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MODELOWANIE TLENOWEJ BIODEGRADACJI FENOLU
PRZEZ SZCZEP Stenotrophomonas maltophili&B2

Abstract: The microbial degradation of phenol IStenotrophomonas maltophilléB2 strain was studied. The
purpose of experiments was to determine optimairenmental conditions for bacterial growth and &velop
equation describing both the rate of cell growtld hiodegradation rate of phenol. Microbial growgists in the
presence of phenol as the sole carbon and energgesavere conducted in batch reactor for differieittal
concentration of the degraded compound changeteimange of 25-500 g-th The kinetic experiments were
performed in optimal environmental conditions (30pEl 7). The Haldane inhibitory model with the \eduof
constantsuy, = 0.9 1, Ks= 48.97 g-1¥, K; = 256.12 g- ¥ predicted the experimental data with the best raogu
The obtained data-base made it possible also &rdigte the values of biomass yield coefficielkglns = 0.614,
and the endogenous decay coefficiégnt 0.05 h'.
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Introduction

Phenol and phenolic derivatives are one of theektrggroups of environmental
pollutants due to their presence in many industeffluents and broad application as
antibacterial and antifungal agents [1]. Phenalimpounds enter the environment through
the decomposition of the attached algae, phytoptem&nd through wastewater discharges
from a variety of industries such as oil and petoh refineries, coking plants, coal
processing, industries of resins, paints, dyesppbémicals production, textiles and paper
mills [2]. Phenols have been on the list of prippbllutants for a long time, due to causing
many adverse effects to human health (toxic ton#r@ous system, the heart, the kidneys,
the liver and are readily absorbed through skin amgcosa) and the environment.
Concentrations as low as 0.005 mg-toause adverse effect to aquatic environment, while
0.8 mg-kg" of soil is considered toxic [3].

Phenol is either toxic or lethal to fish at concatibn of 5-20 mg-dm, and imparts
medicinal taste and odour even at much lower caragon of 2 pg-dm. Therefore, to
save our agueous ecosystems, it has been mandatoirydustries to treat these wastes
before safe disposal to water bodies [4]. Varioattment methods are available for
reduction of phenol content in wastewater. The oghemical methods for the treatment
of phenol laden wastewater include: chlorinaticmgrwation, adsorption, solvent extraction,
membrane process, coagulation, flocculation [5].e Tmajor disadvantages of the
conventional treatments are costs involved in tispasal of the final effluent, production
of toxic intermediates and incomplete mineralizatiaf the compounds. In such cases,
biological processes seem very promising in terht@mplete mineralization of phenols to
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CO, and HO, without producing any toxic residues, low cost efficiency of these
methods [6]. In biodegradation of phenol the micgamisms play a key role. In spite of the
toxicity of this compound, a number of microorgamssare able to use phenol as a source
of carbon and energy. A lot of information is acalated on bacterial species from the
Pseudomonagenus [7-10] andBacillus genus [2, 11, 12]. After many years of research
into aromatic compound biodegradation, a numbetloér bacterial species have been also
described such aBwingella Americana[13], Staphylococcus aureud4], Alcaligenes
faecalis[15] or mixed bacteria cultures obtained from aatidd sludge [6, 16-18].

Despite the significant amount of information gaélteduring the years the problem is
still topical and significant and stimulates resbabeing aimed at characterization of new
microbial species which successfully utilize pheasla single carbon source. Therefore,
the subject of research in the presented study twadetermine kinetics of phenol
biodegradation by a novel strain of bacteria, idiet as Stenotrophomonas maltophilia
and designated as KB2. The ability of this strainuse phenol as the sole carbon and
energy source is connected with the presence afadpenzyme - phenol monooxygenase,
which takes part in the first step of phenol metabmathway [19-21].

The aim of the studies was to determine the opticoalditions for growth selected
microorganisms and next to develop equations danegri the rate of growth of
microorganisms and the biodegradation of the etdigubstrate.

Batch experiments

The kinetic model parameters are usually obtainednfbatch experiments by
observing the biomass growth rate with time atedéht initial concentration of the
substrate. For the exponential growth phase, whtegespecific growth rate of biomass
(unep remains constant and its value depends only enrtial substrate level, the rate of
changes in biomass concentration is first ordercamdbe defined as:

dXx
=== g X 1
= e ®

whereun.is net specific growth rate T and X is biomass concentration [g-Th
Integrating equation (1) with known initial conditiX = X, att = 0 yields:

InX = t+InX, 2

For every experimental point, that is for everytigi dose of substrate, the graph
representing the dependenceXras a function of time is expected to take the fafm
a straight line whose slope jge. By changing the initial concentration of the gtbw
substrate in the solutign, = f(Sp) data base can be obtained making it possiblelers
the form and estimation of the kinetic equationstants.

In the processes of biological purification of airsewage the key parameter, which is
the measure of the process efficiency, is the ahtbe utilization of pollutant. Hence, it is
necessary to know the parameter enabling the tiamstion of the equation describing the
rate of biomass growth to the equation descrillimgrate of utilization of growth substrate.

The observed biomass yield coefficieW),,s is such a parameter, and it is defined as
the ratio of the rate of biomass growth to the odtatilization of the substrate, measured in
the same time interval of growth phase.
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The substrate mass loss as a result of biodegoadatan be connected with the
biomass growth via the following relationship:

am __ M _)9%
dt (Yxsl)obs (Vl) dt (3)

wherem, [g] is the total mass of growth substrate in liqutase,V, [m?] is volume
of liquid phase in biosta§ [g- ] is phenol concentration in liquid phase.
Integrating dependence (3) over the time interfahe test we obtain:

X = X0 + (Yxs)obs(SO - S ) (4)
where
= Mso
So= v (5)

and my is the mass of phenol initially introduced into thiostat. Equation (4) can be
rearranged to the form, which allows calculating ¢ibserved yield coefficient as follows:

X = Xo)
(Vo) :(—0 (6)
e (S0-5)
The reason for the termination of growth may beagwtion of the essential nutrients.
Therefore, when the growth substrate is depletee,endogenous decay of the culture
begins. The appropriate equation to describe tbe dd cell mass due to cell lysis is:

dX

— =—ky X 7

p d (7)
whereky is a first-order rate constant for endogenous ylelcgegrating equation (7) we

obtain:
In X = _kdt +|n xdo (8)

where Xy is the concentration of cells at the beginninghaf decay phase. A plot of K
versust yield a line of slope—ky). It must be emphasized that the endogenous decay
coefficientky is a parameter of models describing cometabolicldgradation of various
compounds in the presence of phenol as a growtktrsib. Therefore, it is necessary to
determine the value of this parameter for futungliaptions.

Materials and methods

Stenotrophomonas maltophilldB2 strain, coming from collection of Departmerit o
Biochemistry, Faculty of Biology and Environmentokaction, University of Silesia, was
originally isolated from the active sludge of sewadiggatment plant.

The adaption o5tenotrophomonas maltophilléB2 strain to use phenol as the only
carbon and energy source was carried out in 500Ertenmeyer flasks, in an incubatory
shaker, at 30°C. The composition of mineral medivas described previously [22].
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2.25 cn of phenol solution (400 mmol) was added to théural every 24 h and the
optical density of bacterial suspension was measevery day. After 5 days of cultivation,
the cell suspension was centrifuged (5000 rpm @ominutes) and stored at 4°C.

The optical density (OD) method was used to measaheconcentration. OD was
determined using spectrophotometer HACH DR3900 (HAGnge, Germany)
at A = 550 nm against distilled water as a referenaed@&termine cell concentration by
absorbance measurement the calibration curve betwpécal density of the bacterial
suspension versus dry cell mass was prepared psyio

Phenol concentration in liquid samples was detegthiny HPLC method using Waters
chromatograph equipped with UV/VIS detector anitaibased, reversed-phase column
(Spherisorb ODS2, 150 x 4.6 mmyu#n). Mixture of methanol and 1% acetic acid in water
was used as a mobile phase (v:iv 40:60). Detectian varried out at wavelength of
272 nm. The liquid samples were taken from bioaand centrifuged (9000 rpm) for
10 minutes. Supernatant was filtered through swrifijers (PTFE membrane, pore size
20 um) and diluted with water (1:1). Before prodegdvith the research associated with
the determination of kinetic model the effect ahperature and pH on the growth of the
tested strain and phenol degradation were examingtliis way the optimal environmental
conditions for the process were determined.

Batch experiments were carried out in Biostat Briemtor (Sartorius, USA) with
working volume of 2.7 drh During experiments the optimal environmental dtods
were maintained (30°C and pH 7) and stirrer rotstiB00 rpm. The air was supplied by
external compressor through a sterilized filter andcentration of dissolved oxygen (DO)
was about 5 mg-dm Each cultivation was started with the similarlseoncentration in
the solution, equaling 61.3,g- M (the initial OD about 0.2 &t = 500 nm). The culture
was sampled at regular time intervals and bothrhlasme and phenol concentration were
determined.

Results
Effect of temperature

To determine the influence of temperature Stenotrophomonas maltophiligB2
growth and phenol degradation a series of expetsneat different temperatures
(range 22-42°C) and at pH 7 were performed. Fiest pf tests was carried out in
Erlenmeyer flasks containing 300 trof microbial culture, with 2.25 ctmof phenol
solution added every 24 h. The growth of testedirstivas observed for temperatures
changed within the range 22-38°&tenotrophomonas maltophilkiB2 incubated at 42°C
did show neither growth nor phenol degradation an@2°C the growth of biomass was
less intensive than for other temperatures. Talingto account, the second part of the
tests was carried out in batch reactor for tempesatchanged within the range 22-38°C
and initial concentration of phenol equaled 75 4: Figures 1a and 1b show the results of
experiments. It could be observed that both theiipegrowth rate of KB2 strain and the
rate of phenol biodegradation were most effectivetémperatures equaling 30 and 34°C.
Similar range of temperatures was found by Wojgieska et al. [21] as an optimum for
activity of monooxygenase isolated from KB2 stralinerefore, the kinetic experiments
were conducted at 30°C.
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Fig. 1. The rate of growth KB2 strain (a) and pHérodegradation at different temperatures (b)

Effect of pH

The value of pH solution may affect the rate ofchiemical reaction [23]. Therefore,
the first series of experiments was carried ouEitenmeyer flasks, at 30°C and initial
phenol concentration equaled 75 g®nthanging pH in the range of 4.5-9. The tests
showed the lack of growth KB2 strain for the valuEs4.5 and 9. Another series of
experiments was performed in batch reactor forainfthenol concentration in the solution
equaling 75 g- i and for the range of changes of pH 5-8. It wasidbthat specific growth
rate of microorganisms increases for pH changelinvihe range of 5-6 and decreases for
pH above 7. There were no significant differencethée rate of phenol utilization for pH of
6-7 (Fig. 2).
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Fig. 2. Specific growth rate of KB2 strain (a) asfthnges in phenol concentration (b) in the cultaegsed out at
different pH valuest, = 30°C

Additionally, for each tested pH value a serieegperiments was carried out using
uninocculated culture to check whether the decr@agdenol concentration is a result of
chemical reaction or not. The results showed tfiar @ few hours of experiments there
was no substrate loss. Therefore, pH had no effedhe concentration of phenol in the
uninocculated samples.
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Wojcieszynska et al. [21], investigating activity enzymes taking part in phenol
decomposition, stated that the highest activitplodnol monooxygenase isolated from KB2
strain was observed for similar value of pH, equ@lv.2. Taking above into account, the
kinetic tests were performed for pH solution ecqu@lr.

Effect of initial cell concentration

The series of batch cultures was performed foraingell concentrations changed in
the range of 23.0-92.0.g -m° (absorbance from 0.075 to 0.3) and initial phenol
concentration in the solution equal 75 @.nit was observed (Fig. 3) that phenol was
effectively decomposed for initial biomass concatitns about 61.3-92.Q,g- n°. Taking
it into consideration the kinetic tests were catrieut in batch reactor for initial
concentration of biomass equaling 6143,g1°.
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Fig. 3. Phenol biodegradation at different initi@mass concentration [g=th

Effect of substrate concentration

The batch cultures @tenotrophomonas maltophilkiB2 strain tests were carried out
at 30°C and pH 7. A constant value of pH was maiathby feeding 10% solution of KOH
or KH,PQO,. Each culture was started at a similar concentadif cells in the suspension
(61.3 gew M) and for initial phenol concentration changed wmtithe range of 25 to
500 g-m°>. Figure 4 shows the curves representing the afteabstrate utilization (a) and
biomass growth (b) for different initial phenol camtrations. For every experimental point
the graph of InX = f(t) was plotted; in the exponential growth phase dbpendence is
a straight line of slopey(.). The data-base compiled in this way, presentedigargé 5,
confirms the earlier information about an inhibjytogffect of phenol on the growth of
microorganisms.

A lot of propositions of equations describing kinstof microorganisms growth
inhibited by substrate can be found in literatu?d]] The most frequently applied the
Haldane equation was chosen to describeStemotrophomonas maltophilidB2 strain
growth on phenol:
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y=—a5)_ ©

KS+S+S—
K.

wheres, [h] is the model paramete, andK; are the half saturation constant [g3rand
substrate inhibition constant [g-Th respectively.

The kinetic equation parameters were estimatechgami the own database using the
least - square error method with the help of NLREGgramme (Sherrod 2010), and they
are:um= 0.9 b, K= 48.97 g-nt, K; = 256.12 g- 1.
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not exceeding 5% approximates the experimental dataquation (10) subscripexpand
calc denote experimental and calculated values, reispéct

The values of kinetic parameters and growth comaktiwvere compared with literature
data in Table 1 and Figure 6. The comparison cfetdata reveals that the specific growth
rate forStenotrophomonas maltophilleB2 strain was one of the highest. The testedrstra
showed also great resistance to inhibition of theiwth by phenol (high value of substrate
inhibition constant), similar to the values obtairfer Pseudomonas putidaTCC 49451
[25], Bacillus cereug?] andAlcaligenes faecalifl5].

Table 1
Microorganisms, the values of kinetic parameters@riture conditions
for phenol biodegradation in different studies
Phenol Haldane model parameters C“'“.J.re
) . . (Yxs)obs condition
Bacterial strain | concentration it References
range [g- 3 Uml Ks Ki [9c] Temp.| pH
h | [g-mI | [g-m] Cl | [
Bacillus cereug  50-600 0.153 21.33 238.0 0.102-0.880 3D 710 [2]
Pseudomonag
putidaMTCC 10-1000 0.305 36.33 129.79 0.65 3 71 [4]
1194
Pseudomonag X
putida DSM 544 1-100 0.436 6.19 54.1 0.0017 24 6.8-6.3 [8]
Alcaligenes | 4 109 015 | 222 24537 - - - [15]
faecalis
Pseudomonas 4 1409 0275| 69 | 5307 - 30 72 [17]
sp. chp 1-3
Pseudomonas
putidaATCC 100-500 0.9 6.93 284.3 - 30 6.5 [25]
49451
0.765 (for
Pseudomonag 5 gy, 0.217| 244 | 121.7 concentratio 25 7.1 [26]
putida LY1 50 g 11T
g-m°)
Pseudomanas
putida(Tanl) | =54 g4, 3.56 187 | 212.48 0.4258 35 6.0 [27]
Staphylococcus
ureus(Tan2)
Mixed cultures 25-1450 0.143 87.44 107.0p 0.6 25 6.9 [28]
Stenotrophomoh
as maltophilia 25-500 0.9 48.97 256.12 0.65 30 7.0 this study
strain KB2

The mean value of the biomass yield coefficientedrined in the experiments, was
(Yxdobs= 0.614.

The endogenous decay coefficiekd) (was obtained by monitoring the decay of cell
mass in the absence of growth substrate. The sgnplot of biomass concentration
vs. time yields a straight line with slope ek{). For Stenotrophomonas maltophilleB2
strain the endogenous decay coefficient evaluatetis way equaled 0.05'h
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Fig. 6. Comparison of the specific growth rate iffletient microbial strain

Conclusions

The experiments showed high activity of the testécroorganisms in the process of
phenol biodegradation and relatively low sensiitid the inhibiting influence of growth
substrate at higher concentrations in solution.afgé experimental data base made it
possible to estimate the constants of kinetic egunato determine the yield coefficient and
the endogenous decay coefficient.

The studies showed the great potentigbtefnotrophomonas maltophiliéB2 strain to
use phenol as a carbon and energy source. Due ¢bh feature, the examined
microorganisms may be recommended as biologica¢énaain the industrial processes of
removing phenol from wastewater.
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MODELOWANIE TLENOWEJ BIODEGRADACJI FENOLU
PRZEZ SZCZEP Stenotrophomonas maltophili&B2

Instytut Inzynierii Chemicznej, Polska Akademia Nauk, Gliwice

Abstrakt: Przedmiotem badabyta kinetyka biodegradacji fenolu przez bakt&tenotrophomonas maltophilia
KB2. Szczep ten zostat wyizolowany z osadu czynnegozyszczalni sciekdw komunalnych
w Bytomiu-Miechowicach i jest obecnie przechowywamykolekcji VTT (Finlandia) pod numerem E-113137.
Eksperymenty kinetyczne prowadzono w reaktorzesuwgm, zmieniajc w kolejnych eksperymentachy&tnie
fenolu, ktéry byt dla testowanego szczepu jedyrngnddiem wegla i energii, w zakresie 25-500 g-inTesty
kinetyczne poprzedzone zostaly gemiodowli prowadzonych w zmiennych warunkaéhodowiskowych
(5< pH> 8; 22°C< t > 42°C; pocgtkowe stzenie biomasy 22-924g, M) w celu okrélenia warunkéw hodowli
najkorzystniejszych dla wzrostu stosowanych mikgaoizméw. Byly to: pH 7t = 30°C, pocatkowe stzenie
biomasy ~61,3 @.nm° i przy takich wartéciach testowanych parametrow przeprowadzono wseystk
eksperymenty kinetyczne. Testy kinetyczne wykazadydla pocatkowych stzen fenolu w roztworze wikszych

od ~100 g- 17 zaczyna b§ widoczny inhibitujcy wptyw substratu na wzrost mikroorganizméw. Zateim opisu
kinetyki wzrostu szczepu KB2 na fenolu wybrano nmodeldane. Parametry tego réwnania wyestymowano
w oparciu o wiasp baz danych eksperymentalnycha ®: un = 0,9 h% Ks = 48,97 g-1t, K; = 256,12 g- 1.
Opracowane réwnanie kinetyczne przyhli dane eksperymentalne z@ednim bédem procentowym
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nieprzekraczapym 5% R = 0,95). Przeprowadzone testy pozwolity réwinie wyznaczeniéredniej wartéci
wspdiczynnika wydajniei biomasy (Yxdobs = 0,614), ktéry umdiwia transformacj zaleznosci opisupcej
szybka¢ wzrostu mikroorganizméw w réwnanie opigeg szybké¢ biodegradacji fenolu. Wyznaczony zostat
réwniez wspétczynnik endogennego zamierahigs= 0,05 h?, ktérego wartéé jest niezdna przy modelowaniu
uktadéw kometabolicznych, w ktérych fenol jest dultem wzrostowym. Badania wykazalye szczep
Stenotrophomonas maltophilkéB2 jest dobrym materiatem do zastosé@wazemystowych (krétka faza zastoju,
dwa aktywnd¢ biodegradacyjna, optymalna szykkowzrostu osigana przy stosunkowo éych stzeniach
fenolu w roztworze).

Stowa kluczowe:fenol, biodegradacja, hodowla okresowa, rownaimetikczne
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MAINTENANCE OF THE FORMER MUNICIPAL LANDFILL
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Abstract: Municipal landfill in Polanica-Zdroj was founded 1945 and closed in 2009. It is situated withia th
city, next to the river Bystrzyca Dusznicka andmesthe fact that it is no longer under explogatiit is still

a potential source of pollution of surface watespecially during floods. The city is developingvémds spa and
tourism. The immediate vicinity of the object négelly affects its image and endangers safety dfieess and
patients. The facility doesn’t meet current techhiequirements, hence needs modernization. Manta is
carried out to form the landfill top, protect dejped waste against the seepage of rainwater byusage of
bentomat, degassing and drainage, cover its suwihethe layer of subsoil and soil, implement sowl bushes
on reclamation cover. The concerned area blend<lietlandscape through irregular plantings ofstréecluding
secondary succession. Conditions of after-care toiang are also defined.

Keywords: waste, landfill, maintenance, biological reclamatio

Introduction

Municipal waste is the most complex and not eassnéamage waste stream [1]. Solid
waste disposal sites are a danger to the environbwh while being processed and after
the sites are closed [2-6]. The sites are ofteatkatnear residential areas.

Act of 27 April, 2001 on Environment protection laDz.U. 2008, no. 28, item 150
with amendments) [7] included the obligation to iesw ecological waste sites, which
helped classifying currently operating waste sfb&sing on the technical condition and the
ecological impact) in relation to the sites’ capitibs as well as functioning rules. Owing to
the review, the waste sites can be distinguishéal sites that meet the requirements of
relevant acts and performance provisions, which lmarexploited after 1 January, 2010,
approved for exploitation once the modernizatiom aonversion take place, facilities
which modernization is irrational due to ecologiesd economic issues (exploitation is
allowed until 31 December, 2009), as well as wadttes that must be closed as soon as
possible; the environment around such sites needteqtion and the ground needs
reconstruction [8].

The aim of this work is to minimize negative impadf a closed municipal waste
disposal site on the environment that are differémin hazardous or neutral, in
Polanica-Zdroj as well as re-shaping the terrairfase, biological soil extraction and
restoring natural terrain functions.

! Municipal Department in Polanica-Zdr6j, ul. Spamea 2, 57-320 Polanica-Zdr6j, Poland,
phone +48 74 865 17 80, fax +48 74 865 17 77, esydivia.tarnawa@mzk-polanica.pl

2 Independent Department of Process Engineeringveusity of Opole, ul. R. Dmowskiego 7-9, 45-365 ®@po
Poland, phone +48 77 401 67 15, fax +48 77 40116'é@ail: amak@uni.opole.pl
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Waste disposal site terrain characteristics
Placement, morphology and hydrography

The waste disposal site is located within Kotlintodzka, near Bystrzyckie and
Stolowe mountains. The mountains are covered wibmooultural fern forest as well as
deciduous forests with a beech domination. Theisite Polanica Zdroj, ul. Polna, in “C”
protection zone of the Polanica-Zdroj health reduootvever, it does not infringe the areas
protected due to an act on the environment pratectncluding the areas of Natura 2000.
The site is located 1 km from Park Zdrojowy, whishhe main attraction of the whole city
[9]. Height coordinates are 365-375 m [10].

The area, on which the waste has been disposeditéslogged, located in the lower
and middle catchment area of the Bystrzyca Dusanitker, surrounded by ditches and
surface water races. The area bordering with tieeisiagricultural and covered with trees
and shrubs.

Figure 1 shows the site location in relation todhg centre.

7o

Fig. 1. Municipal waste disposal site in Polaniaef [9]

The climate in Polanica is typically submontane amdt, the annual average
temperature is 7.0°C, while the annual range optature is 19.8°C. The winter time lasts
for 14 up to 20 weeks, while the summer time |&sts6 up to 10 weeks. Annual average
precipitation is 622 mm [11].

Figures 2-4 show the photographs of the site aeéard it was rearranged into a waste
disposal site.



Maintenance of the former municipal landfill inlRoica-Zdroj 547

Fig. 3. The landfill slope [10]
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LA

el o
Fig. 4. The landfill bowl [10]

Geological structure and hydrogeological conditimfghe site terrain

There are normal as well as mineral and medicinglewcatchments in the site’s
neighbourhood, however, they belong to a differgablogical structure. The closest
underground water catchment is located approximd@d m from the site.

The site’s substrate consists mainly of quaternfarynations settling on chalky
sandstones of the residual soil. Deposited wastaireed on clay sends with pebble and
boulders as well as on clayed sands with a cumelatiickness of 1.5-3.0 m. There is
a sand clay pocket on the North-West side, whiletren South and East, there is peaty
aggregate mud with clay sands in the substraterelibe sandstone residual soils under the
Quaternary deposits.

Free water table is located 0.1 m up to 0.3 deephe East and South side of the site,
and 0.6 m-1.5 m on the West and South. The aquitelayer is characterized with a low
water permeability, and its permeability coeffidieaquals 1.348 up to 1.564 m/d. The
underground water flow occurs in the Eastern dimactThe underground waters flowing
under the central part of the site as well as utlteNorthern fringe of the site are likely to
be exposed to leachates [10].

The site’s impact on the environment

Once the site had been closed, an examination wagd out regarding leachate
waters composition, the underground water leved,uhderground water composition, the
surface water flowrate, the surface water compmwsitis well as biogas composition [12].
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Leachate water is characterized with low valueshef electrolytic conductivity and
total organic carbon (TOC), with an exception ofnammia nitrogen in relation to the
concentration that can be observed on the muniweipate disposal sites [13].

The results of underground eater examination sholaekl of any direct negative
impact of the facility on its quality (1 class umgeund water quality).

The concentration of heavy metals in the undergitouater are below detection level.

The concentration of methane in the biogas has fmed to be equal to 12.8% up to
16.8%, the biogas flow intensity was 0.1 *m(reaching the analyser’s detection level)
[10].

Closed site’s management plan

The site’s management plan consists of two stagbs. first stage is the site’s
conservation, which includes:
» site bowl formation,
« formation of the sealing and reclamation layeqgaksing, drainage system,
» reinstatement of soil.
The second stage includes site’s reclamation:
* barren ground fertilization,
» adopting pioneer vegetation,
» site’s integration with the surroundings.

The target site bowl formation is reached by movtmgwaste within the site’s borders
without breaching stabilized top parts of the ugdlawith the slope of 1:3. Forming the
sealing and reclamation layer (Fig. 5) allows touse the landfill mass from rainwater
infiltration. The cover creates suitable conditidos the plants’ root systems to grow 2 m
within the ground.

soil-forming layer made of soil and ground waste products,
including stones — thickness up to 0.2 [m]

subsoil layer thickness of 1.8 [m], formed with compost
which does not meet the requirements

sealing cover — bentonite mat with a permeability
coefficient < 4.5 x 10™ [m/s]

M M| landfill top parts of the upland formed with concrete
MM waste products as well as with concrete debris from

m m demolitions and renovations — thickness of 0.25 [m]

Fig. 5. Sealing and reclamation cover construcsidmeme [14]
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The surveying surface of the landfill mass of thesed site was 2.3 ha, while after
being managed, it will be equal 2.6 ha. The maxinuffeet after managing the site will
reach 376.5 m [10].

As the biogas emission is low, which is charactierifor the fading methanogenesis,
the plan includes also the commission of shallogadsing wells, with the distance of 80 m
from one another, made of concrete rings with titernal diameter of 800 mm, located
within the waste 1.0 m deep, with the target heaftd.7 m above the surface, filled with
aggregate.

The site bowl drainage will be implemented by tlaural surface runoff. Rain water
in an disorganized way, will flow to the ditch syt around the site base.

The reclamation layer is fertilized in the periodde6 weeks from the formation, and
2-3 weeks before seeding. Table 1 shows the egtihtatantity and type of fertilizers.

Table 1
Fertilizers used in the biological reclamation [10]
Fertilizer type Quantity
P,Os - as ammonium phosphate 150 kgfta 930 kg/ha of commercial fertilizer
N - as ammonium nitrate 100 kg/ha,. 290 kg/ha of commercial fertilizer
100 kg/haj.e. 200 kg/ha of commercial fertilizer
- 0,
K;0 - as 40% potash salt 30 kg/ha MgSQ

Cover seeding is to be implemented around 2-3 wesdter reclamation cover
fertilization. Table 2 shows the composition of aver mix, which should be sown

97.2 kg/ha.

Table 2
The composition of the sowable mix for site coverfih0]

Type The mass content
[%]
Red fescue 48
Smooth-stalked meadow-grass 22
French rye-grass 19
Brome grasses 8
Dutch clover 3

Within the range of the slope and top parts ofupland, after at least of one year from
covering the surface, permanent and irregular plgnodf shrubs (juniper, hawthorn) and
trees (European white birch, poplar, red oak, bgeghich will not later become a part of
a forest complex with a Forrest Economy. Indepenhg#anting is allowed, with the
possibility of accepting the planting successiothef surroundings.

Conservation treatments are taken into accouniudimy among others: sowing
supplements, mowing and swath removal, seedinglasmgmt, supplementary fertilization,
as well as erosion lacks and cave supplement.

In the years following the site managing, shrubsl ajmass are fertilized with
nitrogenous and potassium fertilizers twice whil&hwphosphoric once a year. The
maximum cumulative nitrogen dose equals 20 kg/ha.
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Site after-care period monitoring

In order to supervise the reclamation of the waligposal site, it is necessary to
monitor and examine the changes in surface andrgraiend water parameters as well as
in slope stability. Table 3 shows the examinaticimesiule.

Table 3
Site after-care monitoring [8]

Frequency of
measurement

No. | Examined parameters Way of examining the measurement

Surface water flow

. every 6 months Flow measurement
capacity

pH value; total organic carbon (OWO); electrolyti
2 | Surface water composition every 6 months |conductivity; heavy metals content: Cu, Zn, Cd, @&°
Hg; polycyclic aromatic hydrocarbons sum (WWA|
;Underground water table measurement, depth anetpffs

3 Underground water leve every 6 month

in meters

Underground water pH value; OWO,; electrolytic conductivity; contertt g

4 composition every 6 months Cu, Zn, Cd, Pb, C, Hg; WWA sum
Landfill gas emission and .
5 composition every 6 months Gas flow measurement; contents of C&, and Q
Monitoring: landfill site surface settlement
6 Settlement control every 12 monthis (benchmarks); slope stability (geotechnical methogls
7 The precipitation every da Monitoring basing on the data collected from the
precip y day Observation Network in Klodzko

Summary and conclusions

The municipal waste neutralization on the wast@aBal site in Polanica-Zdroj has
been carried out since 1945 until 31 December, 200@ facility does not meet any
current act or regulation requirements, while it©dernization and reconstruction
conducted according to The Construction Law is unéted in both ecological and
economic sense.

The examination conducted after site’s shutdownehawt indicated any direct
negative impact on the surface and undergroundrwéke biogas flow measurement was
minimal (on the detection level), while the metharmmmtent characteristic for the fading
methanogenesis.

