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1. Wprowadzenie 

Świadomość zagrożeń spowodowanych wzrastającym zanie-
czyszczeniem środowiska skutkuje także przedsięwzięciami, które po-
winny stan ten zmienić, a przynajmniej zahamować jego pogorszenie. 
Istnieje już także przekonanie, iż jest to sytuacja coraz powszechniejsza 
i wymagająca współpracy międzynarodowej. Szczególne znaczenie 
przywiązuje się do tych zagadnień w Unii Europejskiej, która już w 2001 
roku podjęła Decyzję 2455/2001/EC, gdzie znajduje się załącznik z listą 
substancji uznanych za priorytetowe, stanowiące szczególne zagrożenie 
dla środowiska wodnego. O ile rozwój technologii oczyszczania ścieków, 
a w mniejszym stopniu gospodarki odpadami, doprowadził już do usu-
nięcia lub zmniejszenia zagrożenia spowodowanego znacznymi ilościami 
zanieczyszczeń, to aktualnie najbardziej palącym zagadnieniem jest wy-
stępowanie zanieczyszczeń w bardzo małych stężeniach, których działa-
nie na środowisko przyrodnicze i człowieka nie można jeszcze oszaco-
wać. I te obawy potwierdzone częstokroć przeprowadzonymi badaniami 
uzasadniają uwagę, jaką przykłada się do tego zagrożenia. W środowisku 
wodnym mikrozanieczyszczenia występują dlatego, że stosowane po-
wszechnie technologie oczyszczania ścieków nie powodują całkowitego 
usunięcia występujących w nich substancji. Sytuację utrudnia fakt, że 
substancje te zazwyczaj w zależności od wielu czynników są eliminowa-
ne w bardzo zróżnicowanym stopniu nawet przy wykorzystaniu zaawan-
sowanych i nowoczesnych procesów oczyszczania. Uwidaczniają to wy-
niki zebrane w tabeli 1, które dowodzą, że większość tych substancji 
w nowoczesnych procesach wykazuje bardzo zróżnicowany stopień usu-
nięcia mieszczący się od 0 do 100% (Wermter 2015). Wyjątkiem są ak-
tywne składniki kosmetyków dość dobrze usuwane w tych procesach 
w granicach od 40 do 100%. 
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Tabela 1. Usunięcie różnych substancji w procesach oczyszczania ścieków 
(Wermter 2015) 
Table 1. Removal of different substances in wastewater treatment processes 
(Wermter 2015) 

Proces Substancja 
Stopień usunięcia ,% 

od do 

Trzystopniowe  
oczyszczanie 

Chemikalia 0 100 
Środki ochrony roślin 0 100 
Biocydy 20 40 
Farmaceutyki 0 100 
Składniki kosmetyków 60 100 

Adsorpcja węglem 
aktywnym 

Chemikalia 0 100 
Środki ochrony roślin 60 100 
Farmaceutyki 0 100 
Składniki kosmetyków 80 100 

Ozonowanie 

Chemikalia 0 100 
Środki ochrony roślin 0 100 
Biocydy 40 100 
Farmaceutyki 0 100 
Składniki kosmetyków 40 100 

2. Źródła i występowanie mikrozanieczyszczeń 
w środowisku 

2.1. Powstawanie mikrozanieczyszczeń 

Mikrozanieczyszczenia obecne w środowisku były przedmiotem 
zainteresowania naukowców już od początku lat 80 ubiegłego stulecia. 
W tym czasie jako główne klasy mikrozanieczyszczeń wymieniane były 
wielopierścieniowe węglowodory aromatyczne, substancje powierzch-
niowo czynne, chlorowane związki organiczne, a także metale ciężkie 
i cząstki promieniotwórcze (Świderska-Bróż 1993). Po ponad dwudziestu 
latach, w dużej mierze dzięki rozwojowi nowych technik analitycznych, 
możliwe jest znaczne obniżenie granicy wykrywalnościmikrozanieczysz-
czeń w próbkach środowiskowych. Dlatego pojawiła się równocześnie 
świadomość nowych zagrożeń związanych z obecnością w środowisku 
farmaceutyków, pestycydów nowej generacji, inhibitorów korozji czy też 
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substancji zaburzających wydzielanie dokrewne (m.in. dioksyny, bisfenol 
A, polichlorowane bifenyle). Pomimo, iż większość tych substancji wy-
stępuje w bardzo niskich stężeniach, są one dużym zagrożeniem, ponie-
waż cechuje je oporność na biodegradację czy też toksyczny wpływ na 
organizmy żywe. Niezmienne jest to, że głównym źródłem mikrozanie-
czyszczeń w środowisku są procesy gospodarcze i działalność bytowa 
człowieka. 

Pestycydy są przykładem substancji chemicznych, które celowo, 
na dużą skalę są wprowadzane do środowiska. Przyrost ludności na świe-
cie, a co za tym idzie wzrost zapotrzebowania na żywność i intensyfika-
cja produkcji rolnejuzasadnia stosowanie środków ochrony roślin, aby 
chronić uprawy. Z drugiej strony industrializacja i rozbudowa miast po-
woduje wzrost ryzyka wystąpienia epidemii, zwłaszcza chorób przeno-
szonych przez szkodniki. To doprowadziło do zastosowania pestycydów 
na ogromną skalę (Biziuk i in. 2001, Matyjaszczyk 2011). 

Obecnie dąży się do tego, aby preparaty stosowane do ochrony 
roślin cechowały się możliwie największą selektywnością i podatnością 
na rozkład biologiczny. Jednocześnie powinny być skuteczne już w nie-
wielkich dawkach (Wrzosek i in. 2009, Kalka i in. 2002, Grabińska-Sota 
i in. 2003). Dlatego stale poszukuje się nowych związków i w ostatnich 
kilkudziesięciu latach w powszechnym użyciu znalazły się neurotoksyny 
(neonikotynoidy), inhibitory karboksylazy acetylo-koenzymu A (spirodi-
klofen), inhibitory transportu elektronów w łańcuchu oddechowym (fe-
nazahina) oraz prowadzone są prace nad zastosowaniem substancji blo-
kujących ekspresję białka G (Krupke i in. 2012, Audsley & Down 2015, 
Pastor-Belda i in. 2015). Przed wprowadzeniem do obrotu i stosowania, 
substancje aktywne preparatów pestycydowych poddawane są surowej 
weryfikacji pod względem ich bezpieczeństwa dla ludzi i środowiska 
(Matyjaszczyk 2011). Jednak, ze względu na przypadkowe zatrucia, pe-
stycydy w dalszym ciągu są przyczyną 4% zgonów ludzi na świecie. Do-
datkowo nie są znane odległe w czasie skutki stosowania tych prepara-
tów takich jak zaburzenia płodności, wydzielania dokrewnego, czy też 
zaburzenia neurologiczne (Colosio i in. 2011). 

Farmaceutyki są jedną z ważniejszych grup zanieczyszczeń obec-
nych w środowisku, ponieważ, podobnie jak pestycydy, zostały zaprojek-
towane do wywoływania określonych efektów biologicznych, nawet 
w niskich stężeniach. Ogólnoświatowa konsumpcja farmaceutyków nie 
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jest znana, a ilość i rodzaj używanych leków różni się w zależności od 
danego kraju. Porównanie spożycia niektórych farmaceutyków w wybra-
nych krajach UE oraz krajach stowarzyszonych przedstawiono na rysun-
ku 1.  
 

 

Rys. 1. Roczne spożycie wybranych farmaceutyków w Europie (opracowano na 
podstawie Ternes & Joss 2006) 
Fig. 1. Annual consumption of selected pharmaceuticals in Europe  
(adapted from Ternes & Joss 2006) 

Obecnie ponad 4 tysiące różnych farmaceutyków jest używanych 
na całym świece w celach medycznych i weterynaryjnych (Boxall i in. 
2012). Leki wykorzystywane są zarówno do leczenia chorób, jak i w ce-
lach profilaktycznych.  

Większość związków chemicznych, stanowiących składniki ak-
tywne farmaceutyków po spełnieniu swojej roli w organizmie, zostaje 
wydalonych w niezmienionej formie lub w formie znacznie bardziej ob-
ciążającej środowisko niż substancja pierwotna (Hirsch i in. 1999, Mor-
ley 2009, Arnold i in. 2014, Boxall i in. 2012). 

Drogaprzedostawania się farmaceutyków i ich metabolitów do 
środowiskajest odmienna dla leków stosowanych w medycynie niż leków 
weterynaryjnych. W przypadku farmaceutyków spożywanych przez 
człowieka istotny ładunek leków niosą ścieki (Castiglioni i in. 2005). 
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Wzależności od właściwości substancji aktywnych, pewna część trudno 
rozkładalnych farmaceutyków i ich metabolitów jest zatrzymywanych 
w osadzie ściekowym, który z kolei wykorzystywany jest np. do rekul-
tywacji terenów, w rolnictwie do nawożenia lub kierowany jest na skła-
dowiska odpadów. Leki weterynaryjne używane w gospodarstwach ho-
dowlanych ostatecznie są wydalane na powierzchnię gleb, z których po-
przez spływy powierzchniowe i infiltrację w głąb gleb trafiają do wód 
podziemnych i powierzchniowych (Halling-Sorensen i in. 1998, Cahill 
i in. 2004, Yang & Carlson, 2004, Roberts & Thomas, 2006, Castiglioni 
i in. 2005). Istotnym źródłem farmaceutyków weterynaryjnych jest obor-
nik z gospodarstw, w których przeprowadza się terapię farmakologiczną, 
bądź stosuje leki prewencyjnie, w celu zapobiegania zachorowaniom. 
Obornik powszechnie stosowany jest jako nawóz organiczny, wykorzy-
stuje się go również do rekultywacji użytków zielonych oraz zalesień, 
przez co leki swobodnie przedostają się do środowiska (Kim i in. 2011, 
Kalka i in. 2011). Potencjalne drogi przedostawania się farmaceutyków 
do środowiska przedstawiono na rysunku 2. 

 

 

Rys. 2. Potencjalne drogi przedostawania się farmaceutyków do środowiska 
wodnego (opracowano na podstawie Ternes & Joss 2006) 
Fig. 2. Potential routes of pharmaceuticals introduction into the aquatic 
environment (adapted from Ternes & Joss 2006) 
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Niektóre z mikrozanieczyszczeń środowiskowych oddziałują na 
organizmy w środowisku tym bytujące poprzez wpływ na wydzielanie 
dokrewnezarówno u pojedynczych osobników, jak i w całych popula-
cjach. Substancje te nazywane są biomimetykami hormonalnymi (sub-
stancje zaburzające funkcjonowanie układu hormonalnego, EDCs z ang. 
endocrine disrupting compounds). Jest to bardzo niejednorodna pod 
względem chemicznym grupa, do której należy zaliczyć dioksyny, poli-
chlorowane bifenyle (PCB), węglowodory aromatyczne, polichlorowane 
naftaleny (PCN), pestycydy (zwłaszcza chlorowcopochodne), a także 
inne liczne syntetyczne związki chemiczne (Blomqvist i in. 2006, Ternes 
& Joss 2006). 

Biomimetyki hormonalne wykrywane są we wszystkich elemen-
tach środowiska: glebie, wodach powierzchniowych i powietrzu (Ternes & 
Joss 2006, Dudziak& Bodzek 2009, Felis i in. 2011, Petrovic i in. 2002). 
Są one wprowadzane do środowiska poprzez działanie celowe (np. w wy-
niku stosowania pestycydów czy farb zwalczających obrosty) bądź przy-
padkowe (np. dioksyny powstają jako uboczne produkty chlorowania 
w przemyśle) (Łebkowska & Załęska-Radziwiłł 2007, Wang i in. 2012). 

Liczną grupę mikrozanieczyszczeń stanowią inhibitory korozji. 
Są to heterocykliczne związki aromatyczne, których obecność została 
wykryta w środowisku na terenach uprzemysłowionych i zurbanizowa-
nych (Borowska i in. 2013). Benzotriazol i benzotiazol wprowadzone 
w niewielkich ilościach do korozyjnego środowiska powodują znaczne 
zmniejszanie szybkości korozji metalu stykającego się z tym środowi-
skiem, poprzez wytworzenie na powierzchni metalu warstwy ochronnej. 
Są to również związki szeroko stosowane jako składniki tworzyw sztucz-
nych, kauczuków, barwników i różnych powłok w celu zwiększenia 
trwałości i wydajności produktu. Benzotriazol i benzotiazol wykorzysty-
wane są także w materiałach przeznaczonych do ochrony przeciw pro-
mieniowaniem UV, w lotnictwie jako składnik środków odladzających, 
płynów zapobiegających zamarzaniu w transporcie samochodowym oraz 
jako składnik chłodziw. W gospodarstwach domowych używane są 
w środkach chemii gospodarczej jako składnik detergentów stosowanych 
do zmywarek. To powszechne zastosowanie benzotriazolu i benzotiazo-
luskutkuje ich pojawianiem się w różnych matrycach środowiskowych 
jak ścieki przemysłowei miejskie oraz rzeki i jeziora, wody morskie, 
a także gleba. 
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2.2. Sposoby ograniczania powstawania mikrozanieczyszczeń 

Nieograniczona dostępność i użycie produktów farmaceutycz-
nych, pestycydów oraz inhibitorów korozji, nieprawidłowa ich utylizacja, 
a także brak technologii umożliwiających całkowite usuwanie tych sub-
stancji ze ścieków prowadzą do zanieczyszczenia środowiska przyrodni-
czego. Obecność mikrozanieczyszczeń jest problemem wieloczynniko-
wym, zaśograniczenie ich powstawania wymaga współpracy i kontroli 
wielu podmiotów mających wpływ na ich wytwarzanie (Luoi in. 2014, 
Peakei in. 2015). 

Niektóre kraje przyjęły przepisy dotyczące ograniczania mikroza-
nieczyszczeń priorytetowych, mających duży wpływ na środowisko 
przyrodniczne. Stężenia substancji ujętych w spisie jako priorytetowe 
muszą być stale monitorowane. W Dyrektywie Parlamentu Europejskie-
go z 2013 roku (2013/39/UE) zwiększono do 45 związków liczbę 33 sub-
stancji priorytetowych w dziedzinie polityki wodnej. Wśród tych sub-
stancji znalazły się między innymi związki wykorzystywane jako pesty-
cydy, takie jak: alachlor, atrazyna, diuron czy cypermetyna. Bliskim do 
zaliczenia do substancji priorytrtowych był także inhibitor korozji benzo-
triazol oraz farmaceutyk diklofenak, ale ostatecznie związków tych nie 
wprowadzono na tę liste. Występują one jednak powszechnie w środowi-
sku i ich właściwości oraz możliwości usuwania saa często badane.  

Oprócz monitoringu substancji priorytetowych i wykrywania no-
wych niebezpiecznych zanieczyszczeń, Komisja Unii Europejskiej ma za 
zadanie również opracowanie strategicznego podejścia do zanieczysz-
czenia wodysubstancjami farmaceutycznymi, czyli ograniczenie zrzutów 
i emisji tych substancji do środowiska wodnego, uwzględniając zapo-
trzebowanie na dane farmaceutyki oraz koszty proponowanych działań. 

Wwielu dziedzinach życia człowiekabardzo istotne jest działanie 
zapobiegawcze, pozwalające na zmniejszenie u źródeł ilości wymienio-
nych substancji przedostających się do środowiska. Ważnym aspektem 
tych działań wydaje się koordynacja pracy lekarzy i weterynarzy przepi-
sujących farmaceutyki. Dostosowanie odpowiedniej dawki, czyli ilości 
substancji czynnej, którą pacjent powinien przyjąć jest trudne. Nadmiar 
substancji czynnych lub produkty ich transformacji są wydalane z kałem 
i moczem lub spłukiwane w czasie kąpieli (w przypadku miejscowego 
podania leku na skórę). Również przepisywanie nadmiarowych ilości 
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farmaceutyków prowadzi do nieprawidłowej utylizacji leków niewyko-
rzystanych lub przeterminowanych. Zwiększenie świadomości pacjentów 
oraz ułatwiony dostęp do miejsc przyjmujących niepotrzebne leki po-
winno być kluczowym zadaniem (Daughton & Ruhoy 2013).  

Należy również skupić się na zwiększeniu świadomości rolników 
w związku z utylizacją odchodów oraz wykorzystywaniem nawozu natu-
ralnego pochodzącego od zwierząt chorych, którym podane zostały leki. 
Wykorzystywanie takiego nawozu wiąże się z bezpośrednim wprowa-
dzeniem farmaceutyków i produktów ich transformacji do gleby oraz 
wód powierzchniowych. Istotnym aspektem będzie również odizolowa-
nie zwierząt chorych, zamiast profilaktycznego podawania leków 
wszystkim zwierzętom hodowlanym (Boxalli in. 2002).  

Innym sposobem ograniczania powstawania mikrozanieczyszczeń 
jest zmniejszenie stosowania szkodliwych dla środowiska pestycydów 
i środków ochrony roślin. Można je zastąpićsubstancjami zawierającymi 
naturalne związki wpływające na szkodniki. Biopestycydami mogą być 
organizmy żywe (naturalni wrogowie danych szkodników) lub wytwa-
rzane przez nich substancje, które można stosować do zwalczania szkod-
ników roślin. Związki takie stanowią mniejsze zagrożenie dla środowiska 
i życia ludzkiego. Najczęściej stosowane biopestycydy to żywe organi-
zmy, które są w stanie zniszczyć określone szkodniki. Należą do nich 
między innymi: środki grzybobójcze, bioherbicydy oraz środki owado-
bójcze (Dutta 2015). Obecnie biopestycydy stanowią tylko niewielki od-
setek produktów używanych jako środki ochrony roślin. Wynika to 
z wysokich kosztów oraz braku wysokosprawnych technologii wytwa-
rzania biopestycydów (Glare i in. 2012). 

