroplastikach nie jest ściśle związana z rodzajem polimeru. 
Wykazano, że w stosunku do jonów Cr, Ni, Zn, Cd oraz Pb tylko HDPE wykazywał 
znacznie mniejsze zdolności sorpcyjne, natomiast ten sam materiał charakteryzował 
się największą pojemnością adsorpcyjną PCB w porównaniu z pozostałymi polime-
rami (Bogusz i Cejner, 2015). 

Obecność PCB na powierzchni mikroplastików polistyrenowych po raz pierwszy 
wykryto w próbkach wód Zatoki Niantic (USA). Jednak nie podano żadnych dodat-
kowych informacji. Kolejne dane literaturowe potwierdziły, że granulki żywicy  
polipropylenowej znalezione w wodach Japonii zawierały na swojej powierzchni 
kilka różnych rodzajów zanieczyszczeń organicznych, między innymi PCB, DDE  
i nonylofenol, nawet w stężeniach wyższych niż oznaczone w osadach. Badaniom 
na obecność mikroplastików zostały również poddane próbki z dwóch portugalskich 
plaż. W próbkach mikroplastiku wykryto WWA i PCB o stężeniach w zakresie  
0,2-319,2 i 0,02-15,56 ng/g. Badania wykazały, że stężenia mikrozanieczyszczeń  
organicznych, np. PCB i WWA, były znacznie wyższe w czarnych i postarzanych 
plastikowych granulatach niż w białych i kolorowych (Antunes i in., 2013). Analiza 
próbek pobranych ze stref nerytycznej (pływów) i pelagicznej (otwartej wody)  
Pacyfiku zawierających fragmenty z tworzyw sztucznych (< 10 mm) wskazuje na 
obecność szerokiej gamy zanieczyszczeń chemicznych, takich jak: PCB, WWA, 
PBDE, bisfenol A, DDT i produkty jego metabolizmu, w stężeniach mieszczących 
się w zakresie od 1 do 10 000 ng/g.  

Badania laboratoryjne wykazały, że związek z grupy WWA, tj. fenantren, miał 
zdolność do akumulacji na powierzchni małych cząstek tworzyw sztucznych, 
zwłaszcza na polietylenie, charakteryzującym się rozległymi porami. Zaobserwo-
wano, że w sprzyjających warunkach fenantren w środowisku wodnym chętniej  
akumował się na powierzchni mikroplastików niż osadów. Jednak w przypadku  
gdy zanieczyszczone pory mikroplastików będą miały bezpośredni kontakt z nieza-
nieczyszczonym osadem, wówczas będzie zachodzić konkurencyjna desorpcja  
fenantrenu z powierzchni tworzywa sztucznego do materii organicznej zawartej  
w osadzie. Proces ten odbywa się z wykorzystaniem gradientu stężeń. Wykazano 
także wpływ stanu fizycznego mikroplastików na ich zdolność do akumulacji zanie-
czyszczeń. Udowodniono, iż mikroplastiki ulegające zmianom fizycznym, np. 
„żółknięcia”, charakteryzują się wyższymi zdolnościami sorpcji PCB. Uważa się, że  
„żółknięcie” jest wynikiem utlenienia dodatków fenolowych obecnych w strukturze 
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mikroplastików. Ponadto efekt ten jest wskaźnikiem czasu przebywania w środowi-
sku odpadów z tworzyw sztucznych. Należy podkreślić, że im dłużej dany fragment 
tworzywa sztucznego przebywa w zanieczyszczonych wodach, tym jego stopień 
akumulacji związków chemicznych wzrasta (Rochman i in., 2013a; 2013b). Jedno-
cześnie wiadomo, że stan równowagi adsorpcyjnej mikroplastiku w wodach mode-
lowych jest osiągany wolniej niż w warunkach naturalnych w wodzie morskiej  
(Fischer i in., 2007). 

MP sorbuje zanieczyszczenia występujące w środowisku wodnym, których  
stężenie w formie związanej z cząstkami MP może być milion razy większe niż  
w formie niezwiązanej, co przyczynia się do podwyższenia toksyczności dla wielu 
gatunków morskich. Ze względu na dużą powierzchnię cząstek MP i NP, a tym  
samym duży stosunek powierzchni do objętości cząstek odpady z tworzyw sztucz-
nych charakteryzują się dużą zdolnością do bioakumulacji (Sendra i in., 2017a). In-
terakcje między MP i NP wywołują dodatkowe addytywne, synergiczne i antagoni-
styczne działanie na organizmy. Nadal jednak brakuje informacji na temat wpływu 
innych potencjalnych zanieczyszczeń zasorbowanych na MP, szczególnie dotyczy 
to środków farmaceutycznych i ich pochodnych. Aktualnie prowadzone są badania 
adsorpcji-desorpcji różnych związków chemicznych potwierdzających,  że MP  
pełnią rolę wektora (tj. nośnika) zanieczyszczeń ze środowiska wodnego do fauny  
i flory. Eksperymentalne badania wykazały kumulację w organizmach ryb cząstek 
MP z zaadsorbowanymi zanieczyszczeniami, co wywoływało niepożądane objawy, 
takie jak nadmierne wyczerpanie glikogenu i zmiany histopatologiczne (Rochman 
i in. 2013; Sendra i in., 2021). 

Oprócz wielu toksycznych substancji zaadsorbowanych na MP, istnieje jeszcze 
inny powód do niepokoju – niebezpieczeństwo zakażenia mikroorganizmami rozwi-
jającymi się na błonie biologicznej (tzw. biofilm) utworzonej na powierzchni MP. 
Mikroplastik może bowiem służyć jako substrat dla społeczności bakteryjnych,  
stając się nośnikami patogenów w ekosystemach wodnych (Anderson i in., 2016; 
Bui i in., 2020; Kor i Mehdinia, 2020). W związku z tym gatunki morskie, jeśli  
zawierają jakiegokolwiek rodzaju patogeny, mogą również stanowić zagrożenie dla 
konsumpcji i zdrowia ludzi. W tym przypadku ważne jest określenie wielkości czą-
stek, ponieważ od tego zależy zdefiniowanie zbioru organizmów morskich, które 
mogą „konsumować” mikropozostałości. Na przykład cząstki MP i NP są spoży-
wane przez zooplankton w dolnej części piramidy żywieniowej, natomiast mezo-
plastiki w formie granulatu wykrywane są m.in. u delfinów. Zjawisko przenoszenia 
patogenów na mikroplastiku zaobserwowano głównie w siedliskach morskich.  
Pierwotne tworzywa sztuczne, stosowane w produkcji wyrobów z plastiku, są zasad-
niczo nietoksyczne i nie do strawienia przez dowolny organizm morski. Większe 
fragmenty mogą być natomiast niebezpieczne, ponieważ mogą powodować niedroż-
ność jelit lub przydatków filtrujących.  

MP mają szeroki zakres oddziaływań na organizmy na wielu różnych poziomach, 
takich jak struktura i ekspresja genów oraz czynności biochemiczne (np. odpowiedź 
immunologiczna, aktywność enzymów oksydacyjnych), zmiany behawioralne (np. 
pływanie, karmienie, węch, reakcje zapalne i inne normalne czynności), zmiana cech 
(np. rozwój, rozmnażanie, wielkość i waga), pogorszenie stanu zdrowia (np. wady 
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rozwojowe, choroby) (Auta i in., 2017). Badania wykazały również występowanie 
zróżnicowanego zespołu drobnoustrojów (tzw. plastisfera) na powierzchni mikro-
plastiku zidentyfikowanego w północnym Atlantyku. W plastisferze znaleziono 
kilka grup bakterii rozkładających węglowodory, które mogą rozkładać odpady  
z tworzyw sztucznych. W strukturze MP zidentyfikowano również oportunistyczne 
przecinkowce z rodzaju Vibrio (wiele gatunków jest odpowiedzialnych za zakażenia 
pokarmowe). W związku z tym nieoczekiwanie tworzywa sztuczne stały się w śro-
dowisku morskim nośnikiem ludzkich patogenów, wpływających na pogorszenie się 
stanu sanitarnego wód. 

3.2.4. Wyzwania analityczne związane z nano/mikroplastikami 

Szeroki zakres stężeń mikroplastiku podawany w literaturze przez różnych  
Autorów jest wynikiem nie tylko rzeczywistego zróżnicowania zawartości mikro-
plastiku w środowisku, ale przede wszystkim braku wiarygodnej i ujednoliconej pro-
cedury analitycznej, co rzutuje na rzetelność podawanych wyników (Efrin i in., 
2019).  

Przygotowanie próbek i analiza składu jakościowo-ilościowego NP oraz MP  
jest trudna i wymagająca specjalistycznej aparatury (Costa i in., 2018), dlatego  
konieczne jest wprowadzenie do praktyki laboratoryjnej dodatkowych zabiegów 
i operacji, aby zachować wymóg reprezentatywności próbki i wiarygodności  
wyniku. Każdy proces analityczny składa się z kilku etapów, których wykonanie ma 
istotny wpływ na wiarygodność informacji analitycznej. Procedura analityczna dla 
mikroplastików w środowisku składa się z pobierania i przygotowywania próbek, 
ekstrakcji, izolacji (lub separacji), identyfikacji i kwantyfikacji (lub klasyfikacji). 
Najwięcej błędów w procesie analitycznym popełnianych jest w trakcie pobierania  
i przygotowywania próbki do analizy właściwej. Selektywne pobieranie próbek po-
lega na pobieraniu materiału, na powierzchni którego wizualnie można rozpoznać 
szukane fragmenty tworzyw sztucznych. Metodę tę można zastosować jedynie 
w celu potwierdzenia obecności tworzywa sztucznego w pobieranym materiale.  
Dodatkowo należy zaznaczyć, że tą metodą można dostrzec cząstki plastiku o śred-
nicy od 1 do 6 mm. Mniejsze cząstki oraz takie, które posiadają nieregularny kształt 
oraz porowatą powierzchnię (na której jest absorbowana materia organiczna), mogą 
pozostać niezauważone. Próbki całkowite pobiera się w sytuacji, kiedy wizualnie nie 
można zidentyfikować obecności mikroplastiku w pobieranym materiale. Zdarza się 
bowiem, że cząstki mikroplastiku pokrywają się drobinami osadu lub materii orga-
nicznej, co utrudnia identyfikację. Podczas pobierania próbek są sytuacje, kiedy  
objętość pobranego materiału jest zmniejszana. Metodę stosuje się do pobierania 
próbek wody, gdzie dodatkowo używa się sieci filtrujących w celu wydobycia  
cząstek tworzyw sztucznych (Efrin i in., 2019). 

Metody pobierania próbek w celu analizy mikroplastiku są bardzo zróżnicowane. 
Do przesiewania wykorzystywane są urządzenia, które umożliwiają separację czą-
stek w rozdziale do 300 µm, do 125 µm (Mason i in., 2016) i do 10 µm (Mintenig  
i in., 2017), co może wpływać na ostateczną liczbę i średni rozmiar cząstek  
oddzielonych do dalszych badań. W związku z tym nie wszystkie nanocząstki będą 
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zatrzymane na sitach o średnicy oczek na poziomie mikrometrów, co prowadzi  
do niedoszacowania liczby cząstek plastiku. Oznaczenie cząstek mikroplastiku  
o rozmiarach 1-45 μm jest trudne i wymaga zastosowania specjalnych podbieraków 
(np. Sammlera van Dorna), a następnie wyseparowania w warunkach laboratoryj-
nych najdrobniejszych frakcji poprzez filtrację próżniową za pomocą filtrów  
o odpowiedniej wielkości oczek. Jeżeli próbki wody lub ścieków pobiera się  
z użyciem sieci planktonowych typu Manta czy Bongo, najczęściej oznaczane są 
frakcje mikroplastiku o rozmiarach > 330 μm.  

W literaturze są przykłady badań dotyczących określania rozmiaru, liczby  
i składu chemicznego cząstek tworzyw sztucznych, które mogą być stosowane do 
jakościowej i ilościowej analizy mikroplastiku (Fries i in., 2013; Harrison i in., 2012; 
Hidalgo-Ruz i in., 2012; Maes i in., 2017; Mintenig i in., 2017). Jednak pomimo że 
techniki te zostały zoptymalizowane, nadal istnieje luka metodologiczna dotycząca 
analizy mikroplastiku (Rios Mendoza i in., 2018; Schwaferts i in., 2019; Strungaru 
i in., 2019). W związku z tym konieczne jest opracowanie kompleksowej procedury 
analitycznej oznaczania mikroplastiku w różnych matrycach środowiskowych (Efrin 
i in., 2019).  

Wykazano, że mikroplastiki gromadzą się w każdej strefie plaży, zwykle  
w pobliżu linii brzegowej i w górnych strefach plaży. Ustalono, że drobiny mikro-
plastiku mogą znajdować się nawet do 60 cm poniżej powierzchni plaży. Rozmiesz-
czenie cząstek tworzywa sztucznego w strefie dennej morza jest uwarunkowane kie-
runkiem oraz siłą prądów, wiatrów, a także aktywnością zwierząt. Próbki piasku  
z plaży należy pobierać za pomocą specjalnego próbnika, który jest zbudowany  
z metalowej rury i uchwytu przymocowanego w górnej części.  Lance pobierczą 
wkłada się pod kątem prostym do wymaganej głębokości w powierzchnię piasku, 
otworem pobierczym skierowanym w dół. Po osiągnięciu wymaganej głębokości 
próbnik obraca się o 180oC otworem skierowanym ku górze. Następnie metalową 
szpatułką pobiera się próbki piasku przez otwory wlotowe z różnych głębokości.  

Do pobrania próbek osadu z dna zbiornika wodnego używa się próbnika osadów 
dennych typu Beekera. Dzięki niemu można pobierać próbki nawet z głębokości kil-
kunastu metrów. Próbnik zbudowany jest z liny i rury, do której pobierany jest  
badany osad poprzez jej wbicie w dno zbiornika wodnego. W dolnej części rury 
znajduje się głowica tnąca, która zabezpiecza pobrane próbki. Szczelnie zamkniętą 
w rurze próbkę wyciąga się za pomocą liny przymocowanej do górnej części prób-
nika. Po wyciągnięciu próbnika z wody próbki przenosi się do szczelnych i czystych 
pojemników.  

Inna strategia wykrywania włókien i cząstek MP obejmuje ich mozolną, wizualną 
separację od innych zanieczyszczeń za pomocą mikroskopu optycznego. Jest to  
bardzo czasochłonna metoda, podatna również na błędy, wynikające zarówno  
z małego rozmiaru cząstk (poniżej 1 mm), jak i czynnika ludzkiego.  

Procedura analityczna mikroplastiku powinna umożliwiać pełną charakterystykę 
cząstek, tj. ich rozmiaru, kształtu, typu polimeru oraz składu chemicznego. Uzys- 
kane wyniki muszą też być powtarzalne, reprezentatywne, dokładne i otrzymane 
zgodnie z wytycznymi QA/QC. W literaturze znane są przykłady specjalistycznych 
technik identyfikacji i oznaczania ilościowego NP/MP, takich jak: skaningowa  
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mikroskopia elektronowa (SEM), spektroskopia w podczerwieni z transformacją  
Fouriera (FT-IR), matryca detektorowa płaszczyzn ogniskowych (FPA), mikro-FT-IR, 
piroliza sprzężona z chromatografią gazową i spektrometrią mas (Pyr-GC-MS), 
spektroskopia Ramana, dynamiczne rozpraszanie światła (DLS) i metoda śledzenia 
nanocząstek (NTA) (Rocha-Santos i Duarte, 2015; Silva i in., 2018; Strungaru i in., 
2019). 

Mikroskopia ramanowska oraz mikroskopia w podczerwieni pozwalają na  
charakterystykę włókien materiału w szerokim zakresie rozmiarów średnicy cząstek 
(1-5000 µm). Mikroskop ramanowski umożliwia wykrycie cząstek o średnicy po-
wyżej 1 µm w obecności innych zanieczyszczeń z wysoką rozdzielczością prze-
strzenną do 0,5 µm. Z kolei algorytmy analizy oprogramowania pozwalają na spek-
tralną identyfikację wykrytych włókien z wykorzystaniem bibliotek polimerów. 
Niektóre stosowane mikroskopy zapewniają zarówno automatyczne ogniskowanie 
na próbce, jak i automatyczną kalibrację, co przekłada się na powtarzalność uzyski-
wanych wyników. Z kolei szybką i efektywną analizę włókien materiału o średnicy 
powyżej 10 µm zapewnia mikroskop w podczerwieni.  

Zarówno metoda analizy NTA, jak i DLS do pomiaru wielkości nanocząstek wy-
korzystuje ruchy Browna. W metodzie DLS światło lasera pada na zdyspergowane 
w roztworze cząstki. Pomiar polega na zarejestrowaniu przez detektor światła roz-
proszonego. Z uwagi na to, że szybkość poruszania nanocząstek zależy od tempera-
tury, podczas badań ważnym parametrem jest temperatura próbki, która jest mie-
rzona przez wbudowany termometr. W celu kontroli jakości pomiaru do analizatora 
DLS stosowane są materiały odniesienia (nanocząstki o określonej wielkości).  
Metoda DLS pozwala na bardzo precyzyjny pomiar wielkości cząstek monodysper-
syjnych w szerokim zakresie (0,3-10 µm). Analizatory DLS pozwalają również na 
pomiar próbek w szerokim zakresie stężeń, a sam pomiar możliwy jest w dowolnym 
medium dyspergującym. Technika DLS pomimo wielu zalet ma też poważne ogra-
niczenia, zakłada bowiem, że mierzone cząstki mają rozmiar kulisty. Dlatego w tej 
metodzie wyniki nie są wiarygodne dla cząstek o innych kształtach. Innym poważ-
nym ograniczeniem jest to, że metoda nie nadaje się do pomiaru próbek polidysper-
syjnych. Wynik otrzymuje się w postaci średniej, a obecność nawet niewielkiej ilości 
cząstek o większych rozmiarach zawyża wynik. Tym samym metoda jest wrażliwa 
na obecność agregatów czy zanieczyszczeń w próbce. Ograniczenie to może być 
zaletą w przypadku badań stabilności nanocząstek.  

Pomiar metodą NTA polega na oświetleniu roztworu nanocząstek światłem  
lasera o określonej długości fali. Światło zostaje rozproszone, a jego rozbłyski reje-
strowane są przez kamerę umieszczoną w mikroskopie. Do analizatora są wprowa-
dzane materiały odniesienia (nanocząstki o określonej wielkości) w celu kontroli ja-
kości pomiaru. Najważniejszą zaletą tej metody jest dokładność pomiaru zarówno 
dla próbek monodyspersyjnych, jak i polidyspersyjnych. Za pomocą NTA można 
badać nie tylko rozmiar nanocząstek, ale także rozkład wielkości. 

Metodę Pyr-GC-MS wykorzystuje się do identyfikacji składu cząstek tworzyw 
sztucznych poprzez analizę degradacji termicznej produktów mikroplastiku.  
Pyr-GC-MS jest popularnym narzędziem do badania próbek tworzyw sztucznych  
o minimalnej masie 10 µg, jednak nie nadaje się  do analizy cząstek MP większych 
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od 500 µm (Liu i in., 2018a). Alternatywą dla tego ograniczenia jest zastosowanie 
metody FPA mikro-FT-IR. Zastosowanie tej techniki pozwala na  wykrycie cząstek 
o średnicy do 10 µm (Loder i in., 2015) i sprawdza się w analizie nanocząsteczek. 
Ponadto analiza cząstek o nieregularnych kształtach uniemożliwia zinterpretowanie 
widma z powodu rozpraszania światła, stąd FPA i mikro FT-IR jest wykorzystwana 
do oznaczania mikrocząstek plastiku (Harrison i in., 2012). Większość technik  
rozpraszania światła i technik spektroskopowych wykorzystywanych do analizy  
mikroplastiku jest wrażliwa na zanieczyszczenia, dlatego podczas analizy mikro-
plastiku w wodzie i ściekach wymagana jest obróbka wstępna (np. reakcje enzyma-
tyczne, dodatek odczynnika Fentona). Wprowadzenie etapu oczyszczania próbki nie 
jest wystarczające, ponieważ procedury analityczne muszą być zoptymalizowane, 
tak aby uwzględniały nieregularny kształt, zmienny skład chemiczny powierzchni  
i polidyspersyjny rozmiar MP. Opracowano już kilka procedur analitycznych do 
oznaczania składu ilościowo-jakościowego MP w rzeczywistych matrycach wod-
nych, osadach morskich (Harrison i in., 2012; Loder i in., 2015) i ściekach (Sun i in., 
2019). Niemniej jednak możliwości analizy MP i NP są nadal ograniczone ze 
względu na różną rozdzielczość mikrometryczną technik analitycznych. Brak ujed-
noliconej procedury analitycznej do oznaczania mikroplastiku utrudnia porównywa-
nie wyników składu jakościowego i ilościowego NP/MP otrzymanych przez różnych 
naukowców. 