The closed waste disposal site management in Ralaidroj consists of two stages.
The first stage includes the reclamation of the tevdsy site bowl formation with the
maximum slope of 1:3, sealing and reclamation lagegassing with shallow degassing
wells, drainage through rain water offtake, straagrdown from the landfill surface to the
ditch system around the landfill base. All mentidriechnical treatments allow to secure
the landfill from rain water infiltration deep with the landfill, maximal rain water
drainage out of the landfill, preventing from dagtiand wind taking away light parts of the
landfill, creating a biological barrier for plartat systems and rodents, erosion protection
of the landfill surface. The second stage - rectéona includes barren ground fertilization,
covering the reclamation layer, site’s integratidgth the surroundings by irregular planting
of trees and shrubs. Its aim is to recover therahfunctions of the terrain.



552 Sylwia Tarnawa and Joanna Makuchowska-Fryc

The after-care monitoring involves monitoring thevdl and composition of
underground water, flow intensity as well as swgfa@ter composition, biogas composition
and settling the landfill surface and slope, actmydo the schedule.
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ZAGOSPODAROWANIE TERENOW BYLEGO SKLADOWISKA ODPADOW
KOMUNALNYCH W POLANICY-ZDROJU

! Miejski Zaktad Komunalny w Polanicy-Zdroju
2samodzielna Katedradgnierii Procesowej, Uniwersytet Opolski

Abstrakt: Sktadowisko odpadéw w Polanicy-Zdroju zadoo w 1945 roku, a zamkio w 2009 roku.
Zlokalizowane zostato w oklbie miasta, obok rzeki Bystrzycy Dusznickiej i, gom tegoze nie funkcjonuje,
stanowi potencjalnerddio zanieczyszczenia wod powierzchniowych, zwdaazw okresie powodzi. Miasto
rozwija sk w kierunku uzdrowiskowo-turystycznym. BeZpednie gsiedztwo obiektu negatywnie wplywa na
jego wizerunek, zagra bezpieczistwu mieszkacéw i kuracjuszy. Obiekt nie spetnia aktualnych vegaw
technicznych, wymaga modernizacji. Konserwagrowadzi st w kierunku uformowania wierzchowiny
skitadowiska, zabezpieczenia zdeponowanych odpadbed penetragjwéd opadowych poprzez zastosowanie
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bentomaty, odgazowanie i odwodnienie, pokrycia jpgwierzchni warstw podglebia oraz gleby, zadarnienia
i zakrzewienia pokrywy rekultywacyjnej. Rozpatrywambszar wkomponowuje iw krajobraz poprzez
nieregularne nasadzenia drzew z uwdgleniem sukcesji wtérnej. Olgleno warunki prowadzenia monitoringu
poeksploatacyjnego.

Stowa kluczowe:odpady, sktadowisko, konserwacja, rekultywacjddgjiczna
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ABOUT TESTING AND REGULATION
OF ARABLE SOILS’ PHOSPHORUS STATUS

BADANIA REGULARNO SCI WYSTEPOWANIA FOSFORU
W GLEBACH UPRAWNYCH

Abstract: A high content of phosphorus (P) in the soil coskagricultural landscape may cause (in connection
with P leaching and emission) a high risk of P lowtffrom agro-ecosystems and its inflow into thetaveof
rivers, lakes and sea. P concentration, which obnthe primary productivity in agro-ecosystemsatishe same
time the key factor of eutrophication of water kesdi The continual testing of P content in soil éesmtio
recommend the optimal doses of fertilizer appl@atnd therefore enables to minimize the pollutisk to both:
agro-ecosystems (by excessive P content) and Wwatkes (by avoiding their eutrophicatiofhe aim of this
work was to compare the results of soil plant add P analysis by ammonium acetate-lactate (Ald,@lcium
acetate-lactate (CAL), and Mehlich3 (M3) methodd distribution of soils into different soil P statalasses. The
distribution into classes is affected by the phgsfzarameters of soil. This analysis shows thatiligion into
classes depends on the soil P content and aldeanéthod of determination.

Keywords: arable soil, available P, fertilizer requiremeini] gesting, P status of soil

Introduction

Phosphorus is one of the most important plant entrelements in the environment
[1]. Agricultural soils are analysed for P mainby festimating their fertilizer requirement
for plant growing. Only a small part of phosphopussented in soil is in the plant available
form. Plants are able to assimilate P from envirenimonly in the form of orthophosphate
ions (HPQ™ and HPQ* form [1, 2].

There are a lot of analytical methods developedHerdetermination of plant available
P in soils. The widely used soil P analysis methindhe Baltic Sea region are (DL, AL
and CAL) which are quite similar by chemical beloaviof extracting solution. Since 2004,
M3 is accredited as the official method for theedetination of plant available P in soils,
superseding the previously used AL and double tacfBL) methods in Estonia. The
chemical composition and reaction mechanism withcemponents are greatly different in
M3 and lactate methods [3, 4]. The problem is ttdferent methods divide soils
differently according to their P content levels atal their fertilizer requirement
classifications. This makes comparison of limitgl arategories difficult. Therefore, the
recommended amounts of P fertilizers for fertiligatdepend not only on the soil initial P
content but, to a large extent, on the methodolafggnalysis used. As a result of incorrect
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recommendations the risk occurs that not optimawarts of phosphorus fertilizer are used
for the plant production. This can lead to a lowlgior to environmental pollution due to
leaching of excess phosphorus from soil.

Baltic Sea is one of the most polluted seas initbidd and pollutants which lead to its
eutrophication are nitrogen and phosphorus [5S6Jeral works [5-7] indicate agriculture
as one of the major sources of P leached into waddies. The reason of the leached P
from the agricultural soil may be related to inemtrrecommendations for fertilization.

The aim of this study was to compare the plant labke soil P content values
determined with M3, AL and CAL methods, study thewrrelation with other soil
properties and also compare how the analysed amlglistributed to M3, AL and CAL
fertilizer requirement groups according to the Rteat.

Materials and methods

In all, 140 soil samples were taken from the adtically used areas’ topsoil
(0-25 cm) for testing the plant available P detaation methods in Estonia in summer
2011. The characterization of the used sample sefivien in Table 1. Soil texture is
determined with the pipette method [8]. Classifeedording to Soil Survey Manual [9] the
texture of the majority of samples was sandy lo&a@®?(samples) and loam (28). Three soil
samples were classified as loamy sand and sevisrasasilt loam.

Table 1
The chemical and physical characteristics of thesl il samples set € 140)
Characteristics Mean SD Min. Max
pHKCI 5.7 0.68 4.1 7.2
Corg. [%] 1.9 1.12 0.7 7.4
Sand [%] 58.6 9.31 31.7 81.3
Clay [%] 9.6 3.83 3.6 21.2
Silt [%] 31.8 7.98 15.1 59.6
Ca by AL [mg kg'] 4064 12395 385 103821
K by AL [mg kg 187.5 1225 475 766.7
Ca by M3 [mg k] 2258.9 2488.3 441.8 14730.2
K by M3 [mg kg] 208.3 118.6 69.8 770.7

1SD- standard deviation

Three methods were used for the determinationaftpvailable P content in the soil:
ammonium acetate-lactate (AL), calcium acetateatac(CAL) and Mehlich 3 (M3). The
used methods differ in a chemical composition aHdop extraction solutions, extraction
time and the used instrumental method (Table 2).

For the estimation of soils P fertility status tistonian classifications for M3 and AL
methods and German classification for CAL methodewesed (Table 3). In 2014 the limits
for P fertility status classes were changed andetbee the content limits for soils with
a high and a very high P content were decreasetifanra very low class the limit of P
content was increased in Estonia (Table 3). Twasgp distributions into classes were
used in this work. One according to Table 3 to fileesses and the second to three classes:
low (A+B), medium C and high (D+E) class.
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Table 2
Characterization of the methods used for deternginaif the soil plant available P content
. . . . Time of
. . Main cation of | Soil:solution ) Instrumental method.
Method | Extraction solution extraction solution ratio exfgili«;tfon wavelength [nm] Ref.
0.2 [M] CH;COOCH,
0.25 [M] NH,NOs, . e
M3 | 0.015 [M] NHF, NHH“2'5 1:10 10 '\"2'1355158' [10]
0.013 [M] HNO, pH 2. :
0.001]M] EDTA
0.3 [M] CH;COOCH,
0.05 [M] Ca(GHs0s), ca", . g
CAL 0.05 [M] oH 4.1 1:20 120 UV-VIS, 882 [11]
Ca(CHCOO)
0.1 [M] +. :
AL NH4(C3Hs0s), 0.4 NHH34 25 1:20 240 “453/*6'51% [12]
[M] CHsCOOH pH S, :
MP-AES - Microwave induced plasma atomic emissimectoscopy
2UV-VIS - Molecular spectroscopy
Table 3
Classification of agricultural soils according ketP content into the P status classes
P status classes
Very low Low Medium High Very high Country
Method A B C D E of use Ref.
P [mg kg
m3! <20 20-45 46-90 91-145 > 145 Estonig| [13]
M3? <15 15-40 41-95 96-205 > 206 Estonig| [14]
AL <20 20-40 41-80 81-120 > 120 Estonia] [15]
CAL® <24 25-48 49-72 73-104 > 105 German [16]

! classifications used from 2014
2 classification used from 2004 to 2014 for sané@yasoils with < 2% humus content
3 classification used in Sachsen-Anhalt region

Descriptive statistics was used and principal camepo analysis (PCA) was performed
for the evaluation of factors which affect the feswf the plant available phosphorus
analysis, also for discovering the common patteémssoils’ chemical and physical
properties and plant available P content that vedsrchined with three methods.

Results and discussion

Due to significant differences between the chemicampositions of the used
extraction reagents, the mean soils’ phosphoruteobuliffers more than two times (Table
3). The highest phosphorus content in the investthaoils was obtainduy extraction with
M3 extractant and the lowest content by CAL metlfddble 4). The mean content of
available P in the sample set decreased in the 8¥dé3 > P-AL > P-CAL. Neyrod and
Lischer [17] and Schick et al [18] reported theestlrder of extraction ability: P-AL >
P-M3 > P-CAL. The reason for differences in theewrdf extraction ability between M3
and AL methods may result from the time of ext@ttiThe extraction time of M3 method
is very short for the stabilization of equilibriubetween P species in the solution and
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a solid phase. By the modified M3 method (used &tohia) the extraction lasts ten
minutes, whereas in the initial protocol the tinfiextraction was five minutes.

Table 4
Plant available phosphorus content in soil sampyeal, CAL and M3 methods
Content of plant available [mg kg']
Method Mean Max Min. SE
M3 169.5 482.6 10.5 8.64
CAL 67.5 346.5 7.9 4.44
AL 83.2 383.2 9.0 5.65

1SE- Standard error

According to the M3 method most of the soil samlé8%), used in the research,
belong to the high (D) and very high (E) P contelasses. Using AL and CAL methods
there are only 31% and 39% of soils respectivedy kielong to the D and E content’s class.
The similar opposite difference appeared when ceoimgadistribution into low (B) and
very low (A) classes. By CAL method the part of IBwcontent soil is ten times higher than
by M3 method - 50%. Such big differences in thdritigtion into classes may result as
from the determination methods but as well from thiferent physical and chemical
properties of soils (Table 1).
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Fig. 1. Distribution of the soils by plant availal¥® content into five status classes(140)

The pH and chemical content of extraction solutiaresimportant factors which affect
the results of the extracted amount of P [3]. Déjpanon the chemical composition of the
extraction reagent the main mechanisms of dissolutif P from the soil are different.
During the extraction by AL and CAL methods thesdisition of P takes place mainly by
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anion exchange and acid dissolution processes. Aesswt of acidity of M3 extractant

(pH = 2.5), the acid dissolution is the essentiathanism of P dissolution. Due to EDTA
in the composition of solution, the second main ma@ism in the extraction process is
cation complexation. This causes the dissolutioR dfom different pools and in different
amounts. Therefore, the distribution between low high P classes is not similar to M3 -
AL and M3-CAL methods.

According to several researches [4, 17] the pHhef $oil is one of the prevailing
parameters which affects the availability of phaspis from the soil. Therefore, the soils
used in the research were divided by their pH vahte two subsets: a) moderately and
strongly acid or non-saturated soils withgH< 5.5 and b) lightly acid or neutral soils with
PHkci > 5.6. In subset A of more acid soils the majoritysoils (81%) belongs into high P
content (E and D) groups by M3 and only 1% beland tand B classes (Fig. 2). Contrary
to M3 method and according to AL and CAL methotis, largest are low P content classes
- 46 and 69%, respectively.
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Fig. 2. Distribution of the majority of the acidilso(pHkc < 5.6) by plant available P content into five status
classesn{=73)

According to M3 method there are noticeable chariges group of soils with pH
above 5.6 compared to the acid soils @H.6) only in A and B classes. Their percentage
has grown ten times - to 10% (Fig. 3). By conttasAL and CAL methods, the percentage
of soils with a low P content (classes A + B) dasexl to 14 and 29% respectively.

Comparing the distribution into three classes risvemexpectedly that 28% of the
soils are classified as high P content soils byriw&hod and as low content soils by CAL
method (Fig. 1). For the acid soils, the percentafysoils belonging into two extreme
opposite classes simultaneously is 50% for M3 aAt,@nd 27% for M3 and AL methods
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(Fig. 2). For the soils with pH above 5.5 only 6¥tee soils participate simultaneously in
two opposite classes (Fig. 3). This situation iseptable neither for agricultural producers
nor for the environment. According to such classifions plant growers get untrue
suggestions for fertilization and cannot managetasuably. In addition, there is

a possibility of over fertilization with a risk opollution to the environment and

eutrophication of surface water bodies.
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Fig. 3. Distribution of the soils with pid > 5.6 by plant available P content into five statlassesr(= 67)
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Fig. 4. PCA of soil's chemical and physical profstand plant available P content in soil deterchiwéh three
methods
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For the explanation of factors which affect theedetined content of plant available P,
the PCA analysis was performed (Fig. 4). Accordimghe statistical analysis the results of
AL and CAL were more related with the soils’ cheatiproperties indicating that if the soil
pH and Ca content were higher, there were alsoehiBhcontents determined with AL and
CAL. The P content determined with M3 was almodejmendent of soils’ chemical
properties. The soils’ physical properties wereyoslightly related with P content
determined with M3, while the P content was higharase of more sandy soils.

Conclusions

According to the PCA the soils’ chemical and phgbfroperties affect the results of P
analysis similarly despite the different dissolatimechanism. The differences between the
AL and CAL methods are very small. By classifyingjls according to the results of P
analysis, done by M3 and AL or CAL methods, it @sgible that the same soils belong to
the opposite groups.

The situation where the officially used methods tlog estimation of P content give
opposite results is unacceptable. Additional redess are necessary to achieve the
adequate distribution of soils into P fertility sig classes according to phosphorus content
of the soil.
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BADANIA REGULARNO SCI WYSTEPOWANIA FOSFORU
W GLEBACH UPRAWNYCH

Abstrakt: Wysoka zawart@ fosforu (P) w glebie krajobrazu rolniczego zestanowé przyczyre (w pokczeniu

z wymywaniem oraz emigj wysokiego zagrzenia P w wodach rzek, jezior i moérz, a pochpdgo

z ekosystemow rolniczych. ZawastoP kontrolupca produkej pierwotry agroekosystemow stanowi czynnik
eutrofizacji zbiornikéw wodnych. @gta kontrola zawartwi P w glebie pozwala rekomendoivatosowanie
optymalnych dawek nawozéw, a tym samym zminimal&owyzyko zanieczyszchezaréwno agroekosysteméow
(o podwyzszonej zawartei P) i zbiornikbw wodnych (poprzez unikanie ichtrefizacji). Celem pracy byto
poréwnanie zawartsi w glebie P dospnego dla rélin oznaczonych trzema metodami analitycznymi:
octanowo-mleczanay/(AL), wapniowo octanowo-mleczan@wCAL) i Mehlicha (M3) i sklasyfikowania gleb
pod lgtem zawartéci P. Wykazanoze rozmieszczenie P w poszczegdinych glebach wphavech wigciwosci
fizyczne. Stwierdzono zataos¢ zawartéci P od klasy gleby oraz metody oznaczenia P.

Stowa kluczowe:gleba rolnicza, wymagania nawozowe, badania glebstatus P gleb
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EXCESS AND DEFICIENCY OF COAGULANT
IN THE COAGULATION PROCESS - COMPUTER SIMULATION

NADMIAR | NIEDOMIAR KOAGULANTU
W PROCESIE KOAGULACJI - SYMULACJA KOMPUTEROWA

Abstract: Coagulation is an important process used in vartdrsewage treatment. Because of its complexity and
many factors affecting its speed and efficiencgréhis a need for continuous research of a fundthaes well as

a utilitarian nature. The kinetics of the coagwiatprocess is still not fully investigated or expé&d. This is due to
the limitations of laboratory experiments, in castrto computer simulation, which offers practicalhlimited
experimental possibilities. This paper presents rémilts of research carried out using a computegrpm
simulating the coagulation of a suspension comgirspherical particles of sol and spherical pasicbf
coagulant. The effect of excess and deficiencyoafyalant on the formation time of the first floclsvidentified.
The influence of parameters such as the concemirafisol, size of coagulant particles, and thgahvelocity of
sol and coagulant was analysed. The study revehigidboth deficiency and excess of the used coagula
decreased the rate of the coagulation processadtalso found that an increase in the simulatéidlinelocity of
the sol (mixing), as well as the increase in theigla diameter and concentration of the sol insegbthe speed of
sol destabilisation.

Keywords: coagulation, sol, computer simulation

Introduction

Solid pollutants in water and wastewater are uguailloidal and determine turbidity
and colour intensity. Coagulation is one of the nef§ective methods of removing this
type of pollution. This process is widely used li ttreatment of water and wastewater.
However, due to its complexity it continues to beestigated by many scientists [1-4].

Coagulation is a complex physico-chemical process] its course and efficiency
depend on many factors, such as the type and clodng@lutants, pH value, temperature,
type and dose of coagulant, reaction time, mixiogesl, etc. The range of optimal process
conditions is often narrowe.g. with respect to temperature, pH, and coagulane dss
treatment plants should aim at increasing the rarigerameters at which optimal results
can be achieved [5]. Computer simulation can heégntify correlations between factors
affecting coagulation, as it offers practically iamited experimental possibilities [6-8].

This paper presents the results of research castiedn coagulation and flocculation
using a computer program simulating a system coimgispherical particles of suspension
and spherical particles of coagulant. The effeaafess and deficiency of coagulant on the
rate of formation of the first flock was identifie@he influence of parameters such as the
concentration of the sol, size of coagulant pagtichnd the initial velocity of coagulant and
sol was analysed.
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and Mazury, pl. tédzki 4, 10-957 Olsztyn, Polandope +48 89523 37 38, fax +48 89532 48 01,
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Materials and methods

The study employed the ZB2 model simulating thecpss of aggregation, coagulation
and sedimentation of spherical sol particles indumg spherical particles of coagulant. The
correct operation of this software was proven vpus studies [9, 10]. The ZB2 program
is a stochastic-dynamic model. Its operation issdasn random variables and the state of
the experimental system changes over the simuldiine. The core of the program is
a module solving the equation of motion for a dartaumber of points of matter in a closed
vessel. The program simulates the process of rggidkinetic coagulation wherein each
collision of a coagulant particle with a sol paditeads to a stable bond, and particles of
the same type do not bind to each other. The catignl threshold identified asE)
indicates the number of sol particles requirechitiate sedimentation; it was determined in
such a way that for one particle of the coaguléward is a predefined number of sol
particles. The initial values describing the pasitiof particles are generated randomly
according to a homogeneous distribution insidetémk. The direction of particle motion
and their initial position are selected randomlgading to RANDOM instructions. The
angle of particle reflection from the wall of thessel is always equal to the angle of
incidence. To simulate the friction between soldtigles and liquid, the speed of the flock
in the direction of the surface is reduced by 046t shift unit. The sedimentation rate
increases with the increase in the number of sighes in a clump.

In the simulation studies, the following input datere assumed:

Nc - number of coagulant particles; = 20, 40, 60, 80, 100, 120, 140, 160, 180, 200
Ns - number of sol particles; in the studids= 800, 1000

Vc - initial velocity of coagulant particld/c = 50, 100, 200, 300

Vs - initial velocity of sol particleVs = 50, 100, 200, 300

E - coagulation thresholdE = 10 = const.
F - settling coefficientF = 0.2 = const.
re - coagulant radius¢: = 1, 2, 5,

rs - sol particle radius;s = 1 = const.

mc/ms - ratio of the coagulant particle mass to the sotiple mass;mc/ms= 1 = const.

All measurements of time)(were taken in seven replicates. Maximum and mimim
values were rejected, and the arithmetic mean waisilated for the remaining five values.
Values of standard deviation were presented irvagleplots.

Results and discussion

Coagulant dose is an important factor influencing toagulation process. Excess of
coagulant (above a certain optimal dose) is unalelsrnot only for economic reasons, but
it also creates a secondary contamination in theti@n system, which in some cases may
pose a greater threat than the substances beingveeimFor example, aluminium is
a typical contaminant used in aluminum-based c@ags) and it remains in the reaction
system due to the hydrolysis of the dosed subssanite content in water during
coagulation can significantly exceed acceptablédim



Excess and deficiency of coagulant in the coaiguigirocess - computer simulation 565
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Fig. 1. Effects of deficiency and excess of coagiuda the rate of formation and sedimentation effttst flock

Figure 1 presents the effects of deficiency ancesof coagulant on the time needed
for the formation and sedimentation of the firsick, assuming the constant initial velocity
of sol and coagulant particlég = Ve = 50 = const, and a constant number of sol pe#icl
Ns = 800. The shortest time for the formation of tingt flock was found for the coagulant
dose calculated stoichiometricallye. at the predefined coagulation threshotel £ 10)
completely removing particles from the systelig € 100%). A significant deficiency of
coagulant (20% of the optimal coagulant dose) prgpdal the time necessary for the
formation of the first flock by 13% compared to thBortest time. As indicated in the
figure, both deficiency and excess did not sigaifity affect the formation of the first
flock. It may be expected that a significant exaeflssoagulant should significantly reduce
the time necessary for the formation of the fitstk, but the contrary effect was observed,
and this time was slightly longer. The excess ddgutant with respect to the assumed
coagulation threshold resulted in the dominangeaoficles with a different charge, and the
formation of a new colloidal system under such ciorks.

t[s] Ns=1000, Vc=50, Vs=50, rs=1
10 —
8 — - — - S
6 _— L Orc=1
Orc=5
4 Orc=10
i l il
20 40 60 80 100 120 140 160 180 200
Nc [%]

Fig. 2. Effects of deficiency and excess of coagutd different particle sizes on the rate of fotima of the first
flock

Another important factor affecting the coagulatiprocess is the type of coagulant.
Figure 2 shows the effect of excess and deficieriayoagulant on the time needed for the
formation and sedimentation of the first flock atfetent radii of coagulant particles,
i.e. 2-, 5- and 10-fold greater than the radius ofgbleparticle (s = 1). The increase in the
size of coagulant particles significantly reduckd time required to form the first flock.
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When coagulant with a radius 10-fold greater thlae tadius of the sol was used, on
average 40% less time was needed to form theflirst compared to the coagulant with
a 5-fold smaller diameter. With a 10-fold differenbetween the radius of the sol particle
and coagulant particle, the excess or deficienayoafjulant had no significant effect on the
time required for the formation of the first flock.stronger effect of excess and deficiency
of coagulant on the coagulation process was obddnrecoagulant particles with smaller
radii (2- and 5-fold larger than the sol partidelius), and a significant deficiency or excess
of coagulant prolonged the time required for themfation and sedimentation of the first
flock.

Other important factors influencing coagulation expeare temperature and mixing,
which is aimed at the equal distribution of coagulm the whole volume of water, and
ensures the proper course of flocculation.

Figure 3 presents the effect of deficiency and sxa# coagulant on the coagulation
process. In this case sol particles have a constaial velocity of Vs = 50, and the initial
velocity of coagulant particles is equal to thdiahivelocity of the sol, or 2-, 4-, or 6-fold
higher velocity than the initial velocity of the IsoThe presented process simulates
preheating or mixing of coagulant before adding ithe sol solution. The figure shows that
preheating the coagulant (mixing) has no significeffiect on the time required for the
formation of the first flock. For the optimal dogecoagulant a 6-fold increase in the initial
velocity of coagulant was associated with only &2&duction of the time required for the
formation of the first flock. The excess of coagujaegardless of the initial velocity, did
not increase the coagulation rate.
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Fig. 3. Effects of deficiency and excess of coagut different initial velocity on the rate of fmation of the
first flock

Figure 4 shows the effects of excess and deficiesfcgoagulant under simulated
conditions where the sol solution was preheatedkdd)i before adding coagulant; sol
particles had an initial velocity 2-, 4-, or 6-fajdeater than the initial velocity of coagulant,
i.e.Vc = 50 = const. Figure 5 presents the effects atiefcy and excess of coagulant on
the simulated coagulation where coagulant and adiges had the same initial velocity.
Figures indicate that the coagulant dose can beifisigntly reduced by increasing the
initial velocity of sol to achieve the desired cakagion rate. The coagulation rate increased
with the increase of the initial velocity of eitheol particles alone (Fig. 4) or sol and
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coagulant particles (Fig. 5). For the optimal doseoagulant a 6-fold increase in the initial
velocity of sol and coagulant reduced the time iregufor the formation of the first flock
by 64%. At 4- and 6-fold increases of initial vatgahe deficiency or excess of coagulant
had no significant effect on the formation timettod first flock.
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Fig. 4. Effects of deficiency and excess of coagigith the constant initial velocity of coagulgpdrticles and

increasing initial velocity of sol on the formatitime of the first flock
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Fig. 5. Effects of deficiency and excess of coagulaith the increasing initial velocity of coagutaand sol

particles on the formation time of the first flock

Summary and conclusions

Coagulant dose is an important factor affectinggotation, and both its deficiency
and excess may have a negative impact on coaguldtidhe presented simulation model
coagulation was achieved through the interactiontvad colloidal systems, sol and
coagulant. Both deficiency and excess of coagulkedhticed the coagulation rate. Equal or
close to equal absolute values of two opposite gadsamof both sols are necessary for
coagulation. If one of the sols is present in exaasis deficient, then coagulation may be
partial or fail completely. Colloids with oppositharges adsorb each other, and the charge
that has not been neutralised remains on a newtyefd particle. If coagulation occurs in
two interacting colloidal systems, then the excefscoagulant above the predefined
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coagulation threshold causes the dominance ofctestivith the opposite charge and a new
colloidal system is formed.

The type of coagulant in the simulated system awdease in the size of coagulant
particles increased the coagulation rate. The effeexcess and deficiency of coagulant on
the coagulation process was much weaker for coagudarticles with a longer radius
(10-fold greater than the sol particle radius) tf@ncoagulants with shorter radii (2- and
5-fold greater than the sol radius), where a sigguift deficiency or excess of coagulant
prolonged the time required for the formation af fhist flock.

Coagulation conditions, preheating or mixing of tmagulant before adding it to the
sol solution had no significant impact on the cdatjon rate. However, preheating and
mixing of the sol before adding coagulant had aifitant impact on the formation of the
first flock and coagulation rate. For sol partickgsh a higher initial velocity the deficiency
or excess of coagulant has no significant effectaagulation rate. A coagulant dose can
be considerably reduced by increasing the inidbeity of sol, and the desired coagulation
rate is still achieved.
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NADMIAR | NIEDOMIAR KOAGULANTU
W PROCESIE KOAGULACJI - SYMULACJA KOMPUTEROWA

Katedra Chemii, Wydziat Ksztattowartmodowiska i Rolnictwa, Uniwersytet Warasiko-Mazurski, Olsztyn

Abstrakt: Koagulacja jest istotnym procesem stosowanym wysmzaniu wody isciekdéw. Jest to proces
zlozony, wiele czynnikéw wplywa na jego szybkd efektywnd¢. Std wynika potrzeba gigtych bada natury
zaréwno fundamentalnej, jak i utylitarnej. Kinetykeocesu koagulacji gjle pozostaje nie do koa zbadana
i wyjasniona. Wynika to z ogranicaew obszarze laboratoryjnego eksperymentowania, zeqgiwieistwie do
symulacji komputerowej, ktéra praktycznie stwarz@ograniczone midiwosci eksperymentalne. W pracy
przedstawiono wyniki badaprzeprowadzonych przy zastosowaniu programu koempwego symulucego
koagulact zawiesiny zawierapej kuliste czstki zolu i kuliste czstki koagulantu. Ok&ono wptyw nadmiaru
i niedomiaru koagulantu na szylkotworzenia pierwszego ktaczka. Badano wplyw takparametréw, jak
stezenie zolu, rozmiar koagulantu,gpkos¢ pocatkowa koagulantu i zolu. Stwierdzonze zaréwno niedomiar,
jak i nadmiar stosowanego koagulantu powodowatzamié szybkéci procesu koagulacji. Stwierdzono takze
wzrost symulowanej pdkosci pocatkowej zolu (mieszanie), wzrostednicy i s¢zenia zolu powodowat wzrost
predkosci destabilizacji zolu.

Stowa kluczowe:koagulacja, zol, symulacja komputerowa
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Abstract: One of the main threats to the sustainability ahmipal landfills and quality of water-soil envimment

is being posed by the leachate percolation thrabghottom sealing liner. The compacted minera&riinutilizing
clays of various plasticity to obtain the saturabgdraulic conductivity lower than 1-fom-s* are one of the
most popular manners of landfill isolation. Howeviire clayey substrates of high plasticity presenery high
expansivity and are prone to swelling, shrinkage emcking. Swelling and shrinkage of compacted tfeers,
resulting from the cyclic drying and watering ohyglsubstrate, are irreversible and after sevedesymay result
in a significant increase in the hydraulic conduittiand drastically decreasing sealing capabditié compacted
clay liners. This paper presents the attempt ddrd@hation the influence of the selected substrgiesticity for
compacted clay liner of municipal landfill undenggicyclic drying and rewetting on the isolating ahitities of
the municipal landfill's bottom liner. The plastigiof tested clay materials was determined andsifiad by the
standard methods. Saturated hydraulic conductofitthe studied substrates compacted by the starfactor
method was measured by the laboratory falling hpadneameters for compacted soils. Measurements of
saturated hydraulic conductivity of the tested snaltss after three cycles of drying and rewettirggeaperformed

in the standard 100 cnsteel cylinders by the falling and constant hedmbiatory permeameter. Determination of
water seepage through the tested bottom compaletgdireers was based on the standard form of Déeyfor
the saturated conditions. The obtained results sanfluence of plasticity of clays on decreasé¢hieir sealing
capabilities after several cycles of drying andetting and, by extension, undesirable increaséénseepage
volume through the compacted bottom liner.