Ważnym sposobem ograniczenia mikrozanieczyszczeń w środo-
wisku jest zmniejszenie ilości stosowanych syntetycznych inhibitorów 
korozji i wykorzystanie środków przyjaznych środowisku. Przykładem 
„zielonych” inhibitorów korozji, które mogą być zastosowane zamiast 
środków chemicznych, może być ekstrakt z zielonego bambusa trzcino-
wego (Bambusa arundinacea). Substancja ta jest bezpieczna dla środo-
wiska, a dodatkowo zapewnia ochronę stali wykorzystywanej do zbroje-
nia betonów (Asipita i in. 2014). Oprócz naturalnych ekstraktów, możli-
we jest również wykorzystanie związków chemicznych wykazujących 
wysoką biodegradowalność (Tawfik & Negm 2016). 
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Wymienione zabiegi nie są jednak na tyle skuteczne, aby defini-
tywnie ochronić środowisko przed obecnością mikrozanieczyszczeń. 
Dlatego bardzo istotny jest rozwój nowych, alternatywnych metod służą-
cych usuwaniu mikrozanieczyszczeń ze ścieków. Do nowoczesnych me-
tod należą: koagulacja/flokulacja, adsorpcja na węglu aktywnym, ozo-
nowanie i zaawansowane procesy utleniania AOPs (ang. advanced oxida-
tion processes), procesy membranowe i metody hybrydowe (wykorzystu-
jące również metodybiologiczne). Rozwój nowoczesnych technik 
oczyszczania ścieków to najskuteczniejsze obecnie metody zmniejszenia 
ilości mikrozanieczyszczeń, które dostają się do środowiska przyrodni-
czego (Luo i in. 2014).  

Ograniczenie powstawania mikrozanieczyszczeń jest zadaniem 
trudnym i powinno opierać się na wielu rozwiązaniach. Perspektywicznie 
najważniejsza wydaje się dodatkowa edukacja o szkodliwości środowi-
skowej wykorzystywanych preparatów oraz o możliwych zamiennikach, 
które są przyjazne środowisku lub łatwo biodegradowalne.  

2.3. Obecność mikrozanieczyszczeń w środowisku  
(wody, gleba, powietrze) 

2.3.1. Mikrozanieczyszczenia w wodzie 

Mikrozanieczyszczenia występują w środowisku wodnym w ni-
skich stężeniach, jednak ich biologiczne właściwości mogą prowadzić do 
wywoływania złożonych efektów u organizmów wodnych. Istnieje wiele 
danych literaturowych odnośnie potencjalnych własności toksycznych 
popularnie stosowanych farmaceutyków czy pestycydów, jednak niewie-
le jest informacji odnośnie efektów długoterminowych. Według publika-
cji z 2015 roku (Petrie i in. 2015) w wodach rzecznych zidentyfikowano 
dotychczas ponad 200 farmaceutyków, spośród których w najwyższym 
stężeniu występowała ciproflaksyna 6,5 mg/l (Hughes i in. 2013). 

Mikrozanieczyszczenia obecne w ściekach surowych nie są efek-
tywnie usuwane w trakcie ich oczyszczania. Ponad 25 różnych leków 
wykrywanych jest w odpływie z oczyszczalni oraz w próbkach osadów. 
Przykładowe dane dotyczące usunięcia wybranychmikrozanieczyszczeń 
w oczyszczalni ścieków zostały przedstawione w tabeli 2. 

Ilość usuwanych pestycydów w oczyszczalni ścieków jest zmien-
na. „Negatywne” usuwanie pestycydów ze ścieków (wykrywanie wyż-
szych stężeń w odpływie z oczyszczalni niż w dopływie) wynika z two-
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rzenia przez rośliny produktów rozkładu danych związków, które 
w oczyszczalni przekształcane są z powrotem w związki pierwotne 
(Köck-Schulmeyer i in. 2013). 

 
Tabela 2. Stężenia wybranych farmaceutyków oraz pestycydów w dopływie 
i odpływie z oczyszczalni ścieków 
Table 2. Concentration of selected pharmaceuticals and pesticides in influent 
and effluent in sewage treatment plant 

Substancja Dopływ [ng/dm3] Odpływ [ng/dm3] 
Stopień  

usunięcia [%] 
Farmaceutyki 

Ibuprofen 4360 140 97 
Naproksen 2870 360 87 
Cyprofloksacyna 200 54 73 
Losartan 370 140 62 
Sulfametoksazol 180 75 58 
Diklofenak 495 220 56 
Furosemid 1540 880 43 
Atenolol 1090 750 31 

Pestycydy 
Alachlor 2,59 0 100 
Terbutyloazyna 20,6 20 3 
Diuron 93 127 -37 

Źródło: Köck-Schulmeyeri in. 2013, Wennmalm & Gunnarsson 2009. 

 
Nieodpowiednie gospodarowanie odpadami oraz niedostatek 

technik efektywnego oczyszczania ścieków doprowadziły do obecności 
niskich stężeń leków, środków ochrony roślin i inhibitorów korozji 
w wodzie oraz glebie. W tabeli 3 przedstawiono przykłady mikrozanie-
czyszczeń, które często wykrywane są w wodach powierzchniowych oraz 
podziemnych w Europie. W przypadku niektórych substancji wyższe 
stężenia obserwuje się w wodach podziemnych niż powierzchniowych. 
Wynika to przede wszystkim z własności wykrywanych związków, ta-
kich jak sorpcja, hydrofilowość lub hydrofobowość czy też podatność na 
degradację. 
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Tabela 3. Maksymalne stężenia mikrozanieczyszczeń wykryte w wodzie 
powierzchniowej oraz podziemnej w Europie 
Table 3. Maximum concentrations of selected micropollutants in surface 
and groundwater in Europe 

Mikrozanieczyszczenie 
Stężenie [ng/dm3] 

Woda powierzchniowa 
rzeki, kanały 

Woda podziemna 

Trimetoprim 4 000 b.d.* 
Sulfametoksazol 11 920 38 
Naproksen 19 609 b.d. 
Ibuprofen 31 323 395 
Ketoprofen 2 710 2 886 
Diklofenak 18 740 24 
Karbamazepina 11 561 390 
Kofeina 568 189 
Atrazyna 19 253 
Alachlor 19 27 
Diuron 10 279 
Benzotriazol 506 1032 
Bisfenol A 98 2299 

Źródła: 

Esteban i in. 2014, 
Hughesi in. 2013, 

Li 2014, 
Michałowicz 2014, 
Palma i in. 2014. 

Loos i in. 2010. 

*brak danych 
 
Dane literaturowe wskazują, że niektóre farmaceutyki mogą ku-

mulować się w organizmach wodnych, co może mieć wpływ na inne 
organizmy łańcucha pokarmowego. Przykładem takiej substancji jest 
fluoksetyna (lek stosowany w leczeniu depresji), która gromadzona jest 
w słodkowodnych małżach Elliptiocomplanata (Bringolf i in. 2010). 

Bardzo ważną grupą zanieczyszczeń są substancje zaburzające 
funkcjonowanie układu hormonalnego EDCs. Obecność tych związków 
w środowisku może prowadzić do zmniejszenia płodności, nieprawidło-
wego wykształcenia narządów płciowych, wczesnego dojrzewania, 
a nawet zaburzeń układu odpornościowego. Związki, takie jak syntetycz-
ne hormony, pestycydy, tributylocyna (TBT, organiczne związki cyny 
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(IV) stosowane najczęściej jako biocydy), wykrywane są w wodach po-
wierzchniowych w niskich stężeniach. 

2.4. Mikrozanieczyszczenia w glebie 

Mikrozanieczyszczenia w glebie pochodzą głównie z wykorzy-
stywania ścieków czy oborników do nawożenia pól uprawnych. Do naj-
częściej wykrywanych farmaceutyków w glebie należą: antybiotyki (sul-
fadiazyna, trimetoprim i triklosan), leki przeciwbólowe (ibuprofen, diklo-
fenak) oraz składniki leków przeciwdrgawkowych (karbamazepina). Stę-
żenia farmaceutyków wykrywane w glebie są znacznie niższe odstężeń 
wykrywanych w wodzie (Li 2014). Najczęściej wykrywanym farmaceu-
tykiem w glebie jest chemioterapeutyk trimetoprim (stężenie około 
60 μg/kg, Malezja) (Ho i in. 2012). W środowisku lądowym farmaceuty-
ki mogą być również magazynowane w roślinach, głównie gromadząc się 
w częściach nadziemnych (np. liściach). Może mieć to wpływ na zwie-
rzęta roślinożerne, które jedząc roślinę spożywają również substancje 
szkodliwe (Carter i in. 2014). 

Bisfenol A jest związkiem wykrywanym w glebie w zakresie 
0,55-147 μg/kg. Wyższe stężenia zaobserwowano na polach uprawnych 
nawadnianych ściekami. Innym związkiem często wykrywanym w glebie 
i osadach jest benzotriazol. Wykrywany jest w stężeniach 3,1-1700 
w glebie oraz 0,4-13000 μg/kg w osadach ściekowych. Związek ten jest 
wykrywany w glebie w miejscach, w których używane są znaczne ilości 
inhibitorów korozji, np. na lotniskach (Careghini i in. 2015). 

2.5. Mikrozanieczyszczenia w powietrzu 

Ludzie narażeni są na kontakt z mikrozanieczyszczeniami nie tylko 
przez wodę i glebę, ale również przez zanieczyszczone powietrze. Oprócz 
pyłów i szkodliwych mikroorganizmów znajdujących się w powietrzu, 
mogą pojawić się również związki chemiczne, które podczasoddychania 
będą dostawały się do układu oddechowego. Do związków takich będą 
należały wszystkie substancje, które są rozpylane w powietrzu, np. pod-
czas opryskiwania pól uprawnych pestycydami (Enault i in. 2015). 

Mikrozanieczyszczenia organiczne powszechnie występują rów-
nież w powietrzu w środowisku wewnętrznym. Przykład stanowi benzo-
tiazol, który został zidentyfikowany we wszystkich próbkach (łącznie 81) 
powietrza wewnętrznego w miejscowości Albany w USA (Wan i in. 
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2016). Najwyższe stężenie benzotiazolu w powietrzu wewnętrznym 
stwierdzono w kabinie samochodu (148 ng/m3), a następnie w pomiesz-
czeniach mieszkalnych (49,5), garażach (46,0), miejscach publicznych 
(24,2), zakładach fryzjerskich (18,9), biurach (18,8) i laboratoriach (15,1) 
(Wan i in. 2016). Stwierdzono, że wraz z powietrzem wewnętrznym do 
organizmu ludzkiego wnika ok. 10% dziennej dawki benzotiazolu, jed-
nak źródła wysokich stężeń tej substancji w niektórych próbkach powie-
trza wewnętrznego wymagają dalszych badań (Wan i in. 2016). 

3. Los mikrozanieczyszczeń w środowisku 

3.1. Ekotoksyczność 

3.1.1. Ekotoksyczność pestycydów 

Toksyczność pestycydów jest jedną z głównych cech użytkowych 
tej grupy związków chemicznych. Jednak może być ona również czynni-
kiem limitującym ich stosowanie, tak jak ma to miejsce np. w odniesie-
niu do związków chlorowcopochodnych czy fosforoorganicznych. 
W literaturze można odnaleźć doniesienia na temat toksyczności pesty-
cydów nowej generacji w stosunku do organizmówpożytecznych, niebę-
dących celem działania danego środka. W warunkach naturalnych 
pszczoła miodna (Apis mellifera) narażona jest na szeroki zakres stężeń 
neonikotynoidów. W Ameryce Północnej prawie wszystkie nasiona za-
prawiane są klotianidyną bądź tiametoksamem, który w owadzie metabo-
lizuje do klotianidyny. Dawka stosowana 0,25-1,25 mg/ziarno jest wielo-
krotnie wyższa od dawki, która powoduje śmierć pszczoły, tj. 22-44 ng na 
pszczołę dla klotianidyny (toksyczność kontaktowa) i 24 ng na pszczołę 
dla tiametoksamu (Krupke i in. 2012). Inni autorzy wskazują, że narażenie 
pszczół na neonikotynoidy objawia się zaburzeniami zachowania, motory-
ki oraz czasu powstawania pamięci zapachowej, co niekorzystnie wpływa 
na pobieranie pokarmu i orientację przestrzenną pszczół (Frazier i in. 
2008). Imidachlopryd zaburza mózgowe mechanizmy uczenia się 
u pszczoły w dawkach pomiędzy 0,1 do 1,25 ng na pszczołę (Rotaris 
2005), zaś fipronil na poziomie 0,75-0,15 ng (Chauzat i in. 2006). 

Dla odmiany badania toksykologiczne na szczurach i myszach 
wykluczyły, by imidachloprydstanowił zagrożenie dla ssaków. Substan-
cja ta była niemal w całości absorbowana z przewodu pokarmowego 
i wydalana wraz z moczem. Toksyczność ostra doustna (LD50) wynosiła 
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450 mg/kg ciała szczura oraz 131 mg/kg ciała myszy (www.1). Toksycz-
ność ostra oddechowa (LC50) zależała od sposobu narażenia zwierząt 
i była zdecydowanie wyższa dla preparatów w postaci aerozolu, niż pyłu. 
W badaniach tych stwierdzono także teratogenny wpływ na płody szczu-
rów ikrólików, przy wysokich stężeniach imidakloprydu; nie zaobser-
wowano natomiast negatywnego wpływu nazachowanie zwierząt i ich 
rozrodczość (Gervais i in. 2010). 

3.1.2. Ekotoksyczność farmaceutyków 

Istnieją doniesienia literaturowe na temat wpływu sulfametoksa-
zolu i diklofenaku na organizmy bytujące w środowisku, niebędące pod-
miotem działania tych leków. Wartości podstawowych wskaźników tok-
syczności ostrej jak IC/LC/EC50 zawierają się w przedziale 0,52-
562 mg/L dla sulfametoksazolu oraz 0,23-224 mg/L dla diklofenaku 
(Ferrari i in. 2003, Schmitt-Jansen i in. 2007, Nałęcz-Jawecki & Persoo-
ne 2006, Haap i in. 2008, Kümmerer i in. 2004, Hillis i in. 2008, Isidori 
i in. 2005). Można zatem stwierdzić, że obecność tych substancji w śro-
dowisku, w większości przypadków, nie stanowi natychmiastowego za-
grożenia dla wielu organizmów wchodzących w skład ekosystemów gle-
bowych czy wodnych, bowiem rzeczywiste stężenia występujące (mie-
rzone) w wodach czy glebie są na wielokrotnie niższym poziomie. Jed-
nak oddziaływanie subletalne zarówno sulfametoksazolu, jak i diklofe-
naku zaobserwować można było już od 0,01 mg/L dla sulfametoksazolu 
i 0,001 mg/L dla diklofenaku (Hillis i in. 2008, Triebskorn i in. 2004). 

Kümmerer i Henninger (2003) na podstawie danych literaturo-
wych oszacowali ryzyko środowiskowe dla sulfametoksazolu i trimeto-
primu (TMP). Szczególnie niepokojące okazały się wyniki uzyskane dla 
TMP, gdzie współczynnik ryzyka mierzony jako stosunek przewidywa-
nego stężenia wywołującego efekt toksyczny (PEC) do przewidywanego 
stężenia nie wywołującego efektu toksycznego (PNEC) czyli PEC/PNEC 
był większy od 1. Oszacowane ryzyko środowiskowe dla SMX okazało 
się niewielkie (PEC/PNEC<1) (Kümmerer, 2009; Kümmerer i Hennin-
ger, 2003). Natomiast badania przeprowadzone przez Park i Choi (2008), 
jednakże przedstawione jako MEC/PNEC (gdzie MEC to zmierzone stę-
żenie wywołujące skutek toksyczny) były zatrważająco wysokie dla 
SMX>13 i poniżej jednego dla TMP. 



Mikrozanieczyszczenia w środowisku… 21
 

Oceniono także ryzyko środowiskowe farmaceutyków weteryna-
ryjnych będących środkami parazytobójczymi. Ekotoksyczność tych pre-
paratów przedstawia tabela 4.  

 
Tabela 4. Toksyczność farmaceutyków weterynaryjnych w stosunku do 
organizmów wodnych i glebowych (Kalka i in. 2011) 
Table 4. Toxicity of veterinary pharmaceuticals to aquatic and terrestrial 
organisms (Kalka i in. 2011) 

 

LC50/EC50/IC50 [mg/kg] 

Eisenia fetida 
Mikroorganizmy 
glebowe (trans-
formacja azotu) 

Vicia faba 

Lewamizol  Nietoksyczny 
Nietoksyczny 

Max. efekt 29% 
Nietoksyczny 

Max efekt 30% 

Albendazol  15,9 4,1 
Nietoksyczny 

Max efekt. 18% 

 
LC50/EC50/IC50 [mg/kg] 

Daphnia  
magna 

Raphidocelis  
subcapitata 

Vibrio fischeri 

Lewamizol 23,8 5,2 42 

Albendazol 0,034 
Nietoksyczny 

Max efekt 24 % 
1,2 

LC50 – lethal concentration – stężenie powodujące śmierć 50% badanych organizmów;  
EC50 – effect concentration – stężeniesubstancji powodujące określony efekt u 50% organizmów; 
IC50 – inhibition concentration – stężenie substancji powodujące 50 procentową inhibicję wy-
branego procesu 
 

Obliczone wartości PNEC w środowisku wodnym wyniosły 
0,03 µg/L dla albendazolu i 5,2 µg/L dla lewamizolu. Jak wynika z tabeli 
4, lewamizol nie był toksyczny dla organizmów glebowych, natomiast 
ryzyko środowiskowe określone dla albendazolu okazało się wysokie – 
wartość PNEC wynosiła 0,7 µg/kg. Wyniki badań jednoznacznie wska-
zywały, że lewamizol i albendazol mogą stanowić zagrożenie dla środo-
wiska wodnego. Substancje te nie ulegały biodegradacji w standardo-
wych testach OECD (Kalka i in. 2011). Wykonywano także badania nad 
wpływem wymienionych farmaceutyków weterynaryjnych na procesy 
tlenowej i beztlenowej stabilizacji obornika. Wykazano, że lewamizol 
i albendazol wpływają na beztlenowe procesy stabilizacji obornika, po-
wodując inhibicję wydzielania biogazu, oraz wpływając na mniejszą pro-
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centową zawartość metanu w biogazie. Zarówno albendazol, jak i lewa-
mizol powodowały inhibicję mineralizacji węgla organicznego podczas 
stabilizacji tlenowej (Kalka i in. 2013). Także inne procesy biologiczne 
wykorzystywane w inżynierii środowiska są wrażliwe na zawarte w śro-
dowisku mikrozanieczyszczenia (Sadecka i in. 2015). 