3.2.5. Wpływ na ekosystem i zdrowie ludzi 

Aktualnie zanieczyszczenie mikroplastikiem jest jednym z najpoważniejszych 
problemów środowiskowych na całym świecie (Chae i An, 2017). Odpady z two-
rzyw sztucznych mają wpływ na środowisko i zdrowie ludzi. Wiecej badań poświę-
conych jest wpływowi mikroplastiku niż makroplastiku na organizmy wodne (Bui 
i in., 2020). W badaniach na obszarach zanieczyszczonych wykorzystuje się okre-
ślone organizmy jako bioindykatory plastiku, które  powinny wykazywać trzy cechy: 
1) wszechobecność, w tym stosunkową łatwość do pobierania, 
2) znaczącą interakcję z otaczającym środowiskiem,  
3) spożycie większości cząstek plastiku, na które jest narażony.  

Obecność MP wykryto w różnych organizmach wodnych, od pierwszych konsu-
mentów po czołowe drapieżniki, takie jak: koralowce, wieloszczety, strzykwy,  
zooplankton, skorupiaki, mięczaki, ryby, gady, ptaki wodne i ssaki morskie. Duże 
organizmy (np. ryby, gady, ptaki, ssaki) są narażone zarówno na mikro-, jak  
i makroplastiki, podczas gdy mniejsze organizmy (np. zooplankton, robaki, kora-
lowce, skorupiaki, mięczaki, małe ryby) głównie na MP. W związku z większym 
bogactwem gatunkowym mniejszych organizmów w środowisku wodnym więcej 
gatunków jest narażonych na MP. Mikroplastiki oznaczono w zooplanktonie, mał-
żach, rybach i ptakach. Cząstki tworzywa sztucznego o niskiej gęstości unoszą się 
przy powierzchni wody. W tej strefie są dostępne, a zarazem niebezpieczne dla ży-
jącego w niej zooplanktonu i małych ryb. Cząstki o dużej gęstości opadają na dno. 
Kumulowane w osadach dennych zostają wchłaniane przez organizmy na skutek 
mylenia ich z naturalnym pokarmem ((Bui i in., 2020).  
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Makroplastik wywiera negatywny wpływ na kręgowce, takie jak: ssaki, gady 
i ptaki wodne, uniemożliwiając ich zachowania (np. pływanie, oddychanie, karmie-
nie), zmniejszając zdolności przeżycia oraz hamując wzrost i reprodukcję. Spożycie 
MP może wywołać skutki mechaniczne lub chemiczne u zwierząt. Do mechanicz-
nych należy np. przyczepianie się polimeru do powierzchni zewnętrznej przewodu 
pokarmowego, utrudniając jego ruchliwość lub zatykając go. Skutki chemiczne to 
np. zapalenie wątroby, spowolniony wzrost (Auta i in., 2017). Ramesh i in. (2019) 
udokumentowali wpływ makroplastiku na żółwie morskie. Żółwie mogą konsumo-
wać makroplastik, błędnie identyfikując tworzywa sztuczne jako pożywienie.  
Żółwie mogą być również zaplątane i uwięzione przez duże kawałki plastiku w sieci 
na ryby, co w konsekwencji wpływa na zmniejszenie dostępu do pokarmu i unie-
możliwia unikanie drapieżników (Li i in., 2016; Nelms i in., 2016). Li i in. (2016) 
szczegółowo zbadali występowanie cząstek plastiku (zarówno mikro, jak i makro)  
u wielu gatunków ptaków morskich, ryb i ssaków z regionów tropikalnych i umiar-
kowanych. Występowanie makroplastiku w organizmach zwierząt wywołało uszko-
dzenia i niedrożność układu pokarmowego, co u samic było przyczyną obniżenia 
zdolności reprodukcyjnych (Nelms i in., 2016). Uważa się, że śmierć ssaków  
morskich (np. manatów) jest wynikiem zablokowania przewodu pokarmowego frag-
mentami tworzyw sztucznych. Wiadomo, że makroplastik jest nośnikiem zanie-
czyszczeń, w związku z tym zaobserwowano drugorzędne skutki spożycia makro-
plastików przez duże zwierzęta. Przyczyna ta była związana z wypłukiwaniem 
zasorbowanych zanieczyszczeń, takich jak śladowe ilości metali i innych toksyn 
z mikroplastiku obecnego w przewodzie pokarmowym zwierząt. Odpady z plastiku 
znajdujące się na plaży powodują obniżenie temperatury piasku, co znacząco 
wpływa na stosunki płciowe gadów (np. żółwie) składających jaja na plażach (Nelms 
i in., 2016). 

Niektóre gatunki organizmów są zdolne do wydalania lub usuwania, podczas gdy 
inne zatrzymują, gromadzą i unieruchamiają MP w organizmie (Anderson i in., 2016; 
Li i in., 2016). Mikroplastik obecny w przewodach pokarmowych organizmów  
wodnych zostaje przenoszony w łańcuchu pokarmowym (rys. 3.2.5), a w rezultacie 
może trafić do przewodu pokarmowego człowieka (Beer i in., 2018; Eerkes- 
-Medrano i in., 2015). 

Ludzie są konsumentami owoców morza, w których gromadzą się duże ilości 
MP. Według bazy danych FAO (2016), w światowym rybołówstwie morskim  
w 11 gatunkach z ponad 25 zidentyfikowano mikroplastik. Liczba cząstek MP 
wchłanianych przez organizmy z przybrzeżnych zasobów pokarmowych była więk-
sza niż z obszarów morskich.  MP wykryto w jelicie homara (Hara i in., 2020;  
Potocka i in., 2019), w przewodzie pokarmowym, wątrobie i skrzelach morlesza bo-
gara (Savoca i in., 2019), w organizmach sardynek (Savoca i in., 2020), ryb i skoru-
piaków (Baechler i in., 2020) oraz w przewodzie pokarmowym krewetek (Hossain  
i in., 2020). Obecność MP wykazano w różnych produktach spożywczych, takich 
jak: sardynki, karp, szproty w puszkach (Hanachi i in., 2019), sól (Lee i in., 2019; 
Peixoto i in., 2019), piwo (Kosuth i in., 2018; Liebezeit i Liebezeit, 2014), wodoro-
sty (Li i in., 2020b), owoce morza (Smith i in., 2018), miód i cukier (Liebezeit  
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i Liebezeit, 2013) itp. Dane literaturowe potwierdzają obecność MP w wodzie prze-
znaczonej do spożycia przez ludzi oraz w wodach butelkowanych. Według Peixoto 
i in. (2019), sól morska w różnych krajach zawiera do 19 800 cząstek MP/kg. Dane 
literaturowe podają, że człowiek przyjmuje większe ilości MP z kurzem domowym 
niż np. podczas spożycia omułków (Catarino i in., 2018).  

 

 
Rys. 3.2.5. Akumulacja mikroplastiku w łańcuchu troficznym (Rochman, 2015) 

Postawiono hipotezę, że wchłanianie MP przez człowieka zależy od wielkości 
cząstek. Cząstki o rozmiarach mniejszych od 150 µm łatwo wchłaniają się i mogą 
aktywnie przemieszczać się z jelita do układu limfatycznego, układu krążenia  
(Barboza i in., 2019). Mikroplastik może wywoływać efekty toksyczne w organi-
zmie człowieka, wywołując stres oksydacyjny i  uszkodzenie tkanek (Schirinzi i in., 
2017). Badania Wrighta i Kelly (2017) wykazały, że absorpcja i przemieszczanie 
mikroplastiku w przewodzie pokarmowym człowieka zależą od wielu czynników. 
Cząstki o mniejszych rozmiarach przemieszczają się łatwo, natomiast cząstki o roz-
miarach większych (> 2 µm) pozostają w przewodzie pokarmowym. Cząstki MP 
mogą dostać się do krwiobiegu, ale z powodu ograniczeń związanych z rozmiarem 
trudno przedostają się przez błonę komórkową w głąb tkanek i są usuwane przez 
śledzionę. Im mniejsze cząstki MP, tym większa ich zdolność do translokacji do 
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tkanki obwodowej i układu krążenia, co prowadzi do ogólnoustrojowej ekspozycji 
na MP. Jednak dla pacjentów z chorobą jelit wydajność translokacji MP może być 
znacznie większa ze względu na przepuszczalność tkanki wywołanej stanem zapal-
nym (Schmidt i in., 2013). Niezależnie od sporadycznych badań interakcji mikro-
plastiku z komórkami w organizmie człowieka szkodliwość mikroplastiku dla ludzi 
została potwierdzona (Schirinzi i in., 2017; Triebskorn i in., 2019; Wang i in., 2018a; 
Wang i in., 2018b). Jednak badania wpływu MP i NP na zdrowie człowieka dopiero 
rozpoczęto, w związku z tym efekty toksyczne MP wymagają dalszych potwierdzeń 
(Bui i in., 2020).  

3.2.6. Występowanie mikroplastiku w środowisku wodno-ściekowym  

Mikroplastik może przedostawać się do oczyszczalni ścieków dwoma drogami: 
wraz ze ściekami bytowymi oraz ze spływami powierzchniowymi (w przypadku ka-
nalizacji ogólnospławnej). Zawartość mikroplastiku w ściekach deszczowych zależy 
głównie od rodzaju nawierzchni, z której są odprowadzane, a także od stopnia uprze-
mysłowienia. Źródłem mikroplastiku w ściekach mogą być również farby i lakiery. 
Mikroplastik może przedostawać się do ścieków wraz ze spływami z dróg i wymy-
wany z opon samochodowych (Wiśniowska i in., 2018). MP dopływający ze ście-
kami do oczyszczalni to przede wszystkim tzw. mikroplastik pierwotny. Podczas 
oczyszczania ścieków część zawartych w nich tworzyw sztucznych może ulegać roz-
drobnieniu, tworząc tzw. mikroplastik wtórny (Browne i in., 2011; Carr i in., 2017). 
Mikroplastik, który występuje  w ściekach, klasyfikowany jest zwykle ze względu 
na formę, tj.: włókna, skrawki, fragmenty folii czy granulki. Dotychczas prowadzone 
badania wykazały, że w ściekach dopływających do oczyszczalni mikroplastik  
występuje przede wszystkim w postaci włókien, które stanowią zazwyczaj około 
70% tej formy mikrozanieczyszczeń wprowadzanych do oczyszczalni. Drobiny  
mikroplastiku składają się z różnych tworzyw sztucznych, takich jak: polietylen,  
polipropylen, polichlorek winylu, polistyren, poliuretan, politereftalan etylenu,  
poliamid. Obecny w ściekach MP może się składać także z innych rodzajów  
tworzyw, takich jak: kopolimer polietylenu z octanem winylu (EVA), kopolimer 
akrylowy (ACS) czy polikwaternium 7 (P-7). Dane literaturowe podają, że w zależ-
ności od oczyszczalni w ściekach występują przede wszystkim takie tworzywa, jak 
poliester, poliamid, polipropylen oraz akryl i polichlorek winylu. 

W ściekach wykazano obecność cząstek mikroplastiku o rozmiarach od 20 do 
1000 µm (Efrin i in., 2019; Mason i in., 2016; Mintenig i in., 2017; Murphy i in., 
2016; Sutton i in., 2016). W zależności od zastosowanych technologii oczyszczania 
ścieków tylko część cząstek MP jest usuwana ze ścieków surowych, a reszta prze-
chodzi do ścieków oczyszczonych. Badania wykazały, że mikrowłókna tworzyw 
sztucznych, które stanowią duży udział mikroplastiku w ściekach surowych, mie-
szają się z włóknami celulozowymi (papier toaletowy oraz resztki roślinne) i wraz  
z nimi są efektywnie usuwane ze ścieków podczas sedymentacji wstępnej.  
Tworzywa sztuczne o mniejszej gęstości kumulują się także w pianie, która flotuje  
na powierzchnię osadników wstępnych lub odtłuszczaczy. Efektywność usuwania 
mikroplastiku podczas mechanicznego oczyszczania ścieków zależy od rozmiarów 
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cząsteczek oraz ich gęstości i rośnie wraz ze wzrostem ich rozmiarów. Badania  
wykazały, że podczas mechanicznego oczyszczania ścieków efektywnie sedymen-
tują i/lub flotują cząsteczki polietylenu lub polipropylenu o rozmiarach 20-500 μm.  

Najnowsze badania potwierdziły, że w podstawowych procesach oczyszczania 
może być usuwane do 45% MP (cząstki o rozmiarach od 100 do 5000 µm) (Dris  
i in., 2018). Stwierdzono, że podczas procesów oczyszczania wtórnego ze ścieków 
usuwa się 50% MP, w tym wszystkie cząstki o rozmiarach mniejszych niż 500 µm 
(Mintenig i in., 2017; Ziajahromi i in., 2017). W ściekach po zaawansowanych  
metodach oczyszczania, głównie po filtracji membranowej, ultrafiltracji  i odwróco-
nej osmozie, zidentyfikowano poniżej 2% MP o rozmiarach cząstek od 20 do  
100 µm (Ziajahromi i in., 2017). Dane literaturowe wskazują na skuteczność proce-
sów membranowych w usuwaniu cząstek MP, ale jednocześnie należy zwrócić 
uwagę na problem negatywnego oddziaływania cząstek MP na membrany. 

W związku z problemami analitycznymi oznaczania składu ilościowego i jako-
ściowego mikroplastiku, szczególnie nanoplastiku, w literaturze mało jest przykła-
dów badań dotyczących losów i występowania tych cząstek w oczyszczalniach ście-
ków (Silva i in., 2018; Sun i in., 2019). W przypadku MP niektóre procedury 
analityczne zostały zoptymalizowane w celu ich dokładnej analizy w rzeczywistych 
matrycach wodnych i ściekowych (Harrison i in., 2012; Hurley i in., 2018; Loder  
i in., 2015), jednak  wykrywanie nanocząstek jest nadal trudne. Fakt ten może wska-
zywać, że zawartość NP i MP w ściekach oczyszczonych jest znacznie większa od 
dotychczas podawanych zawartości.  MP obecne w ściekach i wodzie mogą mieć 
kształty nieregularne, kuliste lub włókniste i nie wszystkie dostępne techniki oraz 
metody analityczne umożliwiają oznaczanie tych form MP. Jest to przyczyną nie-
spójności danych dotyczącej faktycznej ilości MP usuwanego w procesach oczysz-
czania ścieków (Carr i in., 2016; Ziajahromi i in., 2017). Wreszcie, biorąc pod uwagę 
tendencję MP do fragmentacji na NP, siły ścinające występujące podczas mieszania 
lub pompowania w oczyszczalniach ścieków mogą wpływać na obniżenie zawarto-
ści MP, ale proces ten generuje powstawanie NP w ściekach oczyszczonych.  
W rezultacie podczas oznaczania w ściekach oczyszczonych tylko MP liczba tych 
cząstek może być pozornie niższa. Wiarygodne oznaczanie MP w wodzie i ściekach 
nie będzie możliwe do momentu wprowadzenia ujednoliconych procedur analitycz-
nych i metodami umożliwiającymi identyfikację oraz oznaczanie składu ilościowego 
mikroplastiku o różnych rozmiarach, w tym NP (Efrin i in., 2019).  

3.2.6.1. Źródła i występowanie mikroplastiku w wodzie  
przeznaczonej do spożycia przez ludzi 

W literaturze jest niewiele badań dotyczących występowania MP w  wodzie prze-
znaczonej do spożycia przez ludzi. Badania przeprowadzone przez Kosutha i in. 
(2018) wykazały, że na 159 analizowanych próbek wody do picia w około 81%  
próbek wykryto MP (156 próbek wody wodociągowej z 14 krajów i 3 próbki wody 
butelkowanej z USA). Zawartość mikroplastiku w badanych próbkach wody wahała 
się od 0 do 62 cząstek MP/dm3. Większość zidentyfikowanego MP występowała 
w postaci włókien (około 98,3%) o długości od 0,1 do 5 mm. Z kolei Pivokonsky 
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i in. (2018) analizowali wodę surową i wodę przeznaczoną do spożycia pobraną 
z trzech czeskich stacji uzdatniania zasilanych wodami powierzchniowymi (ze 
zbiorników wodnych i rzeki). Wykazali oni obecność MP we wszystkich próbkach,  
a ich średnie wartości wynosiły od 338 do 628 cząstek MP/dm3. Zawartość MP  
w wodzie surowej mieściła się w zakresie od 1648 do 4464 cząstek MP/dm3.  
Mintenig i in. (2019) badali występowanie mikroplastiku w wodach gruntowych 
i wodzie przeznaczonej do spożycia w Niemczech. Podali oni, że w obydwu rodza-
jach wód zidentyfikowano tylko kilka cząstek MP (od 0 do 7, wartość średnia była 
równa 0,7 cząstek MP/m3). Autorzy podają, że zawartość MP zależy od źródła ana-
lizowanej wody i jest wyższa dla wód powierzchniowych niż dla wód gruntowych 
(Novotna i in., 2019). 

Konsumpcja wody butelkowanej to kolejny możliwy sposób narażenia człowieka 
na mikroplastik. Na rysunku 3.2.6 przedstawiono występowanie mikroplastiku 
w wodach surowych, wodociągowych (w tym wody uzdatnionej), gruntowych  
i butelkowanych na świecie. Dane dotyczą ilości cząstek mikroplastików na objętość 
wody. Badania potwierdzają występowanie MP w wodzie do picia przechowywanej  
w butelkach wykonanych z różnego materiału (Shen i in., 2020). Według badań, 
największe średnie zawartości MP wykazano w wodzie butelkowanej (6292 czą-
steczki MP/dm3) przechowywanej w jednorazowych butelkach plastikowych PET  
(Oßmann i in., 2018), następnie w wodzie uzdatnionej (628 cząstek MP/dm3) 
(Pivokonsky i in., 2018), w wodzie z kranu  w USA (9,24 cząstek MP/dm3) (Kosuth 
i in., 2018). Również Mason i in. (2018) zidentyfikowali  mikroplastik w wodzie 
butelkowanej. Wykazali oni, że 93% próbek (259 butelek łącznie) było zanieczysz-
czone mikroplastikiem. Stężenie MP wahało się od kilku do tysięcy cząstek/dm3, 
przy średniej liczbie cząstek 10,4/dm3. W próbkach dominował mikroplastik  
głównie w postaci fragmentów (66%) oraz włókien. Inne badania przeprowadzone 
przez Oßmann i in. (2018) wykazały, że w wodzie przechowywanej w butelkach 
plastikowych PET jednorazowego użytku zawartość MP wynosiła odpowiednio od 
2649 do 6292 cząstek/dm3. W wodzie w plastikowych butelkach PET wielokrotnego 
użytku i butelkach szklanych dominowały cząstki o rozmiarach < 5 µm (90%).   

Możliwymi źródłami zanieczyszczenia wody butelkowanej są maszyny myjące 
lub czynności podczas napełniania wodą, a także  tworzywo, z którego wykonane są 
butelki PET. Schymanski i in. (2018) podali, że zwartość MP w wodzie przechowy-
wanej w butelkach zwrotnych wynosiła 118 cząstek/dm3, a tylko 11 i 14 cząstek/dm3 
w wodach przechowywanych odpowiednio w kartonach i jednorazowych opakowa-
niach plastikowych. Autorzy sugerują, że powyższe rozbieżności mogą wynikać 
z różnic w stosowanych procesach uzdatniania wody. Należy podkreślić, że głów-
nym źródłem mikroplastiku w wodzie butelkowanej może być tworzywo sztuczne, 
z którego wykonana jest większość butelek. Według aktualnych danych literaturo-
wych, zauważalne są duże różnice w zawartości MP w wodzie do picia w zależności 
od kraju, a nawet danego regionu. Jest to ściśle powiązane ze stosowaną procedurą 
analityczną MP, w tym metodą pobierania próbek, obróbką wstępną i identyfikacją, 
które nie są ujednolicone i wpływają na zróżnicowanie i wiarygodność wyników.  
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Rys. 3.2.6. Występowanie mikroplastików w wodach surowych, wodociągowych,  

gruntowych i butelkowanych na świecie (Kosuth i in., 2018; Pivokonsky i in., 2018; 
Mintenig i in., 2019; Shen i in., 2020) 

3.2.7. Wpływ procesów oczyszczania wody i ścieków na losy nano/mikroplastików 

W literaturze niewiele jest przykładów badań fragmentacji NP/MP podczas pro-
cesów oczyszczania ścieków. Mieszanie, pompowanie lub bulgotanie oddziałują na 
cząstki mikroplastiku. Również zastosowanie procesów obróbki z wykorzystaniem 
materiałów twardszych od NP/MP, np. krzemionki podczas szybkiej filtracja piasko-
wej, wpływa na fragmentacje MS. Krzemionka jest  dziesięciokrotnie twardsza od 
NP/MP i prawdopodobnie podczas filtracji cząstki mikroplastiku są rozdrobnione 
przez ziarna krzemionki. Uzasadnione jest więc założenie, że siły ścinające wpły-
wają na fragmentację NP/MP. W konsekwencji NP/MP mogą występować w ście-
kach zarówno jako pojedyncze fragmenty, jak i aglomeraty. Losy mikroplastiku  
w oczyszczalniach ścieków przedstawiono na rysunku 3.2.7.   