Keywords: clay materials, compacted mineral liners, hydracdinductivity, sustainable landfilling

Introduction

According to Allen [1] the sustainable landfillimghould be understood as “the safe
disposal of waste within a landfill, and its subsent degradation to the inert state in the
shortest possible time-span, by the most financiefficient method available, and with
minimal damage to the environment”. Among the atlsgible aspects of sustainable
landfilling, the environmental impacts, relatedlitaiting the possible threats to water and
soil are the crucial issue [2]. The main threatsudace waters, groundwater and soil are
posed by leachate percolating through the linestati;ig landfill from the environment
[3-5]. Thus, seepage of leachate from the depositestes should be completely prevented
by the bottom liners which are often constructednafural materials, of appropriate
permeability (commonly below 1-10m-s* [6-8]) often additionally supported by the
plastic or geosynthetic membranes [9-13]. So indikeussed case, the sustainability of the
landfill is related to the sustainability and duligp of its bottom liner.

Bottom liners of the landfills are commonly basedvarious types of compacted clays
as the natural materials of a very low hydraulindwrctivity [14, 15]. But compacted clays,
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Contribution was presented during ECOpole’'l6 Canfee, Zakopane, 5-8.10.2016
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or even some sandy soils containing fine particlggsent significant expansiveness,
related, among the others, to their plasticity fonching conditions [16, 17]. The expansive
soils are able to significantly increase their votu(to swell) when saturated and to reduce
their volume (to shrink) when dewatered [16]. Bptienomena result in changes of soils’
saturated conductivity and sealing capabilities.rédoer, swelling and shrinkage are
irreversible processes resulting in cracking andnges in unsaturated and saturated
hydraulic conductivity; soils or substrates spegimence swelled or shrinked are generally
unable to return to their initial characteristid8]. The each following cycle of drying and
rewetting changes swelling and shrinkage propedasewell as hydraulic characteristics of
clays. The equilibrium was reported to be usuatiiieved after several cycles (3 to 5),
when changes in expansivity of clays are alreaujtdid [16, 19-23]. So, the sustainability
and durability of the correctly formed clay linersay be reduced by the decrease in their
sealing capabilities caused by changes in theiraufit properties related to molding
conditions and soil properties, including plasyicias well as to changes caused by cyclic
drying and rewetting.

This paper presents the attempt of determinatienirtluence of the plasticity of the
selected substrates for compacted clay liner oficiad landfill undergoing cyclic drying
and rewetting on the isolating capabilities of thmunicipal landfill's bottom liner
constructed according to the actual standards.

Materials and methods

The presented studies were based on the clay alateempled in six locations close
to Lublin, Poland. Materials sampled in Bychawa &adek Ordynacki were recognized as
silty clays, while in Pawlow and Mejznerzyn as &alkfinally, substrates from Markowicze
and Gawlowka were described as clay loam and salagyloam, respectively. The basic
characteristics of the sampled substrates aremiezba Table 1.

Table 1
Basic characteristics of the tested clay matenatgjified after [24, 25]
Lazek . ]

Substrate Bychawa Ordynacki Pawlow | Mejznerzyn | Markowicze | Gawlowka
Particle Sand [%)] 12 4.5 11 13 25 66
fraction Silt [%] 46 51 37 35 37 3

Clay [%)] 42 445 52 52 38 31
Solid particle density 2.72 2.68 261 2.79 2.76 2.86

[Mg-m™]

Bulk density [Mg- ] 1.64 1.70 1.67 1.37 1.97 1.95
Saturated hydraulic | 5 75 1510 | 437,10 | 251.10° | 2.05.10° | 1.00-10° | 4.73-10°
conductivity in situ [m-g]

The particle size distribution of the tested clagtenials was determined according to
PN-B-04481:1988 [26], solid particle density wasaswed in le Chatelier flask and
gravimetric water content was obtained by the stethdveight method according to ASTM
C566-13 [27].

The plasticity of tested clay materials was detasdiby the standard methods [28]
and classified according to the Unified Soil Cléisation System [29]. Saturated hydraulic
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conductivity Ks) of the studied substrates under their naturatlitioms was measured in
situ by the field falling head permeameter BAT proeld by GeoNordic, Sweden.

Laboratory measurements of saturated conductivitythe tested substrates after
compaction were performed in the permeameters darpacted soils by Humboldt Mfg.
Co, USA. The H-4145 compaction permeameters anddliag water head method of
measurements, meeting requirements of ASTM D585B9E were applied to our studies.
The tested clay substrates were compacted, acgotdirPN-B-04481:1988 [26] at the
optimum water contentag,) and at commonly advised for compacted liner qoietibn
95% of maximum bulk density amgh, < w; < 1.2Wgp.

To measure the saturated hydraulic conductivitythef tested materials after three
cycles of shrinkage and swelling, the compacted satdrated materials were sampled to
the standard 100 chsteel cylinders. All the samples were air driedomm temperature,
approx. 20°C, and slowly rewetted by the capillsaturation. After each of the three drying
and wetting cycles, saturated hydraulic condugtiwiteasurements were performed with
constant or falling head method (depending on #iaevof the measured parameter, above
Ks = 1-10° m-s* the constant head method was used) in a laboraterneameter,
produced by the former IMUZ, Lublin, Poland.

Assessment of seepage through the bottom lindizingi the tested clayey substrates
determined for the assumption of its operation atrated, or very close to saturated,
conditions. Thus, the standard form of Darcy equmtivas used for determination of the

seepage flux for 1 frof liner area:
_k dh
qD — s dl

where:qgp - Darcy unit flux [m-51, % - pressure head gradient.

Calculations of seepage were performed in MS EXoelthe assumed thickness of
bottom compacted clay liner equal to 1 m, meethgrequirements of Poland’s national
standards [7], and constant pressure head 0.3 typiaal maximum leachate head over the
bottom liner for the normally operating municipandfill [31]. The assessment was
performed forKs measured in the laboratory conditions for subssrdbrmed at 95% of
maximum bulk density ang,p < wr < 1.2Wop:.

Results and discussion

The results of tested clay substrates plasticitgrd@nation, as well as the measured
saturated hydraulic conductivitl{s for the optimal water contemw,, and the applied
molding watemy; content are presented in Figure 1 and Table 2.

The results presented in Figure 1 and Table 2 ghaiwall the tested clay substrates,
regarding their different particle composition aAtterberg limits allowed the required
value of saturated hydraulic conductivity lowerrtta 10° m-s* for optimum and forming
water contents, wet of optimum, for 95% of maximahsity andvyp< wi< 1.2Wepy.

Figure 2 shows results of measurement&gdifter three subsequent cycles of drying
and rewetting, resulting in cyclic shrinkage ana:kiwvg.

The results oKy measurements presented in Figure 2 show that nbiige dested
substrates was able to sustain its sealing capesilafter three cycles of drying and
rewetting. In all the tested cases the measuredradat hydraulic conductivity after
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shrinkage and swelling was greater than commoribwad 1-10° m-s*. The greatest
increase ofKs was observed for substrates of the highest pipsticdices, i.e. Lazek
Ordynacki and Mejznerzyn, for which tie after the % cycle exceeded even the value of
1-10" m-s* allowed by the American standards for the top ca¥enunicipal landfill [32].
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Fig. 1. Plasticity chart of tested clay substratesdified after [25]

Table 2
Optimum and forming water contents as well as tasti; for tested substrates
Lazek . .

Substrate Bychawa Ordynacki Pawlow | Mejznerzyn | Markowicze | Gawlowka
Wop/Wi [kg-kg?] 0.22/0.25 0.21/0.25 0.19/0.2p 0.26/0.3D 0.16/0.200.13/0.15
Ke atWop [M-s7] 2.75-10" | 2.09-10" | 5.66-10" | 2.86-10" 9.35-10" | 4.42.10*

Ks a“’""p[‘r:_""sil? L2Wot | 615101 | 520.10" | 4.17.10" | 2.46.10" | 1.17-10 | 9.45.10"
Recognized type of clay| CH CH CH CH CH CL
1.010°
% 1.010¢ |
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z
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3 Ordynacki
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£ 1.0107% A
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Fig. 2. Measure after subsequent cycles of drying-rewetting fdrstrates formed wet of optimum

The observed relation between substrates’ indiégdasticity and resultank after
the final third cycle of drying and rewetting isegented in Figure 3. It is clearly visible in
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Figure 3 that the increase in plasticity index ofmpacted substrate allows to achieve the
greater decrease of its saturated hydraulic condychafter forming, resulting in better
sealing capabilities of the compacted clay linart, Bn the other case, the higher plasticity
led to increased cracking and decrease in substragaling capability by increase in
hydraulic conductivity.
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Fig. 3. Relation between plasticity akd of clays after compaction and after the final eyof shrinkage and
swelling

To fully underline the above presented phenomendaily seepage assessment was
performed for 1 rh meter of the bottom liner constructed to meetabtual Polish and
European landfilling standards [6-8] and utiliziteggted substrates as the sealing material.
The results of our calculations are presentedguiiéi 4.

100
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=
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0.001 +
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Fig. 4. Calculated daily seepage for each studiedtsate and phase of cyclic drying and rewetting

As it is visible in Figure 4, the irreversible clygws in compacted clays structure
caused by cyclic shrinkage and swelling resultedlé&ar increase of the calculated daily
seepage. The tested clay materials directly aftenpaction showed satisfactory sealing
capabilities allowing the daily seepage max atléwel of 0.01 mm. Then, cyclic drying
and rewetting drastically reduced the sealing ciifiab of the tested clay substrates, the
calculated seepage increased by 2-3 orders of hoagni The greatest increase in
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calculated seepage values were observed for stdssted the highest noted plasticity
indices,i.e. materials sampled in Lazek Ordynacki and MejznerZihe observed values of
daily seepage reached the level of 16 and 74 mar #fe third, final tested cycle of
shrinkage and swelling for Lazek Ordynacki and Mejzyn substrates, respectively.

Summary and conclusions

Our studies showed that despite the fact thahalltésted clayey substrates were able
to assure the required significant sealing capaslidue to a very low value &f; after
compaction, the cyclic shrinkage and swelling dcally reduced the sealing capabilities of
the tested materials. The irreversible crackingthd studied substrates triggered the
significant increase in their saturated hydrautaductivity, thus, leading to the enhanced
volume of daily seepage. However, the observedeas® in seepage was not uniform.
There was observed the relation between the pigsticex of clays and increase kg and
resultant seepage after cyclic drying and rewett@®enerally, the higher plasticity index of
tested substrate, the great€y and resultant seepage after shrinkage and sweNerg
observed. Thus, in our opinion, the high plasticigys presenting a significant decrease in
their sealing capabilities after several cyclegligiing and rewetting should be avoided in
construction of compacted clay liners to ensure ltrgg-term sustainability of landfill
isolation and prevent increased pollutants migratio the natural soil and water
environment.

References

[1] Allen A. Eng Geology. 2001;60:3-19. DOI: 10.10163%8-7952(00)00084-3.

[2] Brogaard LK, Stentsoe S, Willumsen HC, Christenfen Waste Manage Resour. 2013;31:555-598. DOI:
10.1177/0734242X13482032

[3] Chofi A, Younsi A, Lhadi EK, Mania J, Mudry J, Verd\. J African Earth Sci. 2004;39(3-5):509-516. DOI
10.1016/j.jafrearsci.2004.07.013.

[4] Mukherjee S, Mukhopadhyay S, Hashim MA, Sen Gupta @it Rev Environ Sci Technol.
2014;45(5):472-590. DOI: 10.1080/10643389.2013.2465

[5] Brennan RB, Healy MG, Morrison L, Hynes S, Norton, CClifford E. Waste Manage.
2015;55:355-363. DOI: 10.1016/j.wasman.2015.10.010.

[6] Council Directive 99/31/EC of 26 April 1999 on thlendfill of waste. http://eur-lex.europa.eu/
legal-content/EN/TXT/?uri=CELEX:31999L0031.

[71 Rozporadzenie MinistraSrodowiska z dnia 30 kwietnia 2013 r. w sprawie dkiaisk odpadéw. (Directive
of the Ministry of Environment of 30 April 2013 onlandfills). http://isap.sejm.gov.pl/
DetailsServlet?id=WDU20130000523.

[8] German landfill ordinance, Deponieverordnung - Deécree on landfills (ordinance to simplify the
landfill law) - Germany, in the form of the resobn of the Federal Cabinet dated April 27th 2009.
http://www.bmub.bund.de/fileadmin/bmu-import/filpdfs/allgemein/application/pdf/ordinance_
simplifiying_landfill_law.pdf.

[9] Bagchi A. Design of Landfills and Integrated Sdiaste Management. New Jersey: John Wiley and Sons
Inc. Hoboken; 2004.

[10] Simon FG, Muller WW. Environ Sci Policy. 2004;7:22%0. DOI: 10.1016/j.envsci.2004.04.002.

[11] Laner D, Fellner J, Brunner PH. Waste Manage. Z1t1522-1531. DOI: 10.1016/j.wasman.2011.02.022.

[12] Laner D, Crest M, Schraff H, Morris JWF. Barlaz MAVaste Manage. 2012;32:498-512. DOI:
10.1016/j.wasman.2011.11.010.

[13] Aldaeef AA, Rayhani MT. J Environ Manage. 2015;182-178. DOI: 10.1016/j.jenvman.2015.07.036.

[14] Daniel DE, Wu YK. J Geotechnic Eng. 1993;119(2):233. DOl:
10.1061/(ASCE)0733-9410(1993)119:2(223).

[15] Bello AA. J Civil Eng. 2013;17(5):939-948. DOI: 1007/s12205-013-0155-x.



Assessment of seepage through municipal landdiyl iners after cyclic drying and rewetting 575

[16] Basma AA, Al-Homoud AS, Malkawi AlIH, Al-Bashabsh&bA. Applied Clay Sci. 1996;11(2-4):211-227.
DOI: 10.1016/S0169-1317(96)00009-9.

[17] Kalkan E. Applied Clay Sci. 2011;52:345-352. DQ0.1016/j.clay.2011.03.014.

[18] Holtz RD, Kovacs WD. An Introduction to Geotechni€mgineering. Englewood Cliffs, NJ: Prentice Hall;
1981.

[19] Chen FD. Foundations of Expansive Soils. Elseviger®e Company Inc. 1988.

[20] Dérner J, Dec D, Peng X, Horn R. Soil Tillage R&309;106(1):45-53. DOI: 10.1016/j.still.2009.09.013

[21] Tang CS, Cui YJ, Shi B, Tang AM, Liu C. Geoderma.012166:111-118. DOI:
10.1016/j.geoderma.2011.07.018.

[22] Fernandes M, Denis A, Fabre R, Lataste JF, ChreNenEng Geology. 2015;192:63-75. DOI:
10.1016/j.engge0.2015.03.017.

[23] Widomski MK, Stpniewski W, Horn R, Bieganowski A, Gazda L, Frands et al. Int Agrophys.
2015;29:365-375. DOI: 10.1515/intag-2015-0043.

[24] Stepniewski W, Pawtowska M, Gazda L, Widomski MK, FaarM, Depta M. Grunty spoiste Lubelszczyzny
przydatne do budowy mineralnych barier izolacyjnyaimych zastosowainzynierskich (Cohesive soils of
Lublin region suitable for mineral sealing linesdamther engineering applications). Lublin: Wyd
Politechniki Lubelskiej; 2015.

[25] Widomski MK. Sustainability of compacted clay liseand selected properties of clays). Lublin: Moafigr
Komitetu Inzynierii Srodowiska PAN. Vol 127; 2016. http://www.bc.pollplidiibra/docmetadata?id=12810

[26] PN-B-04481:1988. Grunty budowlane. Badania prébelnty. (Building soils. Investigations of soil
samples). http://sklep.pkn.pl/pn-b-04481-1988p.html

[27] ASTM C566-13. Standard Test Method for Total Evabte Moisture Content of Aggregate by Drying.
https://www.astm.org/Standards/C566.htm.

[28] PKN-CEN ISO/TS 17892-12. 2009. Badania geotechmeicBadania laboratoryjne gruntéw. ¢8& 12:
Oznaczanie granic Atterberga (Geotechnical invattg and testing. Laboratory testing of soil. P&t
Determination of Atterberg limits) http://sklep.pgtipkn-cen-iso-ts-17892-12-2009p.html.

[29] ASTM D2487-11. Standard practice for classificatioh soils for engineering purposes (Unified Soil
Classification System). https://www.astm.org/Staddd>2487.htm.

[30] ASTM D5856-95. 2007. Standard Test Method for Measent of Hydraulic Conductivity of Porous
Material Using a Rigid-Wall Compaction-Mold Permester. https://www.astm.org/DATABASE.CART/
HISTORICAL/D5856-95R07.htm.

[31] Koerner RM, Soong TY. Geotextiles Geomembranes. 02@0293-309. DOI:
10.1016/S0266-1144(99)00034-5.

[32] US Environmental Protection Agency. Solid waste pd&al facility criteria. Technical manual
530-R-93-017. 1993. https://nepis.epa.gov/Exe/ZyPI0g?Dockey=P1003F0V.txt.

OCENA PRZESIAKU PRZEZ CYKLICZNIE OSUSZANE | NAWIL ZANE
PRZESLONY ILASTE SKLADOWISK ODPADOW KOMUNALNYCH

tWydziat Inzynierii Srodowiska, Politechnika Lubelska
2|nstytutZywienia Rdlin i Gleboznawstwa, CAU, Kilonia, Niemcy

Abstrakt: Jednym z gtéwnych zagren dla zrbwnowaondici sktadowiska odpadéw komunalnych oraz jako
srodowiska gruntowo-wodnego jest infiltracja odcieképoprzez dno sktadowiska. Przestony mineralne
z materialdw ilastych o ébej plastycznéci, zagszczonych tak aby uzyskavspoétczynnik filtracji nkszy niz
1-10° m-s%, g jednym z podstawowych sposobéw zapewniania izokdpdowisk. Jednale grunty ilaste
0 wysokiej plastyczn@i s3 materiatami o wysokiej ekspansyweg podatnymi na gcznienie, skurcz oraz
spckanie. Rcznienie i skurcz, powodowane przez npsjce po sobie cykle nawnia i osuszania ilastej
zagszczonej przestony mineralneja siieodwracalne i po kilku cyklach mgogdoprowadzi do znacznego
zwigkszenia przewodnictwa wodnego, zarazem drastyczmigiejszajc zdolndci izolacyjne zagszczonych
itbw. Praca niniejsza przedstawia pgolokreslenia wplywu plastyczniwi wybranych gruntéw przestony
mineralnej sktadowiska odpadéw poddanego cyklicanesuszaniu i nawianiu na zdolnéi izolacyjne dolnej
przestony skladowiska odpadéw komunalnych. Plasiy€z badanych gruntéw okélono metodami
standardowymi i sklasyfikowano wedtug Unified S@lassification System. Wspétczynnik filtracji gromt
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w stanie pelnego nasycenia po gEgzeniu wyznaczono za pomoprzepuszczalrgiomierzy do gruntéw
zag:szczonych. Pomiary wspétczynnika filtracji po trizecyklach osuszania i nawénia przeprowadzono dla
prébek w cylindrach 100 chra pomog przepuszczalrisiomierza laboratoryjnego. Obliczenia pragsi przez
dolng zag:szczom warstw izolacyjra sktadowiska oparto na standardowej postaci rovenBrircy’ego dla strefy
saturacji. Uzyskane wyniki wykazaty wptyw plastycgai itbw na zmniejszenie ich wdaiwosci izolacyjnych po
kolejnych cyklach osuszania i nawdhia, a co za tym idzie, niepmlany wzrost olejtosci przesaku przez dola
warstwe izolacyjm sktadowiska.

Stowa kluczowe:materialy ilaste, zagzczone przestony mineralne, przewodnictwo hydcaoé,
zrownowaone sktadowiska odpadéw
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UV FILTERS AS DISINFECTION
BY-PRODUCTS PRECURSORS IN SWIMMING POOL WATER

FILTRY UV JAKO PREKURSORY TWORZENIA
UBOCZNYCH PRODUKTOW CHLOROWANIA WODY BASENOWEJ

Abstract: The disinfection by-products formation precursomsiich are brought into swimming water with
swimmers, are not only the human body fluids reldaduring the workout, but also hair, epidermis essldues
of personal care products. The cosmetics contamwithole range of substances, however UV filtersehie
special importance in a case of swimming water. ditiele presents the results of experiments ordisiafection
by-products formation potential of model solutiafsUV filters: ethylhexyl methoxycinnamate (EHMQ)utyl
methoxydibenzoylmethane (BM-DBM); 4-methylbenzykde camphor (4-MBC); octocrylene (OC);
benzophenone-3 (BP3); ethylhexyl salicylate (EH8}yl dimethyl-para-amino-benzoic acid (OD-PABAheke
substances belong to different groups of cosmetiesmonly used to protect skin against solar rashatin the
presented research the following by-products wermalyaed: trihalomethanes (trichloromethane,
bromodichloromethane, dibromochloromethane, tritmorethane), haloacetic acids (monochloroacetic acid,
dichloroacetic acid, bromochloroacetic acid, diboaetic acid, trichloroacetic acid), haloacetoleitri
(bromochloroacetonitrile,  dibromoacetonitrile,  dmioacetonitrile,  trichloroacetonitrile),  haloketmn
(1,1-dichloro-2-propanone, 1,1,1-trichloro-2-propae), chloropicrin and chloral hydrate. For the exipents,
the test of by-products formation potential in swing water was applied, with 24 h time of swimmingter
samples incubation. The results were used to defihich UV filters have the highest potential to rfor
halogenated organic by-products of water chloramati

Keywords: disinfection by-products, personal care produdisfilters, swimming pool water

Introduction

Swimming pool water is a specific environment, vhiosew microbiological and
chemical contaminants are still being introducetb iby swimmers. The pool water
disinfection causes DBPs formation, as a resulteadtion between a chemical disinfectant
and contaminants introduced by swimmers and with fiting water (tap water) [1-4].
Increased (in relation to the tap water) conceiotnabf chemical disinfectants protect the
swimmers against microbiological contaminants oe band, and on the other they react
with organic compounds introduced by them, suclthaspersonal care products (PCPs),
body fluids, introduced with urine, sweat or saliga well as solid contaminants, such as
skin, hair of fragments of fabrics [5-9]. The filf water also contains natural organic
matter, present in tap water, as well as bromidH3 [L1], additional organic and
non-organic precursors. Trace amounts of pharm@eésitmay be introduced with human
body fluids of swimmers, as well as with filling tea [12].

UV filters are ingredients of numerous PCPs, susHipsticks, face creams, body
lotions, shampoos [13, 14]. Their task is to prosgainst a broad range of UV radiation
emitted with sun beams (280-315 nm UVB and/or 3@6-d4m UVC) [13, 15, 16]. Majority
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of the organic UV filters is lipophilic (they didse in fats, oils and non-polar solvents);
they have aromatic rings in their structure, asged with double bonds carbon-carbon [13,
17]. Although the UV filters are hydrophobic in theature, they are washed away from
the body surface, and therefore they reach watértla@ environment [15, 18, 19]. Only
two non-organic UV filters are known (titanium didg and zinc oxide), while the great
majority of compounds used in the PCPs for pradectigainst sun beams are organic, from
the groups of benzophenones, cinnamates, dibenthdmes, derivatives of camphor,
para-aminobenzoates or benzimidazoles [16]. Inténethe UV filters within the water
environment has recently increased also becauseheaf potential danger related
to endocrinological disruptions. Among the UV fike potential endocrine
disrupting chemicals are benzphenone-3 (BP3), 4yliwmtznylidene camphor
(4-MBC), octyl-metoksycinamate, ethylhexyl methoixyamate (EHMC), octyl
dimethyl-para-amino-benzoic acid (OD-PABA) [17, 2@mount of an individual UV
filter, applied once on a whole body is 0.5-2.0n assume that 10 g of sun cream is used,
and the UV content remains on the level of 5-10%)].[ The pool water contamination
with the UV filters may be caused by the directaduction while swimming, and rinsing
off the body of a swimmer [15, 17].

The purpose of the studies presented in the antiele to examine whether the UV
filters are precursors of DPBs formation in the Ipsater. The experiments were conducted
for following UV-filters: EHMC; butyl methoxydibermyimethane (BM-DBM); 4-MBC;
octocrylene (OC); BP3; ethylhexyl salicylate (EH®D-PABA. Their potential to form
disinfection by-products was analyzed. In the regedhe following compounds were
analyzed: trihalomethanes (THM) - trichlorometha@iECM), bromodichloromethane
(BDCM), dibromochloromethane (DBCM), tribromometkarfTBM); haloacetic acids
(HAA) - monochloroacetic acid (MCAA), dichloroacetacid (DCAA), bromochloroacetic
acid (BCAA), dibromoacetic acid (DBAA), trichloroetic acid (TCAA); haloacetonitriles
(HAN) - bromochloroacetonitrile (BCAN), dibromoaoeitrile (DBAN),
dichloroacetonitrile (DCAN), trichloroacetonitrile(TCAN); haloketones (HK) -
1,1-dichloro-2-propanone (1,12-DCP), 1,1,1-trichl@propanone (1,1,2-TCP),
chloropicrin (CP) and chloral hydrate (CH).

Materials and methods
Preparation of UV-filters solutions

In order to examine the influence of cosmetics édggnts introduced to water with
swimmers (UV filters) on the DBPs formation potahin chlorinated water, the following
compounds were dissolved in tap water (suppliethéowater circulation system in the
AGH swimming pool): EHMC, BM-DBM, 4-MBC, OC, BP3, HS, OD-PABA. The
control sample was also used, which was tap watdrout any additions. The type of
matrix, which the organic compounds are dissolvedsd important for DBPs formation.
Thus filling water (in this case tap water) wasdjsand not ultra-pure one, to model the
system of a real swimming pool. The concentratibalbosolutions was 1.8- T®mol/dn?,
as proposed by Weng and Blatchley Ill [21]. All Ulers used in the study were
manufactured by Sigma-Aldrich Company, with the epton of BP3 by ACRS
Organics.
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Chlorination experiment

The procedure of DBPs formation potential for indial samples, disinfected with
chlorine was adopted after Cimetiere and De La2k [2oncentration of free chloride was
adjusted to the level of 3.0 +0.2 mgfjrwith sodium hypochlorite. After each research
stage, water samples were placed in dark glaske®d®50 cr) with a PTFE septa. The
bottles were incubated in the temperature of 2%+P¥ior the chlorination procedure, pH
level in all analyzed solutions was adjusted td70.02, and chlorination took place in
a presence of phosphate buffer (pH = 7). After 2¢thb samples were dechlorinated, and
the concentrations of DBPs were measured. The whaleedure of the DBPs formation
potential test was carried out twice (the presenteslilts are an average from two
experiments). Concentration of free and total éhtowas measured with the colorimetric
method with DPD (N, N-diethylphenylenediamine), @cing to PN-ISO 7393-2.
Concentration of chlorine was measured with thetspphotometer Aurius 2021 UV-VIS
by Cecil Instruments. The detection limit for thigthod was 0.03 mg/din

Disinfection by-products analysis

The compounds from groups: THM, HAN, HK, CH and ®€re analyzed with a gas
chromatograph Trace Ultra DSQII GC-MS by Thermoe8tific. Carrier gas was helium.
The compounds separation was performed on a agpitlalumn Rxi™-5ms by Restek
(film thickness 0.5 pum; column length 30 m; intdrealumn diameter 0.25 mm). The
analyzed DBPs were extracted from the water sanyithsMTBE (methyl tert-butyl ether)
in the liquid-liquid method according to methodofogcommended by US EPA [23].The
detection limit for each individual compounds waB1Qug/dn.

Five compounds from HAA group were analyzed: MCAXCAA, TCAA, BCAA and
DBAA. The HAA concentrations were measured with tiethod of acid esterification and
GC-MS (Trace Ultra DSQII, Thermo Scientific) [24]he detection limit was 0.50g/dn?
for MCAA and 0.01ug/dnT for the remaining HAA.

Statistical analysis

The goal of statistical analysis was to evaluateetivbr the UV filters additions
influence the by-products formation potential. Balize it the concentration of individual
DBPs in case of filling water chlorination with malditives was compared with the case
with an addition of cosmetics components. The sttatil significance of these differences
was evaluated with ANOVA variation analysis witte thukey testf < 0.05). This analysis
was performed with Statistica software (ver. 1@ 5tatSoft.

Results and discussion

Table 1 presents the average concentrations fawichel analyzed disinfection
by-products in filling water with addition of costies components.
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Table 1
The formation potential of disinfection by-produgtdilling water samples
with addition of cosmetics components (UV filters)
Disinfection by-products formation potential [ug/ dm’]
g s <
Compounds § g g é 18) e % E
£ i = 3 ° “ . a
LL
TCM 7.50 21.27 24.60 16.66 20.67 48.35 19.28 14.22
BDCM 1.04 3.68 1.99 1.90 1.37 5.83 2.53 2.07
DBCM 0.47 1.92 0.61 1.05 1.28 1.69 0.57| 1.11
TBM 0.05 0.13 0.26 0.57 0.19 0.05 0.14 0.11
MCAA 0.91 161 2.87 4.10 3.19 2.46 3.15 3.53
DCAA 2.60 3.66 7.69 6.49 11.24 9.15 7.39 8.43
TCAA 0.68 3.71 6.53 5.18 9.81 12.18 6.94 7.43
BCAA 0.32 1.28 1.83 0.75 0.80 1.45 0.91] 1.31
DBAA 0.06 0.39 0.20 0.27 0.18 0.49 0.37 0.52
TCAN 0.03 0.09 0.09 0.12 0.09 0.15 0.09 0.04
DCAN 0.58 1.72 1.78 1.33 1.03 1.24 1.17 1.53
BCAN 0.37 1.13 0.95 0.52 0.75 0.57 0.83 1.14
DBAN 0.44 5.50 2.26 1.48 1.49 1.01 1.06 1.43
DCP 1.79 4.60 3.71 4.54 2.51 2.76 3.20| 2.8
TCP 2.43 4.82 4.43 3.81 3.92 6.65 4.52 3.17
CH 1.53 4.08 9.05 5.76 9.91 7.72 4.94] 4.65
CP 0.31 1.27 0.58 1.03 0.77 0.88 0.82 1.34

Disinfection by-products formation potential

Figure 1 presents the formation potential for the ©f all the analyzed disinfection
by-products ¥DBPs-FP) in the samples of filling water and theg@#h addition of the
individual analyzed UV filters. The obtained formoat potentials for the sum of analyzed
DBPs E£DBPs) in all samples with the UV filters additiorere statistically significantly
higher than the result obtained for the control gentfilling water with no additions) for
all of the analyzed UV filters. The highest DBPsnfiation potential was observed in the
samples with the BP3 additionsDBPs concentration in this sample was 76.89 pg/dm
which is by 365% higher than the concentration olest in the filling water sample
(16.54 pg/dm). Relatively high DBPs formation potential wascatsbserved in samples
with addition of EHMC, BM-DBM and OC. Concentrat®iof XDBPs in those samples
were 50.21; 50.31 and 43.99 ugfdior a samples with addition of EHMC, BM-DBM and
OC, respectively. The obtained concentrations wegher than those observed in the
control sample by 204% in a case of EHMC and BM-DRBid by 166% for OC. In case
of the samples with addition of 4-MBC and EHS, BRPs formation potential amounted
to 38.76 and 39.14 ug/dnrespectively. These concentrations were higtwen fineZDBPs
in the control sample by 134% in case of the 4-MB@d by 137% for EHS. The
lowest formation potential was observed in casettef OD-PABA sample ZDBPs
concentration in this sample was 33.61 pd/dnhich is still higher (by 103%) than in the
control sample.
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Fig. 1. The by-products formation potentiBDBPs-FP) in the samples of filling water with adltitof cosmetics
components (UV filters)

UV filters reactivity

All deliberations over an influence of the UV filseon the disinfection by-products
formation potential, presented above, were reltadgtde amount of DBPs created in a given
sample (in [pg/dr]), without any reference to the amount of orgacacbon. While, the
specific DBPs formation potential represents thectigity of 1 pg of organic carbon in
relation to DBPs formation from organic matter ud#d in a sample, thus it is possible to
understand the absolute reactivity of individuakqursors. Specific DBPs formation
potential of the UV filters was calculated by saloting the by-products formation potential
in the control sample (filling water without additis) from the DBPs formation potential
obtained in the water samples with addition of ipatar UV filters, and dividing the
obtained result by the UV filter concentration. Urig 2 presents specific DBPs formation
potential for the analyzed UV filters, calculatedsiuch matter (shown for the carbon mass
unit for particular by-products groups).