3.1.3. Ekotoksyczność biomimetyków hormonalnych 

Biomimetyki hormonalne wywierają negatywny wpływ na pra-
widłowe funkcjonowanie organizmów. Badania Trudeau i in. (2005) wy-
kazały, że związki takie jak 17α-etynyloestradiol oraz Bisfenol A mogą 
wpływać na aktywność mózgową kręgowców wodnych. Ponadto etyny-
loestradiol wpływa na zróżnicowanie płciowe oraz reprodukcję ryb Da-
nio rerio (Nash i in. 2004). 

W badanich toksyczności Bisfenolu A w stosunku do organi-
zmów wodnych wartość EC50 w teście na śmiertelność i unieruchomienie 
Daphnia magnawyznaczono na poziomie 24 mg/l (po 24 h) i 10 mg/l (po 
48 h inkubacji) (Chen i in. 2002). Po 96 godzinach inkubacji wartość 
EC50 dla okrzemek Stephanodiscushantzschii wyniosła 8,65 mg/l, dla 
zielenic Selenastrum capricornutum 2,70 mg/l, a dla okrzemek Skeleto-
nemacostatum 1,00 mg/l. Wyznaczone wskaźniki ekotoksycznego dzia-
łania Bisfenolu A są więc znacznie wyższe, niż stężenia tego związku 
występującew wodach powierzchniowych. Jednak udowodniono, że poza 
niską toksycznością ostrą względem organizmów wodnych, Bisfenol A 
może wywoływać działanie estrogenne w stosunku do ślimaków Marisa 
cornuarietis Nucellalapillus. Ekspozycja na niskie stężenia (1 μg/l) pro-
wadzi do powiększenia narządów płciowych i zaburzeń rozmnażania się 
(Li i in. 2009). Ekspozycja kijanek na stężenia powyżej 2,24 μg/l Bisfe-
nolu A prowadzi natomiast do feminizacji kijanek żaby szponiastej Xe-
nopuslaevis (Levy i in. 2004). 

Biomimentykiem o udowodnionym wpływie na organizmy dziko 
żyjące jest 17α-etynyloestradiol. Związek ten jest składnikiem wielu 
współczesnych dwuskładnikowych tabletek antykoncepcyjnych. Badania 
przeprowadzone na stułbii pospolitej Hydra vulgaris wykazały, że eks-
pozycja tych organizmów na stężenie 500 μg/l powodowała ograniczenia 
rozmnażania się organizmów. Wyniki dotyczące badania toksyczności 
ostrej 17α-etynyloestradiolu oraz Bisfenolu Awzględem Hydra vulgari-
sprzedstawiono w tabeli 5. 



Mikrozanieczyszczenia w środowisku… 23
 

Tabela 5. Toksyczność ostra 17α-etynyloestradiolu oraz Bisfenolu A względem 
Hydra vulgaris 
Table 5. Acute toxicity of 17α-ethinylestradiol and Bisphenol A  
toward Hydra vulgaris 

Czas ekspozycji [h] 
Mediana stężenia śmiertelnego LC50 [mg/l] 
17α-etynyloestradiol Bisfenol A 

24 8,6  12,4 
48 6,7  8,9 
72 5,5  7,5  
96 3,8  6,9  

Źródło: Pascoe i in. 2002 

3.1.4. Ekotoksyczność inhibitorów korozji 

Inhibitory korozji stanowią potencjalne zagrożenie dla organi-
zmów wodnych i mogą powodować długo utrzymujące się niekorzystne 
zmiany w środowisku wodnym.  

Informacje dotyczące toksyczności ostrej benzotriazolu i benzo-
tiazolu przedstawiono w tabeli 6. 

Wykazano, że benzotriazol i benzotiazol miałyzdolność do ha-
mowania respiracji mikroorganizmów, a także procesu nitryfikacji. Moż-
liwa jednak była adaptacja osadu czynnego do wzrastających stężeń BT 
i BTA w takim stopniu, że szybkość nitryfikacji była na podobnym po-
ziomie jak dla układu kontrolnego. Inhibitory korozji były toksyczne 
w stosunku do bakterii Vibrio fischeri. Wartość EC50 wynosiła 15,1 mg/L 
dla benzotriazolu i 1,7 mg/L dla benzotiazolu (Kalka i in. 2015a). 

 
Tabela 6. Toksyczność benzotriazolu i benzotiazolu 
Table 6. Toxicity of benzotriazole and benzothiazole 

 
Lepomis 

macrochirus 
LC50

Daphnia 
magna 
EC50 

Desmodesmus 
subspicatus 

IC50

Bakterie 
EC50 

Benzotriazol 25 mg/L 91 mg/L 231 mg/L 1,1 mg/L 
Benzotiazol 39 mg/L 19 mg/L >45 mg/L b.d. 

Źródło: www.2 
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3.2. Szlaki przemian i produkty transformacji w środowisku 

Ze względu na fakt, że występujące w środowisku mikrozanie-
czyszczenia antropogeniczne są bardzo zróżnicowane pod względem 
struktury chemicznej, a co się z tym wiąże – charakteryzują się innymi 
właściwościami fizyko-chemicznymi i w inny sposób działają na organi-
zmy żywe obecne w środowisku, nie można wyróżnić jednego szlaku 
transformacji tych zanieczyszczeń. Mikrozanieczyszczenia antropoge-
niczne najczęściej nie są całkowicie rozkładane biologicznie, a ich trans-
formacja związana jest ze zjawiskiem kometabolizmu oraz współdziała-
niaokreślonych konsorcjów mikroorganizmów. Transformacja ksenobio-
tyków w środowisku może zachodzić także na skutek działania czynni-
ków abiotycznych, takich jak: promieniowanie UV, wolne rodniki czy 
temperatura.  

W przypadku mikrozanieczyszczeń, których cząsteczka zawiera 
pierścień benzenowy w swej strukturze, szlak rozkładu zależny jest od 
podstawników przyłączonych do tego pierścienia. Zauważono, że obecne 
w pierścieniu podstawniki: hydroksylowy (-OH) i metylowy (-CH3), 
w znaczący sposób ułatwiają zajście reakcji substytucji i addycji elektro-
filowej. Generalnie, podczas procesu (bio)transformacji można wyróżnić 
następujące procesy: hydroksylację pierścienia benzenowego, jego rozsz-
czepienie oraz dalszą oksydację powstałych produktów alifatycznych, 
która (w sprzyjających warunkach) może zakończyć się pełną minerali-
zacją substancji (Greń i in. 2008). Hydroksylacja pierścienia benzenowe-
go danego ksenobiotyku najczęściej prowadzi do powstania jednego 
z czterech podstawowych metabolitów pośrednich rozkładu związków 
aromatycznych, a mianowicie: katecholu, kwasu protokatechowego, 
kwasu gentyzynowego lub hydrochinonu (Fuchs i in. 2011). Ich struktury 
przedstawiono na rysunku 3. 
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Rys. 3. Podstawowe produkty transformacji związków aromatycznych 
Fig. 3. Main transformation by-products of the aromatic compounds 

Spośród wyżej wymienionych produktów pośrednichtransforma-
cjiksenobiotyków jako najczęściej identyfikowany wymienia się katechol 
lub jego organiczne pochodne. Otwarcie pierścienia benzenowego, zhy-
droksylowanego do katecholu, katalizowane jest przez dioksygenazy 
(Haroune i in. 2002). Podczas tego procesu, można wyróżnić dwa główne 
szlaki transformacji, to znaczy szlak intradiolowy (tzw. szlak orto) oraz 
szlak ekstradiolowy (tzw. szlak meta). Produktem rozkładu katecholu 
w szlaku intradiolowym jest kwas cis,cis-mukonowy (rysunek 4) lub jego 
pochodne, natomiast podczas rozkładu katecholu w szlaku ekstradiolo-
wym produktami (po otwarciu pierścienia benzenowego) są semialdehyd 
kwasu 2-hydroksymukonowego (lub jego pochodne), a także pochodne 
acylowane (Greń i in. 2008).  
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Rys. 4. Kwas cis,cis-mukonowy 
Fig. 4. Cis,cis-muconic acid 

Przykładem transformacji zachodzącej z wykorzystaniem szlaku 
intradiolowego mogą być przemiany benzotiazolu (jako jedynego źródła 
węgla) przy udziale czystego szczepu bakteryjnego Rhodococcus pyridi-
novorans (szczep PA) zaobserwowane przez Haroune i in. (2002). Auto-
rzy w pierwszej kolejności zaobserwowali hydroksylację pierścienia tia-
zolowego w cząsteczce benzotiazolu (rys. 5). Jako kolejny krok trans-
formacji, stwierdzono hydroksylację pierścienia benzenowego cząstecz-
ki. Wprawdzie badaczom nie udało się potwierdzić obecności katecho-
lowej pochodnej benzotiazolu, natomiast już końcowy produkt tej trans-
formacji, tj. organiczny dwukwas będący pochodną kwasu cis,cis-
mukonowego, którego struktura potwierdzona została za pomocą jądro-
wego rezonansu magnetycznego (NMR), wskazuje na aktywny udział 
dioksygenazy w tych przemianach. 

Należy jednak pamiętać, że tego typu przemiany obserwowane są 
najczęściej podczas rozkładu ksenobiotyku przez czyste szczepy bakte-
ryjne. Zupełnie inna sytuacja ma miejsce, gdy rozkład następuje przy 
współudziale różnych populacji mikroorganizmów, na przykład takich 
jakie można stwierdzićw osadzie czynnym. Ze względu na mnogość mi-
kroorganizmów występujących w osadzie czynnym, nie udało się do tej 
pory wyodrębnić pojedynczych szlaków rozkładu ksenobiotyków w tych 
warunkach, niemniej jednak skupiska mieszanych populacji pozwalają na 
zintensyfikowanie procesu rozkładu określonego ksenobiotyku. 
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Rys. 5. Transformacja benzotiazolu przez czysty szczep Rhodococcus 
pyridinovorans (opracowano na podstawie Haroune i in. 2002) 
Fig. 5. Transformation of benzothiazole by a pure strain of Rhodococcus 
pyridinovorans (based on Haroune i in. 2002) 

Huntscha i in. (2014) opisali eksperyment, polegający na zasto-
sowaniu benzotriazolu, jako jedynego źródła węgla dla bakterii heterotro-
ficznych osadu czynnego. Badanie to zostało przeprowadzone w napo-
wietrzanym reaktorze z osadem czynnym, pobranym z jednej z oczysz-
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czalni ścieków miejskich. Autorom udało się zidentyfikować 27 poten-
cjalnych produktów transformacji benzotriazolu, a wśród nich 6, które 
charakteryzowały się największą intensywnością sygnału analitycznego, 
pochodzącego z tandemowego spektrometru masowego (w sprzężeniu 
z wysokosprawnym chromatografem cieczowym) (rys. 6). Podczas tego 
badania potwierdzono, że w warunkach tlenowych możliwa jest nie tylko 
hydroksylacja pierścienia benzenowego i triazolowego, ale również me-
tylacja, zarówno pierścienia benzenowego, jak i pierścienia triazolowego. 
Oprócz tego, produkty zmetylowane i zhydroksylowane pojawiają się po 
takim samym czasie prowadzenia procesu, co może wskazywać na rów-
noczesne występowanie kilku szlaków metabolicznych transformacji 
omawianej substancji. 

 

 
Rys. 6. Główne produkty rozkładu benzotriazolu w warunkach tlenowych 
(opracowano na podstawie Huntscha i in. 2014) 
Fig. 6. Main transformation productsof benzotriazole under aerobic conditions 
(adapted from Huntscha i in. 2014) 

W przypadku, gdy ksenobiotyk narażony jest na ekspozycję pro-
mieniowania UV, także może dochodzić do jego transformacji, jednakże 
produkty powstające w wyniku tych przemian mogą być inne niż 
w przypadku transformacji biologicznej. Kierunek tych przemian zależy 
przede wszystkim od intensywności i czasu naświetlania, temperatury 
otoczenia, wilgotności, obecności lub braku zmiataczy wolnych rodni-
ków, obecności materii organicznej, która może działać zarówno jako 
zmiatacz wolnych rodników albo fotosensybilizator oraz innych czynni-
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ków fizyczno-chemicznych (Angeletti & Bjorseth 1991). Przykładowo, 
produkty transformacji benzotriazolu w środowisku wodnym, poddanego 
naświetlaniu za pomocą promieniowania UV, są zupełnie inne niż te, 
które zidentyfikowano podczas jego biologicznej transformacji (rys. 7) 
(Benitez i in. 2013). 

 

 
Rys. 7. Przemiany benzotriazolu inicjowane promieniowaniem UV 
(opracowano na podstawie Benitez i in. 2013) 
Fig. 7. Transformations of benzotriazole induced by UV radiation  
(adapted from Benitez i in. 2013) 

Można także zauważyć, że obserwowane są przynajmniej dwa 
szlaki fototransformacji benzotriazolu. Pierwszy z nich obejmuje otwar-
cie pierścienia triazolowego i dalsze przemiany związane z degradacją 
tego pierścienia, co w konsekwencji powoduje utworzenie 2-amino-
fenolu, który ulega dalszym przekształceniom. Drugi szlak fotodegrada-
cji benzotriazolu obejmuje procesy skutkujące otwarciem pierścienia 
triazolowego, z tą różnicą, że dochodzi do sprzężenia powstałych po-
chodnych, z wytworzeniem bardziej fotostabilnego produktu, a mianowi-
cie fenazyny. 
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Za inny przykład może posłużyć przypadek diklofenaku, który 
uznawany jest za substancję stosunkowo trudno rozkładalną na drodze 
biologicznej (jednakże biotransformowalną w określonych warunkach), 
a jednocześnie ulegającą przemianom na skutek działań czynników abio-
tycznych, w szczególności promieniowania UV i rodników hydroksylo-
wych. Mimo, że jego rozkład przez czyste szczepy bakterii jest znikomy, 
złożone konsorcja organizmów żywych (np. osad czynny) mogą dopro-
wadzić do częściowej transformacji jego cząsteczki. Bouju i in. (2016) 
zaobserwowali, że w przypadku biologicznej transformacji diklofenaku, 
może zachodzić zarówno hydroksylacja, jak i dehydratacja cząsteczki, 
przy czym oba szlaki prowadzą do wytworzenia tego samego produktu 
o masie cząsteczkowej 294 Da, przy czym umiejscowienie grupy hy-
droksylowej w jego cząsteczce nie zostało jednoznacznie potwierdzone. 
Produkt ten może podlegać dalszym przemianom do substancji o masie 
cząsteczkowej 389 Da, przy czym struktura tej substancji nie została jed-
nak jeszcze potwierdzona (rys. 8). W przypadku rozkładu diklofenaku 
pod wpływem promieniowania UV, Michael i in. (2014) zaproponowali 
dwa niezależne szlaki tego procesu (rys. 9). W pierwszej kolejności może 
dochodzić do hydroksylacji cząsteczki diklofenaku do 4-hydroksy-
diklofenaku lub 5-hydroksy-diklofenaku (tzw. szlak „a”). Jednocześnie 
dochodzić może do wytworzenia cząsteczki 4-amino-3,5-dichloro-fenolu 
(tzw. szlak „b”). Autorzy tej publikacji także sugerują, że 4-amino-3,5-
dichloro-fenol może być produktem utlenienia 4,5-dihydroksy-
diklofenaku, który to związek pojawia się dopiero po wtórej hydroksyla-
cji produktów wytworzonych w szlaku „a”. Końcowym produktem foto-
chemicznych przemian diklofenaku jest substancja o masie cząsteczko-
wej 280 Da. 
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Rys. 8. Potencjalne szlaki biotransformacji diklofenaku  
(opracowano na podstawie Bouju i in. 2016) 
Fig. 8. Tentative biotransformation pathway of diclofenac  
(adapted from Bouju i in. 2016) 
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Rys. 9. Potencjalne szlaki fototransformacji diklofenaku  
(opracowano na podstawie Michael i in. 2014) 
Fig. 9. Putative phototransformation pathway of diclofenac  
(adapted from Michael i in. 2014) 

Przytoczone przykłady wskazują, że kierunek przemian wybra-
nych ksenobiotyków zależy od ich budowy, ale również od obecności 
określonych szczepów bakteryjnych lub składu mieszanych populacji 
mikroorganizmów. Dodatkowo można założyć, że wpływ innych czynni-
ków, jak np. ekspozycja na promieniowanie UV, ale także wilgotność, 
obecność innych substancji organicznych, odczyn, temperatura itp., będą 
miały zasadniczy wpływ na kierunek przemian ksenobiotyków, jak rów-
nież na stopień ich całkowitej mineralizacji. 