Potencjalne zagrożenie związane z fragmentacją mikrocząstek plastiku wpływa 
na obniżenie skuteczności oczyszczania ścieków.  W kilku badaniach opisano wpływ 
zmiennego działania siły ścinającej na cząstki o rozmiarach zbliżonych do MP 
(Byrne i i in., 2002).  Opracowano kilka modeli do przewidywania skutków siły ści-
nającej na nanocząstki i mikrocząstki (Bari i Pandit, 2014; Liu i in., 2018a). Sumi-
tomo i in. (2018) wykazali, że pod wpływem promieniowania ultradźwiękowego 
można rozbić aglomeraty o rozmiarach 10 µm w pojedyncze cząstki o wielkości  
2 µm, natomiast pod wpływem ciśnienia aglomeraty o rozmiarach 400 µm uległy 
fragmentacji do cząstek 40 µm (Efrin i in., 2019; Wengeler i Nirschl, 2007). 
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    Fragmentacja MP do NP, interakcja między cząstkami MP podczas procesów oczyszczania 

Rys. 3.2.7. Losy nano/mikroplastiku w zakładzie oczyszczania wody oraz  
w oczyszczalni ścieków (Enfrin i in., 2019) 

Ostatnie badania wykazały, że w wyniku fragmentacji MP do NP podczas proce-
sów oczyszczania ścieków ilość NP/MP zwiększyła się o jeden rząd wielkości.  
Ponadto inne badania prognozują, że w ściekach odprowadzanych z oczyszczalni 
znajduje się do 25% technicznych nanomateriałów, takich jak krzemionka, tlenek 
glinu i nanorurki węglowe (Keller i Lazareva, 2014). Według danych literaturowych, 
ilość NP/MP w ściekach odprowadzanych może wzrosnąć do 200%. Te wartości są 
znacznie wyższe od podanych przez  Sun i in. (2019). Według Autorów, tylko 14% 
MP jest uwalniane do ścieków.  

Oprócz fragmentacji MP do NP, procesy stosowane w oczyszczalniach ścieków 
mogą modyfikować właściwości fizyczne i chemiczne NP/MP i wpływać na oddzia-
ływania między tymi cząstkami a innymi zanieczyszczeniami obecnymi w ściekach. 
Aktualne badania wykazały, że obecna w osadzie czynnym materia organiczna może 
utleniać MP, powodując zwiększenie ich porowatości, co prowadzi do dziesięcio-
krotnego wzrostu adsorpcji zanieczyszczeń (np. metali) na cząstkach MP (Li i in., 
2019). Podobnie jak wykazano w wodzie, MP może być nośnikiem mikroorgani-
zmów wodnych poprzez tworzenie biofilmu na powierzchni cząstek (McCormick  
i in., 2014). Utworzony biofilm może zmienić właściwości powierzchniowe MP, 
zmniejszając ich hydrofobowość (Lobelle i Cunliffe, 2011) oraz zwiększając chro-
powatość (Webb i in., 2009). Tym można tłumaczyć łatwiejszą adsorpcję zanie-
czyszczeń, takich jak DDT i WWA na MP (Wu i in., 2017). Dodatkowo proces  
dezynfekcji stosowany w oczyszczalniach ścieków może wywołać i wzmocnić  
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degradację NP/MP. Ozonowanie (Nasuhoglu i in., 2018), promieniowanie UV lub 
chlorowanie wykorzystywane do dezynfekcji mogą wywoływać  zmiany NP i MP. 
Promieniowanie UV wywołuje degradację polimerów, w wyniku czego powstają 
grupy karboksylowe i zachodzi rozrywanie łańcuchów polimerowych (Gewert i in., 
2015). Z kolei działanie ozonu i chloru na MP prowadziło do tworzenia grup karbo-
nylowych na powierzchni tworzywa sztucznego, wywołując degradację plastiku.  

3.2.8. Strategie usuwania mikroplastiku z wody przeznaczonej do spożycia przez ludzi 

Stacje uzdatniania wody (SUW) przeznaczonej do spożycia przez ludzi są tak 
zaprojektowane, aby polepszały jakość wody, która będzie spełniała standardy kon-
sumpcji społecznej. Celem tradycyjnego uzdatniania  jest zapewnienie ludziom bez-
pieczeństwa wody do picia poprzez usuwanie zanieczyszczeń fizycznych, chemicz-
nych i biologicznych, np. zawieszone cząstki, metale ciężkie i drobnoustroje. SUW 
odgrywają kluczową rolę w zapobieganiu przenikania mikroplastików z wody suro-
wej do wody do picia. Jednak obecnie nie są znane skuteczne i bezpośrednie  techniki 
usuwania mikroplastików, a także nie ma  rządowych aktów prawnych określających 
standardowe limity zawartości MP w wodzie przeznaczonej do spożycia przez ludzi. 
Wynika to ze zróżnicowanych standardów uzdatniania wody stosowanych w róż-
nych krajach i regionach (Kosuth i in., 2018; Shen i in., 2020).  

W pierwszej kolejności należy więc opracować strategie usuwania MP podczas 
uzdatniania, które powinny uwzględnić dwa aspekty: 
1) pomiar zawartości MP w dopływie oraz odpływie SUW lub na określonych  

etapach technologicznych,  
2) badania wpływu różnych procesów oczyszczania w SUW na szybkość usu- 

wania MP. 
Zasadniczo do usuwania MP niezbędna jest koagulacja/flokulacja, po której na-

stępuje oddzielenie utworzonych agregatów (rys. 3.2.8). Proces ten jest szeroko sto-
sowany, głównie w SUW, do których  doprowadza się wody powierzchniowe.  
Proces koagulacji zastosowany w uzdatnianiu wody ma na celu połączenie rozpusz-
czonych lub koloidalnych związków w celu utworzenia agregatów nadających się 
do późniejszej separacji. Jeśli proces jest skutecznie zoptymalizowany, metoda ta 
może potencjalnie usunąć różne zanieczyszczenia, w tym nieorganiczne cząstki, 
substancje humusowe, glony i komórki cyjanobakterii, materię organiczną itp. (Shen 
i in., 2020). Czasami jako pośredni etap separacji stosuje się sedymentację lub flota-
cję. Filtracja piaskiem zasadniczo służy do usuwania cząstek o rozmiarach w przy-
bliżeniu w zakresie kilkudziesięciu mikrometrów (Pivokonsky i in., 2011). Prawdo-
podobne jest, że duże agregaty zamiast zostać przechwycone przez górną warstwę 
filtra mogą wniknąć w złoże filtracyjne. Biorąc pod uwagę źródła wody SUW  
w wodzie przeznaczonej do spożycia przez ludzi, należy spodziewać się mniejszych 
cząstek MP w oparciu o  rozkłady wielkości MP przedstawione w tabeli 3.2.3.  
Obecność mikroplastików w wodzie może pośrednio zwiększyć ilość koagulantów  
potrzebnych do koagulacji, co stwarza ryzyko zanieczyszczenia powierzchni i zaty-
kania porów, zmniejszając tym samym skuteczność filtracji membranowej, a także 
efektywność procesów dezynfekcji (Shen i in.,  2020). 
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Efektywność usuwania MP z wody przeznaczonej do spożycia przez ludzi testo-
wano  w warunkach laboratoryjnych podczas procesów koagulacji i ultrafiltracji (Ma 
i in., 2019). We wszystkich wodach ze SUW badanych przez Pivokonsky i in. (2011) 
zastosowano koagulację/flokulację. Autorzy wykazali, że podczas tego procesu 
efektywność usuwania MP wynosiła około 70-80%. W związku z tym można ocze-
kiwać, że MP mogą być częściowo usuwane podczas koagulacji/flokulacji, jednak 
żeby dokładnie ocenić skuteczność usuwania MP w wyniku zastosowania tych pro-
cesów, konieczne są dalsze, dokładne badania. 
 

 

Rys. 3.2.8. Wyzwania związane z realizacją procesów oczyszczania wody z MP (Shen  
i in., 2020) 

Ma i in. (2018) przeprowadzili proces koagulacji cząstek PE z użyciem 
FeCl3·6H2O. Najlepsze efekty usuwania PE (17±2%) autorzy uzyskali przy pH = 8  
i dawce koagulantu 2,0 mmol/dm3. Zastosowana dawka koagulantu w przeliczeniu 
na żelazo (112 mgFe/dm3) była znacznie wyższa w porównaniu do dawek powszech-
nie stosowanych do koagulacji innych zanieczyszczeń w uzdatnianiu wody do picia 
(20 mgFe/dm3) (Henderson i in., 2008a; Gonzalez-Torres i in., 2014). Ma i in. (2019) 
zbadali skuteczność koagulantów FeCl3·6H2O i AlCl3·6H2O w usuwaniu MP.  
Wykazano, że przy pH = 7 koagulant na bazie Al okazał się efektywniejszy  
(do 37±3%), jednak wymagana dawka była niezwykle wysoka i wynosiła 15 mmol/dm3, 
co odpowiadało 405 mgAl/dm3. Skuteczność usuwania PE przy standardowych daw-
kach tego koagulantu wynosiła tylko 8%. Autorzy zbadali również wpływ dodatku 
flokulantu poliakryloamidu (PAM) na koagulację mikroplastiku PE. Wyniki poka-
zały, że przy dawkach 3-15 mgPAM/dm3 i pH = 7 skuteczność usuwania PE wyno-
siła 50-60%, a przy 5 mmolAl/dm3 i 2,0 mmol Fe/dm3 i pH = 7 wynosiła od 85 do 
90% (Ma i in., 2018; 2019). Jednak podwyższenie stężenia flokulantu PAM znacznie 
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przekroczyło maksymalny dopuszczalny poziom (nie więcej niż 1 mg/dm3)  
w wodzie przeznaczonej do spożycia przez ludzi (World Health Organization, 2011).  

Tabela 3.2.3. Występowanie MP w wodzie do picia (Novotna i in., 2019)  

Rodzaj wody 
Mikroplastik (1/dm3)  

1-5 
µm 

5a-10 
µm 

10-20 
µm 

20-50 
µm 

50-100 
µm 

> 100 
µm 

Literatura 

Zaopatrzenie  
w wodę do spożycia 
przez ludzi 

       

Stacja uzdatniania 
wody do picia 
„DWT1b”, Czechy 

269 131  43 0 0 Pivokonsky  
i in., 2018 

Stacja uzdatniania 
wody pitnej  
„DWT2”, Czechy 

105 163  69 1 0 Pivokonsky  
i in., 2018 

Stacja uzdatniania 
wody pitnej  
„DWT3”, Czechy 

293 272  62 1 0 Pivokonsky  
i in., 2018 

Woda do piciac, 
DWTP Nethen, 
Niemcy 

NMd NM NM 0  < 1 Minteing  
i in., 2018 

Woda do piciac, 
DWTP Holdorf, 
Niemcy 

NM NM NM 0  < 1 Minteing  
i in., 2018 

Woda  
butelkowana 

      Mason i in., 
2018 

Butelka plastikowa, 
marka Aqua 

NA   374  8 Mason i in., 
2018 

Butelka plastikowa, 
marka Aquafina 

NA   200  13 Mason i in., 
2018 

Butelka plastikowa, 
marka Bisleri 

NA   338  9 Mason i in., 
2018 

Butelka plastikowa, 
marka Dasani 

NA   109  10 Mason i in., 
2018 

Butelka plastikowa, 
marka Evian 

NA   114  14 Mason i in., 
2018 

Butelka plastikowa, 
marka Gerolsteiner 

NA   1396  15 Mason i in., 
2018 

Butelka szklana, 
marka Gerolsteiner 

NA   159  9 Mason i in., 
2018 

Butelka plastikowa, 
marka Minalba 

NA   63  4 Mason i in., 
2018 
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cd. tabeli 3.2.3 

Butelka plastikowa, 
marka Nestle Pure 
Life 

NA   912  20 Mason i in., 
2018 

Butelka plastikowa, 
marka San Pellgrino 

NA   27  2 Mason i in., 
2018 

Woda w butelkach  
z PET 

2604 45   0 6 Oßmann  
i in., 2018 

Woda w butelkach  
z recyklingu PET 

4664 142   83  Oßmann  
i in., 2018 

Woda w szklanych 
butelkach  

4895 969   434  Schymanski  
i in., 2018 

Napój w kartonach NM 4 3 2 1 1 Szymanski  
i in., 2018 

NA – w tej kategorii nie oznaczano MP, a  klasa wielkości zaczyna się od 6,5 dla wyników podanych 
przez Mason i in. (2018), b obejmuje wodę do picia na wylocie zakładu, wodomierzu i kranie  
w gospodarstwie domowym 

 
W uzdatnianiu wody przeznaczonej do spożycia przez ludzi stosuje się przede 

wszystkim techniki membranowe, których siłą napędową jest różnica ciśnień po  
obu stronach membrany.  Ziajahromi i in. (2017) wykazali, że przy wysokiej zawar-
tości mikroplastiku w wodzie surowej (106-107 cząstek/dzień) zaobserwowano  
minimalne zwiększenie interakcji między mikroplastikiem a powierzchnią mem-
brany. Średni rozmiar porów membrany jest zwykle mniejszy niż cząstki mikro-
plastiku, w związku z tym zachodzi ryzyko zanieczyszczenia powierzchni i zatyka-
nia porów membrany, zmniejszając tym samym wydajność filtracji membranowej 
(Ma i in., 2019; Shen i in., 2020). W literaturze jest mało badań dotyczących zanie-
czyszczenia membran podczas filtracji MP. Ostatnie badania sugerują, że podczas 
oczyszczania ścieków zachodzi rozpad MP na NP, co zwiększa liczbę nanocząstek 
plastiku w wodzie (Enfrin i in., 2019). Cząstki te mogą gromadzić się, wywołując 
fouling membrany. Ponadto mikroplastiki są nośnikami organizmów wodnych, które 
osadzają się na cząstkach, tworząc biofilm na ich powierzchni, co w konsekwencji 
podczas uzdatniania wody może spowodować biologiczne blokowanie membran. 
Zjawisko blokowania membran jest powszechnie znane i zwykle rozwiązywane  
poprzez modyfikację właściwości membran. Modyfikacja membran polega na zmia-
nie właściwości powierzchniowych, tak aby zapobiegać zjawiskom adsorpcji  
i adhezji niepożądanych substancji na powierzchni membrany. Modyfikacja po-
wierzchni membrany w celu zmniejszenia obrastania nanocząstkami jest trudna,  
ponieważ musi być dostosowana do właściwości NP/MP w wodzie. Uważa się, że 
zwiększenie hydrofilowości membrany zmniejszyłoby adsorpcję NP/MP, przede 
wszystkim dlatego, że membrany  są wykonane głównie z hydrofobowych materia-
łów polimerowych, takich jak PE, PP i PS. Ponadto obniżenie chropowatości po-
wierzchni membran zmniejszałoby interakcję z NP/MPs. Badania wykazały, że 
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NP/MP mają ujemny ładunek powierzchniowy (Fotopoulou i Karapanagioti, 2012), 
czyli membrana z ujemnym ładunkiem powierzchniowym spowodowałaby odpy-
chanie NP/MP, a tym samym zmniejszyła stopień zanieczyszczenia membrany. Nie-
mniej jednak tworzenie się podwójnej warstwy elektrycznej wokół cząstek NP/MPs 
zmieniłoby ich ładunek powierzchniowy, ale bez szczegółowej  znajomości chemi-
zmu powierzchni cząstek właściwa modyfikacja membran jest trudna. Większość 
membran obecnie stosowanych do usuwania NP/MP została już zmodyfikowana, 
lecz wprowadzone zmiany należy zoptymalizować w celu ograniczenia blokowania 
membran cząstkami NP/MP (Enfrin i in., 2019). 

Pomimo że koagulacja, jak też ultrafiltracja mają pewne wady, to perspektywy 
ich zastosowania do usuwania MP w skali laboratoryjnej i przemysłowej są bardzo 
obiecujące. 

Generalnie uważa się, że tradycyjne procesy oczyszczania są bardziej skuteczne 
w usuwaniu z wód surowych małych cząstek MP o rozmiarach poniżej 1 µm.  
Dezynfekcja jest zwykle ostatnim etapem oczyszczania  w procesie uzdatniania 
wody do picia. Mikro- i nanocząstki plastiku występujące na tym etapie mogą od-
działywać z mikroorganizmami obecnymi w wodzie do picia. Tworzenie się  
biofilmu na powierzchni cząstek MP może obniżyć skuteczność procesu dezynfekcji 
(Enfrin i in., 2019). MP może działać jak podłoże ochronne dla bakterii, w związku 
z tym mikoroorganizmy będą odporne na proces chlorowania lub ozonowania  
(Enfrin i in., 2019). Cząstki MP zawieszone w wodzie obniżają również wydajność 
procesu dezynfekcji promieniowaniem UV (Carre i in., 2018).  

Prowadząc badania w warunkach laboratoryjnych, należy stworzyć warunki  
panujące w rzeczywistych stacjach uzdatniania wody przeznaczonej do spożycia 
przez ludzi. Dodatkowo, aby opracować skuteczną strategię usuwania MP, należy 
dokładnie poznać rozkład wielkości cząstek mikroplastiku w wodzie surowej i inte-
rakcje cząstek mikroplastiku z innymi współobecnymi zanieczyszczeniami (Enfrin  
i in., 2019).   

Produkty z tworzyw sztucznych są ciągle szeroko stosowane w życiu codzien-
nym, dlatego w dalszej perspektywie badania nad mikroplastikami obecnymi  
w wodzie do picia powinny być skoncentrowane na: 
 ustanowieniu polityki i regulacji w celu kontroli źródeł zanieczyszczenia MP  

i poszerzenie świadomości społecznej, 
 ścisłym nadzorze nad odprowadzaniem ścieków zawierających MP, uaktualnia-

niu lub opracowywaniu metod oczyszczania wody do picia z MP, 
 wykorzystywaniu większej ilości materiałów biodegradowalnych, takich jak 

skrobia, celuloza i lignina do produkcji tworzyw sztucznych, 
 ocenie potencjalnych zagrożeń związanych z narażeniem na mikroplastik obecny 

w wodzie do picia. 
Powyższe działania wymagają multidyscyplinarnego podejścia, tj. społecznego, 

inżynieryjnego, epidemiologicznego i technologicznego, zmierzającego do rozwią-
zania problemu MP w środowisku. 
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4. Zanieczyszczenia mikrobiologiczne  
w wodach i ściekach 

4.1. Drobnoustroje lekooporne 

Do głównych zagrożeń wód stanowiących odbiorniki ścieków i potencjalnie źró-
dło wody do spożycia należą nie tylko wspomniane we wcześniejszych rozdziałach 
emerging pollutants, ale także zanieczyszczenia mikrobiologiczne. W rutynowych 
badaniach pomijana jest obecność bakterii mających fenotypy lekooporności o zna-
czeniu klinicznym oraz zawierających geny oporności na antybiotyki i geny rekom-
binacyjne, które w aspekcie zagrożeń związanych z rozprzestrzenianiem mikroorga-
nizmów przenoszonych drogą wodną są uznane za nowo wyłaniającą się klasę 
zanieczyszczeń.   

Do poważnych emitorów do środowiska zanieczyszczeń mikrobiologicznych  
zalicza się oczyszczalnie ścieków komunalnych. Głównym źródłem mikroorgani-
zmów chorobotwórczych są: ścieki miejskie (zawierające fekalia oraz mocz ludzki), 
ścieki przemysłowe (np. z rzeźni), fekalia zwierzęce (głównie psów i kotów) spłuki-
wane wodami opadowymi z powierzchni, a także fekalia szczurów zamieszkujących 
systemy kanalizacyjne. W wyniku niewłaściwej pracy oczyszczalni do wód po-
wierzchniowych, gleby i powietrza mogą dostawać się chorobotwórcze mikroorga-
nizmy oraz jaja pasożytów. Transmisja patogenów odbywa się przez ścieki odpro-
wadzane do wód lub wykorzystywane w rolnictwie jako nawóz oraz niewłaściwe 
stosowanie osadów ściekowych (Olańczuk‑Neyman i in., 2012).  