The highest specific by-products formation potdntias observed for BP3 compound
(19.91 ng/ug PCPs). Reactivity of that compouncelation to DBPs formation was higher
by 134-197% than one of the remaining analyzed Utér§. Specific DBPs formation
potential for the remaining compounds was the lovf@sOD-PABA (6.78 ng/ug PCPs),
and the highest for BM-DBM (8.52 ng/pg PCPs). Sadhigh~DBPs formation potential
by the BP3 compound is mainly a result of a higictiweness of this compound in relation
to the THM and HAA formation. Share of THM composrid the general amount of DBPs
was as much as 57%, while in case of HAA it was 28%elatively high share of THM
compounds (3.43 ng/pg PCPs) in the general DPBxuaim@.54 ng/pg PCPs) is also
observed in case of EHMC. Percentage share of TiHidng all of the analyzed DBPs
amounted to 46%. This compound was also charaetexigth a high level of reactivity in
relation to HAN formation (1.34 ng/ug PCPs) and k92 ng/iug PCPs). Percentage share
of those groups within the general DBPs amount vespectively 18 and 12%. All
compounds, apart from the BP3, EHMC and BM-DBM, enaracterized with the highest
HAA share among all DBPs. In case of 4-MBC, spe@ibBPs formation potential was
7.41 ng/pg PCPs, while the HAA share - 36%. The HaWare among all of the
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disinfection by-products formed by EHS was 39% ambunted to 3.15 ng/ug PCPs. In
case of OC, share of HAA was 44% (3.17 ng/ug PG#s)e OD-PABA - as much as 49%
(3.34 ng/ug PCPs). High percentage share of CH gnatinof the analyzed DBPs was
observed in case of OC (17%), 4-MBC (12%) and BMMDEBL5%). 4-MBC was also
characterized with a relatively high level of regty for HK formation (0.84 ng/ug PCPs,
11%). A characteristic quality of swimming pool wgtin comparison to water distribution
systems, is higher HAA concentration in relation T®M, and relatively high CH
concentrations. As the presented results showed/thfilters may influence the formation
of such by-products in swimming pool water.

BP3
BM-DBM
EHS
ESTHM
EHMC ESHAN
4-MBC BZHK
OCcH
oc
ocp
OD-PABA —
0.00 5.00 10.00 15.00 20.00 25.00

DBPs-FP [ng/ng PCPs]

Fig. 2. The specific disinfection by-products fotioa potential of UV filters

Conclusions

Based on the results of experiments on influencth®fUV filters on the disinfection
by-products potential formation in swimming pooltem the following conclusions were
made:

e All of the examined UV filters may cause an incee@s formation of the disinfection
by-products, but especially high influence was olese in case of haloacetic acids and
chloral hydrate formation.

« BP3 was characterized with the highest potentigbtm trihalomethanes, haloacetic
acids and haloketones, OC filter proved its sigatffit influence on chloral hydrate and
haloacetic acids formation.

* The highest formation potential of chloropicrin amaloacetonitriles was observed in
case of a sample with EHMC addition. Also for tliempound a high level of
formation potential for the haloketones was noted.

e As suggested by the research, the highest spetfificfection by-products formation
potential is showed by BP3.
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FILTRY UV JAKO PREKURSORY TWORZENIA
UBOCZNYCH PRODUKTOW CHLOROWANIA WODY BASENOWEJ

AGH Akademia Gérniczo-Hutnicza w Krakowie, Katedksztaltowania i Ochrongrodowiska

Abstrakt: Wprowadzane z osobamigpiacymi si do wody basenowej prekursory tworzenia produktow
ubocznych dezynfekcji to nie tylko wydzieliny cialavalniane podczas wysitku, ale takwtosy, naskérek oraz
zanieczyszczenia, znajdag st na powierzchni skéry, pochagte zesrodkéw do pigjgnacji ciata. Sktadniki
kosmetykow to cata gama zygkow, jednak filtry UV w przypadku wody basenowegjmszczegdine znaczenie.
W artykule przedstawiono wyniki baflanad potencjatem tworzeniag¢sszeregu organicznych produktéw
ubocznych chlorowania modelowych roztworéw zawignggh filtry UV: 4-metoksycynamonian 2-etyloheksylu
(EHMC); 1-(4-tert-butylofenylo)-3-(4-metoksyfenyfmppano-1,3-don (BM-DBM); 3-(4-metylobenzylideno)td
kamfora (4-MBC); ester 2-etyloheksylowy kwasu 2ang-3,3-difenyloakrylowego (OC); 2-hydroksy-4-
metoksybenzofenon (BP3); ester 2-etyloheksylowy skwaalicylowego (EHS), ester 2-etyloheksylowy kwasu
4-dimetyloaminobenzoesowego (OD-PABA). Zwki te naléa do r&nych grup zwizkéw powszechnie
uzywanych do ochrony skéry przed promieniowaniem etanym. W badaniach przeanalizowano potencjat
tworzenia s} nastpujacych produktéw ubocznych: trihalometanéw (trichloetan, bromodichlorometan,
dibromochlorometan, triboromometan), kwas6w halogetmvych (kwas monochlorooctowy, kwas
dichlorooctowy, kwas trichlorooctowy, kwas bromamigioctowy i kwas dibromooctowy), haloacetonitryli
(trichloroacetonitryl,  dichloroacetonitryl, bromdotoacetonitryl,  dibromoacetonitryl), haloketonéw
(1,1-dichloroproponon, 1,1,1-trichloropropanon) zomsodzianu chloralu i chloropikryny. Badania prowado

z wykorzystaniem testu na potencjat tworzenispsoduktow ubocznych w wodzie basenowej, st@sa@yg h czas
inkubacji probek wody basenowej. Analiza otrzymdnwgynikéw pozwolita ocerdi, ktére zwizki z grupy filtrow

UV maja najwyzsze powinowactwo do tworzenia $ialogenowych organicznych produktéw chlorowaniayvo

Stowa kluczowe:uboczne produkty dezynfekcji, kosmetyki, filtry UWoda basenowa
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OCENA SKUTECZNO SCI METOD OCZYSZCZANIA SCIEKOW
ZAWIERAJ ACYCH WYSOKIE ST EZENIA LEKOW
PRZECIWINFEKCYJNYCH

THE ASSESSMENT OF THE TREATMENT EFFICIENCY OF WASTE WATER
CONTAINING HIGH CONCENTRATION OF ANTI-INFECTIVES

Abstrakt: Szacuje €, ze niemal 70% wyprodukowanych obecnie lekéw przedekicyjnych jest
wykorzystywanych w hodowli zwiegt. Leki te i/lub ich metabolity & wprowadzane darodowiska wraz
z odchodami zwiert. Zwieksza to ryzyko rozprzestrzeniania shikroorganizméw lekoopornych i stanowi
powazne zagraenie dla zdrowia ludzi. Z tego powodu obecne w ddgh leki przeciwinfekcyjne powinny by
usuwane i rozktadane do substancji nieaktywnyckegwedrobnoustrojowo. Celem pracy byta ocena skunack
wybranych proceséw degradacyjnych wykorzystywanglchoczyszczanigciekéw. Ocenie poddano procesy
fotokatalityczne (homegeniczne i heterogenicznejpcgs Fentona, elektrokoagulgcjozonowanie oraz
biodegradagj aerobow. Jako kryterium przyto efektywnd¢ degradacji oraz mineralizacji czterech wybranych
lekéw przeciwinfekcyjnych (ampicyliny, doksycyklinyylozyny i sulfatiazolu) oraz zmiany ekotoksycgcio
produktéw ich degradacji. W badaniach wykorzystaechnike HPLC oraz pomiary sten ogdélnego wgla
organicznego metadLangego. Zmiany ekotoksyczw roztworéw wodnych zawierggych leki i produkty ich
rozktadu wyznaczano waglem wyselekcjonowanych mikroorganizmdéwdowiskowych (test MARA) oraz
mikroorganizméw nieselekcjonowanych (z rzeki i zyszczalngciekow).

Stowa kluczowe:leki przeciwinfekcyjne, oczyszczanieiekéw, degradacja, mineralizacja, ekotoksyézno

Wprowadzenie

Prowadzone obecnie w wielu krajach badania wskazajwysol frekwencg lekdw
przeciwinfekcyjnych w wodach powierzchniowych. Jajtdéwrg przyczyr tego zjawiska
przyjmuje s¢ powszechne wykorzystywanie wymienionych lekéw wddwli zwierzt.
Szacuje s, ze niemal 70% produkowanych lekéw przeciwinfekcyjmycjest
wykorzystywanych w tym celu [1-6]. Przedostawanie $ych farmaceutykow do
srodowiska mae stanowé zagraenie dla stanu biocenoz wodnych i glebowych,
zwlaszcza mee sprzyjé wzrostowi populacji opornych mikroorganizméw. Dane
zamieszczone w raportach DANMAP wskaguge nie mana skutecznie ograniczy
stosowania lekéw w rolnictwie na drodze dziagdministracyjnych [2]. Z tych powodoéw
obecne w odpadach leki przeciwinfekcyjne powinny bfektywnie usuwane i rozktadane
do substancji nieaktywnych przeciwdrobnoustrojowo.

Najwyzszy skutecznécia rozktadu substancji organicznych $giekach cechuj sig
technologie zwgzane z wykorzystaniem wolnych rodnikéw (gtdwnie koidsylowych,

! Zakltad Chemii Ogélnej i Nieorganicznej, Wydziatrfaceutyczny z Oddziatlem Medycyny Laboratoryjne;j,
Slgski Uniwersytet Medyczny w Katowicach, ul. Jagiéka 4, 41-200Sosnowiec, tel. 32 364 15 62,
email: bw-xxl@wp.pl

2 Studenckie Kolo Naukowe przy Zakladzie Chemii ®gpli Nieorganicznej, Wydzial Farmaceutyczny
z Oddzialem Medycyny Laboratoryjnefilaski Uniwersytet Medyczny w Katowicach, ul. Jagiglka 4,
41-200Sosnowiec, tel. 32 364 15 62

Praca byta prezentowana podczas konferencji ECQgol2akopane, 5-8.10.2016
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HO") jako czynnikéw utleniaicych. Nosz one nazw proceséw zaawansowanego

utleniania (AOPs) [1, 7-9]. W badaniach zmanych z usuwaniem farmaceutykéw ze

sciekobw spdérod AOPs najcgiciej rozwaa sk stosowanie fotokatalizy (homegenicznej

i heterogenicznej), reakcji Fentona oraz ozonowaRiacesy te rnig sie m.in. metod

generowania wolnych rodnikéw, tzn.:

« w fotokatalizie heterogenicznej wolne rodniki poajstna powierzchni wzbudzonego
swiattem fotokatalizatora, ktérym as najczsciej zawieszone @stki TiO,

Tio, OM = TiO,(h* &™) O 3% ~ HO", 0, ,

» w fotokatalizie homogenicznej wolne rodniki mogowstawé wskutek néwietlania
wodnego roztworu fotosensybilizatoFe(OHf" O - Fe* + HO" ,

* W procesie Fentona zrédiem wolnych rodnikbw  jest reakcja
Fe* +H,0, I - F€" +HO +HO',

» w trakcie ozonowania w srodowisku wodnym wolne rodniki powsiaj
m.in. w reakcjachO, +H,O 0 - O, +2HO" lub O,+OH [ - O, +HO," .

Istnieje wielezrédet literaturowych potwierdzajych wysolg skutecznét rozktadu
lekéw za pomog wymienionych powyej metod [1, 7-9]. Dane te wykaaujakze ich
wady, do ktorych zalicza ginieselektywnéé, wysoki koszt i - przede wszystkim -
mozliwos¢ generowania toksycznych produktowspamnich.

W rutynowych procesach oczyszczariiciekdw powszechnie stosujeesprocesy
biologiczne (biodegradagjz wykorzystaniem mikroorganizméw osadu czynneg@zo
koagulacg. W pierwszym z wymienionych mbwy jest zarowno catkowity rozktad
zanieczyszcze (mineralizacja), jak i ich transformacja do innygotencjalnie bardziej
trwatych i toksycznych zwizkéw [10]. Z kolei koagula€j nie zalicza s do metod
degradacyjnych, a @t nie powoduje ona rozkladu toksycznych zanieczszclednak
mozliwe jest wprowadzanie ddciekOw koagulantu, otrzymanego w wyniku procesu
elektrolizy z wykorzystaniem anody wykonanej z glinbzelaza:

anodaFe 1 . Fe#* 0P - F&* 0P - Fe(OH) |

Podczas elektrolizy mitiwe 3 réwniez inne reakcje elektrodowe przebiegs
z udziatem zdysocjowanych skladnik@aiekow, mogce prowadz do ich rozktadu lub
transformaciji.

Celem pracy byla ocena skutecgcio wybranych proceséw degradacyjnych
stosowanych do oczyszczanigciekbw. Ocenie poddano procesy fotokatalityczne
(homo- i heterogeniczne), reakcjFentona, elektrokoagulagj ozonowanie oraz
biodegradagj aerobow. Wymienione procesy stosuje ¢sido degradacji lekéw
przeciwinfekcyjnych, nalecych do najcgciej stosowanych w hodowli zwiegiz
Podstawowym kryterium oceny byta ekotoksycangroduktéw powstagcych podczas
wymienionych procesow.

Materialy i metody

W badaniach wykorzystano roztwory wybranych lekawegiwinfekcyjnych (tab. 1)
w wodzie redestylowanej.
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Tabela 1
Charakterystyka badanych lekow

Table 1
Characteristics of the investigated pharmaceuticals

Maksymalne sezenie
Grupa stosowane
lekowt Nazwa Numer CAS Dostawca Czystké W badaniact?
[mg/dm?]
Penicyliny Asrgrls%)glgv?/a 69-53-4 | Sigma-Aldrich  91,0-100,5% 100
. Tylozyny s . Al aktywna¢:
Makrolidy winian 1401-69-0 Sigma-Aldric > 800 jednostki/mg 200
Tetracykliny Do"rf)xfl‘é':“”y 24390-14-5 | Sigma-Aldrich > 98% 50
. Sulfatiazol - . }
Sulfonamidy <6l sodowa 144-74-1 Sigma-Aldric| > 99% 300

! Grupy lekéw zostaty wybrane do badza podstawie danych zamieszczonych w raporcie DARNP]
2 Stezenia te ustalono na podstawie ocenyafimasci mikroorganizméw w testach ekotoksycieiq11]

Procesy fotokatalityczne prowadzono w otwartychklazych krystalizatorach
naswietlanych za pomec lamp UVa, o natzeniu promieniowania o dlugoi fali
(\) < 400 nm wynoskym 13,6 W/M. W przypadku katalizy heterogenicznej, przed
nawietlaniem, do roztworu leku dodawano 0,5 glditatego, komercyjnego Kkatalizatora
AEROXIDE® TiO, P-25. W przypadku katalizy homogenicznej jako $etasybilizator
zastosowano roztwér FeQPOCH cz.d.a.) o ateniu 1,0 mmol/drh Szczegétowy opis
wykonania ww. eksperymentéw zamieszczono w praeyngskiej i in. [9].

Reakcje Fentona prowadzono w roztworach zawieyah - poza badanym lekiem -
1,0 mmol/dm FeSQ (POCH cz.d.a.) oraz 4, (POCH cz.d.a.) o steniu od 0,5 do
20 mmol/dni. Po 30-minutowym, giglym mieszaniu reakejprzerywano, stosgg w tym
celu dodatek 1,0 mmol/dmNaOH. Szczegétowo przebieg eksperymentéw opisano
w monografii Adamczyk i in. [12].

Ozonowanie roztwordw lekéw o naturalnym pH prowadzev pionowym reaktorze
barbotzowym o pojemnéci 350 cni. W trakcie eksperymentuzywano generatora ozonu
DST-15 (Blue Planet) zasilanego tlenem medycznymdg). Obgtos¢ przepuszczonego
gazu kontrolowano za pompgazometru wodnego. DawlO; absorbowas przez roztwor
wyznaczono po wcZeiejszej kalibracji aparatury metpd miareczkowania
jodometrycznego.

Elektrokoagulagj prowadzono z iyciem stalowych elektrod w napowietrzanych
roztworach zawieragych, poza badanym lekiem, dodatek elektrolitu (&@@dn? Na,SO,,
POCH, cz.d.a.) oraz po korekcie pH do wérto6,5-7,0. Proces elektrolizy, ktory
poprzedzat koagulagj prowadzono przez 30 min przy napu 6,6-7,0 V oraz nateniu
0,10 A/dnf. Sedymentacja osadu byta wymuszona poprzez wirexa min, 4000 rpm).
Leki zwigzane z osadem byly z nich uwalniane do roztworurzem rozpuszczenie
wymienionych osadéw w roztworze,$0, (POCH, cz.d.a.) o steniu 0,1 mol/dm

Obszerny opis metodyki baflgroceséw biodegradacyjnych zamieszczono w pracy
[13]. Eksperymenty zwizane z niniejsg prag byly prowadzone wyicznie w warunkach
aerobowych, w odciekach uzyskanych z gleby upragjyiametodami tradycyjnymi
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(nawazonej obornikiem), z gleby pochogiej z ekosystemu zhlhnego do naturalnego
lasu mieszanego, w osadzie czynnym i w wodzie kirze

Stopien degradacji badanych lekéw oceniano na podstawigéarenich sgzenia
wyznaczanego metgdHPLC (zastaw HPLC YOUNG LIN YL-9100 z detektorem
UV-VIS) z wykorzystaniem kolumny SUPELCOSN. LC-18. Jako fag ruchony
stosowano uktad CK¥N z 0,1% HCOOH i KD z 0,1% HCOOH w gradiencie.

Jako miag mineralizacji przyjto zmiarg wartaici OWO wyznaczanych w badanych
roztworach za pomac testow kuwetowych LCK380 (HACH LANGE). Wyniki
odczytywano na spektrofotometrze DR 3900 (HACH LARG

W celu oceny ekotoksyczéa badanych lekéw i produktéw ich rozkltadu wobec
mikroorganizméw poskono sé gotowym testem MARA Jest to test plytkowy
polegajcy na rownoczesnym oddziatywaniu badanych substaacjwzrost 11 rénych
mikroorganizméw umieszczonych kolejno na jednejtqay Mikroorganizmy te to:
Microbacterium spp, Brevundimonas diminuta Citrobacter freundii Comamonas
testosterone Enterococcus casseliflavusDelftia acidovorans Kurthia gibsonij
Staphylococcus warnerPseudomonas aurantiac&erratia rubidaeai Pichia anomalia
[15]. Szczegotow procedug stosowan w tym tecie opisali Wadhia i in. [16]Wyniki
testu odczytywano po 18- i 48-godzinnej inkubaclytgk w temperaturze 30°C.
Dodatkowo, korzystap z analogicznej procedury, wyznaczono toksyéznéekow
i produktéw uzyskanych po ich degradacji vertfm mikroorganizmoéw pochogizych
z silnie zanieczyszczonej rzeki (Brynicy) oraz Zuefitu z oczyszczalniciekéw
(Sosnowiec - Zagoérze) [11]. Do analizy skanow pkyteestowych wykorzystano
oprogramowanie s#ace do wyznaczania wadt MTC (Microbial Toxic Concentration)
firmy NCIMB Ltd, Szkocja.

Rezultaty i dyskusja

Rezultaty przeprowadzonych badeestawiono w tabeli 2.

Fotokataliza heterogeniczna jest procesem, ktéragongtpliwymi zaletami g
trwatos¢ fotokatalizatora (np. w formie immobilizowanej), osiwos¢ wykorzystania
energii stonecznej oraz skuteczny rozktad substangpanicznych, w tym lekdw. Niestety,
proces fotodegradacji zachodzi z nigk 10%) wydajnécia kwantovs, ktéra dodatkowo
maleje w przypadku obecfm w roztworach innych zanieczyszdzeDodatkowo, peilna
mineralizacja zanieczyszarze wymaga zazwyczaj 4-5-krotnego wyddiia czasu
naswietlania. Jednak najbardziej istotny jest fake produkty powstape podczas
degradaciji lekéw nie wykazypoksycznéci wzgledem mikroorganizmow.

Fotokataliz homogeniczay cechuje wgksza prostota i potencjalnie wsza wydajnéé
kwantowa (< 20%). Jednak jest to metoda bardziggzlima na obecn& innych (poza
lekami) zanieczyszche Poza tym w niektérych przypadkach nie jest réwmeozliwe
uzyskanie catkowitej mineralizacji probek [9], aokkiek produkty tego procesuas
nietoksyczne dla mikroorganizmow testowych.

Rownie dua prostot i skutecznécia degradacji lekow charakteryzujeg sproces
Fentona. Jego zastosowanie pozwala na uzyskanieokigge stopnia degradacii
i mineralizacji lek6w przeciwinfekcyjnych, ta& w srodowisku silnie zanieczyszczonym.
Z drugiej strony, w tego typy probkach koniecznstjerycie duych dawek HO,,
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co z kolei powoduje, ze produkty procesu Fentona stajsic toksyczne dla
mikroorganizméw [12].

Tabela 2
Klasyfikacja proceséw oczyszczagiEekow zawierajcych leki przeciwinfekcyjne
Table 2
Classification of treatment processes of wastewaetaining antimicrobial drugs
© © © Ko
< 5 o S s Qo g o
N o N = = = 3
R o= o g ) o
w9 T o L 3 I+ ©
x 2 X o n e . >
o 2 S 9 4} S S @
L g L e & (©] S B
w
Ampicyliza (penicyliny)
Degradacja ++ ++ ++ ++ - T+
Mineralizacja + +/- ++ - - +/-
Ekotoksyczné¢ produktéw ++ ++ +/- ++ - ++
Doksycyklina (tetracykliny)
Degradacja ++ + ++ ++ +/- ++
Mineralizacja + +/- ++ + - +
Ekotoksyczné¢ produktéw ++ ++ +/- ++ ++ ++
Sulfatiazol (sulfonamidy)
Degradacja ++ ++ ++ ++ - +/-
Mineralizacja + +/- ++ + - b.d.
Ekotoksyczné¢ produktow ++ ++ +/- ++ B +/-
Tylozyna (makrolidy)
Degradacja ++ ++ ++ ++ - +/-
Mineralizacja + +/- ++ - - +/-
Ekotoksyczné¢ produktéw ++ ++ +/- ++ - ++

++ - efekt bardzo dobry, + - efekt akceptowalny brak efektu lub efekt negatywny, +/- - efekt zale od
parametrOw procesu lubggen reagentéw, b.d. - brak danych

Efektywrg metod, degradacji badanych lekéw przeciwinfekcyjnych, bezledu na
stopier zanieczyszczenigrodowiska reakcji, okazato ¢siozonowanie. Produkty tego
procesu nie miaty negatywnego wptywu na wzrost ookganizméw testowych, mimae
stopieh mineralizacji lekéw uzyskany w trakcie baddyt zazwyczaj niski [1L0%).
Istotnym problemem wygpujacym podczas ozonowania jest koniecgnstosowania
nadmiaru Q@ w ilosciach od kilku do kilkunastokrotnie wkszych wzgtdem
degradowanych lekéw.

Proces elektrokoagulacji z wykorzystanienglaznej anody okazat ¢sibardzo
skuteczg metod, usuwania doksycykliny zesciekdw. Zwihzek ten byt gtownie
wspoéistycany w postaci pgtzeh ze zwihzkami zelaza, jednak podczas diugotrwalej
elektrolizy zachodzita réwniejego czsciowa degradacja. Produkty tego procesu byty
prawdopodobnie nietoksyczne dla badanych mikroorgadw. W przypadku pozostatych
lekéw przeciwinfekcyjnych proces elektrokoagulagkazat st nieefektywny. Nie
zaobserwowano ani ich stiania, ani degradacji spowodowanej elektepliz
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Jak ju wspomniano,scieki najczsciej oczyszcza &i z wykorzystaniem metod
biologicznych. Efekt takiego procesuesto zaley od stzenia wygciowego leku, czasu
adaptacji i/lub wraliwosci organizméw biaggcych udziat w biodegradacji. Przyktadowo,
czas poitrwania tylozyny (0 feniu wygciowym 200 mg/dri) w odciekach gleby
uprawnej byt ponad 70 razy diszy niz w prébkach osadu czynnego zawiecgih
dodatek tego leku (o @fteniu wygciowym 80 mg/dm) [13]. Jeeli zachodzit proces
biodegradaciji, to powstate produkty nie byly tokaye dla mikroorganizméw testowych.
Wyjatek stanowit sulfatiazol, ktérego biodegradacja t¢gmswata bardzo powoli,
a produktem byt najprawdopodobniej sulfanilamiddnkk w opinii wielu badaczy nawet
skuteczny proces biologiczny nie zlikwiduje zagmoia zwizanego z przeniesieniem
generowanej wrodowisku lekooporngi na ludzkie patogeny [16].

Whiosek

Przyjimupc za podstawowe kryterium klasyfikacji metod oczysmia $ciekdw
z lekéw przeciwinfekcyjnych skuteczstousuwania z nich wymienionych farmaceutykéw
oraz generowanego przez nie zagma, elektrokoagulacja i biodegradacja mdmyc
uznane jako nieefektywne metody. W przypadku precEsntona jego efektywsd
zalgala gléwnie od precyzji doboru dawek reagentéw.nNiej jednak najistotniejsze
wydaje s¢ to, ze we wszystkie badanych procesach AOPs’lime bylo usungcie
ekotoksycznéci roztworéw zawierajcych te leki bez konieczdoi przeprowadzenia ich
mineralizaciji.
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THE ASSESSMENT OF THE TREATMENT EFFICIENCY OF WASTE WATER
CONTAINING HIGH CONCENTRATION OF ANTI-INFECTIVES

Medical University of Silesia in Katowice

Abstract: It is estimated that nearly 70% of the produceti-iafectives are used in animal husbandry. These
drugs and/or their metabolites are released im@tivironment with the faeces of animals. It maydase the risk

of the spread of drug-resistant microbes and case po serious threat to human health. Therefore, the
anti-infectives residuals present in wastes shdudd removed and decomposed to substances having no
antimicrobial activity. The aim of our study was desess the efficiency of the selected degradatiocesses,

i.e. the photocatalytic processes (homogeneous andobeteeous), the Fenton’s process, the electrocatigmu

the ozonolysis and the aerobic biodegradation, usedstewater treatment. The degradation and @lization
levels of four anti-infectives drugs.€., ampicillin, doxycycline, tylosin and sulfathiaedland changes in the
ecotoxicity of their degradation products have besed as criteria for the assessment. HPLC tecbnéma

a measurement of total organic carbon (TOC) comatons (Lange's method) were used in the expetsnen
Changes in the ecotoxicity of aqueous solutiongainimg anti-infectives drugs and their degradatwaducts
were determined in relation to the selected enwiremtal microorganisms (MARAassay) and unselected
microorganisms (from rivers and wastewater treatmpkmts).

Keywords: anti-infectives drugs, wastewater treatment, ddsjran, mineralization, ecotoxicity
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TOKSYCZNO SC IMIDAZOLIOWYCH CIECZY JONOWYCH
Z ANIONEM ZAWIERAJ ACYM FLUOR
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TOXICITY OF IMIDAZOLIUM IONIC LIQUIDS WITH THE ANIO N
CONTAINING FLUORINE FOR SOME WEED SPECIES

Abstrakt: Jednymi z najbardziej rozpowszechnionych i ngiciej badanych cieczy jonowych gmidazoliowe
ciecze jonowe. G#¢ z tych zwizkow, tj. heksafluorofosforany czy tetrafluoroboyamawiera w swej budowie
fluor, ktéry mare wykazywé bardzo niekorzystny wpltyw n&odowisko. Ze wzgidu na due zainteresowanie
tymi zwigzkami niezlgdne jest okréenie ich wptywu nasrodowisko, w tym na rne gatunki rélin wyzszych.
Raslinami szeroko rozpowszechnionymi na cahgmwiecie & chwasty. W niniejszej pracy dokonano oceny
wpltywu tetrafluoroboranu  1-butylo-2,3-dimetyloimidiowego [BMMIM][BF, i heksafluorofosforanu
1-butylo-2,3-dimetyloimidazoliowego [BMMIM][P#, zastosowanych w formie oprysku, na trzy popwarn
gatunki chwastéwzottlice drobnokwiatow (Galinsoga parvifloraCav.), szczaw zwyczajnyRumex acetosh.)
oraz komog bialk (Chenopodium alburh.). W wyniku przeprowadzonych badakazalo si, ze [BMMIM][PF¢]
najsilniejsze dziatanie wykazywat w stosunku ddinokomosy biaftej, natomiast §ting najbardziej wraliwa na
dziatanie [BMMIM][BF,] okazat s§ szczaw zwyczajnyZoéttlica drobnokwiatowa byta #ting o najwikszej
tolerancji na badane ciecze jonowe. ILs powodoviahibicj¢ wzrostu rélin i ich korzeni, wzrost zawarfoi
suchej masy oraz spadek zawsetobarwnikow asymilacyjnych w dciach badanych chwastow. Wszystkie
zaobserwowane zmiany w zum stopniu byly uzaleione od zastosowaneg@znia cieczy jonowych.