3.3. Toksyczności produktów (bio)transformacji 

Poszukiwaniu nowych, bardziej skutecznych, metod usuwania 
mikrozanieczyszczeń z środowiska powinna zawsze towarzyszyć ewalu-
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acja toksyczności powstałych produktów. Marciocha i in. (2009) badali 
skuteczność usuwania sulfametoksazolu w zmodyfikowanej reakcji Fen-
tona. Wykazano, że w stosunku do glonów i bakterii, produkty utleniania 
farmaceutyku były mniej toksyczne niż roztwór sulfametoksazolu. Jed-
nak w stosunku do dafni – obserwowano wyższą toksyczność mieszaniny 
poreakcyjnej niż dla sulfametoksazolu. Wyniki uzyskanych badań przed-
stawiono w tabeli 7. 
 

Tabela 7. Porównanie toksyczności sulfametoksazolu i mieszaniny 
poreakcyjnej (Marciocha i in. 2009) 
Table 7. Toxicity of sulfamethoxazole and post-reaction solution  
(Marciocha i in. 2009) 

 
Daphnia magna 

TU 

Pseudokirchneriella 
subcapitata 

TU 

Vibrio fischeri 
TU 

Sulfametoksazol 
<1 

(EC50>100 mg/L ) 
>100 

(IC50 5,4mg/L) 

21,4 
(EC50  

46,8 mg/L) 
Mieszanina po 
reakcji Fentona 

9,3 3,2 5,9 

TU – jednostka toksyczności 
 
Oceniono także toksyczność ścieków zawierających mieszaninę 

sulfametoksazolu i diklofenakuoczyszczonych w modelowej oczyszczal-
ni hydrofitowej. W teście inhibicji luminescencji z Vibrio fischeri stwier-
dzono, że metabolity powstające podczas biodegradacji zanieczyszczeń 
zawartych w ściekach mogą powodować wzrost toksyczności odpływu. 
Wartość TU dla ścieków dopływających do modelowego układu wynosi-
ła przeciętnie 0,7. Ścieki po oczyszczeniu charakteryzowały się toksycz-
nością na poziomie 1,5 TU (Kalka i in, 2015b). 

Do najczęściej wykrywanych produktów rozkładu Bisfenolu A 
przez bakterie Pseudomonaspaucimobilis należą trzy związki p-HAP 
(keton p-hydroksyfenolowo metylowy), p-HBAL (p-hydroksy benzokar-
baldehyd) oraz p-HBA (kwas p-hydroksybenzoesowy). Toksyczność 
produktów rozkładu została przedstawiona w tabeli 8. 
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Tabela 8. Toksyczność ostra produktów rozkładu Bisfenolu A względem 
organizmów Daphnia magna 
Table 8. Acute toxicity of Bisphenol A biodegradation products  
to Daphnia magna 

Produkty rozkładu Bisfenolu A 24-h EC50 48-h EC50 
p-HAP 88 mg/l 64 mg/l
p-HBAL >100 mg/l >100 mg/l 
p-HBA >100 mg/l >100 mg/l 
Źródło: Ike i in. 2002 

 
Produkty rozkładu Bisfenolu A wykazują znacznie niższą tok-

syczność ostrą względem skorupiaków Daphnia magna niż wyjściowy 
związek. Badania wykazały również, że p-HAP może wykazywać słabą 
aktywność estrogenową (Ike i in. 2002). 

Badania toksyczności 17α-etynyloestradioluoraz jego produktów 
rozkładu przeprowadzono wykorzystując system hodowli organów. Lar-
cher i in. (2012) wykazali, że 17α-etynyloestradiol oraz produkty jego 
rozkładu powstające w wyniku ozonowania nie wpływają na rozwój ją-
der szczurzych płodów. 17α-etynyloestradiol powodował spadek produk-
cji testosteronu po 48 godzinach inkubacji, natomiast produkty rozkładu 
wywoływały taki efekt już po 24 godzinach, co sugeruje, że są one bar-
dziej toksyczne niż związek wyjściowy. 

Podczas degradacji inhibitorów korozji także mogą powstawać 
toksyczne produkty biotransformacji. Przykładem takiego produktu jest 2-
metylotiobenzotriazol, który działa niekorzystnie na reakcje metaboliczne 
w łańcuchu oddechowym, powoduje także inhibicję wzrostu wielu gatun-
ków bakterii oraz drożdży (Pillard i in.2001). Podczas oczyszczania ście-
ków zawierających benzotiazol i benzotriazol w hybrydowym układzie 
biologiczno-membranowym obserwowano wzrost toksyczności ścieków 
zawierających benzotriazol w stosunku do Vibrio fischeri, pomimo iż kse-
nobiotyk był usuwany podczas oczyszczania w ponad 90%. Dla odmiany, 
ścieki zawierające benzotiazol po oczyszczeniu obniżyły swoją toksycz-
ność w stosunku do tego samego bioindykatora (Kalka i in. 2015a). 
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4. Metody usuwania mikrozanieczyszczeń 

4.1. Problematyka oczyszczania ścieków zawierających 
mikrozanieczyszczenia  

Głównym źródłem mikrozanieczyszczeń przedostających się do 
środowiska wodnego w krajach rozwiniętych (w przypadku terenów ska-
nalizowanych) są komunalne oczyszczalnie ścieków (Eggen i in., 2014). 
Oprócz tego punktowego źródła mikrozanieczyszczeń należy wymienić 
źródła rozproszone jakimi są spływy powierzchniowe z terenów rolni-
czych i zurbanizowanych (Eggen i in., 2014). Ze źródłem przedostawania 
się mikrozanieczyszczeń do środowiska powiązanych jest ich rodzaj, np. 
dominującym źródłem mikrozanieczyszczeń farmaceutycznych i ich me-
tabolitów są oczyszczalnie ścieków komunalnych (Rühmland i in. 2015), 
natomiast źródłem farmaceutyków weterynaryjnych i inhibitorów korozji 
sągłównym stopniu spływy powierzchniowe. Większość obecnie eksplo-
atowanych oczyszczalni ścieków nie jest projektowanych z myślą o usu-
waniu mikrozanieczyszczeń organicznych i ich metabolitów (Verlicchi 
i in. 2012). Luo i in. (2014) zebraliefektywności usuwania wybranych 
mikrozanieczyszczeń w oczyszczalniach ścieków z 14 krajów stwierdza-
jąc szeroki zakres od 12,5% do 100%. Zastosowanie odpowiednich me-
tod doczyszczania ścieków komunalnych jest zabiegiem niezbędnym do 
ochrony wody w środowisku przyrodniczym i w ujęciachwody pitnej 
przed jej zanieczyszczeniem farmaceutykami (Ternes i in. 2004, Stasina-
kis i in. 2013). Wśród potencjalnych intensywnych metod doczyszczania 
ścieków komunalnych można wymienić ozonowanie, odwróconą osmo-
zę, zaawansowane procesy utleniania oraz sorpcję na węglu aktywnym 
(Eggen i in. 2014, Zhang i in. 2014). Zastosowanie pylistego węgla ak-
tywnego (PAC) lub ozonowania pozwoliło na zmniejszenie ładunku mi-
krozanieczyszczeń w odpływie z oczyszczalni ścieków komunalnych 
o 80%, co potwierdzono w Szwajcarii i w Niemczechw badaniach w ska-
li technicznej. W ciągu najbliższych 20 lat szwajcarskie oczyszczalnie 
ścieków o największym odziaływaniu środowiskowym zostaną rozbu-
dowane o stopień doczyszczania z zastosowaniem pylistego węgla ak-
tywnego lub ozonowania wraz końcowym etapem usuwania podatnych 
na biodegradację produktów pośrednich utleniania i zawiesin (np. filtr 
piaskowy) (Eggen i in. 2014). Szwajcarskie władze zaproponowały rów-
nież zestaw reprezentatywnych substancji, których stężenia będą monito-
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rowane w sposób regularny w celu określeniaefektywności usuwania 
mikrozanieczyszczeń ze ścieków. Substancje te należą do szerokiego 
wachlarza mikrozanieczyszczeń obecnych w ściekach i są to: sulfame-
toksazol (chemioterapeutyk), diklofenak (lek przeciwzapalny), mekoprop 
(herbicyd), benzotriazol (inhibitor korozji) i karbamazepina (lek prze-
ciwdrgawkowy, psychotropowy) (Eggen i in. 2014). Ich struktury che-
miczne zostały przedstawione na rysunku 10. 

 

 
Rys. 10. Struktury chemiczne mikrozanieczyszczeń wytypowanych 
jako substancje wskaźnikowe 
Fig. 10. Chemical structures of the micropollutants selected as indicators 
of anthropogenic pollution 

Również ekstensywne metody oczyszczania ścieków (np. oczysz-
czalnie hydrofitowe i stawy stabilizacyjne) mogą znaleźć zastosowanie 
w doczyszczaniu ścieków komunalnych, ze względu na ich zadowalającą 
efektywność usuwania wielu mikrozanieczyszczeń oraz niskie koszty 
inwestycyjne i eksploatacyjne. W istocie, Miksch i in. (2015ab) wskazali 
zbadanie mechanizmu rozkładu mikrozanieczyszczeń m.in. inhibitorów 
korozji w oczyszczalniach hydrofitowych, jako jeden z priorytetów ba-
dawczych. 
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Zauważono, że przemiany mikrozanieczyszczeń zachodzą rów-
nież w kanalizacji, ponieważ mogą mieć one istotny wpływ na formę ich 
występowania (jednak nie można wykluczyć ponownej transformacji 
cząsteczki do postaci pierwotnej) i stężenie (Osorio i in. 2016). Jelići in. 
(2015) stwierdzili istotne obniżenie (25-65%) stężenia diltiazemu, citalo-
pramu, klarytromycyny, bezafibratu i amlodypiny w ciśnieniowej kanali-
zacji, w której panowały warunki beztlenowe, jednak usunięcie większo-
ści z 43 zidentyfikowanychfarmaceutyków (i 2metabolitów ibuprofenu) 
było w zakresie od -10% do 10%. Ujemny stopień usunięcia zauważono 
w przypadku sulfametoksazolu (-66%) i irbesartanu (-58%), co wynikało 
prawdopodobnie z ponownego przekształcenia koniugatów tych związ-
ków do ich postaci rodzimej (Jelić in. 2015). 

W tabeli 9 zebrano wyniki dotyczące usuwania tych substancji 
w 11 rodzajach układów opartych zarówno na procesach biologicznych, 
jak i fizyko-chemicznych oraz różniących się zapotrzebowaniem po-
wierzchni (co wynika z jednostkowej szybkości procesu) i konsumpcją 
energii (te dwa czynniki uznano za podstawę podziału na procesy inten-
sywne i ekstensywne).  

4.2. Naturalne metody oczyszczania ścieków 

Jednym z czynników poważnie ograniczających stosowanie in-
tensywnych metod doczyszczania ścieków komunalnych są wysokie 
koszty inwestycyjne i eksploatacyjne. Alternatywę dla intensywnych 
metod usuwania mikrozanieczyszczeń w trzecim stopniu oczyszczania 
ścieków komunalnych stanowią metody ekstensywne (Matamoros i in., 
2016), do których można zaliczyć m.in. oczyszczalnie hydrofitoweistawy 
stabilizacyjne (Luo i in. 2014), zwłaszcza, gdy stosowalność tych metod 
nie jest ograniczona dostępnością powierzchni (Rühmland i in. 2015). 
Metody te powszechnie nazywa się również naturalnymi systemami 
oczyszczania ścieków (Matamoros i in. 2010), ze względu na fakt, że 
usuwanie zanieczyszczeń zachodzi przy udziale procesów, które wystę-
pują również w naturalnych ekosystemach podmokłych, i ich eksploata-
cja nie wymaga wykorzystania zewnętrznych źródeł energii. 
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Tabela 9. Usunięcie wybranych mikrozanieczyszczeń w biologicznych 
i fizyko-chemicznych procesach oczyszczania ścieków (stopień usunięcia,%) 
Table 9. Elimination of selected micropollutants in biological and physico-
chemical wastewater treatment processes (removal efficiency, %) 

Procesy 
Mikrozanieczyszczenia 

Sulfame-
toksazol 

Diklofenak Mekoprop Benzotriazol Karbamazepina 

FWS-CW 59-8041; 
89-9242 

04; 
96 (L) 

i 73 (Z)8; 
20-40 (Z), 

0-50(L)3,38,39; 
8543; 344 

79 (L) 
i 91 (Z)8 

0(Z) 
i 50(L)26 

512; 483; 244; 
0-35(Z), 

10-50(L)3,38,39; 
30(L), 47(Z)8; 3943; 

344 

HF-CW 73-9741; 
1645 

48-557; 41-555,6; 
32-7221; <4522; 

384; 1411; 
10-15(Z), 

0-35(L)3,38,39; 2120;
0-11(h 0,5m), 0-
45(h0,3 m)22; 41-

44(R)5,6; 48-
55(R)7; 24-
32(BR)5; 

41-47(BR)7; 
49-55(R)6; 545; 

9963 

2236 <527 

389; 16-2610; 404; 
2511; 20-25(Z), 0-

40(L)3,38,39; 3820; 27-
28(R)5,6,7; 24-
26(BR)5; 28-

29(BR)7; 27-28(R)6; 
558; 26(h0,5 m)40; 

16(h 0,3 m)40; 
88-97 (R), 

86-87(BR)47; -445 
 

VF-CW 
24(ZN)23; 

60-63(L,ZZ)48; 
-74 (Z,ZZ)48 

73(ZN)1; 53(ZZ)1; 
51(ZN)23; 

20-35(L, ZZ)48; 
20(Z,ZZ)48 78-

79(ZN)46 

 80-90(ZN)26 

26 (ZN)1; 20 (ZZ)1; 
0(L,ZZ)48; 

13(Z,ZZ)48; -1-
26(ZN)46 

Stawy stab. 
49-53(L,R)48; 

28-30 (L,BR)48; 
-27 (Z)48 

82 (L) i 77 (Z)27; 
65-71(Z,R)48; 

81-82 (L,BR)48; 50 
(Z)48 

 55(L) i 45(Z)27
29 (L) i 73 (Z)27; ≤0-

15(L,R)48; 
≤0(L,BR)48; 25(Z)48 

CAS 4-8928; 6068 

1713,14;7-6318; 6916; 
3317; 9-7519; 2324; 
<0-81.428; 86(L) i 
42(Z)27; 3635;2437; 

22-2860; 0-8065 

1337; 100 
(lab.)61 

-47-6725; 65-
7026; 77(L) i 

72(Z)27 

712; 813,14; 3015; 016; 
017; 0-1418; 719; 9-

6010; <0-62.328; 1 (L) 
i 10 (Z)27;0-2559;737; -
16,3-(-2,3)62; <1065; 

5366; ok. 6567 

MBR  
4835;5837; 
63-6660 

5037  1337 

PAC 2; 33; 6229 96; 98; 9928 8056 <40-9854 98; 99; 10029 

UV 
UV/H2O2 

51 (UV254)
33 

100 
(UVp/H2O2)

57 

100 (UV254)
33 

100 (UVp/H2O2)
34

17-60 (UV254)
49 

99,6 
(UV/H2O2)

49 

70-98 
(UV254)

52 

100 
(UV/H2O2)

52 

23 (UV254)
33 

O3 >9032 10051 42-9051 37-9851 >9032 

O3/H2O2 >9953 >9953 30-10050 b.d. >9953 

Koagulacja 630 2230; ≤7064 ok. 4055 b.d. 630; 231 
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Tabela 9. cd. 
Table 9. cont. 

Źródła: 1Matamoros i in. (2007a), 2Conkle i in. (2008); 3Hijosa-Valsero i in. (2010b); 
4Hijosa-Valsero i in. (2011b); 5Zhang i in. (2012a); 6Zhang i in. (2012b); 7Zhang i in. (2011); 
8Matamoros i in. (2008b); 9Matamoros i in. (2009b); 10Lindqvist i in. (2005); 11Carranza-Diaz 
I in. (2014); 12Ternes (1998); 13Heberer (2002a); 14Heberer (2002b); 15Bendz i in. (2005); 
16Carballa i in. (2007); 17Ternes i in. (2007); 18Clara i in. (2005); 19Daughton and Ternes (1999); 
20Matamoros i in. (2009a); 21Ávila i in. (2013); 22Matamoros & Bayona (2006); 23Nowrotek i in. 
(2016);24Quintana i in. (2005);25Voutsa i in. (2006); 26Matamoros i in. (2010); 27Matamoros i in. 
(2016); 28Luo i in. (2014); 29Kovalova i in.(2013); 30Suárezi in. (2009); 31Matamoros & Salvado 
(2013); 32Sui i in. (2010); 33de la Cruz i in. (2012); 34Felis i in. (2009); 35Vieno i Sillanpä 
(2014);36Matamoros i in. (2007b); 37Bernhard i in. (2006); 38Hijosa-Valsero i in. 
(2011c);39Reyes-Contreras i in. (2012); 40Matamoros i in. (2005); 41Hijosa-Valsero i in. (2011a); 
42Xian i in. (2010);43Llorens i in. (2009); 44Matamoros i in. (2012); 45Verlicchi i in. (2013); 
46Reif i in. (2011); 47Dordio i in. (2010); 48Rühmland i in. (2015); 49Semitsoglou-Tsiapou i in. 
(2016); 50Beltran (2004); 51Hollender & Escher (2009); 52Benitez i in. (2013); 53Snyder i in. 
(2006); 54Meinel i in. (2016); 55Orlandini (1999); 56Bonvin i in. (2016); 57Borowska i in. (2015); 
58Matamoros i in. (2008a); 59Santos i in. (2007); 60Radjenović i in. (2009); 61Nitschke i in. 
(1999); 62Roberts i in. (2016); 63Ávila i in. (2010); 64Carballa i in. (2005); 65Zhang i in. (2008); 
66Paxeus (2004); 67Choi i in. (2008); 68Carballa i in. (2004); 

Symbole i skróty: FWS-CW, HF-CW, VF-CW – oczyszczalnie hydrofitowe o przepływie (od-
powiednio): powierzchniowym, podpowierzchniowym poziomym, podpowierzchniowym pio-
nowym; CAS – konwencjonalny osad czynny; MBR – bioreaktor membranowy; PAC – pylisty 
węgiel aktywny; UVp – polichromatyczne promieniowanie UV; UV254 – promieniowanie mono-
chromatyczne o długości fali 254 nm; L – lato; Z – zima; R – układ z roślinami; BR – układ bez 
roślin; h -wysokość warstwy ścieków w złożu; ZZ – złoże zanurzone (anoksyczne/beztlenowe); 
ZN – złoże niezanurzone (tlenowe). 