Według danych literaturowych, nie tylko ścieki surowe, ale także ścieki oczysz-
czone mogą stanowić poważne zagrożenie mikrobiologiczne dla jakości wód w od-
biornikach, w szczególności tych, które są wykorzystywane do celów rekreacyjnych, 
do hodowli ryb, do nawodnień w rolnictwie, a przede wszystkim do produkcji wody 
do spożycia (Olańczuk‑Neyman i in., 2012; Olańczuk‑Neyman i Quant, 2015).  
Ze środowiska wodnego najczęściej izolowane bakterie chorobotwórcze to patogeny 
pochodzenia jelitowego, które mogą dostawać się do wody wraz z kałem zwierząt, 
a także ściekami bytowo-gospodarczymi (Lyautey i in., 2007). 

Do najczęściej identyfikowanych bakterii chorobotwórczych występujących  
w ściekach należą: Salmonella spp., Shigella spp., Escherichia coli, Pseudomonas 
aeruginosa, Proteus vulgaris, Listeria monocytogenes i Clostridium perfringens 
(Butarewicz i in., 2003; Czeszejko i in., 2003; Gantzer i in., 2001). Zdecydowaną 
większość mikroorganizmów w ściekach stanowią wirusy należące do około 140 
typów (Bixo i in., 2006), których liczba cząstek może nawet pięciokrotnie przewyż-
szać liczbę komórek bakterii (Simmons i Xagoraraki, 2011). W ściekach dominują 
również bakterie, a wśród nich saprofity, które mają znaczący i pozytywny wpływ 
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na biologiczne procesy oczyszczania ścieków. Wśród wirusów do najważniejszych 
należą: adenowirusy, kalciwirusy (w tym Calcivirus, Hepatitis E virus), pikornawi-
rusy (w tym enterowirusy; poliowirusy, koksakiwirusy A i B, ekowirusy i hepatitis 
A), reowirusy (w tym Rotavirus). Do bakterii chorobotwórczych pochodzenia wod-
nego zalicza się m.in. gatunki: Campylobacter jejuni, Campylobacter coli, pato-
genne szczepy Escherichia coli, Salmonella spp. (w tym gat. S. typhi i S. paratyphi),  
Shigella spp., Vibrio cholerae, Yersinia enterocolitica, Legionella spp., Pseudomo-

nas aeruginosa, Aeromonas spp. (WHO, 1996). Powszechnie wiadomo, że surowe 
ścieki komunalne oprócz bardzo licznych mikroorganizmów patogennych zawierają 
oportunistyczne, a także antybiotykooporne, w tym wielolekooporne, głównie po-
chodzenia jelitowego (Quant i in., 2009). Rozpowszechnienie poszczególnych  
typów mikroorganizmów chorobotwórczych w ściekach jest często charaktery-
styczne dla określonego kraju i podlega kontroli służb sanitarno-epidemiologicznych 
(Olańczuk‑Neyman i in., 2012).   

Drobnoustroje chorobotwórcze mogą przeżyć poza ustrojem żywiciela przez  
pewien czas, w związku z tym ich obecność w ściekach i osadach ściekowych sta-
nowi zagrożenie sanitarne. Do najdłużej zachowujących aktywność należą wirusy 
(do około 3 miesięcy) oraz jaja helmintów, pasożytów przewodu pokarmowego 
(wiele miesięcy). W niesprzyjających warunkach środowiska, niezależnie od tego, 
czy powodują je czynniki biotyczne czy abiotyczne, wiele bakterii patogennych 
dzięki wstrzymaniu wzrostu i syntezy ściany komórkowej, a także dzięki spowolnie-
niu przemian metabolicznych uzyskuje możliwość przetrwania w tych warunkach  
i uaktywnienia się w bardziej korzystnym środowisku. 

Aby ograniczyć możliwość przenoszenia mikroorganizmów chorobotwórczych 
do otaczającego środowiska, należy przestrzegać zasad związanych z gospodarowa-
niem ściekami zgodnie z Rozporządzeniem Ministra Gospodarki Morskiej i Żeglugi 
Śródlądowej z dnia 12 lipca 2019 roku w sprawie warunków, jakie należy spełnić 
przy wprowadzaniu ścieków do wód lub do ziemi oraz w sprawie substancji szcze-
gólnie szkodliwych dla środowiska wodnego (Rozporządzenie, 2019). Zgodnie z po-
wyższym rozporządzeniem, ścieki nie powinny zawierać substancji szkodliwych 
w ilościach określonych w załącznikach, a także nie mogą one wywoływać w wo-
dach takich zmian, które uniemożliwiałyby prawidłowe funkcjonowanie ekosyste-
mów wodnych. Jeżeli natomiast ścieki są przeznaczone do rolniczego wykorzysta-
nia, to należy przeprowadzić badania mikrobiologiczne i parazytologiczne. W tabeli 
4.1.1 zestawiono warunki sanitarne wymagane dla ścieków przeznaczonych do rol-
niczego wykorzystania. 

Tabela 4.1.1. Warunki sanitarne dla ścieków przeznaczonych do rolniczego  
wykorzystania (Rozporządzenie, 2019) 

Wskaźnik Wielkość dopuszczalna 

Bakterie chorobotwórcze z rodzaju  
Salmonella 

niewykrywalne w 1 dm3 

Obecność żywych jaj pasożytów 
Ascaris sp., Trichuris sp., Toxocara sp. 

nieobecne w 1 dm3 
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Badania biologiczne oraz chemiczne wykonuje się również, jeżeli osady ście-
kowe wykorzystywane są m.in. w rolnictwie czy do rekultywacji terenów i uprawy 
roślin. Komunalne osady ściekowe mogą być stosowane na gruntach, jeżeli są speł-
nione następujące warunki (Rozporządzenie, 2019): 
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 rozporządzenia, 

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 stosowanych. 
Zgodnie z raportem Światowej Organizacji Zdrowia, w procesie oczyszczania 

wody szczególnie wysoki priorytet ma usuwanie z wody mikroorganizmów choro-
botwórczych (np. Escherichia coli, Salmonella, Shigella, Campylobacter jejuni), 
a ponadto bakterii oportunistycznych chorobotwórczych dla ludzi (np. Pseudomonas 
aeruginosa, Aeromonas spp., Legionella spp., Mycobacterium spp.) zdolnych do 
rozmnażania się w wodzie. Jednak w rutynowych badaniach mikrobiologicznych 
kontrolowana jest jedynie obecność bakterii wskaźnikowych, których obecność 
świadczy o zanieczyszczeniu wody materiałem pochodzenia kałowego, a zatem ma 
potencjalną możliwość występowania organizmów chorobotwórczych pochodzenia 
jelitowego, przenoszonych drogą wodną.  

Jakość mikrobiologiczną wód w Polsce regulują zarówno rozporządzenia mini-
stra zdrowia, jak i ministra gospodarki morskiej i żeglugi śródlądowej. Najbardziej 
rygorystyczne prawo odnosi się do jakości wody przeznaczonej do spożycia przez 
ludzi opisane w Rozporządzeniu Ministra Zdrowia z dnia 7 grudnia 2017 roku  
w sprawie jakości wody przeznaczonej do spożycia przez ludzi. Zgodnie z rozporzą-
dzeniem, woda jest zdatna do użycia, jeżeli: 
 jest wolna od mikroorganizmów chorobotwórczych i pasożytów w liczbie stano-

wiącej potencjalne zagrożenie dla zdrowia ludzkiego,  
 stężenia wszelkich substancji są poniżej wartości stanowiących potencjalne za-

grożenie dla zdrowia ludzkiego, 
 nie wykazuje agresywnych właściwości korozyjnych, 
 spełnia wymagania mikrobiologiczne określone w części A załącznika nr 1 do 

rozporządzenia (tab. 4.1.2) oraz chemiczne określone w części B załącznika nr 1 
do rozporządzenia.  
Do parametrów mikrobiologicznych objętych monitoringiem wody przeznaczo-

nej do spożycia przez ludzi należą: Escherichia coli (E. coli), bakterie grupy coli 
oraz ogólna liczba mikroorganizmów w temperaturze 22°C. Przedsiębiorstwa  
wodociągowo-kanalizacyjne zobowiązane są, aby woda spełniała określone wyma-
gania, w tym mikrobiologiczne określone w części C załącznika nr 1 do rozporzą-
dzenia (tab. 4.1.3), tj. bakterie grupy coli, ogólna liczba mikroorganizmów w tem-
peraturze 22°C oraz Clostridium perfringens (łącznie ze sporami). Występowanie 
Clostridium perfringens należy badać w wodzie z ujęć powierzchniowych i miesza-
nych. Wprowadzono również obowiązek badania  w „ciepłej” wodzie parametru  
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Legionella spp. (część A załącznika nr 5) w budynkach zamieszkania zbiorowego 
oraz zamkniętych zakładach opieki zdrowotnej (tab. 4.1.4). 

Tabela 4.1.2. Wymagania mikrobiologiczne (Rozporządzenie, 2017) 

Parametr/wymagania 
Wartość parametryczna 

liczba mikroorganizmów  
(jtk lub NPL) 

objętość próbki (cm3) 

Wymagania mikrobiologiczne 

Escherichia coli 0 100 

Enterokoki 0 100 

Wymagania mikrobiologiczne, jakim powinna odpowiadać woda wprowadzana 
do jednostkowych opakowań1 

Escherichia coli 0 250 

Enterokoki 0 250 

Pseudomonas aeruginosa 0 250 

Ogólna liczba mikroorgani-
zmów w temp. 36±2°C 

20 1 

Ogólna liczba mikroorgani-
zmów w temp. 22±2°C 

100 1 

Wymagania mikrobiologiczne, jakim powinna odpowiadać woda w cysternach, 
zbiornikach magazynujących wodę w środkach transportu lądowego lub wodnego 

Escherichia coli 0 100 

Enterokoki 0 100 

Pseudomonas aeruginosa 0 100 

Ogólna liczba mikroorgani-
zmów w temp. 36±2°C 

100 1 

Wymagania mikrobiologiczne, jakim powinna odpowiadać woda w zbiornikach 
magazynujących wodę w środkach transportu powietrznego 

Escherichia coli 0  

Enterokoki 0  

Pseudomonas aeruginosa 
≤ 10a 

> 10 ≤ 100a i b 
100 
100 

Ogólna liczba mikroorgani-
zmów w temp. 36±2°C 

100  

1 dotyczy wody wodociągowej rozprowadzanej w opakowaniach w sytuacjach nadzwyczajnych  
(powodzie, awarie sieci itp.) 
a należy badać w miejscu (punkcie czerpalnym) położonym najdalej od zbiornika magazynującego 
wodę w środkach transportu powietrznego po zakończonym locie 
b należy przedsięwziąć działania zaradcze 
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Tabela 4.1.3. Wymagania mikrobiologiczne (Rozporządzenie, 2017) 

Parametr 
Wartość parametryczna 

liczba mikroorganizmów  
(jtk lub NPL) 

objętość próbki (cm3) 

Bakterie grupy coli1) 0 100 

Ogólna liczba mikroorgani-
zmów w temp. 22°C2) 

Bez nieprawidłowych zmian  

Clostridium perfringens 
(łącznie ze sporami)3) 

0 100 

1) dopuszcza się pojedyncze bakterie < 10 jtk (NPL). W przypadku wykrycia bakterii grupy  
coli < 10 jtk (NPL)/100 ml należy wykonać badanie parametru E.coli i enterokoki w związku z § 21 
ust. 4 rozporządzenia 
2) zaleca się, aby ogólna liczba mikroorganizmów nie przekraczała: – 100 jtk /1 cm3 w wodzie wpro-
wadzanej do sieci wodociągowej, – 200 jtk /1 cm3 w kranie konsumenta 
3) należy badać w wodzie pochodzącej z ujęć powierzchniowych i mieszanych, a w przypadku  
przekroczenia dopuszczalnych wartości należy zbadać, czy nie ma zagrożenia dla zdrowia ludzkiego 
wynikającego z obecności innych mikroorganizmów chorobotwórczych, np. Cryptosporidium 

 

Tabela 4.1.4. Wymagania mikrobiologiczne, jakim powinna odpowiadać ciepła woda 
(Rozporządzenie, 2017) 

Parametr 
Wartość parametryczna 

liczba mikroorganizmów 
(jtk) 

objętość próbki  
(cm3) 

Legionella spp. < 1001) 100 

< 502) 1000 

1) należy badać w próbkach wody ciepłej pobranych w przedsiębiorstwach podmiotu wykonującego 
działalność leczniczą w rodzaju stacjonarne i całodobowe świadczenia zdrowotne i w budynkach  
zamieszkania zbiorowego oraz w budynkach użyteczności publicznej, w których w trakcie ich użytko-
wania wytwarzany jest aerozol wodno-powietrzny  
2) wartość parametru dotyczy przedsiębiorstw podmiotu wykonującego działalność leczniczą w rodzaju 
stacjonarne i całodobowe świadczenia zdrowotne, w których przebywają pacjenci o obniżonej odpor-
ności, w tym objęci leczeniem immunosupresyjnym 

 
W wodach powierzchniowych występuje szereg drobnoustrojów: wirusów, bak-

terii, grzybów, glonów, pierwotniaków oraz produktów ich przemian materii. Duża 
część mikroorganizmów żyjących w wodzie to organizmy patogeniczne. US EPA 
zidentyfikowała ponad 500 patogenów, które mogą stanowić potencjalny problem 
chorobotwórczy dla ludzi w wodzie do picia (Kacprzak, 2019). Jakość wód po-
wierzchniowych reguluje Rozporządzenie Ministra Gospodarki Morskiej i Żeglugi 
Śródlądowej z dnia 29 sierpnia 2019 roku w sprawie wymagań, jakim powinny  
odpowiadać wody powierzchniowe wykorzystywane do zaopatrzenia ludności  
w wodę przeznaczoną do spożycia przez ludzi. W rozporządzeniu ustalano trzy  
kategorie jakości wód: 
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1) kategoria A1 – wody wymagające prostego uzdatniania fizycznego, w szczegól-
ności filtracji oraz dezynfekcji; 

2) kategoria A2 – wody wymagające typowego uzdatniania fizycznego i chemicz-
nego, w szczególności utleniania wstępnego, koagulacji, flokulacji, dekantacji, 
filtracji oraz dezynfekcji przez chlorowanie końcowe; 

3) kategoria A3 – wody wymagające wysokosprawnego uzdatniania fizycznego  
i chemicznego lub metod biologicznych, w szczególności utleniania, koagulacji, 
flokulacji, dekantacji, filtracji, adsorpcji na węglu aktywnym oraz dezynfekcji 
przez ozonowanie lub chlorowanie końcowe. 
Wymagania, jakim powinny odpowiadać kategorie jakości wód A1-A3, w tym 

wymagania mikrobiologiczne, określa załącznik nr 1 do rozporządzenia (tab. 4.1.5). 
Obowiązkiem badań w wodach powierzchniowych są objęte bakterie z grupy coli, 
Escherichia coli oraz enterokoki. 

Tabela 4.1.5. Wymagania, jakim powinny odpowiadać kategorie jakości wód  
A1-A3 (Rozporządzenie, 2019)  

Wskaźniki  
jakości wody 

Jednostki  
miary 

Wartości graniczne wskaźników jakości wody 

A1 A2 A3 

dopuszczalne dopuszczalne dopuszczalne 

Bakterie grupy 
coli 

liczba jednostek 
tworzących 
kolonie (jtk) lub 
najbardziej 
prawdopodobna 
liczba (NPL) 
w 100 cm3 wody 

50 5000 50 000 

Escherichia coli jw. 20 2000 20 000 

Enterokoki jw. 20 1000 10 000 

 
W związku z rozprzestrzenianiem się mikroorganizmów przenoszonych drogą 

wodną nowym istotnym problemem jest nasilające się zjawisko lekooporności. Jako 
niebezpieczne mikrozanieczyszczenia dostające się do środowiska można  zakwali-
fikować geny antybiotykooporności (antibiotic resistance genes – ARGs) oraz  
bakterie lekooporne (antibiotic resistant bacteria – ARB). Szacuje się, że rocznie  
w wyniku odprowadzania ścieków z oczyszczalni ścieków, obornika z ferm hodow-
lanych, a także wyrzucania niewykorzystanych i przeterminowanych leków do śro-
dowiska wprowadza się kilka tysięcy ton antybiotyków, co wywołuje negatywne 
skutki, takie jak wzrost i rozprzestrzenianie się lekoodporności drobnoustrojów.  
Ze względu na swoją dynamikę i zasięg geograficzny problem lekooporności drob-
noustrojów stał się przedmiotem zainteresowań wielu międzynarodowych instytucji: 
Komisji Europejskiej, Światowej Organizacja Zdrowia, Parlamentu Europejskiego, 
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Centres for Diseases Control and Prevention (CDC) czy Food and Drug Admini-

stration (FDA) (Olańczuk‑Neyman i in., 2012). Instytucje międzynarodowe coraz 
więcej uwagi poświęcają zrozumieniu trendów związanych z występowaniem leko-
oporności nabytej wśród bakterii odludzkich bytujących w środowiskach przyrodni-
czych. Obecne w wodzie bakterie nabywają bowiem odporności na poszczególne 
typy związków wchodzących w skład leków, co prowadzi do rozwoju populacji  
mikroorganizmów całkowicie niewrażliwych na określone substancje.    

Cecha lekooporności jest przekazywana z komórek opornych w obrębie nie tylko 
tego samego gatunku, ale także na drodze tzw. transferu horyzontalnego genów  
pomiędzy populacjami bakteryjnymi ze środowisk przyrodniczych a wnoszonymi do 
środowiska populacjami wchodzącymi w skład saprofitycznej i patogennej mikroflory 
człowieka. W procesie tym bakterie komensalne uważane są za potencjalne wektory 
transferu genów oporności (Łebkowska, 2009; Olańczuk‑Neyman i in., 2012). 

Drobnoustroje lekooporne występują w ściekach oczyszczonych biologicznie,  
w wodach powierzchniowych i w wodzie przeznaczonej do spożycia. Głównymi 
źródłami ich pochodzenia są ścieki bytowo-gospodarcze, szpitalne, ścieki z hodowli 
zwierząt, z obiektów weterynaryjnych i zakładów farmaceutycznych (Baquero i in., 
2008). Bakterie oporne na antybiotyki dostają się bezpośrednio do zbiorników wod-
nych, takich jak jeziora lub rzeki, które są  odbiornikami ścieków oczyszczonych lub 
wraz z bioaerozolami do otaczającego powietrza na  terenie oczyszczalni ścieków  
i w ich sąsiedztwie. Drugi pośredni sposób to ich migracja ze ściekami wykorzysty-
wanymi do nawadniania pól oraz osadami ściekowymi wykorzystywanymi do  
rolniczego nawożenia pól do gleby, a tym samym  do wód gruntowych, jak również 
do roślin uprawianych na tych terenach. 

Lekooporność drobnoustrojów przejawia się m.in. w: 
 wytwarzaniu enzymów unieczynniających antybiotyk czy modyfikujących jego 

budowę, 
 modyfikacji miejsc docelowych leku, 
 zmianach w budowie błony zewnętrznej hamujących transport antybiotyku do 

komórki, 
 wytwarzaniu substancji wiążących leki, 
 aktywnym usuwaniu chemioterapeutyku z komórki (Łebkowska, 2009). 

Występowanie farmaceutyków w wodzie zwiększa możliwość wzrostu lekoopor-
ności wśród mikroorganizmów w wyniku selekcji bakterii podczas kontaktu z tymi 
związkami, na przykład w biofilmie przewodów wodociągowych. W ramach rozpo-
znania wstępowania mikroorganizmów lekoopornych w wodach w Polsce przepro-
wadzono  między innymi badania związane z opornymi na sole rtęci i antybiotyki 
bakteriami jelitowymi występującymi w ściekach oczyszczalni w Białymstoku  
i w wodzie rzecznej (rzeka Biała). Badania wykazały, że ponad 50% pałeczek  
Gram-ujemnych  opornych na jony rtęci posiada oporność na antybiotyki.  