Stowa kluczowe:toksyczné¢, whasciwosici chwastobojcze, ciecze jonowe, barwniki fotostyaene, sucha masa

Wprowadzenie

Ciecze jonowe (ILs) to grupa zymkow, ktéra od wielu lat cieszy esiduzym
zainteresowaniem §0d naukowcow na catyfwiecie. Dzeki mozliwosci projektowania
tych substancji w taki sposob, aby uzyskaviazki o pazadanych wiaciwosciach, znalazty
one zastosowanie w wielu galach przemystu, tj. synteza chemiczna czy analiza
chemiczna, elektrochemia, biotechnologia, nanotelcigie czy przemyst farmaceutyczny
[1-3]. W 2011 roku opisano po raz pierwszy mogvupe cieczy jonowych wykazggych
pozadane widciwosci herbicydowe, zwanych herbicydowymi cieczami jageni (HILS).
HILs s3 to zwigzki zawierajce w swoim skitadzie anion ozwnanych witéciwosciach
herbicydowych, tj. pochodne kwaséw fenoksyoctowfiICPA, 2,2-D), glifosat czy kwas
benzoesowy (Dicamba). Badacze twierdze zwihzki te dzeki swoim doskonatym
wlasciwosciom mog@ stanowé alternatyw dla obecnie stosowanychsrodkéw
chwastobojczych [4].
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Szerokie méliwosci zastosowania cieczy jonowych powaguie zwihzki te mog
przedosta sie do srodowiska i zanieczgi¢ je. Wysoka rozpuszczalfidow wodzie i niska
lotnos¢ ILs sprawiag, ze sole te mogby¢ akumulowane m.in. w zbiornikach wodnych,
powodupc zanieczyszczenie woéd [3]. ILs mpgréwniez dostawa sie do gleb
i by¢ zaadsorbowane przez koloidy glebowe, powsdwganieczyszczenie rowiiigego
srodowiska. Nalgy jednoczénie pamétaé, ze wody i gleba tasrodowisko zycia wielu
organizméw zywych oraz rélin [5]. Dostrzegaic zagraenie wynikagce
z zanieczyszczenigrodowiska przez ciecze jonowe, wielu badaczy godiematyk
dotyczca okreslenia toksyczngci cieczy jonowych dla mnych jego elementéw. Na
chwile obecra dostpnych jest mndstwo prac dongsgch o toksycznéi réznych cieczy
jonowych dla mikroorganizmdw, glonéw, grzybow,slin wyzszych, bezkggowcow
i kregowcow [6-11].

Do raslin wystepujacych licznie i praktycznie w kalym dos¢pnym miejscu na kuli
ziemskiej naleg chwasty. Chwastami powszechnymi w Polsce i w ihmgjonach Europy,
jak réwniez Swiata, g zOitlica drobnokwiatowa Galinsoga parviflora Cav.), szczaw
zwyczajny Rumex acetosh.) i komosa biataCGhenopodium alburh.), zwana popularnie
lebiods. Pomimoze chwasty te nal@ do r&nych rodzin taksonomicznych, to zajmuj
podobne siedliska i cechuje je doskonata wefé zasiedlania nawet obcych im
srodowisk i przystosowywaniagto panuicych tam warunkéw [12].

Duze rozpowszechnianie chwastow i ich bardzo licznstyppwanie n&wiecie mae
czyni je doskonatymi wskanikami zanieczyszczeni&odowiska. Ponadto szybki rozwdj
tych ralin powoduje, ze mog one stanowi obiekt bada m.in. wplywu zwizkow
chemicznych na #éiiny. Dlatego tak wane jest, aby ok&i¢, jaki wplyw poszczegdine
zwiagzki chemiczne mag wywiera® na te chwasty. W pracy petp prole oceny
wptywu  imidazoliowych cieczy jonowych z anionem rédtuoroboranowym
i heksafluorofosforanowym, zastosowanych w fornpeysku, nazéttlice drobnokwiatowvy,
komog bialg i szczaw zwyczajny. W celu zbadania wpltywu ILsalavasty, poza ocgn
wizualmg roslin, dokonano réwnie okreslenia inhibicji wzrostu cgsci nadziemnych rdin
i ich korzeni, zawari suchej masy oraz oznaczono zawdrtaszystkich barwnikéw
asymilacyjnych. Wybor do badecieczy jonowych z anionem zawieggym atom fluoru
zwigzany byt z doniesieniami literaturowymi na tematsekiej toksycznéci dla ralin
wyzszych zwizkdw chemicznych zawiergjych w swojej budowie fluor [13]. Okétenie
fitotoksyczndci badanych ILs mee by w przyszidci wykorzystane do projektowania
nowych zwizkdéw o witaciwosciach chwastobdjczych, ktére jednogizie nie leda
toksyczne dla innych elementé¥rodowiska przyrodniczego i¢Ha mogly stanowd
alternatywe dla obecnie stosowanyétodkéw ochrony rédin.

Materiaty i metody

Zwigzki chemiczne

Ciecze jonowe wykorzystane w badaniach, tj.: tetombboran 1-butylo-2,3-
dimetyloimidazoliowy [BMMIM][BF,] (czysta&¢ > 97%) i heksafluorofosforan 1-butylo-
2,3-dimetyloimidazoliowy [BMMIM][PR] (czysta¢ > 97%), zakupione zostaly
w Sigma-Aldrich Chemical Co.
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Struktury chemiczne badanych imidazoliowych cie¢gagowych przedstawiono na
rysunku 1.

CHs;

+/CH3 +/

N
K/\CHS K/\CH

[BMMIM][BF 4] [BMMIM][PF ¢]
Rys. 1. Struktura badanych cieczy jonowych
Fig. 1. Structure of the analysed ionic liquid

3

Badania fitotoksyczmai cieczy jonowych

Eksperyment wazonowy dotygzy oznaczenia potencjalnych \dgawosci
fitotoksycznych [BMMIM][BF,] i [BMMIM][PF ¢] zostat przeprowadzony w hali
wegetacyjnej Zaktadu Biochemii i Ekotoksykologii @demii im. Jana Dtugosza
w Czestochowie.

Do plastikowych doniczek dérednicy 90 mm zawieragych 250 g gleby wysiano
jednakovs ilos¢ (okreSlona w sposOb wagowy) nasiorzéitlicy drobnokwiatowej
(Galinsoga parviflora Cav.), komosy bialej Ghenopodium albumL.) i szczawiu
zwyczajnego Rumex acetosh.). Glely uzyta w daswiadczeniu byt piasek gliniasty lekki
o zawartdci frakcji < 0,02 mm okoto 11%, ggla organicznego + 8,5 g Kgi pH(KCI)
rownym 5,9. Po 3 tygodniach od wschodéwkliny zostaty opryskane roztworami
badanych ILs. Zwzki do opryskbw zostaly ayte w postaci roztworéw
wodno-alkoholowych o steniach 0,5, 1,0 i 2,0%. W analogiczny sposéb prioxgano
réwniez préby kontrolne, ktére opryskano roztworem wodtaholowym bez dodatku
cieczy jonowych.

Badania prowadzone byty przez 14 dni od momentysior. Przez caty okres bada
utrzymywano stat wilgotnos¢ podiaza na poziomie wymaganym dlaslia (70% ppw),
stah temperatur 20 +2°C i stale éwietlenie na poziomie 17Qmol mi? s w systemie
16 h dzi&/8 h noc.

Jako wskanik toksycznéci badanych zwizkéw postiyta ocena wizualna
zahamowania wzrostu, powstalych uszkddzezy usychania badanych gatunkow
chwastow, co zostalo udokumentowane w postaceéc¢zdyfrowych przedstawionych
W niniejszej pracy. Oznaczono rowaigawartd¢ chlorofili i karotenoidow w Kciach
badanych chwastéw oraz inhikjejzrostu tych rélin i ich korzeni.
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Oznaczenie inhibicji wzrostu gzi nadziemnych wdin i ich korzeni

W 14 dniu od oprysku dokonano pomiaru dimjoczesci nadziemnych rdin i ich
korzeni. Inhibicg wzrostu czsci hadziemnych r@in i ich korzeni okrélono jako rénice
pomiedzy diugdcig czesci nadziemnych (lub korzeni) §lin kontrolnych a diugécia czesci
nadziemnych (lub korzeni) §lin poddanych dziataniu ILs w okdlenym stzeniu x 100%.
Otrzymane wyniki wyraono w procentach.

Oznaczanie zawarfoi barwnikéw asymilacyjnych i suchej masy wlirach

Zawarta¢ barwnikow fotosyntetycznych oznaczano metsgektroskopow zgodnie
ze sposobem opisanym przez Oren i in. [14]. Zawértchlorofilu a, chlorofilu b
i karotenoidbw oznaczono poprzez pomiar absorbapgy diugdci fali 470, 647
i 664 nm. Zawart& pigmentéw fotosyntetycznych wymano w mg g* $wiezej masy
(Sw.m.).

Zawart@d¢ suchej masy oznaczono mejoduszarkowo-wagoav [15], prowadzc
suszenie okoto 1 §wiezej masy rélin w temp. 105°C do uzyskania statej masy. Zawéarto
suchej masy podano w gfg.m.

Analiza statystyczna

Wyniki badar poddano analizie statystycznej przyyciu pakietu oprogramowania
statystycznego  Statistica v. 12,5 (StatSoft, IncKrakéw, Polska). Dane
z trzech pomiaréw poddano analizie wariancji - AN&\fednorodne grupy obliczano za
pomog testu Tukeya p < 0,05. Prezentowane w tabelach damérednig + odchylenie
standardowe z 3 powtédnzella kazdego stzenia zwizku.

Wyniki i dyskusja

Na podstawie wynikdw przeprowadzonych hadaozna stwierda, ze wykorzystane
w eksperymencie ciecze jonowe wykagujtotoksycznd¢ w stosunku dozéitlicy
drobnokwiatowej, komosy biatej i szczawiu zwyczajodym wiksz, im wyzsze zostalo
zastosowane &tenie zwihzku. Rdaling najbardziej odporn na dziatanie badanych
zwigzkdéw okazata si zoéitlica drobnokwiatowa. Przeprowadzenie oprysku ystzami
roztworami [BMMIM][PFs] prowadzito do catkowitego zasychanialio komosy biatej,
podczas gdy szczaw zwyczajny okaza¢ $0sling najbardziej wraliwg na oprysk
[BMMIM][BF ,]. Po zastosowaniu tej soli wegeniu najwyszym (2,0%) uschia wkszai¢
roslin szczawiu (rys. 2).

Obserwacje dokonane na podstawie wsigl rclin znalazty potwierdzenie
w wartcciach inhibicji wzrostu ogci nadziemnych chwastow i ich korzeni. Naje
stwierdze, ze im wyzsze zostaly zastosowanezgnia roztworow obu badanych ILs, tym
wicksza obserwowano inhibi¢j wzrostu czsci nadziemnych rdin. Nie stwierdzono
natomiast wgkszych zmian inhibicji dlugiei korzeni chwastéw po zastosowanitszych
stezen obu cieczy jonowych, wygze sgzenia zwizkéw powodowaly jednak wyfag
inhibicje tego biomarkera fitotoksyczéa (rys. 3).
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Steienia owigzhow
D =
(Kontrola) 3,5% 1.0% 2.0%
Foftlica drobnokwiatowa

[BMIMIM][BF.]

[BMMIM][PF:]

[BMIMIM][BF.]

[BMMIMI[PF:]

[BMMIM][BF.]

[BEMNMIM][PF:]

Rys. 2. Reakcja chwastéw na oprysk roztworami [BMYBF,] i [BMMIM][PF ¢] o skzeniu 0,5, 1,0 i 2,0%
w 14 dniu prowadzenia batla

Fig. 2. The weeds reaction on spray solutions [B}iB#,] and [BMIM][PF] at a concentration of 0.5, 1.0 and
2.0% at 14 days of research

Wyniki uzyskane w omawianym eksperymencie znalaz{yotwierdzenie
we  wczdniejszych  pracach  dotygzych  toksycznéci  tetrafluoroboranéw
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i heksafluorofosforanow dla étin wyzszych [16]. Cho i in. [17] uszeregowali toksyczéo
imidazoliowych ILs dla fitoplanktonu Selenstrum capricornutumwg schematu:
SbR > PR > BF, > CRSO; > GH;0SO;” > Br = CI. Ponadto zwizki zawierajce

w swej budowie anion RFsa uznawane za wysoce toksyczne dladowiska glebowego,
gdyz w wyniku ich hydrolizy powstaje wysoce toksyczronjfluorkowy [13]. Elloumi

i in. [18], Saleem i in. [19], Jha i in. [20] oki#i toksycznas¢ fluoru odpowiednio dla
sadzonek migdatowca, dwdch odmian pomidora, cetmalz soi. Wszyscy ww. autorzy

wykazali toksyczny wpltyw fluoru na badaneslioy przy jego zbyt wysokim poziomie
w podiazu.

a) 4000 - —a b) 4000
35,00 35,00
3000 | 30,00
25,00 2500 | 3

20,00 ab

20,00 b = (BMMIM][BF4]0,5%

u [BMMIM][BF4] 0,5%

15,00 [BMMIM][BF4]1% 15,00 [BMMIM][BF4]1%

Inhibicja [%]

Inhibicja [%]

b
a
[(BMMIM][BF4] 2% 10,00 A, (BMMIM][BF4] 2%
10,00 bb -
= [BMMIMJ[PF6] 0,5% 500 a ®[BMMIMI[PF6] 0,5%
0 S o Lol 4 i
000 | [BMMIM][PF6) 2% : . [BMMIM][PF6) 2%
a
5,00 I be

-10,00

-10,00 -15,00

©

G. parviflora

6. panvifiora
R. acetosa - P

R. acetosa
Ch. album

Ch. album

Rys. 3. Inhibicja wzrostu eci nadziemnych rdin (a) i korzeni (b) szczawiubitlicy drobnokwiatowej, komosy
biatej i szczawiu zwyczajnego poddanych dziataBMMIM][BF 4] i [BMMIM][PF ¢] (n = 3). Wartdci
oznaczone tymi samymi literami niezniq si¢ statystycznie przp < 0,05

Fig. 3. Inhibition of growth plant (a) and root (@llant soldier, white goosefoot and common sa@xglosed to

[BMMIM][BF 4] and [BMMIM][PF¢] (n = 3). Values denoted by the same letters do rifetrditatistically
atp<0.05

W prezentowanych badaniach [BMMIM][BFwykazywat najsilniejsze dziatanie na
rodliny szczawiu zwyczajnego, natomiast [BMMIM][EFbyt wysoce toksyczny dla
komosy biatej. Saleem i in. [19] rOwnieizalezniajg toksyczny wptyw fluoru od gatunku
i odmiany rd@liny. Biczak i in. [21] w swojej pracy dowodzponadtoze tetrafuoroborany
z rézng dhugadicia tancucha przy kationie imidazoliowym wykazujoksyczne dziatanie dla
jeczmienia jarego, rzodkiewki zwyczajnej, komosy bjakzczawiu zwyczajnegazitlicy
drobnokwiatowej, ktore uzatmione bylo w duym stopniu od zastosowaneggz&nia
zwigzkdéw, gatunku rdiny oraz ilasci atomoéw w alkilowym podstawniku. Wielu badaczy
[6, 7, 11, 22] dowodzi ponadt@e niskie stzenia ILs mog dziata® stymulupco na wzrost
roslin, natomiast wysokie stenia tych zwizkow powoduy praktycznie liniowy spadek
plonu, dlugdci peddw raslin i ich korzeni.

W przeprowadzonych badaniach aomo réwniez wptyw badanych ILs na zawakto
suchej masy w dciach chwastowZaden z badanych zgzikéw nie prowadzit do istotnych
zmian zawartéci suchej masy wottlicy drobnokwiatowej, podczas gdy zastosowanie
[BMMIM][BF 4] w stezeniu 1 i 2% spowodowato znaczny wzrost poziomu spchasy
w lisciach komosy biatej w stosunku do obiektéw kontyom Niezalenie od
zastosowanego ¢tenia [BMMIM][BF,] spowodowat rownig wzrost zawartéci suchej
masy w léciach szczawiu zwyczajnego, a obserwowane zmianly Bkorelowane
z zastosowanym &teniem cieczy jonowej. Po dokonaniu oprysku roztwara



Toksyczné¢ imidazoliowych cieczy jonowych z anionem zawigegim fluor ... 601

[BMMIM][PF ¢] roslin szczawiu zwyczajnego stwierdzono statystyczowowodniony
wzrost poziomu suchej masy wdiach tej rdliny jedynie po zastosowaniu naj»szego
stezenia tej soli (tab. 1).

Tabela 1
Zawartg¢ suchej masy wdciachzottlicy drobnokwiatowej, szczawiu zwyczajnego i kasy bialej po 14 dniach
od oprysku roztworami 0,5, 1,0 i 2,0% [BMMIM][BF [BMMIM][PF ¢] (srednia odch.staneh = 3). Wartdci

oznaczone tymi samymi literami w kolumnie nieni sie statystycznie przp < 0,05
Table 1
The dry weight content in gallant soldier, commorral and white goosefoot leaves after 14 days afimying
the solutions of 0.5, 1.0 and 2.0% [BMMIM][BFand [BMMIM][PF¢]. Values denoted by the same letters in the
columns do not differ statistically pt< 0.05

Gat’u_nek Rodzaj ILs Stezenie ILs
rosliny 0 (Kontrola) 0,5% 1,0% 2,0%
G. panifra g IEE] 0.47210.0022 g e o o 0165 20,0096
R. acetosa [[Emml][[gi;‘]] 0,122520,0055 0,1205113:3%01@ 0,12055215;)03& 0.1527
c.album [[Emmm]][[ﬁi :]] 0.1158+0,0007 0,116?10,001 0,1324_10,00091 0,1441_10,0002

O podobnym wzrécie zawartéci suchej masy u #in poddanych oddziatywaniu
réznych zwizkéw chemicznych, w tym cieczy jonowych, donpsakze Matusiak i in.
[23] oraz Biczak i in. [5, 21]. Liu i in. [22] zaskerwowali natomiast spadek zawacio
suchej masy w dciach bobu poddanego dziataniu chlorku 1-butylo-3-
metyloimidazoliowego. Uzyskane w cytowanych bademiarozbignosci rezultatow
wynikaja najprawdopodobniej z #ic gatunkowych badanychdm. Jedne rdliny reagug
bowiem na stres wywotany m.in. kontaktem ze gzkami chemicznymi spadkiem
zawartdci suchej masy, a inne gaz odwrotnie - jej wyranym wzrostem.

Zwigzkami niezlednymi do prowadzenia procesu fotosyntezy i w komggicji do
wiasciwego funkcjonowania i rozwoju §bn sg barwniki fotosyntetyczne, w sktad ktérych
wchodz m.in. chlorofile i karotenoidy. U #tin wyzszych § one zlokalizowane
w chloroplastach. Barwniki te twayzogromne kompleksy z biatkami, ktére odpowiadaj
za pochtanianie energii i przenoszenie elektronéwbtanach tylakoidéw. Najwksze
z tych komplekséw to fotouktady PSI i PSIl. Karatedy chroni ponadto ukiady
fotosyntetyczne przed nadmiarem energii, rozpraszaj Ze wzgédu na tak olbrzymai
role, jaka petnig te barwniki w funkcjonowaniu #in, niezkezdne jest oznaczenie ich
poziomu w rdélinach poddanych dziataniu wielu czynnikéw abiotygzh, w tym
zwigzkow chemicznych.

Przeprowadzone badania niezbicie dowgpdze badane ILs powodaj spadek
zawartdci chlorofilu a, chlorofilu b, chlorofilu catkowitego i karotenoidoéw wstiach
chwastow w stosunku do obiektéw kontrolnych. Nieserwowano natomiast liniowych
korelacji wartdci stosunku chlorofilua do chlorofilub oraz chlorofilu catkowitego do
karotenoidéw (tab. 2).

Wyniki uzyskane w przeprowadzonym eksperymencie jdzj@ potwierdzenie
w dostpnej literaturze. Ma i in. [24], Zhang i in. [29]}ju i in. [22], Herman i in. [26],
Wang i in. [27], Biczak i in. [16] oraz Biczak [2X]onosz o wrecz liniowym spadku
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zawartgci barwnikdw asymilacyjnych w dciach badanych #&in pod wpltywem
czwartorzdowych soli amoniowych (CSA) oraz cieczy jonowych.

Tabela 2
Zawartg¢ barwnikéw asymilacyjnych [mg/gv.m.] w lisciachz6ttlicy drobnokwiatowej, szczawiu zwyczajnego

i komosy biatej opryskanych roztworami [BMMIM][BF [BMMIM][PF ¢] o stzeniach 0,5, 1,0 i 2,0%
(Srednia + odch. stanch,= 3). Wartdci oznaczone tymi samymi literami w kolumnie niemg sie statystycznie
przyp < 0,05

Table 2

Photosynthetic pigments content [mg/g FW] in gdlssidier, common sorrel and white goosefoot leaprayed
with solutions of [BMMIM][BF,] and [BMMIM][PFg] at concentrations of 0.5, 1.0 and 2 0% (mean  SD
n = 3). Values denoted by the same letters in thenwes do not differ statistically at< 0.05

Stezenie ILs

Barwniki asymilacyjne [mg/g $w.m.]

Chla

Chib ]

Car

| Chla+Chlb | Chla/Chlb [ Chlatb/car

Zottlica drobnokwiatowa (Galinsoga parvifloraCav.)

[BMMIM][BF 4]

0

0,729+0,008

0,226+0,002

0,209+0,002

0,955+0,009

3,22440,018

4,568+0,021

0,5%

0,736+0,028

0,240+0,008

0,213+0,007

0,976+0,038

3,069+0,034

4,576+0,007

1,0%

0,680+0,03%

0,223+0,009

0,199+0,016

0,903+0,04%F

3,056+0,024

4,547+0,029

2,0%

0,642+0,024

0,191+0,008

0,189+0,007

0,833+0,033

3,361+0,025

4,410+0,042

[BMMIM][PF ¢]

0,5%

0,645+0,021

0,216+0,008

0,193+0,005

0,861+0,029

2,993+0,036

4,454+0,051

1,0%

0,657+0,02¥

0,198+0,008

0,186+0,006

0,855+0,029

3,327+0,084

4,604+0,038

2,0%

0,603+0,022

0,200+0,007

0,185+0,006

0,803+0,029

3,005+0,033

4,345+0,006

Szczaw zwyczajnyRumex acetosd.)

[BMMIM][BF 4]

0

0,819+0,003

0,266+0,004

0,214+0,001

1,085+0,008

3,080+0,045

5,080+0,007

0,5%

0,744+0,02

0,226+0,019

0,198+0,011

0,970+0,024

3,304+0,055

4,903+0,027

1,0%

0,683+0,011

0,205+0,004

0,178+0,008

0,888+0,014

3,332+0,053

4,980+0,028

2,0%

[BMMIM][PF ¢]

0,5%

0,784+0,016

0,228+0,002

0,209+0,002

1,012+0,016

3,486+0,050

4,833+0,042

1,0%

0,817+0,017

0,273+0,008

0,211+0,005

1,090+0,028

2,994+0,036

5,178+0,018

2,0%

0,748+0,025

0,238+0,005

0,188+0,005

0,986+0,028

3,144+0,023

5,238+0,034

Komosa biata(Che

nopodium alb

uni.)

[BMMIM][BF 4]

0

1,290+0,00%

0,348+0,002

0,314+0,001

1,638+0,029

3,710+0,004

5,214+0,020

0,5%

0,979+0,004

0,275+0,001

0,246+0,001

1,253+0,005

3,565+0,007

5,098+0,038

1,0%

0,800+0,011

0,226+0,004

0,214+0,002

1,026+0,015

3,543+0,018

4,784+0,034

2,0%

0,768+0,002

0,209+0,002

0,203+0,001

0,977+0,004

3,672+0,036

4,803+0,024

[BMMIM][PF ¢]

0,5%

1,0%

2,0%

Chl a - chlorofil a, Chlb - chlorofil b, chla+b - chlorofil a + chlorofil b, car - karotenoidy, a/b - chlorofil
a/chlorofil b, chla+b/car - (chlorofila + chlorofil b)/karotenoidy

Z bada prowadzonych przez wielu naukowcéw na cafmiecie wynika,ze kontakt
ze zwizkami chemicznymi powoduje u gl stres oksydacyjny, ktérego efektem jest
nadprodukcja reaktywnych form tlenu (RFT), ktorezymzyniap sie do uszkodzenia
membran chloroplastow. Prowadzi to do zaburzenmegy chlorofili, a przede wszystkim
chlorofilu a, czego efektem jest przedwczesne starzewieraslin. Inhibitujacy wpltyw
badanych ILs na zawagibbarwnikow asymilacyjnych wdciach chwastow mie wynika
ponadto z toksyczroi fluoru dla rdlin, ktéry ma ujemny wptyw na procesy asymilacji
i fotosyntez, czego powodem jest m.in. degradacji strukturyodplastu. Naspuje
wowczas inhibicja syntezy pigmentu oraz spadek m@é@ chlorofilu [13]. Stwierdzony
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w niniejszej pracy spadek zawaitd karotenoiddw, ktére stanoavi podobnie jak
askorbiniany, zredukowany glutation czy tokoferotiptawow linie obrony fotosystemow
PSI i PSII przeciwko ROS, réwnigwiadczy o szkodliwym wptywie badanych na wzrost
i rozwéj wybranych gatunkéw chwastow [28-30].

Podsumowanie i wnioski

Wyniki przeprowadzonych bada dotyczcych okrdélenia toksycznéci dwoch
imidazoliowych cieczy jonowych - [BMMIM][BE i [BMMIM][PF 4] - zastosowanych
w formie oprysku pozwalgj stwierdzé, ze 3 to zwiazki wykazupce fitotoksycznéc
w stosunku do trzech popularnych gatunkéw chwastditlicy drobnokwiatowej, komosy
biatej i szczawiu zwyczajnego. Rimg najbardziej odporn na dziatanie badanych ILs
okazata s by¢ zoilica drobnokwiatowa. Ciecz jonowa z  anionem
heksafluorofosforanowym [BMMIM][P§ najsilniejsze dziatanie wykazata w stosunku do
komosy biatej, natomiast [BMMIM][BE okazat s¢ by¢ najbardziej toksyczny dla $tin
szczawiu zwyczajnego. Oba z@ki prowadzity do zasychania tych sho. Efektem
dziatania badanych zwzkéw byla réwnie inhibicja dlugdci czeéci nadziemnych rdin
i ich korzeni, wzrost zawarfoi suchej masy oraz spadek zawscstobarwnikéw
asymilacyjnych. Zaobserwowane zmiany byly wzyln stopniu uzatenione od
zastosowanego @enia badanych ILs oraz od gatunkulimy, na ktdg zastosowano
oprysk roztworami badanych substancji chemicznych.

Uzyskane w przeprowadzonym eksperymencie wynikabadogy pomoc zapobiega
skazeniu srodowisk glebowych wskutek wprowadzania do nich wdw zwizkéw
chemicznych, wykazggych potencjalne wikeiwosci toksyczne w stosunku do stim
wyzszych. Wyniki powysze daj ponadto odpowied jaka jest meliwosé
zagospodarowania terenéw, ktére w przy&ztanogltyby zosta skaone ILs oraz jakie
rosliny mozna by w tych warunkach wprowadzaa zanieczyszczone cieczami jonowymi
gleby. Uzyskane w tych badaniach informacje mapsté& réwniez wykorzystane
w projektowaniu nowych zwrkéw wykazugcych selektywne 4oz totalne widciwosci
herbicydowe.
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TOXICITY OF IMIDAZOLIUM IONIC LIQUIDS WITH THE ANIO N
CONTAINING FLUORINE FOR SOME WEED SPECIES

The Faculty of Mathematics and Natural SciencepaBieent of Biochemistry and Ecotoxicology
Jan Diugosz University in €gtochowa
2Faculty of Environmental Management and Agriculfilepartment of Plant Physiology and Biochemistry
West Pomeranian University of Technology in Szazeci

Abstract: One of the most common and most studied of idqidds are imidazolium ionic liquids. Some of these
compoundsj.e. hexafluorophosphates or tetrafluoroborates costdiirorine in their structure which may have
a negative impact on the environment. Because ofngoh interest in these compounds it is necessary t
determine their impact on the environment includiragious species of higher plants. Plants widegtritiuted
around the world are weeds. In this paper we atteampssess the impact of 1-butyl-2,3-dimethylimmaim
tetrafluoroborate [BMMIM][BR], and 1-butyl-2,3-dimethylimidazolium hexafluora@phate [BMMIM][PF]
applied as sprays on three popular weed specidlangaoldier Galinsoga parvifloraCav.), common sorrel
(Rumex acetosh.) and white goosefooChenopodium alburh.). The studies found that [BMMIM][RFshowed
the strongest activity in relation to plant whitgogefoot, while the plant most susceptible to BIM][BF 4]
proved to be a common sorrel. Plant the most eedisb the tested compounds was galant soldieestigated
ILs resulted in inhibition of plant growth and rogtowth of the dry weight content and a decreas¢hen
assimilation pigments in the leaves studied weedk.observed changes were largely dependent on the
concentration of the compound.

Keywords: toxicity, herbicidal properties, ionic liquids, @iosynthetic pigments, dry weight
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ULTRAFILTRACJA Z MEMBRANAMI MODYFIKOWANYMI
| KLASYCZNA NANOFILTRACJA W SEPARACJI

7.