 
Wśród podstawowych rodzajów oczyszczalni hydrofitowych 

(CW) można wyróżnić oczyszczalnie o przepływie powierzchniowym 
(FWS-CW) i podpowierzchniowym poziomym (HF-CW) oraz podpo-
wierzchniowym pionowym (VF-CW) (Fonder & Headley 2013, Li i in. 
2014). Oczyszczalnie hydrofitowe typu VF-CW są najczęściej eksploat-
owane jako obiekty o złożu niezanurzonym zasilanym okresowo ścieka-
mi wprowadzanymi u szczytu złoża. Taki sposób eksploatacji zapewnia 
wysoki stopień usunięcia BZT5 (95%) i azotu amonowego wprocesie 
nitryfikacji (90%), której wysokaefektywność wynika z dobrego natle-
nienia złoża i wysokiego potencjału redoks w złożu (>150 mV) (Brix & 
Arias 2005, Ávila i in. 2014). Stopień natlenienia złoża zależy m.in. od 
częstotliwości zasilania układu, jednak w literaturze istnieją sprzeczne 
informacje dotyczące wpływu tego czynnika. Ávila i in. (2014) twierdzą, 
że mniejsza częstotliwość dozowania (a tym samym większa objętość 
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ścieków) związana była z mniejszym transportem tlenu do złoża, nato-
miast Molle i in. (2006) wskazują na zwiększoną dyfuzję tlenu do złoża 
w przypadku mniejszych częstotliwości dozowania ścieków. Zarów-
noÁvila i in. (2014), jak i Molle i in. (2006) stwierdzają, że im większa 
jest objętość wprowadzanych ścieków tym krótszy jest hydrauliczny czas 
zatrzymania w złożu. Ávila i in. (2014) podają dodatkowo, że różnice 
pomiędzy wartością potencjału redoks w złożach zasilanych z częstotli-
wością jedno- i dwugodzinną sąnieznaczne i wynosząodpowiednio 
169 mV i 155 mV. 

Wysoka wartość potencjału redoks (>250 mV) w złożu została 
również stwierdzona w układzie VF-CW o złożu zanurzonym napowie-
trzanym (Boog i in. 2014). Wprowadzenie sztucznego napowietrzanie 
złoża pozwala zwiększyć efektywność usuwania zanieczyszczeń i przez 
to umożliwia zmniejszenie powierzchni układu (Boog i in. 2014). Zau-
ważono również, że okresowe napowietrzanie złoża zwiększyło w sposób 
istotny usunięcie azotu całkowitego wporównaniuz układem napowie-
trzanym w sposób ciągły, a przy tym zmniejszono nakłady energetyczne 
związne z napowietrzaniem (Wu i in. 2014). Można stwierdzić, że układy 
z okresowym napowietrzaniempozwalają kreować zmienne warunki 
redoks w złożu, które mogą stymulować lepsze usunięcie szerszej grupy 
mikrozanieczyszczeń. Stosunkowo szeroki zakres potencjału redoks w 
złożach hydrofitowych występuje również w układach typu HF-CW o 
stale zanurzonym złożu (od -150 do 20 mV) i w układach typu FWS-CW 
(ok. 50 mV przy zwierciadle i -50 mV przy dnie) (Verlicchi & Zambello 
2014, Carranza-Diaz i in. 2014), lub w układzie typu VF-CW 
z częściowo zanurzonym złożem (Kim i in. 2014), jednak układy te nie 
pozwalają w sposób bezpośredni wpływać na wartość tego parametru. 
Należy podkreślić, że nawet dominujące warunki anoksyczne lub beztle-
nowe w złożu nie wykluczają istnienia mikrośrodowisk tlenowych 
w ryzosferze, w układzie zawierającym glony, lub w przy powierzchni 
złoża (Verlicchi & Zambello, 2014). 

Procesy, które odpowiedzialne są za usuwanie/transformację mi-
krozanieczyszczeń organicznych w oczyszczalniach hydrofitowych to 
głównie biodegradacja, fotodegradacja i sorpcja (Rühmland i in. 2015) 
oraz pobór przez rośliny (Li i in. 2014). Mikrozanieczyszczenia wprowa-
dzane do oczyszczalni hydrofitowych mogą ulegać bezpośredniej fotode-
gradacji (jak np. diklofenak) poprzez absorpcję fotonów lub fotodegrada-
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cji pośredniej (jak np. w przypadku karbamazepiny i sulfametoksazolu) 
przy udziale reaktywnych cząstek (rodników) powstałych w wyniku 
promieniowania słonecznego. Do tych związków rodnikowych można 
zaliczyć fotosensybilizatory, których głównymi prekursorami są rozpusz-
czony węgiel organiczny i azotany (Rühmland i in. 2015). Istotny wpływ 
fotodegradacji na usuwanie związków będzie zauważalny tylko w ukła-
dach z przepływem powierzchniowym (typu FWS-CW) (Prasse i in. 
2015) i będzie zależał od stopnia zacienienia powierzchni przez rośliny 
znajdujące się wukładzie. 

Oczyszczalnie hydrofitowe znajdują zastosowanie w drugim 
i trzecim stopniu oczyszczania ścieków bytowo-gospodarczych. W obu 
przypadkach układy te były przedmiotem badań w kontekście usuwania 
i przemian mikrozanieczyszczeń (zwłaszcza farmaceutyków), należy 
jednak podkreślić, że ich głównym celem było oczyszczanie lub do-
czyszczanie ścieków w zakresie standardowych parametrów jakości ście-
ków, zwłaszcza ChZT, BZT, form azotu i fosforuoraz organizmów pato-
gennych (Breitholtz i in. 2012). 

Stwierdzono, że warunki tlenowe panujące w złożu sprzyjają 
usuwaniu mikrozanieczyszczeń w oczyszczalniach hydrofitowych 
(Rühmland i in., 2015). Z tego względu, zwłaszcza układy typu VF-CW 
ze złożem niezanurzonym, które zapewniają najlepszy stopień natlenia-
nia ścieków spośród wszystkich rodzajów oczyszczalni hydrofitowych, 
wydawały się również najbardziej efektywne w usuwaniu mikrozanie-
czyszczeń (Li i in. 2014). Doniesienia przeczące tej regule zaczęły dopie-
ro niedawno pojawiać się w literaturze dotyczącej usuwania mikrozanie-
czyszczeń w oczyszczalniach hydrofitowych. Jako przykład można wy-
mienić usuwanie sulfametoksazolu i diklofenaku, w przypadku których 
stwierdzono zarówno pozytywną, jak i negatywną korelację z warunkami 
redoks panującymi w układzie (również w innych układach niż oczysz-
czalnie hydrofitowe, co jest przedmiotem dyskusji w pracy Banzhaf i in. 
2012). Substancje te w podobnym stopniu były usuwane w złożu zanu-
rzonym (HF-CW), w których panowały warunki anoksyczne lub beztle-
nowe, i w niezanurzonym (VF-CW), w których prowadzono nitryfikację, 
a tym samym panujące w nich warunki były tlenowe. Wyjaśnieniem mo-
że być współistnienie zarówno mikrośrodowisk beztlenowych (lub anok-
sycznych) i tlenowych w złożu (Ávila i in. 2010) oraz innych czynników, 
których wpływ często nie może być jednoznacznie określony w danym 
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układzie badawczym. Diklofenak ze względu na obecność podstawników 
chlorowych w cząsteczce był uznawany za związek trudno biodegrado-
walny, badania wykazały jednak, że związki chlorowcopochodne mogą 
być rozkładane w procesie redukcyjnej dehalogenacji (Ávila i in. 2010). 
Ávila i in. (2010) stwierdzili wysoki stopień usunięcia diklofenaku 
(ok. 99%) w układzie HF-CW, w którym wartość potencjału redoks wy-
nosiła <-100 mV, natomiast ta sama autorka zaobserwowała również, że 
podwyższona wartość potencjału redoks miała wpływ na wyższe usunię-
cie diklofenaku (Ávila i in. 2013). Zauważono również wyższe usunięcie 
diklofenaku w układach FWS-CW (65%) w porównaniu z układami 
o przepływie podpowierzchniowym (<45%), co wynika z podatności 
tego związku na fotodegradację (Matamoros & Bayona 2006; Matamoros 
i in. 2009a, Hijosa-Valsero i in. 2010a). Jak podkreślają Zhang i in. 
(2012ab) pobieranie diklofenaku przez rośliny jest ograniczone, co wyni-
ka z wartości współczynnika podziału oktanol-woda log Kow dla tego 
związku (4,51). Natomiast Matamoros i Bayona (2006) stwierdzili, że 
sorpcja diklofenaku na żwirze nie jest w istotny sposób odpowiedzialna 
za usuwanie tego związku w oczyszczalniach hydrofitowych, podając 
jednocześnie, że log Kowtego związku przy pH 8,0 wynosi 0,7. Należy 
podkreślić, że wartości współczynników podziału oktanol-woda logKow 
oraz współczynnika dystrybucji logDow dla mikrozanieczyszczeń, których 
przemiany były badane w oczyszczalniach hydrofitowych, były niejedno-
znacznie skorelowane ze stopniem ich usunięcia (Zhang i in., 2014).  

Rola roślin w usuwaniu mikrozanieczyszczeń polega na bezpo-
średnim ich pobieraniu bądź też na stymulacji usuwania zanieczyszczeń 
przez mikroorganizmy związane z ryzosferą (Verlicchi & Zambello, 
2014). Intensywnośćpobierania mikrozanieczyszczeń przez rośliny zale-
ży m.in. od właściwości fizyko-chemicznych związków i ich stężenia, 
należy podkreślić jednak, że rośliny powszechnie stosowane w oczysz-
czalniach hydrofitowych mogą zaadaptować się do obecności mikroza-
nieczyszczeń w ryzosferze i brać udział w ich degradacji (fitotransforma-
cji), co stwierdzono w badaniach z wykorzystaniem pałki wodnej (Typha 
spp.) (Dordio i in. 2011; Bartha i in. 2014). Miller i in. (2016) wskazują 
na małą przydatność stosowania parametru log Kow (lub log Dow) do 
przewidywania intensywnościpobierania przez rośliny, sugerując ko-
nieczność stosowania prognozy opartej na wielu parametrach. W wielu 
doniesieniach stwierdzono pozytywny wpływ roślin na usuwanie mikro-
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zanieczyszczeń (Li i in. 2014), jednak można również znaleźć doniesie-
nia, w których rośliny nie mają wpływu na usuwanie mikrozanieczysz-
czeń lub wręcz negatywnie nań wpływają. Przykładowo, Nowrotek i in. 
(2016) stwierdzili brak statystycznie istotnego wpływu obecności roślin 
(Phalaris arundinacea Picta) na stopień usunięcia sulfametoksazolu 
i diklofenaku w VF-CW, natomiast Rühmland i in. (2015) stwierdził niż-
szy stopień usunięcia diklofenaku w stawie stabilizacyjnym z roślinami 
w porównaniu ze stawem bez roślin, co mogło wynikać m.in. z ograni-
czonego oddziaływania promieniowania słonecznego. Ten negatywny 
wpływ roślin nie był stwierdzony w przypadku m.in. karbamazepiny 
(Rühmland i in. 2015), co mogło wynikać z różnej podatności tego 
związku i diklofenaku na rozkład pod wpływem promieniowania sło-
necznego. Mathon i in. (2016) zaklasyfikowalidiklofenak jako związek 
łatwo rozkładalny (>90% rozkład po 5 dniach ekspozycji) pod wpływem 
światła słonecznego w przeciwieństwie do karbamazepiny, która jest 
substancją trudno rozkładalną (>90% rozkład po 3-8 latach ekspozycji). 

Ważnym procesem usuwania mikrozanieczyszczeń w oczyszczal-
niach hydrofitowych jest sorpcja (Zhang i in. 2014). Ze względu na sze-
roki wachlarz mikrozanieczyszczeń występujących w ściekach bytowo-
gospodarczych trudno dobrać jeden rodzaj złoża o dużym powinowac-
twie sorpcyjnym względem większości zanieczyszczeń, dlatego postuluje 
się wykorzystanie złoża o mieszanym składzie. Niepolarne związki orga-
niczne wykazują się znacznym powinowactwem do materiałów orga-
nicznych jak gleba, kompost lub odpady organiczne i sorbowane poprzez 
odziaływania hydrofobowe. Związki jonowe i polarne adsorbowane są na 
zasadzie odziaływań elektrostatycznych i wymiany jonowej z niektórymi 
rodzajami gliny. Zauważono również, że substancje o charakterze kwa-
sowym jak ibuprofen, karbamazpina i kwas klofibrowy oraz niektóre 
substancje o właściwościach obojętnych (np. atenolol) są dobrze sorbo-
wane przez keramzyt, za co mogą odpowiadaćodziaływania o charakte-
rze kwas-zasada (keramzytma właściwości zasadowe)w przypadku sub-
stancji kwasowych i prawdopodobnie wymianajonowaw przypadku in-
nych substancji (Verlicchi & Zambello 2014). 

Zasadne wydaje się dalsze badanie powszechnie stosowanych ma-
teriałów filtracyjnych (i ich mieszanek) stosowanych w oczyszczalniach 
hydrofitowych pod kątem ich właściwości sorpcyjnych względem mikro-
zanieczyszczeń, jak również określenie zasadności stosowania alterna-
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tywnych materiałów filtracyjnych. Materiałem, który potencjalnie mógł-
by być zastosowany jako jedna z warstw w złożu oczyszczalni hydrofi-
towej są naturalne tlenki manganu lub zeolity. Zhang i in. (2015) stwier-
dzili wysoki stopień usunięcia diklofenaku i sulfametoksazolu oraz zni-
kome usunięcie karbamazepiny w biofiltrach zawierających te materiały. 
Zwłaszcza zastosowanie naturalnych tlenków manganu, które mogą ule-
gać samoregeneracji przy udziale bakterii utleniających mangan, może 
istotnie obniżać ładunek mikrozanieczyszczeń znajdujących się w ście-
kach oczyszczonych w naturalnych systemach. Biofiltr zawierający natu-
ralne tlenki manganu może stanowić etap doczyszczania po procesie bio-
logicznym (jak np. oczyszczalnie hydrofitowe lub osad czynny), ale nie 
jest wciąż określone czy zastosowanie tlenków manganu jako składnika 
złoża oczyszczalni hydrofitowej byłoby uzasadnione procesowo i eko-
nomicznie. 

Oprócz powyższych czynników, również jakość oczyszczanych 
ścieków, wynikająca z umiejscowienia oczyszczalni hydrofitowej w cią-
gu technologicznym oczyszczania ścieków, może miećwpływ na stopień 
usunięcia niektórych mikrozanieczyszczeń. Li i in. (2014) w pracy prze-
glądowej zauważyli, iż stopień usunięcia kilku farmaceutyków zależał od 
etapu oczyszczania. W przypadku sulfametoksazolu jego stopień usunię-
cia wynosił >70% w drugim stopniu oczyszczania i 20-50% w trzecim 
stopniu oczyszczania ścieków. Odwrotną zależność zaobserwowano 
w przypadku usuwania diklofenaku. Wyjaśnieniem tych obserwacji może 
być zależność szybkości rozkładu niektórych mikrozanieczyszczeń od 
ich początkowego stężenia, obecności metabolitów tych substancji, które 
(np. pochodnych glukuronidowych) po pewnym czasie zatrzymania 
w układzie były przekształcane do substancji macierzystej, różnych wa-
runków redoks w układach drugiego i trzeciego stopnia, co wynika m.in. 
z różnej szybkości zużycia tlenu oraz z samej metodyki pobierania pró-
bek (brak uwzględnienia wahań godzinowych stężeń mikrozanieczysz-
czeń w ściekach surowych). 

Naturalne systemy oczyszczania ścieków charakteryzują się zna-
czą zdolnością usuwania i transformacji mikrozanieczyszczeń, co wynika 
przede wszystkim z wielości procesów abiotycznych i biotycznych 
wpływających na jakość i ilość mikrozanieczyszczeń w ściekach oczysz-
czanych w tych układach (Oulton i in., 2010). Stosowalność naturalnych 
systemów oczyszczania ścieków jest ograniczona z powodu dużego za-
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potrzebowania na powierzchnię, jednak niskie koszty inwestycyjne i eks-
ploatacyjne stanowią istotny argument na rzecz zasadności stosowania 
tych układów w przypadku oczyszczania lub doczyszczania ścieków 
w mniejszych miejscowościach. W oparciu o przedstawione dane litera-
turowe (tabela 9) można stwierdzić, że możliwość intensyfikacji usuwa-
nia mikrozanieczyszczeń oraz poszerzenie grupy mikrozanieczyszczeń 
usuwanych w naturalnych systemach oczyszczania ścieków wynika ze 
stosowania układów hybrydowych oferujących szersze spektrum proce-
sów odpowiedzialnych za usuwanie/transformację zanieczyszczeń. Przy-
kładem może być połączenie układów tlenowych (np. VF-CW), anok-
sycznych/beztlenowych (np. HF-CW) oraz układów z otwartym zwier-
ciadłem wody (FWS-CW), co wynika z różnej podatności mikrozanie-
czyszczeń na rozkład w warunkach tlenowych i beztlenowych, oraz 
z podatności części substancji na fotodegradację. Hybrydowe układy 
hydrofitowe uznaje się również za rozwiązanie, które w znacznie mniej-
szym stopniu podlega wahaniom wynikającym ze zmian pór roku 
(Rühmland i in. 2015). Nowym trendem, który wymaga dalszych badań, 
jest również łączenie naturalnych systemów oczyszczania ścieków z in-
nymi procesami technologicznymi jak np. mikrobiologiczne ogniwa pa-
liwowe, elektroliza, fotokataliza (z TiO2), bioreaktory membranowe, re-
aktory beztlenowe (np. UASB), i techniki membranowe (Liu i in. 2015). 