Dane literaturowe potwierdzają również występowanie mikroorganizmów opor-
nych na wiele antybiotyków w wodach podziemnych,  wykorzystywanych jako  
źródło wody przeznaczonej do spożycia. W nieoczyszczanych wodach podziemnych 
wykazano obecność ponad 250 szczepów bakterii i przebadano je na oporność  
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wobec 16 antybiotyków. W przypadku bakterii grupy coli 87% wykazało oporność 
na jeden antybiotyk, szczególnie na nowobiocynę, cefalotynę i ampicylinę, a 60% 
na większość badanych leków. Natomiast gatunek Enterobacter cloacae wykazał się 
brakiem wrażliwości na antybiotyki, a gatunek Citrobacter freundii w 64%. Bakterie 
nienależące do grupy coli, jak Acinetobacter calcoaceticus, Aeromonas hydrophila 
oraz Serratia marcescens, w ponad 95% wykazały oporność na badane antybiotyki 
(Łebkowska, 2009). 

Obecność drobnoustrojów lekoopornych wykazano również w wodach butelko-
wanych. Badania przeprowadzone w zakładach butelkowania wody mineralnej obej-
mowały analizę wody  ze źródeł, punktów napełniania butelek i w produktach  
(wodach)  końcowych. W badanych próbkach wyizolowano 120 szczepów bakterii,  
w tym 55,8% z rodzaju Pseudomonas, 14,17% z Acinetobacter, 10,83% z Flavobac-

terium i 10% z Achromobacter. Z pozostałych badanych drobnoustrojów wykryto 
Burkholderia, Agrobacterium,  Moraxella i Aeromonas. Wśród przebadanych szcze-
pów ponad 80% charakteryzowało się opornością na jeden lub więcej antybiotyków, 
a przede wszystkim na chloramfenikol, ampicylinę, kolistnę i sulfametizol. Brak 
wrażliwości na wiele antybiotyków wykazano u 55% szczepów, głównie z rodzaju 
Pseudomonas (Messi i in., 2005).  

Niepokojącym zjawiskiem jest także występowanie drobnoustrojów patogen-
nych i lekoopornych w wodach przeznaczonych do rekreacji. Obecność bakterii  
lekoopornych wykazano w próbkach wody, a także w piasku plaż pobranych  
z dwóch kąpielisk w Brazylii, w których zidentyfikowano liczne szczepy Enterococ-

cus faecalis i Enterococcus faecium. Wśród wykrytych szczepów ponad 60%  
charakteryzowało się opornością na streptomycynę, erytromycynę  i tetracyklinę  
(de Oliveira i Pinhata, 2008). Wody z kąpielisk morskich i ze ścieków charaktery-
zowały się obecnością 47 szczepów streptokoków  fekalnych wykazujących anty-
biotykooporność. Badania wykazały, że przez wodę mogą być przenoszone szczepy 
enterokoków o wysokiej oporności na aminoglikozydy, w tym na kanamycynę, gen-
tamycynę i streptomycynę (Junco i in., 2007; Łebkowska, 2009).  

Antybiotykooporne szczepy bakterii wykazują zwiększoną oporność  na środki 
dezynfekcyjne, w tym na związki chloru. Negatywny wpływ środków dezynfekują-
cych na te same struktury i funkcje komórek mikroorganizmów, na które działają 
antybiotyki, wywołuje zbliżoną oporność u drobnoustrojów. Środki  dezynfekcyjne 
niszczą lub uszkadzają osłony zewnętrzne  komórek, zwiększają przepuszczalność 
błony cytoplazmatycznej, co prowadzi do zakłócenia równowagi transmembrano-
wego gradientu jonowego i do lizy komórek. Uważa się również, że wysoko- 
efektywne metody eliminacji drobnoustrojów z wody z zastosowaniem filtracji  
membranowej mogą być także  nieskuteczne w usuwaniu mikroorganizmów leko- 
opornych. Wykazano, że szczepy antybiotykooporne charakteryzuje deformacja 
ściany komórkowej, w wyniku czego  mikroorganizmy przechodzą przez pory 
mniejsze  niż wymiar komórek (Łebkowska, 2009). 

Ścieki zawierające antybiotyki i ich metabolity nawet w stężeniach subterapeu-
tycznych mogą być czynnikiem presji selekcyjnej, prowadząc do eliminacji wrażli-
wych szczepów bakteryjnych i selekcji opornych, które rozprzestrzeniają się  
w powstałej niszy ekologicznej. W przypadku oporności na antybiotyki może mieć 
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ona charakter niewrażliwości naturalnej (wrodzonej) oraz nabytej. Wrażliwość  
nabyta powstaje w wyniku mutacji lub uzyskania od innych bakterii genu lub  
zespołu genów warunkujących oporność. Przykładem oporności nabytej jest selek-
cjonowanie w osadzie czynnym bakterii niewrażliwych na tetracyklinę w wyniku 
wprowadzania do ścieków tego antybiotyku (Kim i in., 2007). Jednocześnie stwier-
dzono, że tetracyklina nie ulega biodegradacji w procesie oczyszczania ścieków.  

Według danych literaturowych, spośród 310 przebadanych szczepów bakterii  
Enterobacteriaceae wyizolowanych ze ścieków  szpitalnych 95,2, 81,6 i  61,9% wy-
kazało oporność odpowiednio na cefotaksym (CTX), ceftazydym (CAZ) i cefpodok-
sym (CPD). Badania prowadzone w 8 oczyszczalniach ścieków zlokalizowanych na 
terenie Warmii i Mazur wykazały zarówno w ściekach, jak i w powietrzu pobiera-
nym na terenie i w sąsiedztwie badanych oczyszczalni obecność patogennych oraz 
potencjalnie chorobotwórczych mikroorganizmów z rodzajów: Enterobacter, 
Escherichia, Klebsiella, Salmonella, Citrobacter, Staphylococcus, Pseudomonas, 
a także różnych patogennych i potencjalnie patogennych  gatunków drożdży i pleśni 
(Korzeniewska, 2011; Korzeniewska i in., 2008; Korzeniewska i in., 2009). 

Wyniki badań potwierdzają, że oczyszczalnie ścieków zaprojektowane są w spo-
sób ukierunkowany głównie na obniżenie poziomu stężeń związków azotu i fosforu, 
które mogą powodować wyczerpanie tlenu i eutrofizację wód odbierających ścieki, 
nie eliminują skutecznie wielu grup mikrozanieczyszczeń, takich jak np. antybiotyki 
oraz ARB i ARGs. Dlatego zanieczyszczenia te są w sposób ciągły uwalniane do 
środowiska głównie z odpływami z oczyszczalni ścieków (Osińska i in., 2017; 
2020). Bakterie uwalniane w ściekach oczyszczonych odprowadzanych z oczysz-
czalni mogą mieć zdolność do aktywnego rozprzestrzeniania genów oporności 
wśród  miejscowych mikroorganizmów. Ponadto wykazano, że obfitość ARB 
i ARGs w oczyszczalniach komunalnych z użyciem osadu czynnego jest bezpośred-
nio lub pośrednio powiązana z zastosowaną modyfikacją systemu oczyszczania  
ścieków. Szczególnie w ściekach oczyszczonych z oczyszczalni ścieków z syste-
mem A2/O i z sekwencyjnymi reaktorami okresowymi (SBR) zaobserwowano  
w całkowitej liczbie mikroorganizmów znaczący, w stosunku do ścieków nieoczysz-
czonych, wzrost odsetka zarówno ogólnej liczby drobnoustrojów, jak i E. coli  
opornych na antybiotyki nowej generacji (cefotaksym i doksycyklina) (Korzeniew-
ska i Harnisz, 2018; Niestępski i in., 2019; Osińska i in., 2019).  

W procesach oczyszczania ścieków wykorzystujących metodę osadu czynnego 
odbywa się pozytywna selekcja bakterii lekoopornych. Badania Olańczuk‑Neyman 
i in. (2012) wykazały selekcję izolatów E. coli opornych na penicyliny, fluorochino-
lony, tetracykliny i trimetoprim-sulfametoksazol oraz selekcję enterokoków opor-
nych na fluorochinolony, nitrofurantoinę, erytromycynę i tetracyklinę (Łuczkiewicz 
i in., 2010a; 2010b). Zaobserwowana forma wymiany informacji genetycznej pełni 
u bakterii funkcję namiastki procesu płciowego i ma ogromne znaczenie w rozprze-
strzenianiu się cech oporności bakterii na antybiotyki i chemioterapeutyki oraz do 
utrwalenia tych cech w obrębie różnych gatunków bakterii (Henriques i in., 2006). 
W procesach oczyszczania ścieków, zwłaszcza gdy wykorzystywana jest metoda 
osadu czynnego, zagęszczenie komórek bakteryjnych, ich czas zatrzymania  
w systemie, obecność związków przeciwbakteryjnych oraz metali ciężkich zwiększa 
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potencjalną możliwość propagacji cech lekooporności. Dlatego na szczególne zain-
teresowanie zasługują ekosystemy wodne, które są bezpośrednimi odbiornikami 
ścieków oczyszczonych i jednocześnie wykorzystywane są do celów rekreacyjnych. 
Wykazano, że okresowo w odpływach z oczyszczalni cechy oporności wśród bakte-
rii wskaźnikowych na związki przeciwbakteryjne może wykazywać nawet 90% izo-
latów (Olańczuk‑Neyman i in., 2012).  

W związku z występowaniem i selekcją izolatów antybiotykoopornych w proce-
sach oczyszczania ścieków oraz potencjalnym przenoszeniem cech oporności do 
środowiska wodnego odbiorników założono, że podstawowym sposobem eliminacji 
tego zagrożenia powinna być dezynfekcja ścieków odprowadzanych do środowiska. 
O wyborze metody dezynfekcji powinien w pierwszym rzędzie decydować kierunek 
wykorzystania ścieków lub charakter odbiornika. W związku z tym w celu zapobie-
gania rozpowszechnianiu szczepów opornych na powszechnie stosowane związki 
przeciwbakteryjne należy rozważyć wprowadzenie końcowej dezynfekcji ścieków 
oczyszczonych. Łuczkiewicz i in. (2012)  do oceny rozpowszechniania cech leko- 
oporności wśród bakterii wskaźnikowych, tj. Escherichia coli i Enterococcus spp.,  
zaproponowali zastosowanie trzech metod dezynfekcji: ozonowania, naświetlania 
promieniami UV oraz mikro-/ultrafiltracji. Autorzy wykazali, że jedynie podczas 
procesu ozonowania odpływów bakterie wrażliwe i lekooporne były usuwane z taką 
samą efektywnością. Działanie promieniami UV prowadziło natomiast do statys-
tycznie istotnej selekcji szczepów opornych na fluorochinolony i tetracykliny.  
Z kolei mikro-/ultrafiltracja odpływów wpłynęła na selekcję opornych Gram-ujem-
nych bakterii E. coli.  

Stały kontakt bakterii z antybiotykami sprzyja wytwarzaniu przez nie antybioty-
kooporności, czego efektem jest trudność w leczeniu wielu chorób oraz konieczność 
stosowania większych dawek antybiotyków i poszukiwania nowych substancji lecz-
niczych. Ze względu na antybiotykooporność rocznie umiera na świecie 700 000 
ludzi, a liczba ta stale rośnie. Antybiotykooporność stała się więc przedmiotem glo-
balnych działań, mających na celu redukcję tego zjawiska. Dlatego też promuje się 
działania mające na celu skuteczne zapobieganie i kontrolę zakażeń oraz odpowie-
dzialne stosowanie antybiotyków. 

4.2. Wirus SARS-CoV-2  

Wirusy, które w największym stopniu przekazywane są drogą wodną, to: wirusy 
polio, Coxsackie, enterowirusy, adenowirusy, reowirusy, rotawirusy, WZW typu A 
oraz kalciwirusy. Wirusy jelitowe, odpowiedzialne za pojawienie się patogenów 
chorobotwórczych przenoszonych drogą wodną, ze względu na swoją strukturę  
komórkową są odporniejsze na procesy uzdatniania wody niż bakterie. Są one rów-
nież odporne na szeroki zakres pH (od 3 do 10). W grudniu 2019 roku w chińskim 
mieście Wuhan po raz pierwszy został zdiagnozowany koronawirus SARS-CoV-2 
wywołujący chorobę znaną jako COVID-19. Jak podają dane literaturowe, genomy 
SARS-CoV-2 występowały już w listopadzie 2019 roku w ściekach w mieście  
Florianopolis, w stanie Santa Catarina, na południu Brazylii (Fongaro i in. 2021). 
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Pandemia koronawirusa sprawiła, że na wiele miesięcy zmieniło się funkcjonowanie  
całego świata. Ograniczenie przemieszczania się, wyhamowanie przemysłu i spadek 
konsumpcji nie pozostały bez wpływu na środowisko naturalne. Jednocześnie na  
całym świecie rozpoczęły się szeroko zakrojone badania m.in. występowania wirusa 
SARS-CoV-2 w wodach i ściekach. W związku z powyższym Autorka podjęła próbę 
podsumowania dotychczasowej wiedzy w tym zakresie.  

Badanie ścieków pod kątem obecności patogenów jest znaną i sprawdzoną me-
todą stosowaną m.in. przez WHO. Nadzór środowiskowy polegający na testowaniu 
ścieków pod kątem obecności patogenów ma długą historię stosowania, w szczegól-
ności w zdrowiu publicznym wirusa polio, a ostatnio oporności na środki przeciw-
drobnoustrojowe (AMR). W literaturze jest wiele przykładów wykorzystania ście-
ków do badania występowania i rozmieszczenia stanów lub zdarzeń związanych ze 
zdrowiem w określonych populacjach oraz oddziaływania czynników wpływających 
na stan zdrowia, a także zastosowanie tej wiedzy do kontrolowania problemów zdro-
wotnych. Naukowcy zaproponowali zastosowanie epidemiologii ścieków (WBE) 
nazywanej  również nadzorem środowiskowym do oceny sytuacji pandemii, obej-
mującej przypadki przedobjawowe i bezobjawowe na gęsto zaludnionym obszarze 
w oparciu o ograniczone testy kliniczne (Kumar i in., 2021; Lahrich i in., 2021;  
Pillay i in., 2021).  WBE to stosunkowo nowe narzędzie, które można wykorzystać 
do profilowania narażenia ludzi na zanieczyszczenia chemiczne lub czynniki biolo-
giczne na poziomie danej populacji. W tym kontekście naukowcy porównują bada-
nia WBE do przygotowywania prognozy pogody, ponieważ do pewnego stopnia 
można przewidzieć, jaki będzie przebieg epidemii.  

Od 2020 roku naukowcy wiedzą, że badając ścieki za pomocą testów PCR, 
można ocenić, czy wskaźniki infekcji COVID-19  wzrastają lub maleją na danym 
obszarze. Chińscy naukowcy wykazali, że wirus SARS-CoV-2 może przedostawać 
się do jelita osoby chorej i być wydalony z kałem lub moczem. Według Kitajima  
i in. (2020), zarówno SARS-CoV-2, jak i kwas nukleinowy wirusa są wydalane ze 
śliną, plwociną, moczem i kałem, które ostatecznie trafiają do ścieków. W kontek-
ście trwającej pandemii COVID-19 nadzór środowiskowy jest wykorzystywany do 
wykrywania wirusa SARS-CoV-2 wydalanego przez człowieka do ścieków (WHO, 
2020). Szacunki oparte na danych uzyskanych z Europy i Ameryki Północnej suge-
rują, że każda osoba zakażona wirusem SARS-CoV-2 wydala dziennie do ścieków 
miliony genomów wirusa, co odpowiada  od 0,15 do 141,5 mln genomów wirusa na 
każdy litr wytworzonych ścieków.  

Według danych WHO z sierpnia 2020 roku, niezakaźne fragmenty RNA wirusa 
SARS-CoV-2 w nieoczyszczonych ściekach i/lub osadach ściekowych odnotowano 
w wielu miejscach świata, takich jak: Mediolan, Murcia, Brisbane, New Haven, 
Connecticut i wschodnie Massachusetts, Paryż oraz Pakistan (badania prowadzone 
przez ośrodki nadzorujące wirus polio). Należy podkreślić, że w ściekach nieoczysz-
czonych lub oczyszczonych nie zidentyfikowano zakaźnych fragmentów RNA wi-
rusa SARS-CoV-2.  

Naukowcy z Holandii, Francji i USA wykazali korelację między zawartością 
RNA wirusa SARS-CoV-2 w ściekach a przypadkami klinicznymi zachorowań na 
COVID-19. Badania sugerują, że w ściekach RNA wirusa pojawia się z 4- do  
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7-dniowym wyprzedzeniem przed potwierdzonymi danymi dotyczącymi przypad-
ków COVID-19 na danym obszarze. Obecność RNA wirusa w ściekach już kilka dni 
przed tym, jak następuje wzrost nowych potwierdzonych przypadków zakażeń  
COVID-19 wynika z faktu, że człowiek zaczyna wydalać wirusa dość szybko po 
zarażeniu, zanim jeszcze zacznie wykazywać objawy. W związku z tym wirus 
SARS-CoV-2 pojawia się w odchodach ludzkich wcześniej od objawów typowych 
dla zachorowania na COVID-19. Jednocześnie zaobserwowano, że stężenie RNA 
wirusa zmniejsza się znacznie, gdy spada liczba przypadków zachorowań w danej 
społeczności (WHO, 2020).  

Niektóre kraje planują lub już wdrożyły rutynowy monitoring wirusa  
SARS-CoV-2 w ściekach zgodnie z tymczasowymi wytycznymi WHO „Public  
Health Surveillance for COVID-19” (WHO, 2020). Istnieje bowiem możliwość wy-
korzystania nadzoru środowiskowego do wczesnego ostrzegania przed wirusem.  
WHO opublikowało strategie dla COVID-19 zalecające wykorzystanie nadzoru śro-
dowiskowego, zwłaszcza o ogniskach w krajach, które już ograniczyły transmisję  
i poprawiają zdrowie publiczne lub w przypadku sezonowości. Przy takiej strategii 
należy przeprowadzić ocenę kosztów i korzyści wynikających z poprawy sytuacji 
w ramach wczesnego ostrzegania. Zalecane przez WHO podejście wymaga częstego 
pobierania próbek w celu dostarczenia użytecznych danych. Ponadto wymagana jest 
duża objętość próbek ze względu na niską czułość metody. Nadzór środowiskowy 
musi być ściśle powiązany z planem natychmiastowych działań w przypadku pozy-
tywnego sygnału lub znacznego wzrostu liczby zachorowań. Jednak WBE pod  
kątem wirusa SARS-CoV-2 wymaga dalszych badań, ponieważ nadal pozostaje 
wiele pytań, np. jaki poziom wzrostu stężenia RNA wirusa jest istotny dla podjęcia 
działań. W związku z tym wiele ośrodków naukowych na całym świecie rozpoczęło 
lub kontynuuje badania w tym zakresie. Holandia planuje włączyć codzienny moni-
toring ścieków do krajowego monitoringu COVID-19.  

Podobne podejście do korzystania ze środowiskowej kontroli COVID-19  
w ramach rutynowego nadzoru jest stosowane w Niemczech i zostało zainicjowane  
w Australii oraz Nowej Zelandii (WHO, 2020).  

W aktualnej literaturze światowej dostępnych jest wiele rezultatów badań  
potwierdzających, że metoda WBE sprawdza się w badaniu ścieków pod kątem 
obecności RNA wirusa SARS-CoV-2 i pomaga precyzyjnie określić, jak rozwija się  
epidemia na danym obszarze (Baldovin i in., 2021; Kumar i in., 2021; Lahrich i in., 
2021; Pillay i in., 2021; Street i in., 2020). WBE może służyć jako źródło danych do 
śledzenia „hotspotów” COVID-19 i dynamiki choroby rozwijającej się w społecz-
ności zamieszkałej w pobliżu zlewni oczyszczalni ścieków (Lodder i de Roda  
Husman, 2020). Badanie próbek ścieków pod kątem obecności fragmentów RNA 
wirusa SARS-CoV-2 prowadzone w oczyszczalniach ścieków pozwala ustalić, ile 
zakażonych osób znajduje się w danej okolicy. Znając ogniska wirusa, można lepiej 
chronić wrażliwe populacje. Opierając się na zasadzie WBE, opisanej przez Choi  
i in. (2018), liczbę kopii RNA wirusa w ściekach nieoczyszczonych można określić 
ilościowo, wykorzystując dane natężenia przepływu i całkowitej populacji w okoli-
cach zlewni oczyszczalni ścieków. Chociaż WBE nie może zastąpić testów klinicz-
nych, może służyć jako system wczesnego ostrzegania wskazujący na obecność  



238 

zakażonych osób w określonej społeczności (tj. dzielnicy, mieście lub miastach) lub  
w obrębie określonej granicy zlewni oczyszczalni (Hart i Halden, 2020). Kilka  
badań wykazało przydatność modeli WBE do identyfikacji hotspotów zakażenia  
wirusem SARS-CoV-2 i oszacowania liczby zakażonych osób (Gonzalez i in., 2020; 
Hart i Halden, 2020). Przy zastosowaniu odpowiednich modeli WBE można wyko-
rzystać do wczesnego oszacowania narażenia na wirusa SARS-CoV-2 lub częstości 
występowania infekcji (Hill i in., 2020). Dokładność tego obliczenia zależy od kilku 
czynników, w tym populacji, współczynników wydalania, stabilności wskaźników, 
pobierania i przygotowania próbek (Hill i in., 2020; Mao i in., 2020). Według Harta  
i Haldena (2020), wykorzystując WBE, krytycznymi zmiennymi potrzebnymi do 
określenia „hotspotów” infekcji są: temperatura i średni czas migracji wirusa do  
kanalizacji. Aby otrzymać wiarygodny wynik, należy wziąć pod uwagę również 
wskaźniki degradacji biomarkerów, dane demograficzne społeczności i zużycie 
wody na osobę. Pillay i in. (2021) opisali wykorzystanie metody WBE do monitoro-
wania dynamiki zakażeń COVID-19 w prowincji KwaZulu-Natal w RPA. Schemat 
modelu WBE wykorzystanego przez Autorów przedstawiono na rysunku 4.2.1.  
 