MIKROZANIECZYSZCZE N

ULTRAFILTRATION USING MODIFIED MEMBRANES
AND CLASSIC NANOFILTRATION FOR THE SEPARATION
OF MICROPOLLUTANTS

Abstrakt: W pracy podjto badania nad ocemisko- i wysokodinieniowej filtracji membranowej podatem
separacji wybranych mikrozanieczysztz¢j. bisfenolu A (BPA) oraz lotetynyloestradiolu (EE2). Obydwa
zwigzki nalezg do substancji aktywnych endokrynnie (aftndocrine Disrupters Compound&DCs)), ktére
niekorzystnie wptywaj na organizmyzywe wystpujace w wodach naturalnych,adt potrzeba ich skutecznego
usuwania z odptywéw z oczyszczalétiekbw. W pracy poréwnawczo badano klasyczmembrag do
nanofitracji o symbolu NF-90 firmy Dow Filmtec (U$Aoraz wytworzon membrag ultrafiltracyjra

z polieterosulfonu (PES), zmodyfikowannanorurkami (SWCNT), oznaczpnjako UF-PES-SWCNT.
Oczyszczaniu poddano odptyw modelowy zawignaj wzorce badanych mikrozanieczysaczey skzeniu
500 upg/dm Na podstawie przeprowadzonych hadadotyczcych separacji  bisfenolu A oraz
17a-etynyloestradiolu w procesie ultra- i nanofiltiagjykazano,ze wspétczynnik retencji zatat zaréwno od
rodzaju procesu, jak i usuwanego zmkiu. W przypadku membrany nanofiltracyjnej efektpéhusuwania BPA
wynosita 90%, a dla EE2 95%. Waitd tego parametru dla membrany ultrafiltracyjnej odyfikowanej
nanorurkami byta nieznaczniezeka, tj. 70% dla BPA i 92% dla EE2. Na podstawihtwynikow stwierdzono,
ze niezalenie od rodzaju membrany d-etynyloestradiol byt usuwany w znacznieasgym stopniu i bisfenol
A. Moze to by spowodowane wkszym powinowactwem tego zawku do polimeréw membranotwdrczych,
wynikajacym z duej wartdgci wspéiczynnika lof,.. W ramach badawykazano réwnig ze membrana
ultrafiltracyjna zmodyfikowana nanomateriatami wr@@naniu do klasycznej membrany nanofiltracyjnejaby
mniej podatna na niekorzystne zjawisko foulinge, @bsiadata kilkakrotnie mniegavydajnae.

Stowa kluczowe:separacja mikrozanieczyszazéisfenol A, 1d-etynyloestradiol, nanofiltracja, ultrafiltracja

Wprowadzenie

Wzrost ogolnéwiatowego nacisku na zréwnoway gospodark wodrg zmienia
priorytety bada w tym kierunku. Aktualnie najwkszy nacisk kladzie sinie tylko
na innowacyjné rozwigzan umazliwiajgcych uzdatnianie wody i ponowne wykorzystanie
wody odzyskanej ze strumieniaiekdw, ale rownig wazny staje sj aspekt ekonomiczny
i ekologiczny [1]. Zwgkszona liczba normowanych wgkekow jakasci wody
przeznaczonej do picia i na potrzeby gospodarczecavrownié uwag na problem
obecndci mikrozanieczyszcze [2]. Wspomniane zanieczyszczenia, do ktérych zale
m.in. substancje endokrynnie aktywne (afmdocrine Disrupters Compound&DCSs))
oraz pozostakri farmaceutykdw, stanowimieszanin substancji rozpuszczonych, ktéra
niekorzystnie wptywa na organizniywe wystpujagce w wodach naturalnych. Omawiane
mikrozanieczyszczenia nieg scatkowicie usuwane w konwencjonalnych procesach
oczyszczanidciekow czy teé uzdatniania wody. W zwiku z powyszym coraz wkszym

YInstytut Inzynierii Wody i Sciekéw, Politechnika Slaska, ul. S. Konarskiego 18, 44-100 Gliwice,
tel. 32 237 16 98, fax 32 237 10 47, email: maruisdziak@polsl.pl, edyta.burdzik-niemiec@polsl.pl
Praca byta prezentowana podczas konferencji ECQol2akopane, 5-8.10.2016
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zainteresowaniem ciegz si¢ cisnieniowe procesy membranowe. Ich zastosowanie
w inzynierii i ochroniesrodowiska jest zwjizane z szeregiem kor@y, do ktérych zalicza
siec przede wszystkim: niskie zycie energii, wynikajce z unikngcia prze§é
miedzyfazowych, brak koniecz&ci dodawania chemikaliéw, tatwe poskiszanie skali
technologicznej (system modutowy), prowadzenie sEpaw sposéb aglty, mazliwosé
tatwego f#czenia proceséw membranowych z innymi procesanmgsittowymi (procesy
hybrydowe), meliwos¢ poprawiania wilasn@i separacyjnych membran w trakcie
eksploatacji systemu oraz, co jest szczegolnignstqprowadzenie separacji w fagodnych
warunkach srodowiskowych [3-6]. Wymienione widaiwosci technik membranowych
umazliwiaja przeprowadzenie procesdw oczyszczadniakOw i uzdatniania wody zgodnie
z aktualnie przyjtym trendem ekologiczno-ekonomicznym.

Na podstawie powsszych informacji w niniejszej pracy petlp badania nad ocen
efektywndci nisko- i wysokodinieniowej filtracji membranowej w aspekcie usuwania
bisfenolu A (BPA) oraz I1d-etynyloestradiolu (EE2) z modelowego odptywu
z oczyszczalnisciekbw komunalnych. Badane zaki roznity sie przede wszystkim
pochodzeniem oraz wdeiwosciami fizyczno-chemicznymi. Bisfenol A jest orgamiym
zwigzkiem chemicznym z grupy fenoli wytwarzanym przezowieka, ktéry wykazuje
aktywnai¢ estrogeniczp Natomiast 1ld-etynyloestradiol to syntetyczny hormon piciowy
stosowany jako skladnik wkszaici wspotczesnyclirodkdéw antykoncepcyjnych. W pracy
porownawczo badano membeaunltrafiltracyjng z polieterosulfonu (PES) zmodyfikowan
nanorurkami (SWCNT), oznaczgprjako UF-PES-SWCNT, oraz komercgjrimembrag
nanofiltracyjp, o symbolu NF-90 firmy Dow Filmtec (Edina, USA). Migfikaciji
membrany ultrafiltracyjnej dokonano z uwagi na toe we wczéniejszej pracy
z tego zakresu [7] wykazano makkuteczné& procesu ultrafiltracji prowadzonego
z wykorzystaniem membran komercyjnych w aspekciewasia mikrozanieczyszcie
Z rzeczywistego odptywu z oczyszczaoiekéw komunalnych.

Materialy i metodyka badan

Wzorce badanych zazkéw (17-etynyloestradiol i bisfenolu A) pochodzity z firmy
Sigma-Aldrich (Pozna Polska). Wisciwosci fizyczno-chemiczne BPA oraz EE2
zestawiono w tabeli 1. Ponadto w badaniach wykdazrys metanol o czystoi ponad
99,8% i acetonitryl o czys§oi ponad 99,5% firmy Avantor (Gliwice, Polska). Do
ekstrakcji do fazy statej (SPE) stosowano kolumieBikpelclean™ ENVI-18 o objjosci
6 cnt (1,0 g) firmy Supelco (PoznaPolska) i komay cisnieniong SPE tej samej firmy.

Tabela 1
Wiasciwosci fizyczno-chemiczne badanych EDCs
Table 1
The physical and chemical characteristics of thestigated EDCs
Wiasciwosci fizyczno-chemiczne Bisfenol A lid-etynyloestradiol
Masa molowa [g/mol] 228,29 296,40
Rozpuszczalnig w wodzie [mg/dr (temperatura) 120 (25°C) 4,8 (20°C)
logKou [-] 3,32 4,15
PKa [] 9,6 10,34
Srednica Stokesa [nm] 0,658 0,800
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Badana membrana nanofiltracyjna posiadata symbmiymenta NF-90 i pochodzita
z firmy Dow Filmtec (Edina, USA), a jej szczegoblpwharakterysty& przedstawiono
w tabeli 2.

Tabela 2
Wiasciwosci badanej membrany nanofiltracyjnej
Table 2
Properties of the tested nanofiltration membrane
. Kat Objetosciowy strumien
Symbol| Producent Materiat” CG;?QJ:CZZK%%V??SZ] zwilzania™ | wody zdejonizowane]”
2 ] 3,10 [m 2 s
Dow membrana kompozytowa
NF-90 ) (warstwa naskérkowa 150 63 37,03
Filmtec Lo
poliamid)

"dane producenta,pomiary wiasne wykonane za pomogoniometru PG-1 firmy Fibro System AB (Pona
Polska);”" wyznaczony eksperymentalnie przyrieniu transmembranowyrP = 2,0 MPa

Do preparowania membrany polieterosulfonowej (PESYyfikowanej nanorurkami
weglowymi (SWCNT) zastosowano techaikhwersji fazowej, polegaga na formowaniu
filmu polimerowego o grubwi okoto 100-150 pm, a nagnie jego zelowaniu
w roztworze nierozpuszczalnika (woda zdejonizowianpfopanol 90/10, v/v
o temperaturze 15 +1°C). Przed preparowaniem membsporadzono swiezy roztwoér
polimeru i nanorurek w dimetyloformamidzie (DMFpwierapcy 16% wag. PES-SWCNT
i 84% wag. DMF. Spotgizenie roztworu membranotwdérczego obejmowato wwszym
etapie 30-minutowe nadickawianie (czstotliwos¢ ultradzwickdw 21 kHz) nanorurek
w DMF w celu zwékszenia ich dyspersji, a naphie dodanie do zawiesiny odila
polimeru i wytrzsanie mieszaniny do momentu rozpuszczenia wszystgitadnikow
(czas od 12 do 24 h). Zawadto samych nanorurek ¢glowych w preparowanych
membranach stanowita 0,1% wag. w ukfadzie polim&WCNT. Powysza metodyka
preparowania membran zostala petgjna podstawie pracy [8].

Oczyszczaniu énieniowymi technikami membranowymi poddano odptywdalowy
z oczyszczalni $ciekbw  komunalnych z  dodatkiem  badanych  wzorcéw
mikrozanieczyszczew statym sgzeniu 500 pg/drh Charakterystyka fizyczno-chemiczna
badanego roztworu zostata przedstawiona w tabeli 3.

Tabela 3
Charakterystyka fizyczno-chemiczna badanego roztwewierajcego EDCs
Table 3
The physical and chemical characteristics of thestigated solution including EDCs

Oczyszczany roztwor pH [] Przewodnai¢ whasciwa [uS/cm] Absorbancja (U\ss,) [1/cm]
Odptyw modelowy 7,0 793 0,253

"korygowano roztworem kwasu solnego HCI ezshiu 0,1 mol/drfi lub roztworem wodorotlenku sodowego
NaOH 0,1 mol/drh

Odplyw modelowy sporgizono na bazie bulionu suchegozpdczego, peptonu
kazeinowego, N&CI, NaCl, CalJ- 6H,0O, MgSQ- 7H,0, Ko:HPO, oraz KHPO,.
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Do pomiarow pH oraz przewodém witasciwej stosowano laboratoryjny miernik
wieloparametrowy inoLdb 740 wyprodukowany przez WTW, Pomiarowy i Analitpgz
Sprzt Techniczny (Wroctaw, Polska). Absorbanepierzono przy diugii fali 254 nm
z wyciem UV VIS Cecil 1000 firmy Analytik Jena AG (Paa, Polska).

Proces filtracji membranowej realizowano w stalowagli (obgtos¢é 400 cm)
zaopatrzonej w mieszadto, w ktérej umieszczano mmamb o powierzchni aktywnej
0,00385 i (rys. 1). Sih napdowy proceséw byto énienie transmembranowe wytwarzane
w uktadzie poprzez inertny gaz dostarczany z bGifinienie podczas prowadzenia procesu
nanofiltracji wynosito 2,0 MPa, a w przypadku ufiiteacji 0,1 MPa. Temperatura procesu
wynosita 20°C.

Manometr

~ Wiotazotu

I Zbiornik nadawy
__ Mieszadlo

_ Uszczelka
-

lot permeatu ~ Podstawa
P P

~ Membrana

Rys. 1. Zestaw do prowadzenia filtracji w uktadzeénokierunkowym [8]
Fig. 1. Dead-end nanofiltration unit [8]

Przed przysipieniem do bada wilasciwych kazdg z badanych membran
kondycjonowano, filtrujc wod: zdejonizowan do ustabilizowania warfgi
objetosciowego strumienia permeatu i w celu cheaia jej wigciwosci transportowych
(tab. 4). W pracy wihkxiwosci transportowe membran okfeno poprzez sredni
objetosciowy strumiér permeatu, stanowdy sredng arytmetycza strumieni permeatu
z cafego czasu trwania filtrocyklu prowadzonegoadiioru 50% ohjtosci nadawy. Po
wpracowaniu membrany przeprowadzono filteasjasciwa badanych roztwordw, podczas
ktérej réwniez wyznaczano objosciowy strumig permeatu. Z kolei po kdej filtracji
wiasciwej podgto proke odmycia membrany wadzdejonizowan, tzw. odzysk strumienia
permeatu. Wiiwosci separacyjne membran w odniesieniu do usuwanego
mikrozanieczyszczenia oldlane zostaly poprzez wyznaczenie wspéiczynnikanogite
poszczegoblnych zwikow (tab. 4).

W celu umadaliwienia oznaczenia chromatograficznego HPLC (zeket UV)
badanych EDCs z roztworéw o efijéci 100 cmi (pH = 7) wydzielano badane zki
z wyciem ekstrakcji do fazy stalej (SPE). Z&o kolumienki przed ekstrakgi
kondycjonowano acetonitrylem (5 &mi metanolem (5 cA), a nasipnie przeptukano
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woda zdejonizowan (5 cni). Wydzielone zwizki eluowano mieszaninacetonitrylu
z metanolem (40/60, v/v) o aftpsci 1 cn?.

Roéwnania zastosowane do ocenyéetavosci transportowo-separacyjnych membran Tabelad
Table 4
Equations applied to evaluate the transport andraépn membrane properties
Wiasciwosci Parametr, jednostka Réwnanie Nr
transportowe %ijrilogglt?ﬂv\\,l{niglrrl#pg J, = % 1)
separacyjne Wspoitczynnik retenBj{%] R = (1 - Z—:) -100 2

V - objtos¢ [dm’]; F - powierzchnia membrany fin t - czas filtracji [s];c - skzenie g/dnT]; indeksy:
p - permeatn - nadawa

Do analizy jakéciowej esktraktu wykorzystano system analityczny LBPfirmy
Varian (detektor UV, dtug@ fali 235 nm). Rozdziat chromatograficzny przeprdeano
na kolumnie Microsorb 100 C18 o diugd25 cm,érednicy 4,6 mm oraz uziarnieniu 5 um.
Jako faz ruchony stosowano acetonitryl firmy Avantor (Gliwice, Pkds.

Zastosowana procedura analityczna charakteryzgjeodzyskiem badanych EDCs
w zakresie od 66 (bisfenol A) do 78% (&&tynyloestradiol), co zostato okftene dla
wody zdejonizowanej z wprowadzonymi wzorcami @koéw o stzeniu 500 pg/drh
(objetos¢ prébki 100 crh).

Wyniki badan i ich dyskusja

Na rysunku 2 przedstawiono zates¢ pomiedzy wspotczynnikiem retencji
usuwanych EDCs z odpltywu modelowego dla badanychmbmen, tj. NF-90 oraz
UF-PES-SWCNT. Zaobserwowanae dla obu badanych zywkéw uzyskano wisze
stopnie usurcia ha membranie nanofiltracyjnej NF-9& mv przypadku zmodyfikowanej
membrany ultrafiltracyjnej UF-PES-SWCNT. Dla poréamia, wartéci wspotczynnikdéw
retencji bisfenolu A ksztaltowaly i w zakresie od ok. 70% dla membrany
zmodyfikowanej UF-PES-SWCNT do ok. 90% dla membraN{§#-90. Natomiast
w przypadku 1d@-etynyloestradiolu rinica w efektywnéci separacji dla badanych
membran wynosita zaledwie kilka procent (92% dlambeiny UF-PES-SWCNT i ok.
95% dla membrany NF-90). Rdice w skuteczni usuwania EDCs na membranach
wynikaly z ich odmiennych wikgiwosci fizyczno-chemicznych. Badane membrany
klasyfikowane s do dwdch ranych grup dnieniowych proceséw membranowych
tj. ultra- i nanofiltracji. Rozwzajac wplyw rodzaju membrany i jej wdaiwosci na
efektywnad¢ usuwania badanych zygikdéw, naley wzig¢ pod uwag jej graniczm mas
molowg oraz widciwosci hydrofobowo-hydrofilowe powierzchni membrany [20].
Membrany ultrafiltracyjne, w tym modyfikowana UF-BESWCNT, posiadgj okoto
10-krotnie wyszy graniczm mag molowg w poréwnaniu do klasycznej membrany
nanofiltracyjnej NF-90 (cut-off 150 Da, tab. 2) [8Podatkowo membrana NF-90
charakteryzuje 8i wysoky wartcicia kata zwilzenia (tab. 2). Parametr ten opisuje
hydrofilowo-hydrofobowe wigciwosci powierzchni membrany. Wraz ze wzrostem
wartcsci kata zwilzania rénie hydrofobowy charakter powierzchni membranyd, sk
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z tym wigze, wzrasta roOwnie intensywnd¢ zjawiska adsorpcji zwrzkow na
membranie [9]. Biggc pod uwag to, ze adsorpcja ma réwriewplyw na separagj
matoczsteczkowych zwizkéw organicznych, to wzrost intensyvwégd tego zjawisko
powoduje réwnoczmie wzrost retencji mikrozanieczysz6zé)].

100

90 1
80 1

70 1

60 1
50 1
40 1

30 1

Wspétczynnik retencji [%]

20 A

10 A

17a-etynyloestradiol
17a-etynyloestradiol

bisfenol A
bisfenol A

0

NF-90 UF-PES-SWCNT
Rys. 2. Wplyw rodzaju membrany na efektyvdasuwania badanych EDCs z odptywu modelowego
Fig. 2. The influence of membrane type on the afficof investigated EDCs removal from simulatetuefit

Wykazano réwnig, ze niezalenie od rodzaju membrany d-etynyloestradiol byt
usuwany w znacznie wgzym stopniu w poréwnaniu z bisfenolem A. ¢Réze
powinowactwo EE2 do polimeréw membranotwoérczychobgbdyktowane jego wgzy
wartascia wspéitczynnika podziatu powrdzy faz n-oktanol a wod (logK,,). Wzrost
wartasci tego parametru dokumentuje ewszz hydrofobowdé zwigzku organicznego,
a w przypadku separacji membranowej prognozujksey jego tendengjdo adsorpcji na
powierzchni membrany [11-13]. Wagtoomawianego parametru dla bisfenolu A wynosi
odpowiednio 3,32, a dla tifetynyloestradiolu 4,15. Z danych przedstawionyctabeli 1
wynika rowniez, ze masa molowa bifetynyloestradiolu jest ok. 1,3-razygkksza od masy
molowej bisfenolu A. Z tego powodu obserwowana wddmach wysza retencja
17a-etynyloestradiolu w poréwnaniu do bisfenolu A jast zaskoczeniem.

W przypadku membrany nanofiltracyjnej NF-90 otrzyimmadwniez znaczne obuaenie
wskaznikbw ogdlnych zanieczyszcienieorganicznych i organicznych, tj. przewoéicio
wlasciwej i absorbancji, ktére wyniosto odpowiednio Y®5%. Z kolei w przypadku
modyfikowanej membrany ultrafiltracyjnej UF-PES-SWT obnizenie przewodnii wit.
wyhiosto zaledwie 30%, a absorbancji 65%.

Na rysunku 3 przedstawiono zmiany strumienia petmata membrany NF-90
w réznym czasie, tj. od 0 do 20 min dla wody zdejonizogja(etap kondycjonowania
membrany), 20-70 min - odptyw modelowy i 70-90 miwoda zdejonizowana po filtracji
odptywu modelowego (préba odmycia membrany). Naimigs 4 natomiast w podobny
spos6b przedstawiono zmiany strumienia permeatu ndéembrany UF-PES-SWCNT,
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tj. 0-50 min - woda zdejonizowana (kondycjonowanmiembrany), 50-200 min - odptyw
modelowy, 200-250 min - woda zdejonizowana poddjr odptywu modelowego.

45
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Objetosciowy strumien permaetu
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Rys. 3. Zmiany olgfosciowego strumienia permeatu dla membrany NF-90 imyd czasie 4 - 0-20 min dla
wody zdejonizowanejm - 20-70 min - odptyw modelowy A - 70-90 min - woda zdejonizowana po
filtracji odptywu modelowego)

Fig. 3. Changes in volume flow of the permeate domembrane NF-90 at different times { 0-20 min of
deionized watem - 20-70 min - simulated effluent ankl - 70-90 min - deionized water after filtration of
simulated effluent)
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Rys. 4. Zmiany olgfosciowego strumienia permeatu dla membrany UF-PES-SWGv réznym czasie
(A - 0-50 min dla wody zdejonizowana,- 50-200 min - odptyw modelowy A - 200-250 min - woda
zdejonizowana po filtracji odptywu modelowego)
Fig. 4. Changes in volume flow of the permeate formembrane UF-PES-SWCNT at different times
(A - 0-50 min of deionized wates - 50-200 min - simulated effluent anil - 200-250 min - deionized
water after filtration of simulated effluent)
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Z przedstawionych danych (rys. 3 i 4) wynik& membrana nanofiltracyjna NF-90
w poréwnaniu do membrany ultrafiltracyjnej zmodyfikanej nanomateriatami
UF-PSF-SWCNT charakteryzuje ¢siwiekszy wydajndciag hydraulicza dla wody
zdejonizowanej (etap kondycjonowania membrangyedni obptosciowy strumig
permeatu dla wody zdejonizowanej wynosit w przypadkmembrany NF-90
ok 3710° m¥m?s, a dla membrany UF-PES-SWCNT1®® m’m?*s. Jednak dla
membrany NF-90 zaobserwowano najgiza roznice pomidzy strumieniem wody
zdejonizowanej wyznaczonym podczas kondycjonowarda,strumieniem permeatu
okreslonym podczas filtracji odptywu modelowego. Wdtidego parametru obhjita sk
0 ok. 73% i wynosita w kitcowym czasie filtracji ok. 80° m¥m? s, podczas gdy dla
zmodyfikowanej, membrany ultrafiltracyjnej UF-PESYENT obnizenie strumienia
permeatu, w tych samych warunkach filtracji wynos#5%, a wart& koncowego
strumienia ok. 20° m¥m®s. Analizujc uzyskane dane, raca wysugé wniosek, ze
membrana ultrafiltracyjna modyfikowana nanomatenatwykazata wiksz odporngé¢ na
niekorzystne zjawisko blokowania powierzchni memlyratzw. fouling, wywotany
zanieczyszczeniami organicznymi obecnymiciekach modelowych. Chociaz uwagi na
obecné¢ w odptywie modelowym réwniesubstancji nieorganicznych zjawisko foulingu
wspoétwystpowato ze zjawiskiem skalingu membrany. Najprawdimimiej najistotniejsg
whasciwoscia w tym przypadku byt silny ujemny potencjat zetatork jest
charakterystyczny dla tego typu membran ultrafijjaych [9]. Wysoka wart& tego
parametru zapobiegata adsorpcji wysoksteczkowych substancji organicznych
zawartych wsciekach wywotugcych fouling, ktére najczsciej obdarzone g ujemnym
tadunkiem. Otrzymane wyniki (rys. 3 i 4) wskagupwniez na wysoki dla obu badanych
membran odzysk strumienia wody zdejonizowanej. Jegotcici ksztattowaly si na
zblizonym poziomie ok. 70%. Na tej podstawie zma przyjpé¢, ze dominujca frakcje
foulingu stanowit tzw. fouling odwracalny. Strumie permeatu po filtracji odptywu
modelowego mzna bylo w prosty sposéb i w gym stopniu przywrdd, ptuczc
membrar wytagcznie wod zdejonizowan.

Podsumowanie i wnioski

Na podstawie przeprowadzonych badalotycacych separacji bisfenolu A
oraz lh-etynyloestradiolu w procesie ultrafiltracji z merabami modyfikowanymi
nanomateriatami i w klasycznej nanofiltracji wykama ze wspoiczynnik retencji
mikrozanieczyszcze zalezat zaréwno od rodzaju membrany, jak i usuwanegamzwmi.
Efektywnadi¢ usuwania mikrozanieczyszazella membrany nanofiltracyjnej przekraczata
90%, a dla zmodyfikowanej membrany ultrafiltracyje--PES-SWCNT 70%. Réwnie
obnizenie ogélnych wskanikow zanieczyszc#e tj. przewodnéci wh. i absorbanciji, byto
wicksze na membranie NF-9QJF-PES-SWCNT.

Stwierdzono,ze niezalenie od rodzaju membrany w znaczniezagym stopniu byt
usuwany 1ld-etynyloestradiol i bisfenol A. Ma@e to by spowodowane wkszym
powinowactwem tego zwzku do polimeréw membranotworczych, wynd@ym z duej
wartasci wspotczynnika lo#oy.

Wykazano,ze modyfikowana membrana ultrafiltracyjna UF-PES-S\WWChyta mniej
podatna na zjawiskfoulingu w poréwnaniu do membrany NF-90. Jednak membrana ta
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posiadata kilkakrotnie mniejgzpocatkows wydajna¢ hydraulicza. W przypadku obu
badanych membran strumiepermeatu po filtracji odptywu modelowego ma byto
W prosty sposéb i w dym stopniu przywrdd, ptuczc membrany wycznie wod
zdejonizowan.
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ULTRAFILTRATION USING MODIFIED MEMBRANES
AND CLASSIC NANOFILTRATION FOR THE SEPARATION
OF MICROPOLLUTANTS

Institute of Water and Wastewater Engineering,siite University of Technology

Abstract: During the study, the efficiency of high and lovegsure membrane filtration in terms of removal of
bisphenol A (BPA) and #ethinylestradiol (EE2) form model effluent contaim mentioned micropollutants in
the concertation of 500 pg/dmvere tested. Both compounds are endocrine actibstances (Endocrine
disrupters Compounds - EDCs), which adversely &fféoth - living organisms present in the water &mal
subsequent water treatment processes for the wapgly purposes and its final quality. During thtady, the
high-pressure commercial NF-90 nanofiltartion mesmnler (Dow Filmtec, USA) and self-prepared
polyethersulfone (PES) ultrafiltration membrane ified with nanotubes (PES-SWCNT) were tested. Memer
designated as UF-PES-SWCNT. Based on studies congethe separation of bisphenol A andoithinyl
estradiol by means of ultra and nanofiltration psses, it has been shown, that the retention dejressted
compounds was dependent on both, the type of tieps and the physicochemical properties of thgooand to

be removed. The efficiency of micropollutants remlow case of nanofiltration membrane reached 90 36%
for BPA and EE2, respectively. The value of retemtdegree for modified PES membrane was lower, lyame
about 70% for BPA and 92% for EE2. Based on obthiesults it was found, that regardless of the gfothe
membrane, 1d-ethinyl estradiol was removed to a greater extamhpared with bisphenol A. EE2 has higher
affinity for membranogenic polymers because ofhitgher lod,w coefficient. Research has also shown, that
modified PES membrane was more resistant to fogdlrenomena in comparison with NF-90 membrane.

Keywords: separation of micropollutants, bisphenol AgJethinylestradiol, nanofiltration, ultrafiltration
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USUWANIE PREKURSOROW THM Z WODY
POWIERZCHNIOWEJ W PROCESIE KOAGULACJI

THM PRECURSORS REMOVAL FROM SURFACE WATER
IN THE COAGULATION PROCESS

Abstrakt: Celem bada byla ocena efektywrioi zastosowania procesu koagulacji z wykorzystaniesigpnie
zhydrolizowanego chlorku poliglinu do olienia poziomu zanieczyszczenia substancjami orgayncz Do
bada wykorzystano wo¢l pobram w kwietniu i czerwcu 2016 roku z rzeki Pilicy w ejgcowdci Sulejow

i z rzeki Warty w Czstochowie. W wodach oczyszczonych w procesie k@ajjulzyskano obuenie zawartci
zwigzkOw organicznych oznaczonych jako OWO o 41-48%pzaaczonych jako utlenialéd® o 44-61%.
Zaréwno w nieczyszczonych wodach powierzchniowyak,i w wodach po procesie koagulacji nie stwierdzo
obecndci trihalometanéw (THM), natomiast ich obeédavykazano w tych wodach po procesie chlorowania.
W wodach po procesie koagulacji poddanych chlorawatezenie CHC} wynosito od 17,5 do 45,iig/dn?,

a stzenie CHCJBr od 4,3 do 10,7ug/dnT. Byly to wartdci o 13-43% nisze od uzyskanych ¢geh THM

w hieoczyszczonych wodach powierzchniowych poddgelarchlorowaniu. Chociapodczas procesu koagulaciji
usuwana byla znagea cz$¢ materii organicznej, jednak pozostatgéznadal charakteryzowatagsiysokim
potencjatem tworzenia THM. Najisze sgzenia THM otrzymano w wodzie pochegej z rzeki Warty, chocia
cechowata giwyzsz zawartdcia substancji organicznych.

Stowa kluczowe:koagulacja, materia organiczna, chlorowanie, loim&tany, woda powierzchniowa

Wprowadzenie

Substancje humusowey siaturalm domieszlk wéd powierzchniowych i decydy
0 poziomie zanieczyszczenia organicznego wody eénsywndci barwy. Szczegdéliny
wzrost zainteresowania skladem substancji humuslewyic wodach notuje si od
opublikowania prac dotygzych generowania podczas chlorowania wody trihatentewv
(THM), do ktorych naleg: trichlorometan (CHG), tribromometan (CHB},
bromodichlorometan (CHEBr), dibromochlorometan (CHCIBx Miedzynarodowa
Agencja Bada nad Rakiem IARC zakwalifikowata trichlorometan romodichlorometan
do grupy czynnikéw, ktéreagspotencjalnie kancerogenne dla czlowieka [1]. Dapmalne
stezenie CHCY, CHCLBr oraz sumy zawarfei THM w wodzie przeznaczonej do spygcia
przez ludzi wynosi odpowiednio 30, 15 i 10@/dn7 [2].