Badania dotyczące rozkładu i transformacji mikrozanieczyszczeń 
organicznych w układach hydrofitowych prowadzone są zarówno w ukła-
dach badawczych typu mikrokosmy (<0,5 m2) i mezokosmy (0,5-5 m2), 
w układach pilotowych (5-100 m2) oraz w układach technicznych 
(>100 m2) (Li i in. 2014). Badania dotyczące usuwania i przemian wybra-
nych mikrozanieczyszczeń organicznych (sulfametoksazol, diklofenak, 
benzotriazol i benzotiazol) były prowadzone w układach hydrofitowych 
typu mezokosmy (rys. 11a) i mikrokosmy (rys. 11b) w Katedrze Biotech-
nologii Środowiskowej na Politechnice Śląskiej w Gliwicach. Układ 
przedstawiony na rysunku 11a jest hybrydowym połączniem układu typu 
VF-CW z układem typu FWs-CW z pływającą wyspą. Obie składowe 
układu są w sposób okresowy napowietrzane. Układ przedstawiony na 
rysunku 11b składa się z 36 kolumn umieszczonych na 3 stelażach. 
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(a) (b) 

Rys. 11. Modelowe oczyszczalnie hydrofitowe (a) mezokosm: układ hybrydowy 
typu VF-CW i FWS-CW (od lewej do prawej); (b) mikrokosm: układ typu VF-
CW o przepływie pionowym zstępującym. (Zdjęcia: Adam Sochacki) 
Fig. 11. Experimental constructed wetland systems at the Environmental 
Biotechnology Department (Silesian University of Technology, Gliwice, Poland): 
(a) hybrid mesocosm system VF-CW and FWS-CW (left to right); (b) microcosm 
VF-CWsystem with a downward flow direction. (Photo by Adam Sochacki) 

4.3. Usuwanie mikrozanieczyszczeń w układach z osadem czynnym 

Bioreaktory membranowe (MBR) uznawane są układy, które mo-
gą usuwać mikrozanieczyszczenia w wysokim stopniu, co wynika z lep-
szej efektywności zatrzymania biomasy niż w przypadku konwencjonal-
nego układu z osadem czynnym (CAS), zatrzymania mikrozanieczysz-
czeń na samej membranie i dłuższego wieku osadu (zauważono istotny 
wpływ bakterii nitryfikacyjnych) (Luo i in. 2014). W oparciu o dane lite-
raturowe Luo i in. (2014) stwierdzają, że układy MBR charakteryzowały 
się nieco wyższym stopniem usuwania mikrozanieczyszczeń niż układy 
CAS i co ważne, zapewniały również bardziej stabilną eliminacją tych 
subtancji. Stwierdzenie to nie znajduje bezpośredniego potwierdzenia 
w danych przedstawionych w tabeli 9, można jednak zauważyć, że usu-
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nięcie diklofenaku w układach MBR w istocie określone jest znacznie 
mniejszym zakresem wartości niż w przypadku układów CAS. Zhang 
i in. (2008) stwierdzili brak istotnego wpływu wieku osadu czynnego na 
stopień usunięcia karbamazepiny i diklofenaku, co może również powo-
dować brak istotnych różnic między układami CAS i MBR w zakresie 
usuwania tych mikrozanieczyszczeń. W przypadku innych mikrozanie-
czyszczeń można zauważyć wpływ kilku czynników na ich efektywność 
usuwania np. wieku osadu, czasu hydraulicznego zatrzymania, warun-
ków redoks, pH, zasadowości (Luo i in. 2014) oraz temperatury ze 
względu na niższą aktywność mikroorganizmów, co można zauważyć 
w tabeli 9 w przypadku usuwania diklofenaku w układzie CAS porównu-
jąc wyniki dla sezonu letniego (usunięcie 86%) i zimowego (42%) (Ma-
tamoros i in. 2016). Clara i in. (2005) zasugerowali zestaw czynników, 
których modyfikacja może wpłynąć na stopień usunięcia mikrozanie-
czyszczeń w konwencjonalnych układach z osadem czynnym np. wiek 
osadu, udział stref anoksycznej i tlenowej, oraz dozowanie dodatkowych 
reagentów podczas oczyszczania mechanicznego. Również pozaeksploa-
tacyjne czynniki mogą wpływać na usuwania mikrozanieczyszczeń, co 
potwierdziły wyniki uzyskane przez Paxeus (2004), który zauważył nie-
typowo wysoki stopień usunięcia karbamazepiny (53%) w układzie CAS, 
co wynikało prawdopodobnie z podwyższonej zawartości oleju silikono-
wego w osadzie, który posiadał zwiększone powinowactwo względem tej 
substancji. Ponieważ część mikrozanieczyszczeń, ze względu na swoje 
właściwości fizyko-chemiczne, może akumulować się w osadzie, należy 
podjąć działania mające na celu określenie stężeń tych substancji w osa-
dzie wstępnym i wtórnym (Carballa i in. 2004) i związane z tym ryzyko. 

4.4. Fizyczno-chemiczne metody usuwania mikrozanieczyszczeń 

Ponieważ większość ksenobiotyków nie ulega całkowitemu roz-
kładowi (mineralizacji) w wyniku procesów biologicznych, bardzoczęsto 
sugeruje się zastosowanie innych metod do usunięcia tych substancji ze 
środowiska wodnego, w szczególności bazujących na procesach fizycz-
no-chemicznych. Wśród tej grupy wymieniane są następujące procesy: 
koagulacja, adsorpcja na węglu aktywnym (w szczególności na węglu 
aktywnym pylistym; ang. powdered activated carbon, PAC), fotoliza, 
ozonoliza oraz zaawansowane procesy utleniania (ang. advanced oxida-
tion processes, AOPs) (Ternes & Joss 2006; Bolong i in. 2009, Rizzo 
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2011). Efektywności powyższych procesów różnią się pomiędzy sobą, 
różny jest także ich mechanizm. 

Koagulacja. Proces ten jest jednym z szerzej stosowanych proce-
sów w technologii uzdatniania wody czy oczyszczania ścieków. W wy-
niku koagulacji, ze środowiska wodnego, usuwane są przede wszystkim 
koloidy (zarówno naturalne, jak i pochodzenia antropogenicznego), 
drobna zawiesina oraz niektóre substancje rozpuszczone (Altmann i in. 
2015). W tabeli 9 zestawiono informacje na temat efektywności procesu 
koagulacji pod kątem usuwania ze środowiska wodnego mikrozanie-
czyszczeń antropogenicznych. Można zaobserwować, że usunięcie wy-
branych mikrozanieczyszczeń wynosiło od 2% (karbamazepina) do 70% 
(diklofenak) z najwyższą efektywnością w przypadku stosowania FeCl3 

i nieco niższą w przypadku Al2(SO4)3 oraz najniższą (tj. ok. 45%) 
w przypadku stosowania koagulanta PAX (Carballa i in. 2005). Podob-
nystopień usunięcia obserwowano dla mekopropu (ok. 40%), przy czym 
nie zostały jednoznacznie opisane warunki prowadzenia tego ekspery-
mentu (Orlandini 1999). Jak podająCarballa i in. (2005) efektywność 
usuwania mikrozanieczyszczeń w procesie koagulacji zależy od wartości 
współczynnika adsorpcji log Kd, którego wartość dla diklofenaku wynosi 
1,2-2,7, a dla karbamazepiny 0,1, co znajduje odzwierciedlenie w danych 
dotyczących usuwania tych mikrozanieczyszczeń w procesie koagulacji.  

Adsorpcja na węglu aktywnym. Mimo, że proces adsorpcji na wę-
glu aktywnym, a w szczególności na węglu aktywnym pylistym (PAC), 
jest procesem stosunkowo efektywnym (tabela 9), to jako główną wadę 
tego procesu wymienia się koszty związane z późniejszą regeneracją lub 
wymianą węgla aktywnego w module filtracyjnym (Ternes & Joss 2006). 
Zakłada się, że w przypadku usuwania mikrozanieczyszczeń ze ścieków, 
koszty związane z regeneracją złoża filtracyjnego są porównywalne do 
kosztów związanych z jego całkowitą wymianą (Ternes & Joss 2006). 
Jednak nie wszystkie mikrozanieczyszczenia są usuwane za pomocą tej 
techniki z taką samą skutecznością. Przykładowo diklofenak i karbama-
zepina, bez względu na początkową dawkę użytego PAC, były usuwane 
ze środowiska wodnego prawie całkowicie, tj. na poziomie 96-100% 
(Luo i in. 2014, Kovalova i in. 2013). Inne obserwacje poczyniono 
w przypadku sulfametoksazolu i benzotriazolu – efektywność usuwania 
tych substancji ze środowiska wodnego była ściśle zależna od zastoso-
wanej dawki PAC (Kovalova i in. 2013, Meinel i in. 2016). I tak usunię-
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cie sulfametoksazolu zmieniało się w przedziale 2-62%, natomiast ben-
zotriazolu 40-98%. Przytoczone wyniki eksperymentów wskazują na 
duży potencjał tej techniki jako narzędzia do usuwania wybranych mi-
krozanieczyszczeń, natomiast ze względu na wysokie koszty eksploata-
cyjne można rozważyć alternatywne metody usuwania mikrozanieczysz-
czeń, szczególnie takie, które gwarantują rozkład wybranego ksenobioty-
ku, a nie tylko unieruchomienie go na złożu filtracyjnym.  

Fotoliza. Mechanizm procesu fotolizy bezpośredniej polega na 
zjawisku adsorpcji fotonu (kwantu promieniowania), emitowanego przez 
określone źródło tego promieniowania (np. Słońce, lampy UV), przez 
cząsteczkę zanieczyszczenia. Proces adsorpcji fotonu (lub fotonów) ini-
cjuje następujące po sobie reakcje łańcuchowe, które w sprzyjających 
warunkach mogą doprowadzić do całkowitej mineralizacji danej substan-
cji organicznej (Baeza & Knappe, 2011). Należy jednak podkreślić, że 
proces fotolizy może zajść tylko wtedy, gdy widmo emisyjne danego 
źródła promieniowania (przynajmniej w części), pokrywa się z widmem 
absorpcyjnym danego (mikro)zanieczyszczenia. W przeciwnym razie nie 
jest możliwa inicjacja takiego procesu.  

Istnieje szereg czynników, mogących mieć wpływ na efektyw-
ność procesu fotolizy. W pierwszej kolejności wymienia się obecność 
rozpuszczonych substancji organicznych (definiowanych jako rozpusz-
czony węgiel organiczny, RWO), których obecność może spowolnić pro-
ces fotolizy lub go zintensyfikować, np. poprzez proces fotosensybiliza-
cji (de la Cruz i in. 2012, Lucas i in. 2010). Na efektywność procesu fo-
tolizy może wpłynąć także odczyn, obecność substancji powodujących 
mętność (rozproszenie światła) i barwę, a także intensywność i częstotli-
wość stosowanego promieniowania elektromagnetycznego. Pomimo te-
go, że proces fotolizy wykorzystywany jest w skali przemysłowej (głów-
nie) do dezynfekcji wody po procesie jej uzdatniania, to obecnie do eli-
minacji mikrozanieczyszczeń antropogenicznych ze ścieków stosowany 
jest dotychczas najczęściej jedynie w skali laboratoryjnej lub półtech-
nicznej (Esplugas i in. 2002, Lucas i in. 2010, de la Cruz i in. 2012). 

Istnieje szereg substancji podatnych na rozkład w procesie fotoli-
zy bezpośredniej oraz takie, które nie ulegają rozkładowi (transformacji) 
pod wpływem promieniowania UV. Jako substancje podatne na fotoche-
miczny rozkład wymienia się diklofenak i benzotriazol. Już po kilku mi-
nutach ekspozycji na promieniowanie UV (monochromatyczne o maksi-
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mum emisyjnym = 254 nm), obserwuje sie prawie całkowitą degradację 
ich cząsteczek (rozkład na poziomie 98-100%) (de la Cruz i in. 2012; 
Benitez i in. 2013) (tabela 9). Z kolei jako substancję, która nie ulega 
rozkładowi pod wpływem monochromatycznego promieniowania UV 
wymienia się karbamazepinę – maksymalny stopień transformacji na 
skutek działania promieniowania UV to 23% (de la Cruz i in. 2012). 
Oprócz powyższych przykładów, można wymienić inne substancje, któ-
rych procent transformacji po wpływem promieniowania UV wynosi 50-
60% (tabela 9), co oznacza, że są substancjami częściowo podatnymi na 
rozkład za pomocą tej techniki. Przytoczone przykłady wskazują, że 
efektywność procesu fotolizy jest bardzo zróżnicowana, w zależności od 
właściwości fizyko-chemicznych substancji. Należy podkreślić, że pre-
zentowane wyniki badań dotyczą głównie zachowania się wybranych 
substancji pod wpływem promieniowania monochromatycznego; można 
założyć, że fotoliza inicjowana promieniowaniem polichromatycznym 
może być bardziej efektywna. Wzrost efektywności procesu można za-
pewnić poprzez dodanie określonych utleniaczy oraz fotokatalizatorów, 
co omówione zostanie szerzej w podrozdziale poświęconym zaawanso-
wanym procesom utleniania.  

Ozonoliza. Ozonoliza, czyli proces ozonowania, polega na utle-
nieniu określonego zanieczyszczenia przez ozon cząsteczkowy do mniej 
złożonych produktów organicznych. W wyniku procesu ozonowania 
formowane są najczęściej aldehydy, ketony, kwasy karboksylowe, hy-
droksykwasy, alkohole, estry i inne (Ternes & Joss 2006). Należy jednak 
pamiętać, że na stabilność cząsteczki ozonu w środowisku ma wpływ 
szereg czynników, wśród których wymienia się: odczyn, zasadowość, 
obecność anionów węglanowych i wodorowęglanowych, obecność roz-
puszczonego węgla organicznego, itd.. Ozon jest utleniaczem stosunko-
wo selektywnym, co oznacza, że reaguje on z wieloma substancjami 
o różnych właściwościach fizyko-chemicznych, z różną szybkością. Tę 
selektywność odzwierciedla szeroki zakres wartości stałych szybkości 
reakcji substancji z ozonem, tj. obejmuje przedział od 0,1 M-1s-1 do 
7,0 109 M-1s-1 (von Gunten 2003). Na szybkość reakcji substancji z ozo-
nem będzie mieć wpływ obecność w niej wiązań wielokrotnych, obec-
ność pierścienia aromatycznego, a także rodzaj i usytuowanie podstawni-
ków w pierścieniu aromatycznym. Na rysunku 12 wskazano miejsca 
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w cząsteczkach wybranych ksenobiotyków, które w pierwszej kolejności 
będą „atakowane” przez ozon. 

 

 

Rys. 12. Miejsca w cząsteczkach wybranych ksenobiotyków, które w pierwszej 
kolejności zostaną „zaatakowane” przez ozon (opracowano na podstawie Ternes 
& Joss 2006) 
Fig. 12. Ozone attack positions in the molecules of selected micropollutants 
(adapted from Ternes & Joss 2006) 

Doskonałym przykładem zmiany szybkości reakcji z ozonem, 
przy obecności grupy hydroksylowej w pierścieniu benzenowym, jest 
przypadek benzenu i fenolu. Dla benzenu, wartość stałej szybkości reak-
cji z ozonem wynosi 2,0±0,4 M-1s-1, natomiast wartość stałej szybkości 
reakcji ozonu z fenolem to 1,3 103 M-1s-1 (w środowisku alkalicznym) 
(von Sonntag & von Gunten 2012). Obecność grupy hydroksylowej 
w pierścieniu benzenowym spowodowała więcwzrost wartości stałej 
szybkości reakcji o trzy rzędy. Dodatkowo, w przypadku pochodnych 
fenolowych, należy wspomnieć, że wartości stałych szybkości reakcji 
zdeprotonowanych fenoli (tj. ich form anionowych) z ozonem są o co 
najmniej sześć rzędów wyższe (106) niż odpowiadające wartości tychże 
stałych z ich formami sprotonowanymi. Generalnie można także założyć, 
że z substancjami zawierającymi w swej cząsteczce podstawniki elektro-
donorowe, ozon będzie reagował szybciej i efektywniej (Ternes & Joss 
2006). W tabeli 10 zestawiono wartości stałych szybkości reakcji z ozo-
nem dla wybranych mikrozanieczyszczeń antropogenicznych. 
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Tabela 10. Wartości stałych szybkości reakcji z ozonem (kO3) oraz z rodnikami 
hydroksylowymi (kOH) dla wybranych ksenobiotyków w środowisku wodnym 
Table 10. Reaction rate coefficients for ozonation (kO3) and with hydroxyl 
radicals (kOH) for selected xenobiotics in aqueous solution 

Substancja kO3, M
-1s-1 kOH, M-1s-1 

Sulfametoksazol (4,7 104)1; (2,5 106)6 (5,5 109)6 

Diklofenak (1,8 104)1; (6,8 105)2; (≈106)3 (7,5 109)6 

Mekoprop (≈1.0)5 b.d. 