 
Rys. 4.2.1. Schemat modelu WBE do oceny sytuacji pandemii SARS-CoV-2  

(Pillay i in., 2021) 

Autorzy wybrali cztery oczyszczalnie ścieków i prowadzili badania przez  
14 tygodni. Obecność wirusa SARS-CoV-2 w ściekach dopływających określono  
za pomocą testu PCR, a liczbę zakażonych osób oszacowano, wykorzystując do-
stępne dane. Średnio liczba kopii wirusa w ściekach z czterech oczyszczalni mieściła 
się w zakresie odpowiednio: od 0 do 2,73·105 kopii/100 cm3, 0-1,52·105 kopii/ 
100 cm3, 3·104-7,32·104 kopii/100 cm3 i 1,55·104-4,12·104 kopii/100 cm3. Szczyt 
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pandemii odpowiadał zgłoszonym infekcjom COVID-19 w okręgach, w których 
znajdowały się badane oczyszczalnie. Zauważono, że złagodzenie przez władze ogra-
niczeń lockdownu odpowiadało wzrostowi wirusa w ściekach nieoczyszczonych. 
Oszacowanie liczby zakażeń na podstawie występowania wirusa SARS-CoV-2  
w ściekach wykazało, że liczba zakażonych osób może być większa w porównaniu 
z liczbą przypadków zgłoszonych na podstawie testów klinicznych.  

Skuteczny model epidemiologiczny SARS-CoV-2 w ściekach opracowali  
również Cao i Francis  (2021). Badania prowadzono od kwietnia 2020 do lutego 
2021 roku. Autorzy analizowali zależność między stężeniami SARS-CoV-2 w ście-
kach a przypadkami zachorowań na COVID-19. Badano cotygodniowe zmiany  
stężeń SARS-CoV-2 w ściekach i porównywano z liczbą zachorowań. Dokładność 
prognozy metodą średniego bezwzględnego błędu procentowego (MAPE) z wyprze-
dzeniem 1-, 2- i 3-tygodniowym wynosiła zaledwie 11,85; 8,97 i 21,57%. Progno-
zowanie epidemiologiczne w oparciu o zastosowany  model dla krótkich przedzia-
łów czasowych, niestety, nie było zadowalające.  

Weidhaas i in. (2021) przeprowadzili badania epidemiologiczne ścieków pobra-
nych z dziesięciu oczyszczalni ścieków, obsługujących 39% stanu Utah (USA). 
Obecność RNA wirusa SARS-CoV-2 wykazano w 61% badanych próbek ścieków. 
Zaobserwowano, że wybuch pandemii COVID-19 dla dwóch regionów był dodatnio 
skorelowany ze wzrostem ilości RNA SARS-CoV-2 w ściekach, podczas gdy  
spadek przypadków COVID-19 poprzedzał spadek RNA w ściekach. Autorzy po-
twierdzają, że otrzymane wyniki dostarczają dowodów na przydatność epidemiolo-
gii ścieków w celu reagowania na COVID-19 w zakresie zdrowia publicznego. 

Wyniki badań metodą WBE COVID-19 przedstawili również  Tiwari i in. (2021). 
W celu wdrożenia metody WBE opracowali oni ramy koncepcyjne nazwane jako 
„Nadzór ścieków w celu wczesnego przewidywania epidemii” (SWEEP). SWEEP 
jest nowym podejściem w celu uzyskania wiarygodnych wyników rozwiązania prak-
tycznych problemów w klasycznej metodzie WBE. Autorzy uważają, że SWEEP 
będzie można włączyć do rutynowego zarządzania wodami. Z kolei Kumar i in. 
(2021) badali RNA SARS-CoV-2 w próbkach ścieków dopływających, pobranych  
z czterech oczyszczalni ścieków w Gandhinagar (Indie) w okresie od sierpnia do  
września 2020 roku. Z 43 przebadanych próbek w 40 uzyskano wyniki pozytywne, 
tj. mające co najmniej dwa geny SARS-CoV-2. Stężenie genomu wirusa było wyż-
sze w próbkach badanych we wrześniu (około 924,5 kopii/dm3) niż w sierpniu (około 
897,5 kopii/dm3), co odpowiadało około 2,2-krotnemu wzrostowi liczby potwier-
dzonych przypadków zachorowań na COVID-19 przypadających na okres prowa-
dzonych badań. Badania pozwoliły na prognozowanie z wyprzedzeniem 1-2 tygodni 
procentowej zmiany poziomu stężenia genomu w danym dniu, w stosunku do  
oficjalnie potwierdzonych przypadków zachorowań w danej skali czasowej. Wyniki 
Autorów potwierdzają potencjał metody WBE w przewidywaniu fluktuacji przypad-
ków COVID-19 w celu zapewnienia wczesnego ostrzeżenia. 

Li i in. (2021) podczas szybko rozwijającej się epidemii COVID-19, a następnie 
czterotygodniowego lockdownu w Honolulu badali dzienną dynamikę zmian RNA 
wirusa SARS-CoV-2 w ściekach pobranych z dwóch oczyszczalni. Stężenie RNA 
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wirusa w ściekach mierzone trzema testami ilościowymi (N1, N2 i E) wykazywało 
istotne fluktuacje międzydniowe kopii genów w ściekach zarówno we frakcjach  
ciekłych, jak i stałych, przy czym frakcja stała zawierała większość (82,5-92,5%) 
masy RNA SARS-CoV-2. W okresie lockdownu zaobserwowano ogólną tendencję 
spadkową wirusa w badanych ściekach.  

Dane literaturowe potwierdzają więc, że, znając ogniska wirusa, można lepiej 
chronić wrażliwe populacje, łagodząc ograniczenia w regionach wolnych od wiru-
sów i minimalizując zakłócenia gospodarcze i społeczne. Badanie ścieków pozwala 
bezpośrednio śledzić przebieg epidemii oraz pomaga ustalić, ilu zakażonych, w tym 
również bezobjawowych nosicieli, znajduje się na danym obszarze. Z kolei wzrost 
stężenia wirusa w ściekach poprzedza wystąpienie objawów klinicznych, dając 
opiece medycznej nieco czasu na przygotowania. Dzięki tym danym można lepiej 
panować nad rozprzestrzenianiem się choroby.  

Oprócz przenoszenia wirusa drogą kropelkową, rosną obawy dotyczące poten-
cjalnego rozprzestrzeniania się SARS-CoV-2 do wód powierzchniowych (Ahmed  
i in., 2020; Cuevas-Ferrando i in., 2020), będących potencjalnym źródłem wody do 
spożycia. Ta ewentualna droga  narażenia na SARS-CoV-2 nie jest dostatecznie zba-
dana (Bandala i in., 2021). Niektóre wirusy (np. wirusy ryb i skorupiaków, wirus 
zakaźnej martwicy układu krwiotwórczego) (Oidtmann i in., 2018) są dobrze znane 
z tego, że pozostają żywotne i zakaźne w naturalnych środowiskach słodkowodnych, 
w tym w jeziorach i strumieniach oraz w ściekach i wodach zanieczyszczonych ście-
kami. Dlatego, podobnie jak w przypadku innych szkodliwych wirusów i patoge-
nów, biorąc pod uwagę drogę ścieków od oczyszczalni do wód powierzchniowych, 
możliwe jest narażenie środowiska wodnego na wirus SARS-CoV-2. Jednak według 
Lahrich i in. (2021), dobrze zaprojektowana i działająca oczyszczalnia ścieków  
nie stwarza zagrożenia ze względu na obecność w ściekach SARS-CoV-2. Oczysz-
czalnie niespełniające tych kryteriów powinny rozważyć dodanie trzeciego stopnia 
oczyszczania w celu zmniejszenia ryzyka obecności patogenów wirusowych,  
takich jak SARS-CoV-2. Znane są fizyczne metody dezaktywacji wirusów w ście-
kach i wodzie (jonizacja promieniowaniem gamma, niejonizujące promieniowanie  
ultrafioletowe, utlenianie fotodynamiczne oraz promieniowanie termiczne) oraz  
metody chemiczne z wykorzystaniem chloru, dwutlenku chloru, ozonu, jodu, bromu 
lub chlorku bromu. Zdaniem Autorów, dezynfekcja ścieków z przestrzeganiem  
standardowego dawkowania dezyfektanta może skutecznie dezaktywować wirus  
SARS-CoV-2. W związku z tym bezpieczeństwo ścieków oraz wody przeznaczonej 
do spożycia zależą od właściwego doboru dawki środka dezynfekującego, a także 
jego czasu kontaktu z danym medium. Bardziej szczegółową analizę skuteczności 
stosowanych metod dezynfekcji w dezaktywacji wirusa SARS-CoV-2 opisali  
Wang i in. (2020). Przedstawili oni ocenę efektywności stosowanych technologii  
dezynfekcji ścieków i odpadów szpitalnych pochodzących z nowo wybudowanego 
szpitala w Wuhan, w którym leczy się łagodne przypadki zakażenia COVID-19.  
Autorzy podkreślają, że wybór określonej technologii dezynfekcji powinien 
uwzględniać analizę zarówno aspektów ekonomicznych, jak i innych parametrów,  
takich jak: ilość doprowadzanych ścieków, warunki bezpieczeństwa, odległość  
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między oczyszczalnią a źródłem ścieków, a także liczbę mieszkańców. Wykazano, 
że metoda dezynfekcji stosowana od dawna w Chinach do dezynfekcji ścieków szpi-
talnych jest skuteczna również w dezaktywacji wirusa SARS-CoV-2. Do dezynfek-
cji stosuje się tam ciekły chlor, dwutlenek chloru i podchloryn sodu. Zalecana dawka 
chloru wynosi 50 mg/dm3. Zdaniem Autorów, do dezynfekcji ścieków w szambie 
czas kontaktu dezynfektanta  powinien być dłuższy niż 1,5 godziny z pozostałością 
chloru powyżej 6,5 mg/dm3 i bakteriami kałowymi z grupy coli  (kolonie coli w kale 
poniżej 100/dm3). Ponadto Autorzy sugerują dodatkowo naświetlanie ścieków  
zawierających wirusy promieniowaniem UV oraz ogrzewanie. Opisali również pro-
cedury dezynfekcji odpadów zawierających wirus SARS-CoV-2, np. stosowanie  
stałych lub płynnych dezynfektantów chlorowych o stężeniu chloru 20 g/dm3 przy 
czasie dezynfekcji równej 2 godz. W przypadku odpadów farmaceutycznych i che-
micznych Autorzy sugerują ich spalenie.  

Według Kataki i in. (2021), duże perspektywy w dezaktywacji wirusów, w tym 
SARS-CoV-2, wykazują niektóre nowo pojawiające się środki dezynfekujące: kwas 
nadoctowy, kwas nadmrówkowy, dichloroizocyjanuran sodu, chlorek benzalkonu. 
W dezaktywacji wirusa bardzo skuteczne są też nowe technologie oczyszczania ście-
ków i odpadów szpitalnych, takie jak: dezynfekcja radiacyjna, plazmowa, dezynfek-
cja metodą termicznego zgazowania lub metodą odwrotnej polimeryzacji. Są to bar-
dzo obiecujące technologie, jednak ze względu na wysokie koszty inwestycje nie 
stosuje się ich na dużą skalę.  

Jak potwierdzają dane literaturowe, obecność materiału genetycznego SARS-CoV-2 
w ściekach może służyć do monitorowania rozprzestrzeniania się COVID-19 w spo-
łeczności. Wykorzystanie ścieków jako narzędzia do nadzoru pandemii COVID-19 
nie jest rozpowszechnione, ale w ostatnim roku obserwuje się znaczny wzrost ich 
wykorzystania. Brak znormalizowanej procedury monitorowania SARS-CoV-2  
w ściekach stawia przed naukowcami duże wyzwania. Wykrywanie SARS-CoV-2 
w ściekach wymaga etapu zatężenia wirusa, aby umożliwić ekstrakcję i wykrywanie, 
jednak wiedza na ten temat jest ograniczona. Konieczne są również dalsze badania 
udoskonalania metod ilościowego wykrywania wirusów zaadsorbowanych na cząst-
kach stałych. Istnieje potrzeba regularnego monitorowania wpływu czynników 
wpływających na przeżycie wirusa oraz uzupełniania danych dotyczących skutecz-
nych metod dezynfekcji i dezynfektantów dla koronawirusów. Ważne są również 
dalsze badania oceny wydajności metod dezynfekcji w rzeczywistym uzdatnianiu 
wody zawierającej nowo pojawiające się wirusy w celu wyboru najskuteczniejszej 
technologii dezynfekcji.  
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5. Koncepcje gospodarki wodno-ściekowej  
w aspekcie EP 

5.1. Wyzwania i problemy EP w gospodarce obiegu zamkniętego 

Nieefektywne wykorzystanie zasobów, emisja gazów cieplarnianych, zanie-
czyszczenie środowiska szkodliwymi związkami chemicznymi powodują postępu-
jącą degradację środowiska. Skutki zmian klimatycznych i rozwój cywilizacji,  
w tym wzrost liczby ludności na świecie oraz szybka urbanizacja, wpływają na  
ciągłe powstawanie nowych zagrożeń związanych z jakością wody. Zagrożenia dla 
zdrowia i życia ludzi oraz dla biocenozy wód stanowią między innymi: organizmy 
chorobotwórcze, substancje toksyczne oraz nowo pojawiające się rodzaje zanie-
czyszczeń związane przykładowo z farmaceutykami, środkami higieny osobistej  
czy mikroplastikiem (Bień i in., 2020). Aby sprostać tym problemom, Komisja  
Europejska wprowadza nowe strategie, które mają przekształcić Europę w neutralne 
klimatycznie, sprawiedliwe i dostatnie społeczeństwo o nowoczesnej, zasoboosz-
czędnej i konkurencyjnej gospodarce. W 2015 roku KE określiła plan działania  
dotyczący gospodarki o obiegu zamkniętym  (GOZ), zwanej gospodarką cyrkula-
cyjną. Ten ambitny plan jest kontynuowany od 2020 roku jako jeden z głównych 
elementów Europejskiego Zielonego Ładu (EU Green Deal). Celem EU Green Deal 
jest intensywna proekologiczna przebudowa gospodarki UE, która z trzeciego naj-
większego źródła emisji gazów cieplarnianych na świecie ma w ciągu trzech dekad  
stać się pierwszym obszarem neutralnym klimatycznie. Europejski plan działania 
dotyczący GOZ oraz EU Green Deal jest dostosowany do globalnych celów zrów-
noważonego rozwoju i promuje inicjatywy w całym cyklu życia produktów: od pro-
dukcji (projektu produktu i procesów), poprzez konsumpcję, do zagospodarowania 
odpadów i rynku surowców wtórnych. Dzięki tym działaniom do 2030 roku UE  
zakłada osiągnięcie poziomu 65% ponownego użycia i recyklingu odpadów komu-
nalnych, 75% ponownego użycia i recyklingu odpadów opakowaniowych, 10% 
składowanych odpadów komunalnych oraz 0% składowania odpadów segregowa-
nych. Realizacja GOZ wymagać będzie długofalowego zaangażowania na wszyst-
kich szczeblach, począwszy od państw członkowskich przez regiony i miasta,  
a skończywszy na przedsiębiorstwach i obywatelach (Jastrzębska, 2017). GOZ jest 
więc ważnym elementem przyszłościowej, zrównoważonej gospodarki, jednak  
jeżeli szkodliwe i niedozwolne związki chemiczne występują w produkcie, który ma 
zostać poddany recyklingowi, prawidłowa realizacja GOZ może zostać zakłócona, 
dlatego należy skupić się na stworzeniu czystej gospodarki o obiegu zamkniętym. 
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Narastający problem niedoboru wody i występujące w niej zanieczyszczenia  
wymuszają podejmowanie działań mających na celu lepsze zarządzanie wodą.  
Światowy kryzys wodny jest szybko rosnącym problemem i stanowi główne ryzyko 
globalne (Mekonnen i Hoekstra, 2016). Według Feulner (2017), do 2030 roku  
niedobór wody będzie dotyczył około 40% światowej populacji ludzkiej. Deficyt 
wody systematycznie pogłębia się na całym świecie. Zapotrzebowanie na wodę już 
przekracza jej dostępność (Fito i Van Hulle, 2021; Voulvoulis, 2018). Oszacowano, 
że w 2030 roku światowe zapotrzebowanie na wodę będzie o 64% wyższe od do-
tychczasowego i będzie wynosiło 6900 mld m3. Jednak rozwiązywanie problemów  
związanych z ochroną zasobów wodnych staje się coraz bardziej skomplikowane, 
nie tylko w warunkach występujących okresów powodzi czy susz, ale też w normal-
nych sytuacjach eksploatacji systemów wodno-ściekowych (Bień i in., 2020).  
Niedobór wody nie jest jedynie ograniczony do obszarów tradycyjnie uznanych  
za suche, np. kraje Europy Południowej. Problem ten ma miejsce również w innych 
częściach Europy, gdzie obszary uznane są za wilgotne, zazwyczaj bardziej obfite 
w wodę. Zmiany klimatyczne powodują bardzo ekstremalne zjawiska pogodowe,  
takie jak susze czy powodzie, dlatego niedobór wody jest problemem globalnym. 

Zrównoważone zarządzanie zasobami wodnymi wymaga integracji pomysłów  
i podejść w celu oceny związków przyczynowo-skutkowych jako narzędzi służących 
do definiowania świadomych opcji planowania. W związku z tym GOZ wymaga 
nowego holistycznego podejścia, które łączy wskaźniki już opracowane z nowymi 
koncepcjami w celu przygotowania świadomych programów działań i planów go-
spodarowania wodami. Takie instrumenty powinny być dostosowane do wymagań  
Ramowej Dyrektywy Wodnej, wpasowując się w zintegrowane zarządzanie zaso-
bami wodnymi. Wdrożenie tych działań wymaga zweryfikowania stosowanych już 
rozwiązań  redukcji zanieczyszczenia wody. 

Nowa europejska koncepcja GOZ jest zbieżna z planami zarządzania wodą, po-
nieważ zakłada efektywne wykorzystanie zasobów na wszystkich etapach życia pro-
duktu. Gospodarka cyrkulacyjna ma szczególne zastosowanie w gospodarce odpa-
dowej, a także w gospodarce wodno-ściekowej, ponieważ stwarza nowe szanse i jest 
inspiracją do innowacyjnych rozwiązań, w tym szczególne w zakresie odnowy wody 
ze ścieków. Idea GOZ zyskuje coraz większą akceptację, co wpływa na poprawę 
recyklingu oraz ponowne wykorzystanie ścieków (Neczaj i Grosser, 2018; Seifert 
i in., 2019).  Szczególną uwagę zwraca się na ponowne wykorzystanie wody, które 
uznano za potencjalne i obiecujące źródło przeciwdziałające globalnemu deficytowi 
wody (Wade Miller, 2006). Uważa się, że woda morska i ścieki są dwoma poten-
cjalnymi źródłami zwiększenia zasobów wodnych, aby w przyszłości spełnić  
światowe wymagania związane z zapotrzebowaniem na wodę (Han i in., 2019). Jed-
nak badania potwierdzają, że odzysk wody ze ścieków oczyszczonych jest ekono-
micznie bardziej opłacalny niż odsalanie wody morskiej (Gu i in., 2019). Największy 
procent wykorzystania ścieków oczyszczonych jest na Cyprze (89%) i Malcie 
(60%), znacznie mniej w Hiszpanii (12%), we Włoszech czy Grecji (5%). Oczysz-
czanie ścieków i ich ponowne wykorzystanie uważa się za podstawową opcję roz-
wiązania problemu globalnego deficytu wody (Salgot i Folch, 2018). Zarządzanie 
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ogromną ilością generowanych ścieków wymaga więc pilnych działań związanych 
z odpowiednią gospodarką ściekami. 