Stezenie trihalometandw w wodzie zlisza st wraz ze wzrostem dawki chloru,
stezenia prekursoréw organicznych, temperatury i pH weodaz czasu kontaktu chloru
z prekursorami THM [3]. W celu ohrenia zawartéci trihalometandéw w chlorowanej
wodzie stosowane gsrézne podejcia technologiczne: usuwanie powstatych THM,
usuwanie prekursorow THM, stosowasim@dkéw dezynfekcyjnych innych hichlor. We
wspolczesnej technologii oczyszczania wody procempobiegajce powstawaniu
trihalometanéw nabiergj wickszego znaczenia miprocesy prowadge do usuwania
powstatych ju THM [4].
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Zapobieganie powstawaniu THM to usuwanie matergaaicznej z wody, przede
wszystkim kwasoéw huminowych i fulwowych. Do obania zawartéci zwigzkow
organicznych mze by stosowana koagulacja, a badania oczyszczania wdédknych
sktadach potwierdzajefektywn@¢ tego procesu w jej usuwaniu [5-7]. Corazsciej do
oczyszczania wod o dej intensywnéci barwy i zawartéci zanieczyszczeorganicznych
w procesie koagulacji zamiast siarczanu glinu stes® g§ koagulanty wsfpnie
zhydrolizowane. Polikationowe produkty wgshej hydrolizy glinu po wprowadzeniu soli
wstepnie zhydrolizowanych do oczyszczanej wody zdecyalier wolniej ulegaj
hydrolizie do AI(OH} niz glin obecny w roztworze siarczanu glinu. Powodtge ze
zastosowanie tych soli jest skuteczniejsze w démtatvaniu koloidow ujemnych
(generugcych gtdwnie bary i metnos¢ wody) w poréwnaniu z efektami agianymi przy
wykorzystaniu siarczanu glinu [3].

Celem bad& byta ocena efektywrigi procesu koagulacji z wykorzystaniem gysiie
zhydrolizowanego chlorku poliglinu w ob#@niu poziomu zanieczyszczenia substancjami
organicznymi wybranych wéd powierzchniowych. Ocewiorowniez, jak wysokim
potencjalem tworzenia trihalometandéw charakteryzsige materia organiczna pozostata
w wodzie po procesie koagulacji.

Materiat i metody

Do bada wykorzystano woel pobram w kwietniu i czerwcu 2016 roku z rzeki Pilicy
w miejscowdci Sulejow (wojewddztwo tédzkie) i1 z rzeki Warty Wzgstochowie
(wojewddztwo slagskie). Jako koagulant zastosowano ¢pate zhydrolizowany chlorek
poliglinu o nazwie PAX-XL1910S, produkowany przeeme KEMIPOL w Policach.
Koagulant zostat wybrany na podstawie wirdej prowadzonych bada[8]. Handlowy
roztwor PAX-XL1910S charakteryzowakstasadowgcia réwrg 85 +5% oraz zawarfcia
19,8% ALOs. Do bada przygotowano roztwor roboczy koagulantu, roacEapc produkt
handlowy tak, aby zawierat 1,0 g Al/dm

Proces koagulacji przeprowadzono w warunkach ldbojmych. Do zlewek
szklanych o pojemrigi 3 dn? odmierzono 2 dfhbadanej wody. Wprowadzono 3 tm
roztworu koagulantu, co odpowiadalo dawce 3,0 medml. Przy wyciu mieszadta
mechanicznego przeprowadzono szybkie mieszanie zprZZ2 min (stosujc
250 obrotéw/min), a naginie przez 10 min wolne mieszanie (25 obrotow/mRy. tym
czasie prébki poddano 60 min sedymentacji. fase zdekantowano 400 énwody
i przeprowadzono analiz ktéra obejmowata oznaczenie: pH, etmosci, barwy,
utlenialndci, ogélnego i rozpuszczonegagla organicznego (OWO i RWOQ), absorbancji
w nadfiolecie, stzenia glinu.

Wskazniki jakosci wody powierzchniowej przed i po procesie koagjilaznaczono
metodami: pH - potencjometrycgnmetnosé - nefelometryczap (metnosciomierz TN-100,
Eutech Instruments), bagw poréwnujc z wzorcami w skali platynowo-kobaltowej, glin -
kolorymetrycznego pomiaru zabarwienia laku tworzgneprzez Chromazurol S i jony
glinu w roztworze buforu octanowego (test Aquaqubf13), absorbangjw nadfiolecie
UV przy diugaci fali 254 nm (spektrofotometr M501 firmy Camsped}lenialngé -
nadmanganiancyy OWO oraz RWO (po przeszeniu wody przezaszek membranowy
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0,45 um) - metod spektrofotometrii w podczerwieni (analizatoegla Multi N/C firmy
Analytik Jena).

W celu oznaczenia potencjatu tworzenia trihalom@&anrHM-PT odmierzono do
ciemnych butelek po 100 émwody powierzchniowej oraz wody po koagulacii
i wprowadzono dawk wody chlorowej przygotowanej z podchlorynu soduwmg
5 mg Chidnt. Z prébek wody przed i po procesie chlorowaniaajoego 24 godziny
pobrano do probéwek po 10 &wody, dodano 1 chm-pentanu i intensywnie wytgano
przez 2 minuty. W celu oznaczenigzemnia THM po rozdzieleniu siwarstw pobrano
mikrostrzykawlky 2 mn? ekstraktu i wprowadzono do kolumny chromatografejz Jako
gazu nénego uyto azotu. Rozdzialu zezkéw dokonano na kolumnie kapilarnej DB-5
(30mx0,25mnx0,25um) i zanalizowano metad chromatografii gazowej z detektorem
wychwytu elektronéw (chromatograf Agilent 6890Nakd wzorca @yto roztworu firmy
CPAchem Ltd., zawieragego cztery THM: CHG| CHBr;, CHCLBr, CHCIBK, 0 stzeniu
100 ng/mmi kazdy.

Potencjatl tworzenia trihalometandéw obliczono, odgjm od stzenia THM
oznaczonego po 24 godzinach kontaktu wody z chlqmeynazonego w fig CHCk/dmY)
stezenie tych zwgzkéw wodzie niepoddawanej chlorowaniu.

Rezultaty i dyskusja

Wartcsci wskanikdw jakasci wody, tj.: pH, mtnosci, barwy, OWO, RWO,
utlenialngci, glinu i absorbancji w nadfiolecie, przed i pmgesie koagulacji prowadzonej
z zastosowaniem PAX-XL1910S w dawce 3 mg Affgmzedstawiono w tabelach 1 i 2.

Tabela 1
Wartdsci analizowanych wskaikéw wéd pobranych w kwietniu 2016 r. przed i pogesie koagulacii
Table 1
The values of analyzed indicators water collectedpril 2016, before and after coagulation process
Woda OWO [ RWO pH Metnosé Barwa Utlenialn. UV 254 Glin
[mg C/dm’] [ [NTU] |[mg Pt/dm? | [mg O/dm® | [m™] |[mg/dm?]
rzeka Pilica 5,0 3,9 7,2 4,61 20 2,9 7,0 <0,p1
po koagulacji 2,6 2,4 7,3 0,54 5 1,2 3,9 0,0
rzeka Warta 9,5 7,4 6,7 9,92 25 6,9 16,7 <0,01
po koagulacji 4,9 4,6 6,8 0,88 5 2,7 7,6 0,0
Tabela 2
Wartasci analizowanych wskaikéw wéd pobranych w czerwcu 2016 r. przed i pacpsie koagulacji
Table 2
The values of analyzed indicators water collecteduine 2016, before and after coagulation process
Woda OwWO [ RWO pH Metnosé Barwa Utlenialn. UV 254 Glin
[mg C/dm’] [] [NTU] |[mg Pt/dm® | [mg OJdm® | [m™ |[mg/dm?]
rzeka Pilica 3,9 3,3 6,8 3,28 25 3,6 8,5 <0,01
po koagulacji 2,3 2,0 7,1 0,75 5 2,0 4,7 <0,01
rzeka Warta 7,2 6,6 7,2 6,10 30 5,7 15,9 <0,01
po koagulaciji 4,0 3,8 7,2 1,75 10 31 8,4 0,04

Woda powierzchniowa pobrana w kwietniu i czerwawzeki Pilicy charakteryzowata
sie metnaoscia wynoszca odpowiednio 4,6 i 3,3 NTU oraz bagwdwrg 20 i 25 mg Pt/drh
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Zawartd¢é OWO wynosita odpowiednio 50 i 3,9 mg C/fima utlenialné
2,9 i 3,6 mg @dm’. Odczyn wody pobranej w kwietniu byt lekko zasaglofgH = 7,2),

a pobranej w czerwcu lekko késy (pH = 6,8). Woda pobrana z rzeki Warty
charakteryzowata siwyzszymi wartgciami analizowanych wskaikéw. Metnos¢ wody
pobranej w kwietniu i czerwcu wynosita odpowiedn®y9 i 6,1 NTU, a barwa
25 i 30 mg Pt/drh Zawartd¢ zwiazkdéw organicznych oznaczona jako OWO i utleniéno
byta réwna odpowiednio 9,5 i 7,2 mg C/dloraz 6,9 i 5,7 mg gdnr’.

Podczas oczyszczania badanych probek wod powidmeiich w procesie koagulacji
prowadzonej przy azyciu wstpnie zhydrolizowanego chlorku poliglinu PAX-XL1910S
uzyskano w kwietniu 88-91% olnginie netnosci wody, a w czerwcu 74-77%. Najlepszy
wynik otrzymano dla wody z rzeki Warty pobranej wi&tniu. Barwa wody pobranej
w czerwcu z tej samej rzeki podczas procesu koajjusdnizyta si do 10 mg Pt/drh
w pozostatych przypadkach do 5 mg Ptid®znacza to uzyskanie 67-80% olemia
barwy wody po procesie koagulaciji.

Zawartag¢ zwigzkdéw organicznych w wodach po procesie koagulagjinaczona jako
OWO i utlenialnd¢, ulegta obnieniu odpowiednio 0 41-48% i 44-61%. §Ksze obnienie
zawart@ci zwigzkOw organicznych w wodzie po koagulacji otrzymawo przypadku
oczyszczania wod pobranych w kwietniu.eZhie glinu pozostalego w wodzie po
koagulacji wynosito 0,07 i 0,04 mg Alldmtym samym bylo risze od wartci
dopuszczalnej dla wody do siysia wynosacej 0,2 mg Al/dm [2].

Obliczono wskanik SUVA,s, jako stosunek warfoi absorbancji w UYs, do
zawartéci RWO. Pojczenie wartéci absorbancji i RWO w jeden wskak SUVA,s,
umazliwia okreslenie wi&ciwosci rozpuszczonych substancji organicznych w wodié
podatndci na usuwania w procesie koagulacji. W&t@®SUVA,s, dla wody pobranej
z rzeki Pilicy byta réwna 1,9 i 2,6 %y C, a dla wody z rzeki Warty 2,3 i 2,4/ C.
W przypadku wéd o warfoi tego wskanika < 3 ni/lg C stopié usuwania RWO
przewanie nie przekracza 30%, poniewvaw sktadzie wéd wyspuja gidwnie
matoczsteczkowe hydrofilowe substancje organiczne niepuwdana usuwanie meted
koagulacji [9, 10]. W przeprowadzonych badaniachyskano jednak ponad 40%
skuteczné¢ usuwania materii organicznej. Obenie zawartéci RWO w wodzie po
koagulacji wyniosto 38-42%, a absorbancji JdMv zakresie 46-54%. Jak podautorzy
publikacji [11], obnienie zawartéci RWO w tym procesie mi® wynost od 25 do 67%,
a wartégci UV,s, 0d 44 do 77%.

W pobranej wodzie powierzchniowej, jak rownie wodzie po procesie koagulacji nie
stwierdzono obecrei trihalometandéw. Natomiast ich obeétavykazano w tych wodach
po procesie chlorowania. ¢&genia THM w wodzie powierzchniowej i w wodzie
oczyszczonej w procesie koagulacji, po czasie kaata chlorem rownym 24 godziny,
przedstawiono w tabelach 3 i 4.

W wodach powierzchniowych poddanych chlorowaniuepr24 godziny stwierdzono
obecné¢ CHCL i CHCLBr, nie wykryto CHBg i CHCIBr,. Stzenie trichlorometanu
w przypadku wody z rzeki Warty pobranej w kwietmigzerwcu wynosito odpowiednio
21,6 i 41,1pg/dn?, a z rzeki Pilicy 76,1 i 72,jig/dnT. Natomiast w wodzie oczyszczonej
w procesie koagulacji i poddanej chlorowaniu pr2ézgodziny sfzenie CHC} byto rowne
odpowiednio 17,5 i 32,Qg/dn? oraz 41,1 i 45,ig/dn?.
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Stezenie bromodichlorometanu w wodach nieczyszczonyatidpnych chlorowaniu
wynosito 2,8 i 7,8ug/dn? w przypadku rzeki Warty oraz 7,9 i 1Quy/dn? dla rzeki Pilicy.
Stezenie CHCJBr w wodach oczyszczonych w procesie koagulacjilomowanych byto
odpowiednio réwne 4,3; 10,7; 7,3 i 9@/dn?. Ponadto w prébkach oczyszczonych wéd
z czerwca wykryto obec&é CHCIBr, w skzeniu 0,7 i 0,6ug/dnT.

Tabela 3

Stezenia THM w wodzie powierzchniowej pobranej w kwiethw wodzie oczyszczonej w procesie koagulacji
Table 3
THM concentration in surface water collected iniRp016 and in water purified in the coagulatioogess
THM [ pg/dm?] THM-PT
Rzeka Woda CHCl, | CHCLBr | CHCIBr, | CHBrs | [ng/dn’CHCI]
Warta surowa 21,6 2,8 nw nw 23,6
po koagulacji 17,5 4,3 nw nw 20,6
pilica surowa 76,1 7,9 nw nw 81,6
po koagulacji 41,1 7,3 nw nw 46,4
Tabela 4
Stezenia THM w wodzie powierzchniowej pobranej w czemwev wodzie oczyszczonej w procesie koagulaciji
Table 4
THM concentration in surface water collected ineJ@016 and in water purified in the coagulationcpss
THM [ pg/dm?] THM-PT
Rzeka Woda CHCl, | CHCLBr | CHCIBr, | CHBra | [ng/dn? CHCI]
Warta surowa 41,1 7,8 nw nw 46,9
po koagulacji 32,0 10,7 0,7 nw 40,2
pilica surowa 72,1 10,1 nw nw 79,5
po koagulacji 45,1 9,8 0,6 nw 52,6
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Rys. 1. Procent obzenia barwy, mtnosci, OWO, RWO, THM-PT w procesie koagulaciji
Fig. 1. Percentage of removal of colour, turbidit@C, DOC, THM-PF in coagulation process

Efektywnas¢ koagulacji w usuriciu materii organicznej oznaczonej jako OWO
wynosita w przypadku wody z rzeki Warty 44 i 48%wady z rzeki Pilicy 41 i 48%.
Potencjat tworzenia trihalometanow THM-PT w wodadgzyszczonych podanych
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chlorowaniu byt o 13 i 14% oraz 34 i 43%zsiy niz w nieoczyszczonych wodach
poddanych chlorowaniu pobranych odpowiednio z Na&ety i Pilicy. W przypadku rzeki
Pilicy otrzymane obuinie wartéci THM-PT bylo wyzsze w poréwnaniu z wcgeiej
uzyskanymi wynikami [8].

Procentowe ob#tenie podczas procesu koagulacji barwygtnoéci, zawartdci
ogolnego i rozpuszczonegoegla organicznego (OWO i RWO), wastd potencjatu
tworzenia trihalometanéw (THM-PT) w wodach powidmimwych pobranych w kwietniu
(Pilica i Warta IV) i czerwcu (Pilica i Warta VIYJ6 roku przedstawiono na rysunku 1.

Chocia podczas procesu koagulacji usuwana byta zigacez:$¢ materii organicznej,
jednak pozostata ¢g¢ nadal charakteryzowatagsivysokim potencjatem tworzenia THM.
W pracy [12] wskazano udziat wydzielonych grup @&kidw organicznych w powstawaniu
trihalometandw. Ponadto zawaitowegla organicznego jest tylko jednym z czynnikow
warunkupcych powstawanie THM. Inne czynniki wptywag na mechanizm powstawania
trihalometanéw to pH, czas, temperatura, dawkaaisckontaktu z chlorem, obecto
bromkéw [13].

Podsumowanie

W warunkach prowadzenia koagulacji przyzyciu koagulantu wspnie
zhydrolizowanego PAX-XL1910S obinie utlenialnéci i zawartéci OWO w zaleénosci
od miejsca (rzeka Warta i Pilica) i czasu (kwi&cieczerwiec) pobranych wod wynosito
odpowiednio 44-61% i 41-48%, a waitd UV,s, 46-54%. Potencjal tworzenia
trihalometanéw THM-PT po 24-godzinnym kontakcie waqubwierzchniowej z chlorem
wynosit 24-82ug CHCl/dm®. THM-PT w wodach oczyszczonych w procesie koagulac
byt 0 13-43% niszy niz w nieczyszczonych wodach powierzchniowych poddaelan
chlorowaniu. Sfzenie trichlorometanu stanowito 75-91% sumy zawaitoTHM
w badanych wodach. Bize sizenia THM otrzymano w wodzie poched®j z rzeki
Warty, chocia charakteryzowata siwyzszy zawartdcia substancji organicznychznwoda
Z rzeki Pilicy.

Podziekowania

Praca zostala sfinansowana Z#eodkédw przeznaczonych na badania statutowe
BS/MN-402-301/2016.
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THM PRECURSORS REMOVAL FROM SURFACE WATER
IN THE COAGULATION PROCESS

Department of Chemistry, Water and Wastewater Telolgy, Faculty of Infrastructure and Environment
Czestochowa University of Technology

Abstract: The aim of this study was to evaluate the effectas of the coagulation process using pre-hydrdlyze
polyaluminium chloride in reducing the level of jublon of surface water with organic substances.teVa
collected in April and June 2016, from the Piliozer in Sulejow and the Warta river in Czestochaves used in
the study. In water after the coagulation procasgduction in the content of organic compoundayestas TOC
by 41-48% was obtained, and assayed as oxygenmoptisn by 44-61%. In untreated surface water as agein
water after the coagulation process, presence ilthlomethanes THM was not determined. However,rthei
presence was demonstrated in water after the ohtish process. In water after the coagulation ggssubjected
to chlorination, CHGI concentration ranged from 17.5 to 4hg/dn? and the concentration of CH8F ranged
from 4.3 to 10.7ug/dn?. These were values by 13-43% lower than THM comation obtained in untreated
surface water subjected to chlorination. Althouginirty the coagulation process a significant portibrorganic
matter was removed, yet the remaining part waschidracterized by a high THM formation potentikthe lowest
THM concentration was obtained in water originatingm the Warta river, although it was charactetify

a higher content of organic substances.

Keywords: coagulation, organic matter, chlorination, trihatghanes, surface water
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BADANIE WPLYWU HYDRO ZELU
NA ZDOLNO $CI RETENCYJNE ZIELONYCH DACHOW

INVESTIGATION OF THE INFLUENCE OF HYDROGEL ADDITION
ON THE RETENTION CAPACITY OF GREEN ROOFS

Abstrakt: Postpujacy rozwdj i urbanizacja wplywajna ksztattowanie odptywu wéd opadowych ze zlewni.
Wozrost stopnia uszczelnienia powierzchni powoduygzszanie natzenia sptywu powierzchniowego, cogsto
przyczynia s} do podwyszenia zagreenia powodziowego. W zwiku z tym na terenach silnie
zurbanizowanych, obok tradycyjnych systeméw kamaljizdeszczowej, coraz gziej stosuje si rozwigzania
majce na celu zagospodarowanie wéd deszczowych weuigjgstpienia opadu. Rozwrania te nosgznazwe
zrébwnowaonych systemow drema. Jednym z takich rozezan 53 zielone dachy. W artykule przedstawiono
wyniki bada& zdolndci retencyjnych czterech modeli zielonych dachéw ktdrych zastosowano zriicowane
substraty dachowe. Jedno padiaglebowe stanowit tradycyjny substrat dachowy emieszek, dwa podia
stanowity substraty z domieszkami hygktu, odpowiednio wynogezymi okoto 1 i 0,25% wagowych. Jako
czwarte podiee zastosowano substrat dachowy z domiedacamzytu i perlitu ogrodniczego. Na modelach
zielonych dachéw nie zastosowanoslirmosci, aby badania dotyczyly wgdznie zdolnéci retencyjnych
zastosowanych substratow. Pierwszas€zksperymentu opisanego w artykule polegata narndadadolngci
retencyjnych substratéw dachowych podczas pierveszggnulowanego opadu oraz opadu \wysjacego po
dtugim okresie bezdeszczowym (substrat i inne efgynmodelu zielonego dachu w stanie powietrzno gogh

W tym przypadku najlepsze zdokwd retencyjne wykazat substrat z zawécig ok. 1% hydraelu. Drug co do
wartcsci pojemndcia retencyja odznaczat sisubstrat zawieragy ok. 0,25% wag. hydeelu. Z kolei najstabsze
zdoIngici retencyjne posiadat substrat z dodatkiem madfsviasilnie porowatych (keramzytu i perlitu
ogrodniczego). Druga ¢& eksperymentu polegata na badaniu zdalhretencyjnych substratéw podczas opadu,
jaki wystapit po okresie bezdeszczowym, wyngsym 4 doby. Otrzymane wyniki wskazupge w tym przypadku
najlepsze zdolriwi retencyjne wykazat substrat zawiej ok. 0,25% hydrzelu, drug co do wartéci chtonndgé
posiadat substrat z dodatkiem i keramzytu, i perigrodniczego, trzegico do wartéci chlonndé¢ wykazywat
substrat bezadnych dodatkéw. Najstabhszhtonng¢ w tym przypadku posiadat substrat z dodatkiem @Hét
hydrazelu.

Stowa kluczowe:zielony dach, zdolrimi retencyjne, zagospodarowanie wod opadowych tatbhydrael

Wprowadzenie

Cechy charakterystycznobszaréw silnie zurbanizowanych jegs@ zabudowa i day
udzial powierzchni nieprzepuszczalnych, co skutkupnacznym utrudnieniem
odprowadzania wéd opadowych walgt gruntu i zakléceniem przebiegu naturalnych
procesdw hydrologicznych, takich jak retencja iilirdcja [1, 2]. Na obszarach silnie
zurbanizowanych ok. 55% opadu odpltywa po powierzctlawni i maze trafé do
systemow kanalizacji deszczowej lub ogoinosptawpegiczas gdy sptyw powierzchniowy
na terenach niezurbanizowanych stanowi jedyniel6Ro obgtosci opadu. W warunkach
naturalnych ok. 40% wody opadowej jest w stanieandywa i powrdck do atmosfery,
natomiast z terendw silnie zurbanizowanych odpajewunaksymalnie ok. 30% wody
[3, 4]. Coraz wikszy stopié uszczelnienia powierzchni zlewni age st z powstaniem

YInstytut Inzynierii  Srodowiska, Wydziat Infrastruktury iSrodowiska, Politechnika @stochowska,
ul. Brzeznicka 60a, 42-200 @gtochowa, tel. 34 325 09 17, email: ideska@is.gestcpl
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szeregu probleméw, z ktérych najpaniejsze to zwgkszenie zagrienia powodziowego,
a take redukcja stopnia infiltracji wéd opadowych éfodowiska gruntowo-wodnego [5].
Wystepowanie zwgkszonego zagtenia powodziowego w miegiach letnich jest
Zwigzane z pojawianiem eigwattownych opadéw deszczu, podczas gdy w mgash
zimowych i wiosennych mi® by spowodowane szybkim topnieniesniegu i lodu [6].
W zwigzku z maliwoscig wyskpowania zagroen powodziowych naley dazy¢ do
stosowania takich rozezan, ktore lgda wspomagaly dziatanie tradycyjnych systemow
kanalizacyjnych i bdag pozwalaty na zagospodarowanie wody opadowej jgblitaj
miejsca, w ktérym opad wygtuje [2]. Rozwazania te s elementem strategii okdlanej
jako zréwnowaone systemy drema ZSD (ang.SUDS - Sustainable Urban Drainage
Systemslub LID - Low Impact Development[l, 7]. Celem tej strategii jest
zminimalizowanie wptywu powierzchni nieprzepuszegah i zabudowanych na obieg
wody w ekosystemach, wigce s¢ ze wspieraniem lub przywracaniem naturalnego cyklu
hydrologicznego w zlewniach oraz prowadzeniem diiata rzecz ochrony i poprawy
jakosci wod naturalnych, zaréwno podziemnych, jak i paatchniowych [7].
Zréwnowaone systemy drema obejmuj m.in. takie rozwjzania, jak: zastosowanie
systemow do infiltracji wody opadowej [8] lub zbidkdéw retencyjno-infiltracyjnych [9],
a take zastosowanie, zwlaszcza na obszarach silnie rmadveanych, powierzchni
przepuszczalnych, umlwiajacych bezpérednie wsikanie wody opadowej w gih gruntu
[10]. Innym przykltadem zréwnowanych systemdéw drena s systemy bioretencyjne
(np. ogrody deszczowe) lub zielone dachy [11].

Zielone dachy, zwane tag& ekodachami lub dachami zlianoscia, to dachy zi@one
z wielu warstw, m.in.: warstwy dremawej, warstwy filtracyjnej, warstwy substratu
dachowego (gruntu) oraz poragt®j go ralinnosci [12]. Zielone dachy, ze wzglu na
przeznaczenie, sposoliytkowania i rodzaj zastosowanychslin, mozna podziek na:
intensywne, semiintensywne oraz ekstensywne [13].

Pokrycie powierzchni dachowych wargtwoslinnosci niesie ze sabwiele korzyci
ekologicznych i ekonomicznych, takich jak m.in.:igkszenie retencji wéd opadowych
i wigzace st z tym zmniejszenie zagrenia powodziowego, poprawa KEAvOSCi
cieplnych budynkéw i zwzana z tym oszezlncs¢ energii, redukcja efektu miejskiej
wyspy ciepta, przedikenie trwaldci elementéw pokrycia dachowego, poprawa
i ztagodzenie mikroklimatu miejskiego, pozytywny Wap na jakaé powietrza [5, 12,
14-17]. Nie do przecenienia jest takpoprawa estetyki krajobrazu miejskiego [12, 1§, 1
Na zdolndci retencyjne zielonych dachéw wptywa bardzo wielgynnikéw, z ktérych
najistotniejsze to: rodzaj dachu (intensywny, eksyavny, semiintensywny), spadek dachu,
grubas¢ substratu dachowego itp. [5, 19]. Wyniki badiostpne w literaturze wskazayj
ze spdrdd zielonych dachéw najlepsze zddlcioretencyjne wykazygj dachy intensywne
[19]. Prowadzone dotychczas badania dowpde w miag zwickszania si spadku maleje
zdolnai¢ retencyjna zielonych dachoéw [5].

Jednym z wazniejszych komponentéw zielonych dachéw jest warsgheby, ktdg
obsadza si odpowiedmni roslinnoscig (substrat dachowy) [20]. Zadaniem substratu jest
stanowienie podia dla r@lin, a take dostarczanie wody i sktadnikéw zyavczych,
niezlzdnych do ich rozwoju [17, 20]. Jednoémie substrat musi odznaczaic niska
gestascia, aby nadmiernie nie obgia¢ konstrukcji budynku, musi lgystabilny chemicznie
i posiadé dostatecznie dobr przepuszczalrié powietrzry i zdolnag¢ swobodnego
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oddawania wody, aby zapewndostatecznie dobre przewietrzenie korzerlimo[20].
Pomimo tak wanej roli, jaky spetnia substrat, w literaturzeagle brak jest dostatecznej
ilosci wynikbw bada naukowych péwieconych temu waemu elementowi zielonych
dachéw [20]. W zwjzku z tym istnieje potrzeba prowadzenia hadatére mog
przyczynt si¢ nie tylko do lepszego poznania tegoznego elementu zielonych dachéw,
ale take prowadz do chgtej poprawy jego jaki i, w konsekwencji, do wprowadzania
modyfikacji, ktére mog korzystnie wplywd na jego parametry i na rozwoj sho
porastaicych zielony dach [18, 20].

Jedrn z modyfikacji substratu dachowego o by zastosowanie domieszki
substancji sorbggych woa (superabsorbentow, polimeréw hydrofilowych), kighycelem
jest zwekszenie dogpnaici wody opadowej dla &in, co mae zwikszy¢ szang na ich
prawidiows wegetag; podczas diugotrwatych okreséw bezopadowych, zwissz
w przypadku dachéw ekstensywnych [18]. Jednym kltalodatkdw mee by hydrazel
potasowy, np. usieciowany poliakrylan potasu. Dbtgas prowadzone badania
potwierdzaj, ze dodatek hydrelu mae zwkksza pojemndéé wodmy substratu, a tym
samym umeliwia¢ magazynowanie wody, ktéra b byt wykorzystana przez sbny
w okresie suszy [17]. Zmiana charakterystyki zwgktesubstratu dogbnego na rynku
moze znacgco wplywa na wegetagjroslin zastosowanych na zielonym dachu, zwlaszcza
w pocatkowym stadium wegetacji, gdydliny sa stabo odporne na zmienne i niekorzystne
warunki klimatyczne [20].

Eksperymenty scharakteryzowane w niniejszym artykubj na celu zbadanie, jak
dodatek substancji sorlagych wod, takich jak: hydrael, keramzyt oraz perlit, wptywa na
zdolndici retencyjne zielonych dachdw.

Metodyka badan

Do konstrukcji modeli zielonych dachow wykorzystahtace uprawowe o wymiarach
wewretrznych 55,7 x 55,7 x 7 cm, wykonane z wysokiepgak lekkiego plastiku. W dnie
kazdej tacy (w prawym dolnym rogu) wykonano otwor irsgalowano przewdd stgcy do
odprowadzania nadmiaru wody niezretencjonowanegzprelementy chtonne modelu
dachu. Na dnie kalej z tac umieszczono ngatirenaowa Floradrain FD 25 (0 wysolkoi
25 mm), przycita doktadnie do wymiarow dna tacy. Nazklej z mat utéono widknire
filtracyjna typu SF o wymiarach 70 x 70 cm. W zkiej z tak przygotowanych tac
umieszczono 10 dfrodpowiednio przygotowanego substratu dachowegmaajic uwag
na to, by na calej powierzchni tacy, wyngsej 31 dm, migzszdié substratu byta
wzglednie stata. W tym przypadku wynosita ona ok. 3,2 &harakterystyk substratéw
zamieszczono w tabeli 1.

Doswiadczenie skftadato siz 2 etapébw. W pierwszym etapie badano zdaho
retencyjne modeli zielonych dachéw podczas piergeszgpadu oraz opadu, jaki wyptt
po diugim okresie bezdeszczowym, wyrggyzn 34 dni, gdy elementy drerawe
i substraty pozostawaly w stanie powietrzno suchfdrednia wilgotné¢ wagowa
substratdw wynosita 4,86 +1,57%). Powierzghsubstratu na kalym modelu dachu
zraszano roéwnomiernie odpowiednioscia wody co najmniej do momentu uzyskania
odptywu nadmiaru wody z modelu. @tgs¢ wody zretencjonowanej na #dym modelu
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dachu obliczono na podstawieznicy migdzy objtoscia wody rozgczonej na powierzchni
substratu a obfoscig wody, ktéra odptygta otworem w dnie tacy.