Benzotriazol (36.0)4 (6,2 109-1,7 1010)4 

Karbamazepina (≈3 105)6 (8,8 109)6 
1von Sonntag & von Gunten 2012; 2Sein i in. 2008; 3Huber i in. 2003;  
4Vel Leitner i Roshani 2010; 5Fatta-Kassinos i in. 2016; 6von Gunten 2003. 

 
Jako substancje, które są podatne na rozkład przez ozon cząstecz-

kowy wymienia się diklofenak i karbamazepinę. Są to substancje, które 
jednocześnie są tylko w niewielkim stopniu podatne na rozkład biolo-
giczny, szczególnie w systemach bazujących na osadzie czynnym. 
W tabeli 9 zestawiono przykładowe efektywności procesu ozonolizy do 
eliminacji wybranych zanieczyszczeń antropogenicznych ze ścieków 
miejskich. Można zauważyć, że pomimo faktu, iż mekoprop i benzotria-
zol są substancjami reaktywnymi z ozonem, ich usunięcie może być za-
leżne od dawki ozonu i przy dawce ozonu równej 1,16 g O3/g rozpusz-
czonego węgla organicznego osiąga ono poziom 90-98% (Hollender & 
Escher 2009). 

Proces ozonowania w technologii wody stosowany jest w skali 
przemysłowej w celu jej dezynfekcji (von Sonntag & von Gunten 2012). 
Coraz częściej dyskutuje się natomiast o stosowaniu tego procesu w skali 
przemysłowej, nie do dezynfekcji, a w kontekście usuwania ksenobioty-
ków ze ścieków, które zostały już poddane oczyszczaniu za pomocą me-
tod konwencjonalnych, bazujących na procesie osadu czynnego (von 
Sonntag & von Gunten 2012, McArdell 2015). Przykładem zastosowania 
ozonu do usuwania mikrozanieczyszczeń jako końcowego etapu oczysz-
czania (tj. po osadniku wtórnym), jest oczyszczalnia ścieków miejskich 
Neugut (Szwajcaria) (McArdell 2015) (rys. 13). 
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Rys. 13. Schemat stacji ozonowania ścieków miejskich Neugut (Szwajcaria) 
(opracowano na podstawie McArdell 2015) 
Fig. 13. Scheme of the ozonation unit at WWTP Neugut (Switzerland)  
(adapted from McArdell 2015) 

Ozon w oczyszczalni Neugut stosowany jest głównie w celu elimi-
nacji mikrozanieczyszczeń antropogenicznych ze ścieków. Już w pierw-
szych miesiącach działania tej instalacji zaobserwowano ponad 80% usu-
nięcie mikrozanieczyszczeń wskaźnikowych (m.in. karbamazepiny, diklo-
fenaku, mekopropu i benzotriazolu) przy dawce ozonu równej 3,5 mg O3/l 
ścieków (co odpowiada dawce ozonu równej 0,7 g O3 przypadającego na 
1,0 g rozpuszczonego węgla organicznego). Należy podkreślić, że (jak 
wspomniano wyżej) karbamazepina i diklofenak są substancjami podat-
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nymi na rozkład bezpośredni pod wpływem ozonu, natomiast benzotriazol 
i mekoprop są substancjami stosunkowo słabo reagującymi z ozonem. 
Oznacza to, że tak efektywne usunięcie, w przypadku karbamazempiny 
i diklofenaku, osiągnięto na drodze utleniania przez ozon, natomiast usu-
nięcie benzotriazolu i mekopropu spowodowane było najprawdopodobniej 
reakcją pomiędzy nimi a rodnikami hydroksylowymi, na które częściowo 
(w warunkach środowiskowych) rozkłada się ozon. 

Zaawansowane procesy utleniania. Pod pojęciem zaawansowane 
procesy utleniania (AOPs) rozumie sie te procesy, których mechanizm 
bazuje na utlenianiu danego zanieczyszczenia za pomocą rodników hy-
droksylowych, generowanych poprzez reakcje chemiczne lub fotoche-
miczne reagentów dodawanych do układu badawczego. Do grupy AOPs 
można zaliczyć następujące procesy: O3 (przy neutralnym i alkalicznym 
odczynie), O3/H2O2, UV/O3, UV/H2O2, O3/UV/H2O2, Fe2+/H2O2 (odczyn 
kwaśny; tzw. proces Fentona), proces foto-Fentona, fotokataliza i inne. 
Skuteczność utleniania substancji za pomocą rodników hydroksylowych 
ułatwia fakt, że wspomniane rodniki są bardzo nieselektywnym utlenia-
czem, co znaczy, że reagują z większością związków organicznych i nie-
organicznych, przy czym wartości stałych szybkości reakcji substancji 
z rodnikami hydroksylowymi mieszczą się najczęściej w zakresie  
108-1010 M-1s-1 (Esplugas i in. 2002). Badania z wykorzystaniem technik 
AOPs, w celu usuwania mikrozanieczyszczeń antropogenicznych ze śro-
dowiska wodnego, bardzo często prowadzone są w skali laboratoryjnej 
(Esplugas i in. 2002, de la Cruz 2012, Fatta-Kassinos i in. 2016), ale co-
raz częściej pojawiają się przykłady stosowania technologii bazujących 
na AOPs w skali technicznej, szczególnie podczas oczyszczania ścieków 
przemysłowych (np. z przemysłu tekstylnego czy winiarskiego) (Ternes 
& Joss 2006, Lucas i in. 2010, Rizzo 2011). Umiejscowienie procesów 
bazujących na AOPs w ciągu technologicznym może być różne, w zależ-
ności od celu, w jakim technologia ta została użyta (rys. 14) (Rizzo 
2011). Można zatem stwierdzić, że użycie AOPs jako procesu końcowe-
go ma na celu dezynfekcję ścieków oraz utlenienie pozostałych w nich 
związków refrakcyjnych, natomiast zastosowanie AOPs przed procesem 
biologicznym ma na celu wstępne naruszenie struktury trudno rozkładal-
nych (mikro)zanieczyszczeń, aby mogły zostać one dalej przekształcane 
w kolejnych stopniach oczyszczania ścieków, najczęściej na drodze bio-
logicznej. Zakłada się, że pierwsze rozwiązanie ma szczególne znaczenie 
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przy oczyszczaniu ścieków miejskich, a drugie, w oczyszczaniu ścieków 
przemysłowych, przy czym nie wyklucza się stosowania innych kombi-
nacji AOPs z procesami biologicznymi, w zależności od oczekiwanych 
parametrów końcowych procesu oczyszczania, jak i samych ścieków 
surowych (Rizzo 2011). 
 

 
Rys. 14. Umiejscowienie procesów AOPs w różnych ciągach technologicznych 
podczas oczyszczania ścieków: A) ścieki bytowo-gospodarcze,  
B) ścieki przemysłowe; (opracowano na podstawie Rizzo 2011) 
Fig. 14. Advanced oxidation processes in the wastewater treatment process 
layout: A) for municipal wastewater treatment, B) for industrial wastewater; 
(adapted from Rizzo 2011) 
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Na podstawie dostępnych danych literaturowych, można stwier-
dzić, że większość obecnych w środowisku wodnym mikrozanieczysz-
czeń organicznych jest podatna na rozkład za pomocą AOPs. W tabeli 10 
zestawiono wartości stałych szybkości wybranych mikrozanieczyszczeń 
(sulfametoksazol, diklofenak, mekoprop, benzotriazol i karbamazepina) 
z rodnikami hydroksylowymi – wartości tych stałych osiągają poziom 
109-1010 M-1s-1. Oznacza to, że związki te będą efektywnie rozkładane 
w procesach bazujących na AOPs (Fatta-Kassinos i in. 2016, Huber i in. 
2003, Sein i in. 2008, Vel Leitner i Roshani 2010, von Gunten 2003, von 
Sonntag & von Gunten 2012). Powyższą tezę potwierdzają także wyniki 
badań – przykładowo, w procesie UV/H2O2 (inicjowanym polichroma-
tycznym promieniowaniem UV), już po kilku minutach jego trwania, 
obserwowano prawie całkowity rozkład sulfametoksazolu, diklofenaku, 
mekopropu i benzotriazolu (99,6-100%) (tabela 9). Ferro i in. (2016) 
zauważyli, że geny antybiotykooporności nie są usuwane w procesie 
UV/H2O2. A jest to tym bardziej istotne, że coraz większa liczba bakterii 
wykazuje taką antybiotykooporność zarówno wśród szczepów występu-
jących w oczyszczalni ścieków, jak również w glebie (Stańczyk-
Mazanek i in. 2015). 

Podobnie wysokie stopnie rozkładu (tj. około 99%) obserwowano 
dla sulfametoksazolu, diklofenaku i karbamazepiny w procesie O3/H2O2, 
bez względu na zastosowaną dawkę ozonu w odniesieniu do dawki nad-
tlenku wodoru. Trochę inne efekty tego procesu obserwowano dla meko-
propu – w przypadku tej substancji stopień usunięcia zmieniał się 
w przedziale 40-100%, a zależny był od stosunku stężenia ozonu roz-
puszczonego w wodzie do zastosowanej dawki nadtlenku wodoru. Po-
wyższy przykład pokazuje, że w przypadku procesów AOPs ważne jest 
zapewnienie optymalnych parametrów procesu, ponieważ w określonych 
przypadkach przekłada się to na ich efektywność (Beltran 2004).  

Procesy AOPs w skuteczny sposób rozkładają określone zanie-
czyszczenia antropogeniczne. Jako główną wadę tych procesów wymie-
nia się koszty eksploatacyjne, związane z zakupemreagentów i konser-
wacją instalacji. Jednak ze względu na rozwój technik związanych z np. 
generowaniem ozonu, koszty procesów AOPs bazujących na tej technice 
zdecydowanie obniżyły się w ostatnich latach. Przykładowo Esplugas 
i in. (2002) dokonali porównania kosztów wybranych procesów AOPs. 
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Jako ich miarę autorzy przyjęli koszty związanie z usunięciem kilograma 
fenolu jako substancji wskaźnikowej (tabela 11).  

 
Tabela 11. Koszty usunięcia fenolu (jako substancji modelowej) w wybranych 
procesach chemicznego utleniania i AOPs (opracowano na podstawie Esplugas 
i in. 2002). 
Table 11. Costs of removing phenol (as a model substance) in selected 
chemical oxidation processes and in AOPs (based on Esplugas i in. 2002) 

Proces 
Czas połowicznej 

przemiany, h 
Koszt usunięcia  

1 kg substancji (USD) 
UV 1,310 172,2 
O3 0,157 0,81 
O3/H2O2 0,325 2,71 
O3/UV 0,221 9,28 
O3/UV/H2O2 0,166 7,12 
UV/H2O2 0,111 13,1 
Proces Fentona 0,031 3,91 

 
Na podstawie danych prezentowanych w tabeli 11, można zauwa-

żyć, że najtańszą metodą usuwania fenolu ze ścieków jest ozonowanie. 
Jednak ze względu na selektywność działania tego utleniacza, bardziej 
skuteczniejszym procesem, a stosunkowo niedrogim jest proces O3/H2O2. 
Należy zauważyć, że we wszystkich procesach bazujących na UV  
(a w szczególności fotolizy bezpośredniej), koszty tych procesów w prze-
liczeniu na usunięty kilogram fenolu są dosyć wysokie (głównym kosz-
tem jest koszt energii elektrycznej). Należy jednak zauważyć, że autorzy 
tej publikacji do kalkulacji przyjęli zastosowanie monochromatycznej 
lampy rtęciowej, która ma stosunkowo małą efektywność jeżeli chodzi 
o rozkład substancji refrakcyjnych. Jak zauważają sami autorzy, koszt 
procesów opartychna promieniowaniu UV będzie zdecydowanie malał, 
gdy bazować on będzie na promieniowaniu polichromatycznym lub wy-
korzystaniu światła słonecznego (Esplugas i in. 2002). 

Wśród wyżej omówionych procesów fizyczno-chemicznych naj-
bardziej efektywnymi są ozonowanieoraz zaawansowane procesy utle-
niania. Przyszłością w kategorii usuwania mikrozanieczyszczeń antropo-
genicznych ze ścieków jest łączenie ozonowania lub/i zaawansowanych 
procesów utleniania z procesami biologicznego oczyszczania ścieków 
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i w takich kombinacjach stosowanie ich w skali przemysłowej w gospo-
darce wodno-ściekowej. Takie połączenia gwarantują wysoki stopień mi-
neralizacji danego mikrozanieczyszczenia, a jednocześnie wpływają na 
zbilansowanie kosztów związanych z eksploatacją tego typu systemów. 

5. Sytuacja w kraju i na świecie 

5.1. Prace badawcze 

Wszechobecność mikrozanieczyszczeń zachęciła do prób rozwią-
zania tego problemu w skali szerszej – międzynarodowej. Dotyczy to 
szczególnie krajów, w których do ochrony środowiska przywiązuje się 
szczególną uwagę, głownie w państwach dawnej Unii Europejskiej oraz 
USA. W pierwszych międzynarodowych projektach badawczych skupio-
no się na wiarygodnym ustaleniu stanu zanieczyszczenia środowiska 
(głównie wodnego), mikrozanieczyszczeniami oraz efektami ich usunię-
cia w konwencjonalnych oczyszczalniach ścieków i stacjach uzdatniania 
wody. Taki główny cel przyświecał jednemu z pierwszych projektów 
Unii Europejskiej o akronimie POSEIDON i tytule „Assesment of tech-
nologies for the removal of pharmaceutical and personal care products in 
sewage and drinking water facilities to improve the indirect water reuse”. 
W projekcie realizowanym w latach 2001-2004 uczestniczyło 8 jedno-
stek naukowych z 7 państw od Hiszpanii po Finlandię, w tym także 
z Polski (Katedra Biotechnologii Środowiskowej Politechniki Śląskiej), 
jako jedynego kraju spoza ówczesnej Unii Europejskiej. Wyniki tego 
projektu dostarczyły także pierwszych wiarygodnych informacji o stęże-
niuw ściekach 8 wytypowanychfarmaceutyków oraz 2 substancji klasyfi-
kowanych jakoprodukty pielęgnacyjne. Zgodnie z oczekiwaniami ujaw-
niło się wówczas zróżnicowanie konsumpcjiokreślonych farmaceutyków 
w zależności od kraju, co zauważalne było również w przypadkuwystę-
powania i stężeńbadanych substancji w ściekach. Przykładowo, spośród 
wszystkich analizowanych państw, w polskich ściekach wystąpiło naj-
wyższe stężenie sulfametoksazolu (średnio 1550 ng/L). Istotnym celem 
wymienionego projektu było także oszacowanie wpływu wybranych pa-
rametrów technologicznych na losy mikrozanieczyszczeń w konwencjo-
nalnych oczyszczalniach ścieków. Równolegle do wymienionego projek-
tu realizowany był drugi projekt europejski o zbliżonych celach. Projekt 
REPHARMWATER „Ecotokxicological massessment and removal tech-
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nologies forpharmaceuticals in wastewater” wykonywany był przez kon-
sorcjum 6 jednostek z 4 krajów (Włochy, Francja, Szwecja, Grecja). 
Wyniki wymienionych projektów europejskich zachęciły również jed-
nostki naukowe krajów uczestniczących w tych projektach do kontynuo-
wania wątków, które rokowały nadzieję na dalszy postęp. Przykładowo 
współpraca kilku austriackich jednostek w ramach projektu ADEQUAD 
potwierdziła jednoznacznie znaczenie wieku osadu czynnego dla sku-
teczności eliminacji farmaceutyków np. usuwanie rotryksomycyny za-
chodziło zaledwie w kliku % w procesie osadu czynnego przy jego wieku 
wynoszącym 2 doby, a wzrastało do blisko 70% przy wieku osadu wyno-
szącym 17 dób (ADEQUAD 2007).  

Ze względu na wzrost liczby badań nad wymienionym proble-
mem w skali europejskiej stworzonoprojekt KNAPPE „Knowledge and 
need assessment on pharmaceutical products in environmental waters”, 
który realizowano w latach 2007-2008, a który miał za zadanie przegląd 
i opracowanie wniosków ogólnych z przeprowadzonych do tego czasu 
projektów. Również w tym projekcie uczestniczyła Katedra Biotechno-
logii Środowiskowej Politechniki Śląskiej.  

W następnych latach równolegle prowadzonych było kilka pro-
jektów. Projekt PILLS „Pharmaceutical input and elimination from local 
sources” z udziałem 6 instytutów naukowych (DE, NL, LUX, CH, GB, 
FR) miał między innymi na celu osiągnięcie informacji o występowaniu 
bakterii antybiotykoopornych w ściekach, a także poszerzenie wiedzy 
w jakim stopniu usunięciu farmaceutyków sprzyjają lokalne oczyszczal-
nie np. przy szpitalach. Kontynuacją tego projektu był projekt „no-PILLS 
in waters” (2012-15), który za cel stawiał sobie zmianę przyzwyczajeń 
oraz stosowanie bodźców do produkcji i rozwoju farmaceutyków przyja-
znych środowisku. Kolejnym dużym projektem międzynarodowym był 
BIOTREAT „Biotreatment of drinking water resources polluted by pesti-
cides, pharmaceuticals and other micropolutants” realizowany w latach 
2011-2014 przez grupę z 6 jednostek naukowych oraz 4 przedsiębiorstw 
z 6 państw. Zasadniczym celem projektu był rozwój biologicznych me-
tod usuwania pestycydów, farmaceutyków i innych mikrozanieczyszczeń 
w procesach uzdatniania wody.  