Nowoczesne technologie oczyszczania ścieków muszą nadążać za powstawa-
niem coraz to nowych zanieczyszczeń i nowymi strategiami ochrony zasobów wod-
nych. W literaturze jest coraz więcej informacji na temat występowania w środowi-
sku nowo pojawiających się zanieczyszczeń odprowadzanych do wód. Nowe formy 
zanieczyszczeń, w tym farmaceutyki i środki higieny osobistej, wymagają innowa-
cyjnych rozwiązań technicznych i technologicznych oczyszczania ścieków, ponie-
waż standardowo stosowane procesy nie są wystarczająco skuteczne. Należy więc 
ustanowić program badawczo-rozwojowy dla wysokoefektywnych i energooszczęd-
nych metod oczyszczania ścieków oraz przeróbki i zagospodarowania osadów ście-
kowych, jak też otrzymywania odzyskanej wody ze ścieków do różnych zastosowań 
(Gromiec, 2020). Działania te powinny być wspomagane odpowiednimi regulacjami 
prawnymi. 

Prawo wodne, które jest podstawowym instrumentem polityki państwa w gospo-
darce wodnej, spełnia szereg funkcji w dziedzinie ochrony wód przed zanieczysz-
czeniami i pełni również funkcję kreowania i wdrażania postępu techniczno-techno-
logicznego oraz innowacyjnych rozwiązań, szczególnie w oczyszczaniu ścieków 
i przeróbce osadów ściekowych. Polityka wodna UE oparta jest głównie na aktach 
prawnych dotyczących ochrony wód. Kluczowym elementem  tej polityki jest osią-
gnięcie dobrego stanu wód powierzchniowych i podziemnych oraz ochrona wód 
morskich poprzez ich ochronę przed zanieczyszczeniem. Obecna polityka ochrony 
wód związana jest głównie z prawną ochroną jakości wód, natomiast przyszłościowa 
polityka wodna będzie związana z realizowaniem ochrony jakości wody przy naj-
mniejszym koszcie, osiągniętym przez innowacje i wprowadzane nowe koncepcje 
(Gromiec, 2020).  

Od połowy lat 70. XX wieku Europejska Wspólnota Gospodarcza (EWG) wydała 
wiele dyrektyw związanych z problematyką ochrony wód. Ramowa Dyrektywa 
Wodna (RDW, 2000/60/UE) Parlamentu Europejskiego i Rady z dnia 23 paździer-
nika 2000 roku, która weszła w życie 22 grudnia 2000 roku, stanowiła kamień  
milowy ustanowienia ram dla nowoczesnej europejskiej ochrony wód przed zanie-
czyszczeniami. Polityka wodna UE została oparta na zarządzaniu jakością wody 
i ochronie wód w dorzeczach. Podstawowe unijne akty prawne w zakresie gospoda-
rowania wodą to przed wszystkim: wspomniana Ramowa Dyrektywa Wodna 
(2000/60/UE), Dyrektywa Powodziowa (2007/60/UE) oraz wydana w 2008 roku  
Ramowa Dyrektywa w sprawie Strategii Morskiej – RDSM (2008/56/UE). RDW  
i RDSM wprowadziły nowe cele dotyczące jakości środowiska wodnego, poszerzyły 
zakres ochrony wód przed zanieczyszczeniem, wprowadziły umiędzynarodowienie 
problemów jakości wód i przeznaczyły znaczne środki na ich ochronę. Na świecie, 
obok regulacji prawnych dotyczących gospodarki wodnej, wprowadzano samo-
dzielne akty prawne, rangi ustawowej, odniesione tylko do ochrony wód przed za-
nieczyszczeniami (Gromiec, 2020). 

Zagadnienie dotyczące ponownego wykorzystania wody zostało uwzględnione 
w istotnych strategicznych dokumentach KE, takich jak RDW. Inne dokumenty to 
Plan Zasobów Ochrony Wodnych Europy czy Wytyczne Wspólnego Centrum  
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Badawczego skupiające się na ponownym wykorzystaniu wody, które stanowiły 
techniczny wstęp do prac nad nowym rozporządzeniem. Ponowne użycie wody jest 
również w planie działania GOZ, który jest jednym z komponentów Zielonego Ładu.  
W rezultacie KE zaproponowała nowe przepisy stymulujące i ułatwiające ponowne 
wykorzystywanie wody sformułowane w Rozporządzeniu Parlamentu Europej-
skiego i Rady (UE) 2020/741 z dnia 25 maja 2020 roku w sprawie minimalnych 
wymogów dotyczących ponownego wykorzystania wody, które uwzględnia dwa 
główne aspekty – pierwszy dotyczący jakości wody, a drugi zarządzania ryzykiem. 
Rozporządzenie wprowadza także wymogi dotyczące zasad ponownego wykorzy-
stania wody w celu nawodnień w rolnictwie. Dotyczy ono wyłącznie wody odzyska-
nej ze ścieków komunalnych zebranych i oczyszczonych zgodnie z Dyrektywą 
91/271/EWG1, co pomoże Europie dostosować się do skutków zmiany klimatu. 
Rozporządzenie w pełni zgodne z ideą GOZ ma poprawić dostępność wody i skłonić 
do jej wydajnego wykorzystywania. Zapewnienie dostatecznej ilości wody do na-
wadniania pól, zwłaszcza podczas upałów i dotkliwych susz, może pomóc zapobiec 
zbyt małym zbiorom i niedoborom żywności. Warunki geograficzne i klimatyczne 
państw członkowskich znacznie się różnią, dlatego każde państwo może zdecydo-
wać, że użycie odzyskanej wody do nawodnień rolnych (na części lub na całym jego 
terytorium) nie jest odpowiednim rozwiązaniem. Celem powyższego rozporządzenia 
jest ułatwienie ponownego wykorzystania wody we wszystkich sytuacjach, w któ-
rych jest to odpowiednie i korzystne pod względem kosztów. Umożliwi to stworze-
nie ram wspomagających dla tych państw członkowskich, które chcą lub muszą sto-
sować ponowne wykorzystanie wody. W myśl proponowanych przepisów woda 
odzyskana po oczyszczeniu ścieków komunalnych będzie mogła zostać wykorzy-
stana do nawadniania upraw, zarówno spożywczych, jak i niespożywczych.  

Rozporządzenie Parlamentu Europejskiego i Rady (UE) 2020/741 z dnia 25 maja 
2020 roku w sprawie minimalnych wymogów dotyczących ponownego wykorzysta-
nia wody narzuca minimalne wymogi, jakie powinna spełniać odzyskana woda.  
Określono klasy (A, B, C, D) jakości odzyskanej wody oraz dozwolone zastosowa-
nia i metody nawadniania dla każdej klasy. Odzyskana woda powinna spełniać  
wymagania mikrobiologiczne (zawartość bakterii E. coli, Legionella spp. oraz  
nicieni jelit są spełnione w co najmniej 90% próbek). Żadna z wartości próbek nie 
może przekraczać maksymalnego limitu odchylenia o 1 jednostkę logarytmiczną od 
wskazanej wartości w badaniu na obecność E. coli i Legionella spp. oraz o 100% tej 
wartości dla nicieni jelit. Wskazane są również wartości dla BZT5, TSS i mętności 
w klasie A, które muszą  być spełnione w co najmniej 90% próbek. Żadna z wartości 
próbek nie może przekraczać maksymalnego limitu odchylenia w granicach 100% 
wskazanej wartości. Określono minimalne wymogi w odniesieniu do jakości mające 
zastosowanie do odzyskanej wody przeznaczonej do nawadniania, które obejmują 
takie paramatry, jak: E. coli (liczba/100 dm3), BZT5 (mg/dm3), zawiesina ogólna 
(mg/dm3), mętność (NTU) oraz inne (Legionella spp.: < 1 000 jtk/dm3, nicienie jeli-
towe (jaja helmintów): ≤ 1 jajo/dm3). Dodatkowo w rozporządzeniu określono mi-
nimalne wymogi w zakresie monitorowania i zarządzania ryzykiem, które ma  
wyeliminować wszelkie dodatkowe zagrożenia tak, aby woda odzyskana była bez-
pieczna (Rozporządzenie Parlamentu Europejskiego i Rady UE, 2020). 
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W Polsce najwyższe wartości wskaźników, jakich nie mogą przekraczać ścieki 
oczyszczone, wprowadzane do wód lub do ziemi, są regulowane przez odpowiednie 
rozporządzenie (Rozporządzenie Ministra Gospodarki Morskiej i Żeglugi Śródlądo-
wej, 2019 r.). Rozporządzenie to określa jedynie ogólne warunki dopuszczenia ście-
ków do rolniczego wykorzystania (bez rozróżnienia klas jakości ścieków). Wymogi 
dotyczące najwyższej klasy jakości są znacznie niższe niż wymagania określone 
w projekcie rozporządzenia (Rozporządzenie Parlamentu Europejskiego i Rady 
(UE), 2020). Z drugiej strony polskie rozporządzenie wymaga dodatkowo prowa-
dzenia badań zawartości metali ciężkich na gruntach rolnych, na których ścieki są 
stosowane, oraz zaleca prowadzenie monitoringu gleb, na których stosowana będzie 
odzyskiwana woda. Tego rodzaju wymogów nie przewiduje rozporządzenie unijne. 

Ponowne wykorzystanie wody umożliwia dostęp do stałego źródła wody, nieza-
leżnego od wspomnianych warunków ekstremalnych zjawisk pogodowych. Stanowi 
również motywację do oczyszczania ścieków na większą skalę, ponieważ pozwala 
dać „drugie życie” wodzie. W przeciwnym wypadku woda zostałaby odprowadzona 
do rzek lub innych zbiorników wodnych. Zamiast tego można taką wodę wykorzy-
stać do innych celów, takich jak np. nawadnianie, zwiększając tym samym dostęp-
ność zasobów wodnych. Co więcej, stosując odnowę wody ze ścieków zapewniamy 
nie tylko wodę, ale także składniki odżywcze, co pozwala rolnikom zaoszczędzić na 
nawozach. Stosowanie odzyskanej wody jest bardziej ekonomiczne niż metody  
alternatywne, jak np. odsalanie, które wymaga dużych nakładów energii, wyższych 
niż w przypadku ponownego wykorzystania wody. Oprócz korzyści wynikających  
z ponownego wykorzystania wody jest kilka wad. W celu ponownego wykorzystania 
wody należy ją odpowiednio oczyścić, co wiąże się z nowymi inwestycjami lub mo-
dernizacją infrastruktury oczyszczalni ścieków. Wymaga to również wprowadzenia 
zarządzeń i procedur administracyjnych, które zagwarantują spełnienie odpo- 
wiednich wymagań jakościowych wody. Dodatkowo należy prowadzić kontrolę  
i monitoring. Oprócz wymienionych problemów nie można bagatelizować postaw 
społecznych, ponieważ występuje niechęć ludzi do wykorzystania takiej wody.  
Wymienione problemy stanowią wyzwanie w zarządzaniu odzyskaną wodą.  
W związku z tym należy uświadamiać ludziom korzyści oraz powiązane ryzyka, 
a także przedstawiać sposoby ich ograniczania lub eliminowania. Pomimo wyraź-
nych korzyści stosowania odzyskanej wody nie jest to łatwe zadanie. Ponowne wy-
korzystanie wody to obiecująca opcja dla wielu państw członkowskich, ale obecnie 
mało krajów faktycznie ją stosuje i wprowadziło ustawodawstwo lub normy w tym 
zakresie. Dlatego konieczne jest przeanalizowanie potencjalnego zagrożenia  
i ryzyka związanego z użyciem odzyskanej wody do nawodnień. W Polsce prowa-
dzone są badania  ankietyzacyjne podmiotów posiadających instalacje do oczysz-
czania ścieków komunalnych dotyczące 225 oczyszczalni ścieków komunalnych. 
Badania te mają na celu ocenę możliwości wdrożenia zaleceń Rozporządzenia  
Parlamentu Europejskiego i Rady (UE) 2020/741 z dnia 25 maja 2020 roku w spra-
wie minimalnych wymogów dotyczących ponownego wykorzystania wody, za-
równo pod kątem prawnym, jak i w zakresie dostosowania istniejącej technologii  
i infrastruktury.  
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Odnowa wody oparta jest na szeregu procesach oczyszczania przywracających 
ściekom cechy użytkowe wody. W zależności od sposobu odzysku wody ze ścieków 
rozróżnia się następujące rodzaje wtórnego wykorzystania ścieków: bezpośrednie, 
w którym stosuje się połączenie systemów oczyszczającego i odbiorczego, oraz po-
średnie, które obejmuje procesy mieszania i rozcieńczania odzyskanej wody przed 
jej wykorzystaniem w naturalnych wodach powierzchniowych i podziemnych. 

W zależności od przeznaczenia odzyskanej wody rozróżnia się:  
 wtórne wykorzystanie do celów konsumpcyjnych, które dotyczy zasilania obie-

gów wody do picia wodą otrzymaną z wysoko oczyszczonych ścieków,  
 wtórne wykorzystanie do celów niekonsumpcyjnych, obejmujące pozostałe  

zastosowania, w tym do celów komunalnych, przede wszystkim do nawadniania 
terenów zielonych, ochrony przeciwpowodziowej, rekreacyjnych oraz przemy-
słowych (w szczególności w procesach chłodzenia i w zamykaniu obiegów wód 
technologicznych), a także rolniczych.  
Wtórne wykorzystanie ścieków komunalnych i innych może mieć bardzo wiele 

zastosowań praktycznych, w tym do celów przemysłowych, komunalnych, rolni-
czych, po spełnieniu wymaganych warunków (Gromiec, 2020). Aktualnie, według 
KE, każdego roku na terenie Europy oczyszcza się około 40 000 hm3 ścieków, ale 
ponownie wykorzystuje się jedynie około 1000 hm3. Jest to bardzo  niewielka ilość, 
dlatego KE stara się zwiększyć ten odsetek. Komisja Europejska uważa, że przy  
odpowiednich zachętach i rozwiązaniach prawnych można osiągnąć 6000 hm3 do 
2025 roku. Jest to bardzo ambitny cel, jednak świadczy, że KE prowadzi szeroką 
działalność w zakresie intensyfikacji ponowego wykorzystania wody. 

Część krajów UE stosuje już odzyskaną wodę do nawadniania upraw. Duży 
udział stanowią kraje południowej Europy, czyli kraje, które z powodu niewielkich 
własnych zasobów wody słodkiej szukają efektywnych metod zarządzania zasobami 
wody. Nie dziwi zatem fakt dużego zaangażowania krajów Południa w cały proces 
przygotowania tego rozporządzenia, które nakłada dodatkowe normy i procedury 
w odniesieniu do norm dotyczących jakości ścieków oczyszczonych.  

Bezpieczeństwo  odzyskanej wody koncentruje się przede wszystkim na spełnie-
niu określonych wymagań bakteriologicznych. Nie należy jednak lekceważyć  
innych zagrożeń odzyskanej wody. Biorąc pod uwagę różnice w pochodzeniu ście-
ków i stosowanych technologiach ich oczyszczania, w wodzie odzyskanej wykazano 
nie tylko zanieczyszczenia mikrobiologiczne, ale także chemiczne, np. trwałe zanie-
czyszczenia organiczne (TZO), metale ciężkie, związki zaburzające funkcjonowanie 
układu hormonalnego (EDC), produkty farmaceutyczne i środki higieny osobistej 
(PPCP), endotoksyny, patogeny, antybiotyki, produkty uboczne dezynfekcji (Cao 
i in., 2005; Deng i in., 2019; Gros i in., 2010; Khan i in., 2008; Xue i in., 2016). 
Przykładowo, Plumlee i in. (2008) zidentyfikowali w wodzie odzyskanej kwas  
perfluoroalkilowy (PFAA) w stężeniach od 0,09 do 0,47 mg/dm3. Xue i in. (2016) 
podali, że 62,9% próbek wody odzyskanej ze ścieków zawierało endotoksyny  
w stężeniach wyższych od 120 jednostek endotoksyn (UE)/cm3. Różnorodne zasto-
sowanie odzyskanej wody może wywierać bezpośredni lub pośredni toksyczny 
wpływ na środowisko oraz ludzi. Dlatego w celu zapewnienia wystarczającego  
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poziomu ochrony środowiska i zdrowia ludzi konieczne jest poszerzenie zakresu 
wymogów dotyczących jakości wody odzyskanej. Minimalne wymogi są określone  
w załączniku I rozporządzenia (Rozporządzenie Parlamentu Europejskiego i Rady 
(UE) 2020/741 z dnia 25 maja 2020 r. w sprawie minimalnych wymogów dotyczą-
cych ponownego wykorzystania wody). Uważa się, że poszerzenie zakresu wymo-
gów powinno w szczególności dotyczyć: metali ciężkich, pestycydów, produktów 
ubocznych dezynfekcji wody, produktów leczniczych, nowo pojawiających się za-
nieczyszczeń, oporności na środki przeciwdrobnoustrojowe.  

Wymagania stawiane systemom oczyszczania ścieków komunalnych, produku-
jących wodę odzyskaną, zależą od sposobu jej wykorzystania. W związku z tym 
uwzględniają zarówno wymaganą jakość wody przeznaczonej do wtórnego wyko-
rzystania, jak i potrzebną ilość wody odzyskanej, co związane jest między innymi ze 
stopieniem oczyszczania ścieków oraz udziałem ilościowo-jakościowym ścieków 
przemysłowych w ściekach komunalnych (Gromiec, 2020). Według Deng i in. 
(2019), procesy pierwotnego i wtórnego oczyszczania ścieków są tylko częściowo 
skuteczne w usuwaniu zanieczyszczeń. Dlatego poszukuje się rozwiązań z zakresu 
technologii oczyszczania ścieków, które umożliwią usuwanie mikrozanieczyszczeń 
przy jednoczesnym zachowaniu podstawowych wymogów zakładów oczyszczania 
ścieków, takich jak zapewnienie bezpieczeństwa sanitarnego oraz optymalizacja 
kosztów eksploatacji oczyszczalni.  W tym obszarze obiecujące są innowacyjne 
technologie oparte na mikrofitracji i zaawansowanych procesach utleniania, które 
mogą skutecznie usunąć wiele zanieczyszczeń, np. niektóre patogeny i PPCP, których 
nie można wyeliminować, stosując tradycyjne procesy oczyszczania ścieków.  

Wprowadzanie do układów technologicznych oczyszczalni ścieków dodatko-
wych technologii doczyszczania, np. wykorzystując proces dezynfekcji, rozwiązuje 
problem zanieczyszczenia mikrobiologicznego, ale nie zawsze jest skuteczne w usu-
waniu niektórych zanieczyszczeń organicznych, takich jak np. farmaceutyki, WWA, 
mikroplastik. Zatem nie każdy proces dezynfekcji prowadzi do odzyskania bezpiecz-
nej wody. Aby uzyskać dobry efekt, ważny jest dobór odpowiedniego środka dezyn-
fekującego oraz określenie warunków skutecznej dezynfekcji (dawka początkowa  
i czas kontaktu). W literaturze są przykłady badań dotyczących wykorzystania  
procesów dezynfekcji w celu otrzymania wody odzyskanej (Nurizzo i in., 2005;  
Ren i in., 2019) oraz badań wpływu różnych metod na zawartość związków toksycz-
nych (Echevarría i in., 2019). Badania dotychczas prowadzone dotyczyły zastoso-
wania procesów UV/Cl2 do usuwania endotoksyn (Xue i in., 2019), wykorzystania 
biologicznych reaktorów membranowych (MBR) wspomaganych sorpcją na węglu 
aktywnym do usuwania mikrozanieczyszczeń organicznych (Echevarría i in., 2019), 
usuwania antybiotyków fluorochinolonowych w III stopniu oczyszczania ścieków 
(Ding i in., 2020). Jednak zagadnienia usuwania toksycznych zanieczyszczeń w celu 
otrzymania odzyskanej wody są nadal niewystarczająco rozpoznane.  