Oprócz dużych międzynarodowych projektów, prowadzono ba-
dania w mniej licznych konsorcjach obejmujących badaczy z jednego lub 
dwu sąsiadujących państw. Przykładem może być niemiecko-szwajcarski 
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projekt ATHENE „Designing new technical wastewater treatment solu-
tions targeted for organic micropollutant biodegradation, by understan-
ding enzymatic pathways and assessing detoxification” zmierzający mię-
dzy innymi do ustalenia szlaków biochemicznych degradacji organicz-
nych mikrozanieczyszczeń, a także ustaleniu jakie enzymy uczestniczą 
w tych procesach. Zbliżone cele majątakże polskie projekty „Mechanizm 
usuwania farmaceutyków w oczyszczalniach hydrofitowych” oraz 
„Wpływ procesów biologicznych i fotochemicznych na przemiany 
związków benzotiazolowych i benzotriazolowych w środowisku wod-
nym” realizowane aktualnie w Katedrze Biotechnologii Środowiskowej 
Politechniki Śląskiej. 

Znamienne, że wiele projektów dotyczyło wykorzystania biotech-
nologii, być może z tego powodu iż w tych technologiach istnieje wiele 
niewyjaśnionych zagadnień, których rozwiązanie może znacznie przy-
spieszyć rozpowszechnienie procesów biologicznych, jako ekonomicznie 
atrakcyjnych sposobów likwidacji mikrozanieczyszczeń w środowisku 
wodnym oraz osadach ściekowych. Świadomość trudności jakie tutaj 
występują ujawnia się w realizacji projektu MICRODEGRADE, którego 
już sam tytuł „Identifying and overcoming bottlenecks of micropollutant 
degradation at low concentrations” oddaje zamiar i chęć realizatorów do 
zmierzenia się z najistotniejszymi aktualnie ograniczeniami biodegrada-
cji mikrozanieczyszczeń. Należy sobie życzyć, aby te zamiary udało się 
zrealizować w okresie trwania badań (2014-2019). Praktyka dowodzi 
jednak, że zazwyczaj rozwiązanie określonego problemu poszerza liczbę 
dodatkowych pytań (obszaru niewiedzy), więc dostarcza tematyki do 
dalszych eksperymentów. Należy jednak podkreślić, że niezależnie od 
niedoskonałości dostępnych technologii w niektórych krajach wykorzy-
stuje się już w skali technicznej procesy zmierzające do eliminacji mi-
krozanieczyszczeń. Przodują pod tym względem Niemcy i Szwajcaria, co 
przedstawione jest w następnym punkcie.  

5.2. Rozwiązania w skali technicznej 

Decyzje o tym jakie technologie będą skuteczne w skali technicz-
nej poprzedzono obszernym rozeznaniem skuteczności dostępnych roz-
wiązań w ramach projektu DEMEAU „Demonstration of promising 
technologies to address emerging pollutants in water and wastewater” 
obejmujących 17 partnerów z 5 państw (NL, DE, CH, FR, ES). Głów-
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nym zadaniem projektu prowadzonego w latach 2012-2015 była ocena 
instalacji technicznych zdolnych do usuwania mikrozanieczyszczeń oraz 
porównanie ich z technologią referencyjną (benchmarking). Wcześniej, 
bo w latach 2006-2012, w Szwajcarii zrealizowano projekt „Strategy 
Micropoll”, w ramach którego dwie oczyszczalnie w skali technicznej 
rozbudowano o stopień do usuwania mikrozanieczyszczeń (Wunderlin 
i in. 2015). A efektywność stosowania ozonowania w skali technicznej 
w oczyszczalni ścieków miejskich Neugut opisana była wcześniej. Wnio-
ski z tych badań były następujące: 
 zarówno stosowanie węgla aktywnego, jak również wprowadzanie 

ozonu powoduje znaczne usunięcie wielu organicznych mikrozanie-
czyszczeń (średnie usunięcie 80%), 

 wbrew oczekiwaniom podczas ozonowania nie stwierdzono powsta-
wania trwałych toksycznych półproduktów, tym niemniej zaleca się 
stosowanie dodatkowego biologicznego stopnia oczyszczania (na 
przykład biofiltr) jako bariery dla potencjalnych niepożądanych pro-
duktów pośrednich, 

 jakość oczyszczonych ścieków była tak wysoka, iż powodowała po-
lepszenie jakości wód powierzchniowych do których były one odpro-
wadzane. 

 
Podkreślić jednak należy, że badano jedynie doczyszczanie ście-

ków bytowo-gospodarczych, natomiast dla ścieków przemysłowych ta-
kich eksperymentów nie prowadzono. 

Również Niemcy w technicznych instalacjach służących do usu-
wania mikrozanieczyszczeń skupiają się na wykorzystaniu ozonowania, 
a szczególnie zastosowaniu węgla aktywnego. W oczyszczalni Böblin-
gen-Sindelfingen od końca 2011 roku działa dodatkowy stopień adsorpcji 
z wykorzystaniem pylistego węgla aktywnego (Schwentner 2015). Po 
ponad trzyletniej eksploatacji oczyszczalni uzyskano przeciętnie 80% 
usunięcie18 wytypowanych mikrozanieczyszczeń (głównie farmaceuty-
ki) przy dawce 10 mg/L węgla aktywnego. Stosowanie węgla aktywnego 
spowodowało także zmniejszenie ChZT w odpływie z oczyszczalni 
o średnio 11 mg/L, obserwowano także niskie stężenie fosforu ogólnego, 
jednak wzrosła o 10% masa osadu ściekowego. 

Inne rozwiązanie planuje się stosować w Oczyszczalni Aachen-
Soers (Rolfs & Stepkes 2015). Zdecydowano się tam na zastosowanie 
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ozonowania, a nie węgla aktywnego z kilku powodów. Po pierwsze, po-
nieważ po ozonowaniu konieczny jest dodatkowy stopień biologiczny, 
aby usunąć mogące powstać produkty transformacji mikrozanieczysz-
czeń, a w oczyszczalni istnieje już taki stopień – post-denitryfikacja oraz 
filtracja. Dodatkowo brak dostępnej powierzchni nie pozwala na rozbu-
dowę osadników wymaganych przy wprowadzeniu dozowania węgla 
aktywnego. Także zaostrzone wymagania jakości oczyszczanych ście-
ków w Aachen preferują ozonowanie, gdyż działa ono bakteriobójczo. 

Inne, obiecujące procesy mogące mieć zastosowanie do likwidacji 
mikrozanieczyszczeń są na etapie badań pilotowych. Jeśli nawet część 
z tych procesów jest stosowana w skali technicznej, to nie jest ich zada-
niem usuwanie mikrozanieczyszczeń (procesy membranowe, zaawanso-
wane procesy utleniania, reakcja Fentona, oczyszczalnie hydrofitowe). 
Wielce skuteczne okazało się stosowanie procesów hybrydowych łączą-
cych np. kilka metod chemicznego utleniania. Różnorodna kombinacja 
O3/H2O2/UV daje obiecujące rezultaty, ale istnieje jeszcze ciągle duża 
niepewność co do gwarantowanej skuteczności i opłacalności stosowania 
ich w skali technicznej. 

6. Podsumowanie 

Dokonany przegląd prac realizowanych w rozwiniętych krajach 
potwierdził, że usuwanie mikrozanieczyszczeń stanowi aktualnie wiodą-
cy problem gospodarki wodno-ściekowej, a szerzej inżynierii środowi-
ska. Wiedza o występowaniu tych zanieczyszczeń w środowisku jest już 
dość bogata, rozpoznano też jakie są ich losy w obiektach gospodarki 
wodnej i gospodarce odpadami, także znaczny postęp nastąpił w zakresie 
znajomości efektywności technologii możliwych do zastosowania dla ich 
eliminacji ze środowiska. Ciągle jednak w niewielkim stopniu skutkujeto 
praktycznymzastosowaniem w skali technicznej rozwiązań pozwalają-
cych na skuteczne usuwanie mikrozanieczyszczeń. Pojawiają się także 
często nowe problemy np. zagadnienie rozpowszechniania się antybioty-
kooporności wśród bakterii wykorzystywanych w inżynierii środowiska. 
Antybiotyki i inne mikrozanieczyszczenia podlegają bardzo zmiennym 
losom np. w czasie sorpcji lub rozkładu. Istnieją związki, które po 
oczyszczeniu nie są już wykrywalne w odpływie z oczyszczalni, ale są 
również takie, które występują tam w stężeniach zbliżonych do zawarto-
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ści w dopływie do oczyszczalni. Dodatkowo brak tych związków w od-
pływie nie musi znaczyć, iż zostały one całkowicie zlikwidowane, ale 
mogą one na skutek dobrych właściwości sorpcyjnych występować 
w niezmiennej postaci w osadach ściekowych, zmieniając jedynie tym 
sposobem miejsce występowania, lub mogą być obecne w ściekach 
oczyszczonych jako metabolit substancji macierzystej, który również 
może stanowić problem środowiskowy. Wszystkie te zagadnienia stano-
wią podstawę do kreowania projektów badawczych, pozwalających 
przybliżyć moment w którym oczyszczalnie ścieków będą wyposażone 
w (czwarty) stopień oczyszczania, który zapewni likwidację zagrożeń 
wynikających z obecności w oczyszczonych ściekach substancji prioryte-
towych nawet w bardzo niskim stężeniu (co powodować może odległe 
w czasie skutki). Zasadnym jest też, aby zakłady wytwarzające produkty 
zawierające substancje priorytetowe aktywnie uczestniczyły w zmniej-
szaniu zagrożenia związanego ze stosowaniem tych produktów. Tak czy-
ni się już w niektórych krajach. W marcu 2016 niemiecki Bundesratzale-
cił, aby producenci lekarstw partycypowali w kosztach usuwania resztek 
farmaceutyków ze środowiska wodnego (www.3). Wyrażono także ocze-
kiwanie, że producenci lekarstw będą na ich opakowaniach i ulotkach 
o nich podawać informację o zawartości substancji czynnych w poszcze-
gólnych produktach, ich ekotoksyczności oraz stopniu ich usuwania 
w procesach oczyszczania ścieków i uzdatniania wody. Sprawa ta ma się 
także niebawem pojawić na forum UE. 
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Micropollutants in the Environment: Occurrence, 
Interactions and Elimination 

Streszczenie 

W artykule przedstawiono szeroki zakres zagadnień dotyczących mi-
krozanieczyszczeń w środowisku naturalnym i antropogenicznym. Do omówio-
nych zagadnień należą: źródła i występowanie mikrozanieczyszczeń w środowi-
sku (w wodzie, glebie i powietrzu), ich los w środowisku, ekotoksyczność, spo-
soby ograniczania powstawania mikrozanieczyszczeń, szlaki przemian i pro-
dukty transformacji w środowisku, problematyka oczyszczania ścieków zawie-
rających mikrozanieczyszczenia, prace badawcze dotyczące omawianej pro-
blematyki i przegląd wybranych rozwiązań w skali technicznej. Usuwanie mi-
krozanieczyszczeń stanowi aktualnie wiodący problem inżynierii środowiska. 
Wiedza o występowaniu tych zanieczyszczeń w środowisku jest już dość boga-
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ta, rozpoznano też częściowo jakie są ich losy w obiektach gospodarki wodnej 
i odpadami, także znaczny postęp nastąpił w zakresie znajomości efektywności 
technologii możliwych do zastosowania dla ich eliminacji ze środowiska. Roz-
wój technologii oczyszczania ścieków, a w mniejszym stopniu gospodarki od-
padami, doprowadził już do usunięcia lub zmniejszenia zagrożenia spowodo-
wanego znacznymi ilościami zanieczyszczeń, jednak aktualnie najbardziej palą-
cym zagadnieniem jest występowanie mikrozanieczyszczeń, których działanie 
na środowisko przyrodnicze i człowieka nie można jeszcze oszacować. Ze 
względu na fakt, że występujące w środowisku mikrozanieczyszczenia antropo-
geniczne są bardzo zróżnicowane pod względem struktury chemicznej, a co się 
z tym wiąże – charakteryzują się innymi właściwościami fizyko-chemicznymi 
i w inny sposób działają na organizmy żywe obecne w środowisku, nie można 
wyróżnić jednego szlaku transformacji tych zanieczyszczeń. Mikrozanieczysz-
czenia antropogeniczne najczęściej nie są całkowicie rozkładane biologicznie, 
a ich transformacja związana jest ze zjawiskiem kometabolizmu oraz współ-
działaniu określonych konsorcjów mikroorganizmów. Poszukiwaniu nowych, 
bardziej skutecznych, metod usuwania mikrozanieczyszczeń z środowiska po-
winna zawsze towarzyszyć ewaluacja toksyczności powstałych produktów. 
Produkty transformacji niektórych zanieczyszczeń były bardziej toksyczne 
w stosunku do organizmów wskaźnikowych niż substancje macierzyste. Głów-
nym źródłem mikrozanieczyszczeń przedostających się do środowiska wodnego 
w krajach rozwiniętych (w przypadku terenów skanalizowanych) są komunalne 
oczyszczalnie ścieków. Z tego względu w artykule szczegółowo omówiono 
problematykę usuwania mikrozanieczyszczeń ze ścieków komunalnych w ukła-
dach oczyszczania i doczyszczania ścieków. W artykule przedstawiono wyniki 
dotyczące usuwania wybranych mikrozanieczyszczeń (benzotriazol, mekoprop, 
diklofenak, sulfametoksazol i karbamazpina) w 11 rodzajach układów oczysz-
czania ścieków opartych zarówno na procesach biologicznych (oczyszczalnie 
hydrofitowe, stawy stabilizacyjne i układy z osadem czynnym), jak i fizyko-
chemicznych (koagulacja, sorpcja na węglu aktywnym, zaawansowane procesy 
utleniania, fotoliza i ozonoliza) oraz różniących się zapotrzebowaniem po-
wierzchni (co wynika z jednostkowej szybkości procesu) i konsumpcją energii 
(te dwa czynniki uznano za podstawę podziału na procesy intensywne i eksten-
sywne). Przedstawione w artykule zagadnienia stanowią podstawę do kreowa-
nia projektów badawczych, pozwalających przybliżyć moment w którym 
oczyszczalnie ścieków posiadać będą (czwarty) stopień, który zapewni likwida-
cję zagrożeń wynikających z obecności w oczyszczonych ściekach substancji 
priorytetowych nawet w bardzo niskim stężeniu (co powodować może odległe 
w czasie skutki). 
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Abstract 

The article presents a broad range of issues concerning micropollutants 
in the natural and anthropogenic environment. The issues discussed are: the 
source and occurrence of micropollutants in the environment (water, soil and 
air), their environmental fate, ecotoxicity, measures to reduce the produced 
amount of micropollutants, transformation pathways and transformation prod-
ucts in the environment, treatment of wastewater containg micropollutants, re-
search projects dedicated to the discussed issues and a review of selected solu-
tions on an industrial scale. Removal of micropollutants is currently a pressing 
problem of environmental engineering. Knowledge of the presence of these 
pollutants in the environment is already quite advanced, with partial understand-
ingof their fate in waste and wastewater treatment processes. Also, significant 
progress has been made in the understanding of the applicability of various 
treatment methods and their effectiveness in the removal of micropollutants 
from waste streams. Development of wastewater treatment technology, and to a 
lesser extent, waste management, has already led to elimination or reduction of 
the risk posed by the significant amounts of pollution, but currently the most 
pressing issue is the presence of micropollutants whose effect on natural envi-
ronment and humanrequires further studies. There is no single transformation 
pathway of micropollutants, due to the fact that they are diverse in terms of 
chemical structure, subsequently have various physico-chemical properties, and 
affect the organisms present in the environment in various manner. Anthropo-
genic micropollutants usually are not completely degraded biologically, and 
their transformation is associated with the phenomenon of co-metabolism and 
cooperation of certain consortia of microorganisms. The search for new, more 
effective, methods for removing micropollutants from the environment should 
always be accompanied by evaluation of the toxicity of the resulting products. 
Transformation products of certain micropollutants were more toxic to indicator 
organisms than the parent compounds. The main source of micropollutants en-
tering the water environment in developed countries (in the case of sewered 
areas) are municipal wastewater treatment plants. For this reason, the article 
discussed in detail the issue of the removal of micropollutants from municipal 
wastewaterin the secondary and tertiary (post-treatment)treatment steps. The 
article presents the results for the abatement of selected micropollutants (ben-
zotriazole, mecoprop, diclofenac, sulfamethoxazole and karbamazpina) in 11 
types of wastewater treatment based on both biological processes (constructed 
wetlands, stabilization ponds and activated sludge systems) and physicochemi-
cal methods (coagulation, sorption on activated carbon, advanced oxidation, 
photolysis and ozonolysis), and the area requirements (due to the process rate) 
and the energy consumption (the two factors are the basis for the distinction 
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between the intensive and extensive technologies). The issues presented in the 
article the basis for new research projects, allowing accelerating the moment in 
which the waste water treatment plants, will have a quaternary treatment step, 
which will significantly reduce of the risks of the presence of priority substanc-
es in the treated wastewatereven at very low concentrations (which may cause 
long-time effects). 
 
Słowa kluczowe: 
mikrozanieczyszczenia, farmaceutyki, ekotoksyczność, inhibitory korozji,  
benzotriazol, diklofenak, fotoliza, karbamazepina, mekoprop, oczyszczalnie 
hydrofitowe, osad czynny, ozonoliza, koagulacja, sorpcja, sulfametoksazol, 
transformacja, zaawansowane procesy utleniania 

Keywords: 
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processes, activated sludge, benzotriazole, carbamazepine, constructed  
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sulfamethoxazole, transformation 
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