Proponowane kierunki rozwoju technologii w oczyszczalniach ścieków w celu 
otrzymania odzyskanej wody powinny być skoncentrowane na (Kacprzak i in., 2017; 
2022; Neczaj, 2019): 
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 podnoszeniu efektywności technologiczno-funkcjonalnej oczyszczalni (wielofa-
zowe reaktory biologiczne do zintegrowanego usuwania związków węgla, azotu 
i fosforu, III stopień oczyszczania, psychrofilowa fermentacja ścieków), 

 minimalizacji objętości osadów po zakończeniu procesu technologicznego  
i możliwość ich utylizacji/wykorzystania, 

 wdrażaniu rozwiązań technicznych zapewniających niskie zużycie energii, 
 minimalizacji zużycia reagentów do produkcji wody (koagulantów, dezynfek- 

tantów), 
 zastępowaniu koagulantów chemicznych nieorganicznych zamiennikami produ-

kowanymi na bazie roślin, np. pektyn lub tanin roślinnych zamiast koagulantów; 
 ograniczeniu stosowania chemicznych utleniaczy do dezynfekcji wody, 
 odzysku związków czynnych z koagulantów (np. związków glinu) z osadów  

pokoagulacyjnych i ich ponowne użycie do uzdatniania wody, 
 wykorzystaniu osadów (np. do produkcji materiałów budowlanych ponownie 

wykorzystywanych na terenie miasta). 
Wdrożenie skutecznych rozwiązań będzie wymagać różnorodnych działań tech-

nologicznych w zakresie dostosowania oczyszczalni ścieków do proponowanych 
wymogów. Zakres modernizacji będzie zależny od stosowanych obecnie technologii 
w oczyszczalniach ścieków. Bez względu na wybraną metodę taka modernizacja 
wiąże się z koniecznością przebudowy/budowy urządzeń/instalacji technologicz-
nych. Dobór odpowiedniej technologii uzależniony będzie od ilości dopływających 
ścieków oraz istniejącej infrastruktury. W związku z tym, pomimo że niektóre  
metody są niedrogie w odniesieniu do innych możliwych rozwiązań, to nadal pozo-
stają ograniczenia w ich wdrożeniu.  

5.2. Gospodarka obiegu zamkniętego tworzyw sztucznych  
generujących mikroplastiki 

Syntetyczne związki chemiczne są integralną i istotną częścią współczesnego 
stylu życia. Znajdują się w szerokiej gamie produktów konsumenckich – od mebli, 
odzieży i przyborów toaletowych po urządzenia elektryczne, wnętrza samochodów, 
opakowania do żywności i środki higieny osobistej. Chociaż wiele z nich niewątpli-
wie poprawiło jakość naszego życia, niektóre mają niepożądane właściwości, np. 
substancje zaburzające gospodarkę hormonalną, bisfenole, ftalany, PFAS, zanie-
czyszczenia farmaceutyczne lub szkodliwe składniki chemiczne wykorzystywane  
w tworzywach sztucznych (Aurisano i in., 2021). 

Plan działania gospodarki obiegu zamkniętego (GOZ) koncentruje się przede 
wszystkim na sektorach wykorzystujących najwięcej zasobów, ponieważ tutaj moż-
liwości  poprawy obiegu zamkniętego są bardzo duże. Takim obszarem jest sektor 
tworzyw sztucznych (European Commission, 2019a). Wraz z gwałtownym wzro-
stem światowej produkcji tworzyw sztucznych świat staje w obliczu rosnącego  
problemu związanego z zanieczyszczeniem środowiska oraz narażeniem ludzi na 
zanieczyszczenie plastikiem oraz jego akumulację i degradację w środowisku do  
mikro- oraz nanocząstek. Szczególne zainteresowanie skupione jest na składnikach 
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chemicznych obecnych w tworzywach sztucznych i ich potencjalnym wpływie na 
ludzi i ekosystem w cyklu życia produktów. 

Skład tworzyw sztucznych może być różnorodny i zawierać substancje niepożą-
dane, powodujące podczas recyklingu lub rozkładu zagrożenie dla środowiska 
i zdrowia człowieka. Związki chemiczne, które są dodawane podczas produkcji two-
rzyw sztucznych w celu spełnienia określonych wymagań funkcjonalnych w proce-
sie produkcyjnym i/lub w końcowym materiale z tworzywa sztucznego lub produk-
cie konsumenckim, nazywane są „dodatkami”. Powszechnie stosowane dodatki 
obejmują: plastyfikatory, środki zmniejszające palność, pigmenty, przeciwutlenia-
cze, stabilizatory, środki antystatyczne i środki nukleujące. Oprócz dodatków w two-
rzywach sztucznych może występować wiele innych związków, takich jak rozpusz-
czalniki, nieprzereagowane monomery, substancje wyjściowe lub pomocnicze, 
a także substancje dodawane w sposób niezamierzony, takie jak: zanieczyszczenia, 
uboczne produkty reakcji oraz produkty rozpadu, które zwykle występują w niskich 
(resztkowych) stężeniach (Groh i in., 2019).  

Obecnie w literaturze nie ma kompleksowego wykazu związków chemicznych 
wprowadzonych do tworzyw sztucznych. Do przykładowych szkodliwych związ-
ków chemicznych występujących w tworzywach sztucznych należą: ftalany i chlo-
rowane plastyfikatory parafinowe, polibromowany eter difenylowy (PBDE), środki 
zmniejszające palność, bisfenole (monomery w tworzywach poliwęglanowych), 
barwniki i  stabilizatory zawierające metale oraz biocydy (European Commission, 
2019b). W wielu krajach świata obowiązują przepisy ograniczające oraz kontrolu-
jące stosowanie, a także zawartość szkodliwych i niedozwolonych związków  
chemicznych w nowych lub poddanych recyklingowi produktach konsumenckich 
wykonanych z tworzyw sztucznych. Jednak nadal brakuje nadrzędnych, globalnych 
ram zarządzania szkodliwymi związkami w tworzywach sztucznych  w całym cyklu 
życia. Przykładowo w prawodawstwie UE obowiązują różne, często niekompaty-
bilne akty prawne (Botos i in., 2019; van Dijk i in., 2020). Głównym aktem jest 
Europejskie Rozporządzenie REACH (EC) 1907/2006, dotyczące zapewnienia  
wysokiego poziomu ochrony środowiska i zdrowia ludzi. Dodatkowo obowiązują 
inne dyrektywy i rozporządzenia dotyczące substancji wykorzystywanych w pro-
duktach, takich jak: materiały biobójcze (EU nr 528/2012), materiały mające kontakt 
z żywnością (EC nr 76 1953/2004 i EU nr 10/2011), zabawki (2009/48/EU), sprzęt 
elektryczny i elektroniczny (2002/95/EU). Akty prawne dotyczą również aspektów 
związanych z chemikaliami, na przykład emisjami przemysłowymi (2010/75/EU) 
i odpadami (2008/98/EU). W związku z tym wymagania prawne dotyczące substancji 
i zastosowań produktów mogą różnić się w zależności od kontekstu regulacyjnego  
i rodzaju niebezpiecznych dodatków objętych ograniczeniami w UE. Zgodnie  
z Konwencją Sztokholmską, kilku TZO nie można wykorzystywać jako dodatków 
w tworzywach sztucznych/polimerach, do nich należą: krótkołańcuchowe parafiny 
chlorowane (SCCP), dekaBDE i HBCD. W przypadku substancji dodawanych  
w sposób niezamierzony ryzyko należy ocenić nie tylko wtedy, gdy występują  
w tworzywach sztucznych przeznaczonych do kontaktu z żywnością (WE nr 
282/2008), ale również w przypadku innych zastosowań (Groh i in., 2019). Jednak 
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brak  regulacji prawnych dla wszystkich szkodliwych związków chemicznych wy-
stępujących w produktach z tworzyw sztucznych będzie hamował europejskie  
i światowe dążenia do realizacji obiegu zamkniętego. Sprostanie tym wyzwaniom 
wymaga pełnego rozpoznania stanu wiedzy dotyczącego związków chemicznych 
w tworzywach sztucznych poprzez: 
 mapowanie ich zastosowania, a także uzupełnienie luk w ocenie ich wpływu na 

środowisko i zdrowie człowieka,  
 sporządzenie pełnego wykazu  związków chemicznych występujących w tworzy-

wach sztucznych, w tym tych szczególnie szkodliwych, 
 ocenę możliwości wprowadzenia GOZ tworzyw sztucznych (Aurisano i in., 

2021). 
Jednym z głównych problemów w ocenie szkodliwych związków w tworzywach 

sztucznych są duże braki w danych dotyczących ich właściwości chemicznych i eko-
toksyczności (Holmquist i in., 2020). Ponadto związki te są na ogół oceniane indy-
widualnie, ale w praktyce ludzie i środowisko są jednocześnie narażone na setki 
związków chemicznych pochodzących z jednego lub wielu źródeł emisji (Fantke 
i in., 2018). W aktualnych przepisach brakuje oceny ryzyka mieszanin różnych sub-
stancji chemicznych, co może prowadzić do potencjalnego niedoszacowania ich  
zagrożeń (Kortenkamp i Faust, 2018). Uzyskanie wiarygodnych danych dotyczą-
cych zakresów zawartości substancji chemicznych w produktach z tworzyw sztucz-
nych jest trudne. Ponadto nadal brakuje narzędzi do ilościowego określenia emisji  
i narażenia chemicznego, wiarygodnych modeli do szacowania nie tylko ilości  
tworzyw sztucznych przedostających się do różnych elementów środowiska, ale 
także ich losów. Przykładowo, w ilościowej ocenie strat środowiskowych tworzyw 
sztucznych nie uwzględniono substancji chemicznych występujących w tworzywach 
sztucznych (Aurisano i in., 2021).   

GOZ oznacza systemowe przejście od gospodarki liniowej, opartej na podejściu 
„weź-zużyj-wyrzuć”, do nowego podejścia „weź-użyj-powtórz”, polegającego na 
zamykaniu obiegu cykli wydłużonego życia produktów i traktowaniu odpadów jako 
cennych surowców wtórnych. Zatem GOZ tworzyw sztucznych jest nie tylko zwią-
zana z unieszkodliwianiem lub recyklingiem produktów z tworzyw sztucznych, ale 
obejmuje wszystkie etapy cyklu życia (Aurisano i in., 2021).  

Recykling tworzyw sztucznych można podzielić na trzy grupy: 
1) mechaniczny (materiałowy), 
2) energetyczny, 
3) chemiczny (surowcowy). 

Recykling mechaniczny ma na celu wytworzenie nowego produktu w wyniku 
prostej obróbki termiczno-mechanicznej. Nadają się do niego tylko tworzywa ter-
moplastyczne, takie jak: PE, PP, PET, PS. Przykładem surowca powszechnie pod-
dawanego recyklingowi materiałowemu są wysortowane z odpadów komunalnych 
butelki PET. Produkty pochodzące z recyklingu mają wiele atrakcyjnych właściwo-
ści: są trwałe, lekkie, łatwe do obróbki, cięcia i łączenia.  

Recykling energetyczny polega na spaleniu polimerów jako paliw głównie sta-
łych. Nie wolno utylizować tym sposobem PCV, ponieważ podczas spalania tego 
tworzywa do powietrza wprowadzane są dioksyny. Inne produkty wydzielające się 
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podczas spalania tworzyw sztucznych to: fosgen, HBr, nitrozwiązki, nienasycone 
związki organiczne, chlorowcopochodne organiczne, alkohole, aldehydy. Związki te 
mają własności  toksyczne, jednak ich udział procentowy w produktach spalania 
tworzyw jest niewielki (Siedlecka, 2017). 

W recyklingu odpadów opakowaniowych z tworzyw sztucznych GOZ wykorzy-
stuje się również recykling chemiczny, który przekształca odpady opakowaniowe 
z tworzyw sztucznych w produkty chemiczne. Jednocześnie w wyniku recyklingu 
chemicznego powstaje produkt, który jest chemicznie identyczny z zastępowanym 
produktem. W ten sposób recykling chemiczny pozwala uniknąć strat wydajności 
zachodzących w przypadku mechanicznego recyklingu opakowań z tworzyw sztucz-
nych, tzw. „downcycling” (Hong i Chen, 2017; Meys i in., 2021). Jednak aby  
stosować recykling chemiczny bezpieczny dla środowiska, trzeba rozwiązać dwa 
problemy: 
1) ocenić skuteczność wielu technologii recyklingu chemicznego przy małej dostęp-

ności danych, 
2) opracować spójną metodologię cyklu życia produktu (LCA). 

W recyklingu chemicznym wyróżnia się 4 grupy:  
1) wykorzystanie jako surowiec rafineryjny,  
2) produkcja paliw, 
3) produkcja monomerów,  
4) upcykling chemiczny. 

Odpady opakowaniowe z tworzyw sztucznych mogą być surowcem rafineryj-
nym. W tym celu można wykorzystać poliolefiny i PS (Lopez i in., 2017). Natomiast 
surowcem rafineryjnym nie może być PET, ponieważ powoduje powstawanie  
dużych ilości żrącego kwasu benzoesowego. 

Rodzaj tworzywa sztucznego i jego skład determinują procesy przygotowawcze 
oraz warunki prowadzenia konwersji, zastosowaną  temperaturę rozkładu czy spala-
nia tworzywa, ilość niezbędnej do tego procesu energii, rodzaj dostarczanego paliwa, 
skład gazów odlotowych, skład otrzymanych podczas spalania popiołów czy koro-
zyjność produktów procesu. W związku z tym tworzywa mogą być źródłem do pro-
dukcji paliw, jeżeli: 
 istnieją odpowiednie procesy przygotowujące surowiec do głównego procesu 

konwersji (różne rodzaje tworzyw, różne sposoby ich przygotowania), 
 jest opracowana metoda efektywnej konwersji tworzywa w paliwo (paliwo stałe, 

ciekłe lub gazowe), 
 spalanie paliw z tworzyw pozwala na otrzymanie gazów odlotowych o jakości 

zgodnej z obowiązującym prawem. 
Paliwa płynne można wytwarzać z poliolefin z wydajnością do 95,7%, a w przy-

padku PET i PS z wydajnością odpowiednio 38,89 i 96,73% (Anuar Sharuddin i in., 
2016). W przyszłości oczekuje się, że paliwa te zastąpią olej napędowy i benzynę 
(Kalargaris i in., 2017). 

W planowaniu GOZ ważna jest znajomość wszystkich istotnych etapów cyklu ży-
cia produktu. W przypadku tworzyw sztucznych i związków chemicznych brakuje 
wielu danych do optymalizacji GOZ pod kątem redukcji emisji w procesach produk-
cyjnych, minimalizowania ilości odpadów z tworzyw sztucznych i maksymalizowania 
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cyrkulacji przepływu materiałów. Ponadto niektórych dodatków do tworzyw sztucz-
nych nie można wycofać  ze względu na specyfikę ich funkcji. Niektóre toksyczne 
materiały można zastąpić alternatywnymi, bezpiecznymi, ale są one, niestety, dużo 
droższe (Meys i in., 2021).  

Problemem nadal jest światowy handel odpadami z tworzyw sztucznych. Zjawi-
sko to przyczyniło się do przemieszczania się znacznych ilości odpadów z krajów 
rozwiniętych do krajów rozwijających się, gdzie nie są stosowane przyjazne dla śro-
dowiska praktyki recyklingu i unieszkodliwiania, co  prowadzi do narażenia ekosys-
temu na toksyczne składniki (Ferronato i Torretta, 2019). Przykładem mogą być  
pożary składowisk odpadów, w wyniku których do atmosfery uwalniają się z two-
rzyw sztucznych związki toksyczne. Niebezpieczeństwo stanowią również dodatki 
do tworzyw sztucznych w odciekach ze składowisk, które są wykrywane w obsza-
rach odległych od składowisk (Weber i in., 2011).  

Z kolei podczas recyklingu materiałów polimerowych zawarte w nich substancje 
chemiczne mogą zostać przeniesione jako zanieczyszczenia do nowo wytworzonych 
produktów (zanieczyszczenie krzyżowe). W związku z tym istnieje niebezpieczeń-
stwo nieumyślnego narażenia ludzi i ekosystemów poprzez szereg produktów oraz 
materiałów pochodzących z recyklingu. Pomimo że stężenia resztkowe, np. środków 
zmniejszających palność, są zwykle znacznie mniejsze w porównaniu ze stężeniami 
wielu innych szkodliwych dodatków, to mogą prowadzić do narażeń i zagrożeń. 
Meys i in. (2020) opracowali teoretyczny model technologii recyklingu chemicz-
nego przy założeniu idealnej wydajności. Model ten pozwala obliczyć minimalny 
wpływ na środowisko technologii recyklingu chemicznego, dzięki czemu Autorzy 
mogli porównać go z rzeczywistymi wzorcowymi metodami obróbki odpadów.  
Wykazano, że takie tworzywa, jak: PET, HDPE, LDPE, PP i PS, nie powinny być 
poddawane recyklingowi chemicznemu jako surowiec rafineryjny lub produkt pali-
wowy, a raczej recyklingowi mechanicznemu i odzyskowi energii, przykładowo 
w piecach cementowych. 

Odpady z tworzyw sztucznych zaraz po wykorzystaniu powinny być ponownie 
zagospodarowane. Poddane recyklingowi mogą zastąpić surowce naturalne, takie 
jak ropa naftowa czy węgiel. Mogą być również wykorzystane do produkcji nowych 
tworzyw sztucznych lub paliw stałych, ciekłych czy gazowych o wysokiej wartości 
opałowej. Szczególne istotne jest jednak dopasowanie technologii recyklingu do  
rodzaju tworzywa również w aspekcie opłacalności danego procesu. Nie zawsze naj-
lepsze rozwiązania z punktu widzenia środowiska są uzasadnione ekonomicznie. 
Efektywna konwersja tworzyw wymaga odpowiedniej technologii dostosowanej do 
lokalnych warunków ekonomicznych, środowiskowych, społecznych i technicznych 
(Siedlecka i in., 2017). 

W związku z tym wyzwaniem dla GOZ tworzyw sztucznych jest kontrola prze-
pływu substancji niebezpiecznych i unikanie recyklingu produktów zawierających 
te substancje. Obecnie w większości przypadków nie jest to możliwe z powodu 
braku informacji o składzie chemicznym odpadów z tworzyw sztucznych oraz alter-
natywnych procesów utylizacji po wycofaniu z eksploatacji. Są to główne przyczyny 
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niezamierzonego zanieczyszczenia krzyżowego materiałów pochodzących z recy-
klingu lub upcyklingu, np. polichlorowanymi, bromowanymi i fluorowanymi dodat-
kami do tworzyw sztucznych, które są trwałe, mobilne, wykazują zdolność do bio- 
akumulacji i są toksyczne dla ludzi lub środowiska. Osiągnięcie obiegu zamkniętego 
dla tworzyw sztucznych we wszystkich sektorach jest więc ambitnym, jednak ko-
niecznym celem (Aurisano i in., 2021). 

Gospodarka o obiegu zamkniętym dotyczy wszystkich etapów cyklu życia pro-
duktów z tworzyw sztucznych, od projektu do produkcji, poprzez użytkowanie, aż 
do etapu wycofania z eksploatacji. Uwalnianie mikro- i nanoplastików zazwyczaj 
wynika ze zużycia i fragmentacji tych produktów podczas ich cyklu życia, dlatego 
środki mające na celu ograniczenie generowania mikro(nano)cząstek tworzyw 
sztucznych należy skoncentrować na minimalizacji powyższych procesów (Syberg 
i in., 2022). Zużycie może wystąpić, gdy produkt nadal znajduje się w łańcuchu war-
tości, np. podczas użytkowania. Może się to dodatkowo zdarzyć w przypadku pro-
duktów „utraconych” z łańcucha wartości, gdy staną się one zanieczyszczeniem śro-
dowiska. Pomimo że gospodarka o obiegu zamkniętym jest najbardziej obiecującą 
drogą do bardziej zrównoważonego wykorzystania plastiku, to przyszłe innowacje 
i rozwój w zakresie projektowania produktów z tworzyw sztucznych i stosowania 
nowych polimerów powinny koncentrować się na zwiększeniu ich trwałości w po-
równaniu z istniejącymi produktami jednorazowymi oraz ich ponownym użyciu 
i potencjalnym recyklingu. Jednak znane są przykłady, w których recykling może 
prowadzić do zwiększonego skażenia mikroplastikiem, dlatego przy projektowaniu 
nowych materiałów i produktów należy wziąć również pod uwagę los i zachowanie 
różnych tworzyw sztucznych w środowisku tak, aby nie powodowały długotrwałego 
zanieczyszczenia w przypadku ich uwalniania do środowiska. 
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