W drugim etapie badano zdokud retencyjne modeli zielonych dachéw po okresie
bezdeszczowym wynogzym 4 doby wedtug tej samej metodyki.

Tabela 1
Wihasciwosci substratéw dachowych zastosowanych w badaniach
Table 1
Properties of substrates used in the experiments
Nr i oznaczenie Gestoié substratu Masa
modelu zielonego Skiad substratu ¢ kg-m] substratu
dachu 9 [kg]
Model 1 Substrat ,,0gréd dachowy” - 12,120 kg 1252412,10 12,120
Substrat ,,Ogréd dachowy” - 12,000 kg
Model 2 Hydrozel potasowy - 0,120 kg 1212,15 #12,10 12,120
Substrat ,,Ogréd dachowy” - 12,090 kg
Model 3 Hydrozel potasowy - 0,030 kg 1212,15 #12,10 12,120
Substrat ,,Ogréd dachowy” - 6,630 kg
Model 4 Keramzyt - 0,597 kg 762,51 +41,03 7,625
Perlit ogrodniczy - 0,398 kg

Badania byly prowadzone w warunkach laboratoryjnyoth 21.05.2015 r. do
04.09.2015 r. Dzki ustawieniu stanowisk badawczych beggodnio podswietlikiem
dachowym meliwe bylo odpowiednie nastonecznienie powierzchoibstratow oraz
zachowanie dobowych walhatemperatury. Temperatura powietrza paoaj przy
najwieckszym nastonecznieniu tac uprawowych (w godz. }+1®00) zawarta byla
w przedziale od 30,1 do 41,4°C. Minimalna tempeeatadnotowana w porze nocnej
wynosita 25,2°C. Wilgotn& powietrza wahata siw granicach od 27 do 58%.

Wyniki badan i dyskusja

Na rysunku 1 przedstawiono wykresy pokazej obgtos¢ wody zatrzymanej na
kazdym modelu: a) podczas pierwszego zasymulowanegowpb) podczas opadu, jaki
miat miejsce po 34 dniach bezdeszczowych (substvatianie powietrzno suchym).

Wyniki przedstawione na rysunku la wskazuge podczas pierwszego opadu
najlepsze zdolnwi retencyjne wykazat model 2, na ktérym zastosawasubstrat
z dodatkiem ok. 1% wag. hydmelu. Obgtos¢ zretencjonowanej wody wynosita w tym
przypadku 12,095 din Druga co do warkwi objetos¢ wody (7 dml) zostata
zretencjonowana na modelu 3, gdzie substrat zaMokrad,25% wag. hydrelu. Trzecy
w kolejnaici ilos¢ wody (5,746 drf) zatrzymat model 1 z substratem bez dodatkéw.
Najstabsze zdolrigi retencyjne podczas pierwszego opadu wykazat imbaesubstratem
zawierajcym domiesz& keramzytu i perlitu ogrodniczego (ebjs¢ zretencjonowanej
wody 4,055 dn).

Podczas opadu, jaki zostat zasymulowany po 34 Hnidezdeszczowych
i rownoczénie po 106 dniach od pierwszego opadu (rys. lkicé w obgtosci wody
zatrzymanej przez poszczegdélne modele nie bytygl due, jak w przypadku pierwszego
opadu. Najwysz zdolnag¢ retencyjm wykazat w tym przypadku model 3 (ebjs¢
zatrzymanej wody 5,155 din Nieznacznie mniejsza aips¢ wody zostata
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zretencjonowana na modelu 2 (4,835%dinmodelu 1 (4,644 di Najmniejsz objetosé
wody (4,090 dr), nieznacznie wiszz od zatrzymanej podczas pierwszego opadu,
zretencjonowat model 4.
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Rys. 1. Objtos¢ wody zatrzymanej na modelach zielonych dachéw pasica) pierwszego opadu oraz b) opadu,
jaki wystpit po 34 dniach bezdeszczowych

Fig. 1. Volume of water stopped on green roof medklring: a) the first precipitation and b) theqppéation
that occurred after 34 antecedent dry days

Na rysunku 2 zamieszczono wykres pokazyj wredniorny objetos¢ wody
zretencjonowag na kadym modelu zielonego dachu w trakcie 3 symulowanygadow,
jakie nastpowaty po okresach bezopadowych tryegch 4 doby.

Wyniki wskazuj, ze najlepsze zdolsoi retencyjne, podobnie jak w przypadku
34-dniowego okresu bezdeszczowego, wykazat model(s@bstrat z dodatkiem
ok. 0,25% wag. hydtelu). Wredniona ohjtos¢ zatrzymanej wody wyniosta w tym
przypadku 2,228 +0,390 dim Drugs co do wartéci usredniory objetos¢ wody
(2,041 +0,313 dr) zatrzymat model 4 (substrat z domiesnhkateriatow silnie porowatych
- perlitu ogrodniczego i keramzytu), ktéry w przgia dlugich okreséw bezopadowych
wykazywat najstabsze zdoléw retencyjne. Trzecia co do wasth objetos¢ wody
(1,923 +0,418 dr) zostata zretencjonowana przez model 1 (substemhalvy bez
domieszek). Najstabsze zdokcoretencyjne po 4 dniach bezdeszczowych wykazaleho
2 (1,829 +0,422 dfhzatrzymanej wody), gdzie substrat zawierat dodatek 1% wag.
hydrazelu.
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Otrzymane wyniki wskazaj ze dodatek hydrelu, jak réwnie substancji silnie
porowatych (keramzytu i perlitu ogrodniczego), wpd na zdolnéci retencyjne zielonych
dachow. O tym, czy byt to wplyw pozytywny czy negahy, decydowata dugs okresu
bezdeszczowego, ktéra w niniejszych badaniach Iiflde skorelowana ze stopniem
przesuszenia substratow i innych elementéw d@mgch modeli zielonych dachéw,
Z uwagi na stabilne czynniki atmosferyczne pacijw laboratorium w okresie, w ktérym
byty prowadzone badania (ziatine dobowe zmiany temperatury i wilgotobpowietrza).
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na modelu dachu [cm3]

Objetos¢ wody zatrzymana

Rys. 2. Uredniona ohjtos¢ wody zatrzymanej na modelach zielonych dachéw peslcpadu, jaki wyspit
po 4 dniach bezdeszczowych

Fig. 2. Average volume of water stopped on greeof nmodels during the precipitation that occurred
after 4 antecedent dry days

Wyniki wskazuj, ze jedynie podczas pierwszego opadwyddodatek hydrzelu
(ok. 1% wag.) bardzo znagzm zwickszyt zdolndci retencyjne substratu dachowego.
Podczas nagbnych opaddéw najwksze obgtosci wody zatrzymywat substrat z mniejszym
dodatkiem hydreelu (ok. 0,25% wag.). Przy krétszym okresie bezopaan substrat
z wickszy zawartdcig hydrazelu posiadat nawet stabsze zddicioretencyjne i substrat
bez zadnych dodatkéw lub z dodatkiem materiatébw silniergwatych. W trakcie
prowadzenia badazaobserwowano wyfay spadek zdolnwi retencyjnych substratow
z domieszkami hydeeelu wraz z uptywem czasu (rys. 1), poniévadbjetosci zatrzymanej
wody podczas pierwszego opadu byty znaczniesay nk podczas opadu, jaki wygtit
106 dni péniej (opad po 34 dniach bezdeszczowych), mirmow jednym i w drugim
przypadku elementy dreawe modeli dachéw i substraty znajdowatye sv stanie
powietrzno suchym. Ten znaczny spadek zdainaetencyjnych modeli 2 i 3 byt
spowodowany tymze hydrael znajdujcy sie w wierzchnich warstwach substratu ulegt
stosunkowo szybkiemu rozktadowi pod wplywem prondemania stonecznego (UV).
Ubytek hydraelu byt znaczny z uwagi na wzghie cienly warstwe substratu (jedynie
3,2 cm) i brak obecrigi roslin, ktére utrudniatyby dosp promieni stonecznych do
powierzchni substratu. Spadek efektyweiodziatania hydreelu w substratach po okoto
5 miesjcach od zalzenia modeli zielonych dachdéw zauwh w swych badaniach Savi
i in. [17]. Jednak w przypadku prowadzonych przé&hrbada na modelach zielonych
dachow zastosowano&mnos¢ oraz grubsze warstwy substratow.



Badanie wptywu hydreelu na zdolnéci retencyjne zielonych dachéw 631

Whioski

1.

Dodatek hydreelu wplywa na zdolnixi retencyjne substratéw dachowych.
W przypadku pierwszego opadu (elementy dzeme oraz substraty dachowe w stanie
powietrzno suchym) najwtej wody zretencjonowat substrat z dodatkiem ok.vidg.
hydrazelu, natomiast drugco do wielkdci iloé¢ wody zatrzymat substrat z dodatkiem
ok. 0,25% wag. hydceelu.

W przypadku opadu, jaki wygtit po 34 dniach bezdeszczowych (elementy drewa
oraz substraty w stanie powietrzno suchym), napayobjetos¢ wody zretencjonowat
substrat z dodatkiem ok. 0,25% wag. hyea. Drug, co do wartéci objetos¢ wody
zatrzymat substrat z dodatkiem ok. 1% wag. hyelw natomiast najmniejsobjetosé
wody zretencjonowat substrat z dodatkiem materialdmrowatych - keramzytu

i perlitu ogrodniczego. Na uwagzastuguje toze w stosunku do pierwszego opadu
w bardzo daym stopniu zmniejszyta sizdolnGé retencyjna substratu z zawaiti

ok. 1% hydraelu. Das¢ wyraznie zmniejszyta si tez zdoIng¢ retencyjna substratu
z zawartdcig ok. 0,25% hydrgelu oraz substratu bez dodatkéw, natomiast praigie n
ulegla zmianie zdolnd retencyjna substratu z dodatkiem keramzytu i tperli
ogrodniczego.

W przypadku opadu, jaki wygiit po 4 dniach bezdeszczowych, napsg zdolngé
retencyjn wykazywat substrat z dodatkiem ok. 0,25% hyeio. Drug, co do
wielkosci usredniory objetos¢ wody zatrzymywat substrat z dodatkiem substanciji
silnie porowatych - keramzytu i perlitu. Z kolei jslabsz zdolnag¢ retencyja
wykazywat substrat z dodatkiem ok. 1% wag. hyeto.

Otrzymane wyniki wskazdj ze zbyt duy dodatek hydrzelu mae negatywnie
wptywaé na zdolndéci retencyjne substratéw dachowych.

Dodatek substancji silnie porowatych (keramzytu erlipy ogrodniczego) mae
wplywat korzystnie na zdolnigi retencyjne substratéw dachowych zwlaszcza padcza
opadow wystpujacych po wzgidnie krotkich okresach bezdeszczowych.

Podziekowania

Praca zostafa sfinansowana w ramach batatutowych BS-PB/401/306/11.
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INVESTIGATION OF THE INFLUENCE OF HYDROGEL ADDITION
ON THE RETENTION CAPACITY OF GREEN ROOFS

Institute of Environmental Engineering, Facultylmffastructure and Environment
Czestochowa University of Technology

Abstract: Progressive economic development and urbanisatituence the characteristics of the stormwater
runoff. Persistent sealing of drainage basin serfaompts the rise of runoff intensity. This resdti a rise of
threat of flood. Therefore, in urbanized areasddition to the traditional sewer systems are usedetological
sustainable urban drainage systems (SUDS). Onkesktsolutions are the green roofs. The papermisetee
results of investigation of retention capacitiegdajreen roof models with following substrates: tyygical green
roof substrate, the substrate with addition of a8 of hydrogel, the substrate with addition obat0.25% of
hydrogel, the substrate with addition of expandieg and perlite. In the models weren’t applied Wegetation
layers in order to explore only the retention cétpes of substrates and drainage layers. The dlsgeof the first
part of experiment described in the paper was vtestigate the retention capacities of roof subssraluring the
first rain and the rain that occurred after longeaedent dry period of time (the substrates andhadge layers
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were air-dry). The best retention capacity hadis tase the substrate with addition of about 1%tydfogel. The
second largest retention capacity had the substvite addition of about 0.25% of hydrogel. The westk
retention capacity had the substrate with additibexpanded clay and perlite. The objective of adcpart of
experiment was to investigate the retention caieacitf green roof substrates after 4 antecedendalyg. In this
case the best retention capacity had the substittieaddition of about 0.25% of hydrogel. The setdargest
retention capacity had the substrate with additibexpanded clay and perlite. The weakest retert@macity had
the substrate with addition of about 1% of hydrogel

Keywords: green roof, retention capacity, stormwater managgnsubstrate, hydrogel
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JAKO SC WODY | OSADOW DENNYCH
ZBIORNIKA WODNEGO LUBIANKA W STARACHOWICACH

THE QUALITY OF WATER AND BOTTOM SEDIMENTS IN LUBIAN KA
WATER RESERVOIR LOCATED IN STARACHOWICE

Abstrakt: Okreslenie ilosci osadéw dennych gromadzonych w zbiornikach pyzepivych ma podstawowe
znaczenie w obliczeniu tempa ich zamulania, a tgmysn szacowaniu czasu, po uplywie ktérego powinages
oczysci¢ z namutdw. Zagospodarowanie osadéw dennych wygiobyt dna zbiornika nitiwe jest wyhcznie po
rozpoznaniu ich jakii, ktéra jestcisle zwigzana z charakterem zlewni, sposobem jej zagospedaia, a tym
samym z jakéciag sptywu powierzchniowego trafigjego do cieku i zbiornika. W artykule przedstawienmiki
bada stzen wybranych metali eizkich (Fe, Hg, Pb, Zn, Ni, Mn, Cu, Cr, Cd) w osadachodzie zbiornika
zaporowego zlokalizowanego w potudnioweje& miasta Starachowice, na cieku Lubianka, ktérego
przewaajaca cz$¢ zlewni stanowd lasy. Badania terenowe przeprowadzono dwukrofmbet koniec czerwca
2012 r., pobierag 8 probek osadéw dennych w stanie quasi-nienanyszd dziehc je do analiz na 20 cm
warstewki, oraz na pogtku marca 2013 r., kiedy zbiornik pokryty byt potry lodowg - 3 prébki. W przypadku
bada jakasci wody oprocz metali eikich (facznie 11 prébek) wykonano w 2012 r. podstawowe biadézyko-
chemiczne (pH, temperatura, azotany, tlen rozpwssczzasolenie) przy pomocy przénego miernika
wyposaonego w odpowiednie sondy, prowadzomiary w pionach co 0,5 i 1,0 m. Odnotowane yalane
stezenia metali ajzkich dla analizowanych prébek osadéw dennych i wegigosity odpowiednio: 1170 rrigg™

i 642 ug-dm (Fe), 0,0023 mgg™ i 0,0020 pug-dn> (Hg), 14,35 mekg™ i 7,14 pg-dm® (Pb), 7,44 mdg™

i 74,15 ug-dm (Zn), 5,98 mekg™ i 5,79 pgdm= (Ni), 815 mgkg™ i 794 pgdm= (Mn), 3,69 mekg™

i 35,12pug-dm (Cu), 3,73 mekg i 46,86ug-dm (Cr), 4,37 mekg™i 0,48pg-dm (Cd).

Stowa kluczowe: metale atzkie, osady denne, zbiornik wodny

Wprowadzenie

Zbiorniki retencyjne g nieodhcznym elementem krajobrazu, szczegélnie na obdzarac
o niskich zasobach wodnych. Petjednoczénie r&ne funkcje, wrod ktérych dominuy
przede wszystkim rekreacyjna (turystykagdkarstwo), retencyjna (magazynowanie wody
dla potrzeb przemystu, rolnictwa, mieszkalnictwazeciwpowodziowa czy energetyczna
(elektrownie wodne). Determirwjone sposob funkcjonowania zbiornika, dlagc
kryteria zapewniace wiaciwe jego uytkowanie. Dla zbiornikéw przeciwpowodziowych
najwaniejsze wydaj sie parametry iléciowe wody (pojemn& uzytkowa), ktore
umazliwig w przypadku wezbrania zmniejszenie przeptywow miakanych i opénienie
czasu trwania fali powodziowej, gav zbiornikach rekreacyjnych kluczowym problemem
jest natomiast jak@ wody i osadéw dennych [1].

W  wojewddztwie $wietokrzyskim zaplanowano do realizacji, przebudowydzb
modernizacji 174 zbiorniki, z czego 46 mialo powstalatach 2007-2010, 63 w okresie
2011-2015, a 65 po 2015 roku [2]. Wszystkie zbkirmiodne zlokalizowane na rzekach
ulegap naturalnym procesom zamulania, ktérych tempo pétnicowane i zalgy od
wielu czynnikdbw. Mana zalicz¢ do nich reim hydrologiczny zlewni, procesy erozyjne,

* Wydziat Inzynierii Srodowiska, Geomatyki i Energetyki, Politechnifeictokrzyska, al. Tysiclecia Pastwa
Polskiego 7, 25-314 Kielce, tel. 41 342 47 35, éngorski@tu.kielce.pl
Praca byta prezentowana podczas konferencji ECQgoldarnottowek, 15-17.10.2014



636 Jarostaw Gorski, tukaszaB i Bartosz Szelg

rodzaj gleb, zagospodarowaniezytkowanie powierzchni terenu zlewni oraz dziatatho
cztowieka [3]. Wprowadzane do ekosysteméw wodnyemieczyszczenia podlegaj
procesowi transportu, w wyniku ktérego rgstie ich migracja na idhe odlegtéci. Pewna
cze$¢ tych zwihzkéw ulega depozycji w osadach dennych w sposélejmub bardziej
trwaly. Jakd¢ wody oraz sktad materiatu dennego uwarunkowarnyyedoma czynnikami
naturalnymi i antropogenicznymi. Wynika on z budowgeologicznej zlewni,
geomorfologii terenu, warunkow klimatycznych, spms@agospodarowania zytkowania
zlewni, rodzaju i iléci zanieczyszczedocierajcych do wod powierzchniowych, a tak
przemian chemicznych i biochemicznych zachogezh w wodzie i osadach oraz na
granicy tych faz [4-7]. Wplyw antropopresji na jakowod powierzchniowych (rzek
i zbiornikdbw wodnych) zostat potwierdzony naukowo 8, 9].

Zanieczyszczenie wod i osaddw dennych substan@amasciwosciach toksycznych
stanowi jedno z najwkszych zagrgen dla $rodowiska naturalnego. SzczegOdlnie
niebezpiecznegsmetale ajzkie, ktére nie tylko nie ulegajprocesom biodegradacji, lecz
podlegaj akumulacji w rénych elementach ekosysteméw wodnych, nggiej w wyniku
wytragcania, sedymentacji substancji nierozpuszczalnyak sorpcji przez ilaste sktadniki
osadow [10-14]. Zwizki te mog stanowé wtdrne zrédto zanieczyszcze ktdre mimo
odckcia zrodet pierwotnych przez diugie lata stwarza zagnie zanieczyszczenia wod,
a tym samym zagtenie dlazycia biologicznego w danym zbiorniku. Dziejes diak
dlatego,ze w sprzyjajcych warunkach mee nasipi¢ ich uwolnienie z osadu do toni
wodnej, wnikngcie do tacucha troficznego, a tym samym ich uczestnictwo alszl/ch
etapach obiegu w ekosystemie [15-17].

Celem pracy byla ocena poziomu zanieczyszczémidowiska wodnego zbiornika
Lubianka w Starachowicach na podstawie oznaczemiemzzdci metali cgzkich w wodzie
i osadach dennych.

Materiat i metody
Opis obiektu

Zbiornik wodny Lubianka utworzony na rzece o tensanazwie zlokalizowany jest
w potudniowej czsci Starachowic, a jego prawy brzeg stanowi niemaranice miasta.
Rzeka Lubianka jest prawobezgym doptywem Kamiennej i bierze swoj patek ze
zrodet wyplywagcych na wysokéci okolo 319 m n.p.m. w poéinocnej @zi
Sieradowickiego Parku Krajobrazowego w pablimiejscowdci Nowa Wieg. Catkowita
dhugas¢ Lubianki wynosi okoto 16,5 km, a powierzchnia ziewo ufcie do Kamiennej
réwna s¢ 57,10 kni. Spadki podtiane cieku wahajsic w granicach 3-10%o.

Zapora czotowa zbiornika, o diugm ok. 160 m, zlokalizowana jest w 4,7 km biegu
rzeki Lubianka i zamyka zlewniczastkowa o powierzchni 37,60 kfn Na podstawie
wykonanych w 2012 r. pomiaréw batymetrycznych stdzeno,ze gkbokas¢ zbiornika
zawiera s} w przedziale od 0,5 do 7 m, co przy powierzchiéwa rownej okoto 30 ha
(przy normalnym poziomie glrzenia NPP = 222,00 m n.p.m.) pozwala oszacoj&go
pojemnd¢ na 869 tys. rh

Misa jeziorna wraz z bezp@dnio przylegtymi do niej terenami zbudowana jest
z piaskéw pogtielonych glinami i itami. Rozpatrywarzlewni w wigkszasci pokrywap
lasy (92%), w ktérych domingjjodia i sosna, znajdage sé gtdwnie na potudnie i zachéd
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od granic zbiornika. Pozostate 8% stampwbsiedla domoéw jednorodzinnych,
zlokalizowane od strony pétnocnej akwenu.

Metodyka bada

Pobér probek osadow dennych i wody ze zbiornikaidnka wykonano dwukrotnie,
po raz pierwszy 26.06.2012 r., a rasie 05.03.2013 r. W okresie letnim pobér
realizowano z todzi, a zignz powierzchni pokrywy lodowej. Osady pobieranoppenog
probopobieraka typu ,Becker” do przezroczystychimidéw o diugdci 1200 mm
i $rednicy wewstrznej 57 mm. Ze wzgtu na swaj konstrukcg (gtowica tryca
pozwalajca na zamkecie cylindra od dotu) umdiwit on pozyskanie prébek w stanie
guasi-nienaruszonym (stanowiska 1-11 - rys. 1). $\tmlanaliz laboratoryjnych pobierano
przy wyciu batymetru z warstwy przydennej - stanowiskac,ae f, g, h, i, 9, 10 i 11
(rys. 1). Ponadto 26.06.2012 r. do ckeeia podstawowych wskaikéw jakasci wody
wykorzystano przerimy miernik wieloparametrowy YSI Professional Plyspwadac
pomiary w pionach od dna zbiornika do powierzchrstdia wody ze skokiem co 0,5 m -
stanowiska a i b oraz co 1,0 m - stanowiska c4§.(&y. Umaliwit on pomiar wartgci pH,
temperatury, zasolenia, TDS (catkowita zaw&rtoozpuszczonych substancji statych),
stgzenia tlenu rozpuszczonego, azotandw §N®@raz przewodnictwa wiaiwego.

[ I
0 200 400 m

Rys. 1. Zarys zbiornika Lubianka wraz z lokalizagjiejsc bada prébek wody i osadéw dennych
Fig. 1. Contour of Lubianka reservoir with wateddyottom sediments research sites

Pobrane prébki bez utrwalenia byty od razu przewe do laboratorium chemicznego
w celu oznaczenia wybranych wgkékéw. Namuty po wygciu z cylindrow byly dzielone
na 20 cm warstwy, ktére suszono w temperaturze 68%@sipnie ucierano w mtynku do
frakcji ponizej 0,063 mm i poddawano procesowi mineralizacjkoaftej. W prébkach
wody i osadoéw oznaczano catkogvitawarté¢é jondw wybranych metali ekkich (Pb, Cr,
Cd, Cu, Ni, Zn, Fe, Mn, Hg). W zaleosci od poziomu stzen oraz otrzymanej matrycy
oznaczenia wykonano metpd atomowej spektrometrii  absorpcyjnej (AAS)
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z wykorzystaniem spektrometru AAS - SavantAA Sighud spektrometru AAS -
SavantAA Zeeman. Dodatkowo w prébkach wody oznagatizenia zawiesin ogolnych.

Ocere jakasci osadéw dennych zbiornika Lubianka wykonano peprporéwnanie
zawartgci metali ckzkich zakumulowanych w osadach z wadami podanymi
w obowhzujacym Rozporgdzeniu Ministra Srodowiska z dnia 9 wreia 2002 r.
w sprawie standardéw jakai gleby oraz standardow jad@ ziemi [18] oraz w odniesieniu
do klasyfikacji osadow dennych wg PIG [19].

Ocery jakosci wody wykonano poprzez poréwnanie pomierzonych rtayei
wskaznikow zanieczyszczez wartgciami podanymi w obowujgcych aktach prawnych:
Rozporadzeniu Ministra Zdrowia z dnia 27 marca 2007 r. prasvie jakdci wody
przeznaczonej do spycia przez ludzi [20] oraz Rozpadzeniach MinistreSrodowiska
z dnia 27 listopada 2002 r. w sprawie wymaggkim powinny odpowiada wody
powierzchniowe wykorzystywane do zaopatrzenia lédnav wodc przeznaczom do
spazycia [21], a take z dnia 9 listopada 2011 r. w sprawie sposobuyfilesji stanu
jednolitych czsci woéd powierzchniowych orazrodowiskowych norm jaki dla
substancji priorytetowych [22].

Wyniki i dyskusja

Analiza zawartéci poszczegodlnych metali ggkich w osadach (tab. 1) wykazala
znaczma zmiennd¢ uzyskanych wynikbw we wszystkich analizowanych haich.
Stezenia poszczegdlnych metali midly sic w zakresach: 361-1170 mg Fekg
0,68-3,73 mg Cr-Kkg, 0,78-7,44 mg Zn-kg 1,09-5,98 mg Ni-kg, 196-815 mg Mn-kg,
0,98-3,69 mg Cu-Kkg 2,06-14,35 mg Pb-kfj 0,65-4,37 mg Cd- kg Jedynie w przypadku
rteci przedziat ten byt bardzo aski i wynosit 0,0011-0,0023 mg Hg-Kg przy czym
w 13 probkach stenie Hg byto poriej progu oznaczalroi. Badajc rozktad zawartei
metali w zbiorniku, stwierdzonagg najwy.sza koncentracja niklu, kadmu, cynku i chromu
wystepuje w czsci goérnej zbiornika, przy doptywie Lubianki (staniska: 1 - Ni i Cd,

2 -12n, 9 - Cr), a w przypadku miedziget, otowiu i manganu - w dolnej egi akwenu,
przy przelewie statym oraz lewobezgym doptywie bez nazwy (stanowiska: 7 - Cu, 5 - Hg,
6 - Pb i Mn). Jedynie koncentracialaza w osadach byta najisza w cgsci srodkowej
zbiornika (stanowisko 3). Natg podkréli¢ jednak brak wystarczgej liczby punktéw
pomiarowych w tym fragmencie zalewu, ktéra mogtatgnowé podstaw do pewnych
uogolnie.

Najbardziej odstagymi wartgciami byty stzenia manganu (stanowisku 6 i 4), kadmu
(stanowisko 1) i otowiu (stanowiska 6 i 8), ktérychaksima znaczo odbiegaly od
wynikéw uzyskanych w pozostatych lokalizacjach. &tto w przypadku otowiu nima
przypuszczé, ze jego zwgkszona zawart@ w poblizu ujscia cieku bez nazwy (stanowiska
6, 7 i 8) mae by zwigzana z doptywem zanieczyszczonyétiekéw deszczowych
z ciggdw komunikacyjnych miasta.

W  wigkszaici przypadkéw wartéci maksymalne obserwowano w wierzchniej
warstwie osadu (0-20 cm) - dla Cd, Fe, Mn, Pb, EBigmdz w warstwie 20-40 cm - dla Ni,
Zn, oraz 15-27 cm - dla Cr. Ra nierbwnomiern& koncentracji poziomej i pionowej
metali w probkach materialu dennego powoduje trééine zdefiniowaniu przyczyn
takiego stanu i rodzi konieczéto prowadzenia dalszych badaAnalizujgc przyktadowo
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stezenia miedzi, ména zauway¢, ze w czsci cofkowej cieku bez nazwy agja ono
wartasé minimalmg (0,98 mg Cu-kg - stanowisko 8), a w niedalekiej odleggo- wartas¢
maksymalg (3,69 mg Cu-kd - stanowisko 7).

Tabela 1
Zawartdg¢ jonow metali agzkich w osadach dennych zbiornika Lubianka
Table 1
Heavy metal ions content in Lubianka reservoirdrotsediments
. Mi gzszasé :
I;)/Ig;]c?ﬁ? warstwy Fe Cr Zn Ni Mn Cu Pb Cd Hg
[cm] [mg-kg™]
26.06.2012 .
0-20 722 0,96 1,48 5,15 52§ 3,47 7,55 4,37 nd
1 20-40 921 0,68 1,48 | 598 568 3,05 8,13 3,25 nd
40-55 833 | 1,15 3,22 | 3,12 241 1,58 5,69 1,44 nd
0-20 822 3,15 4,84| 3,11 463 1,37 3,98 1,96 nd
2 20-40 973 3,17 | 7,44 2,87 257 1,32 2,86 1,64 nd
40-56 942 1,62 4,97 2,54 242 0,98 2,41 1,22 nd
3 0-20 631 2,17 | 2,59 1,29 366 3,48 6,32 | 1,07 nd
20-40 599 0,98 3,06 1,76 415| 1,84 4,88 1,47 nd
4 0-20 1170 0,68 5,13 5,15 732 2,32 3,2] 0,87 nd
5 0-20 394 3,22 1,97 3,22 326 1,75 6,43 2,15 0,0023
6 0-20 834 1,26 6,95 4,48 | 815 2,08 | 1435| 0,96 0,0012
20-40 736 2,11 2,48 1,16 615 1,05 | 11,47 | 0,65 0,0011
0-20 522 3,48 2,33 3,21 349 3,69 8,09 0,88| 0,0020
20-40 412 1,59 1,96| 1,09 196 2,87 | 8,11 0,97 | 0,0017
8 0-20 361 2,1 2,69 4,1 526| 0,98 10,22 1,06 nd
05.03.2013 r.
9 0-15 874 3,31 1,14 1,79 252 3,15 3,47 0,97 0,0014
15-27 792 3,73 1,35 1,87 216 2,51 2,55 0,78 nd
0-20 573 | 3,11 0,78 2,63 426 2,48 | 3,59 0,87 nd
10 20-40 669 2,58| 0,97 2,08 316 2,14 | 2,06 0,91 0,0011
40-60 682 2,14 0,86 2,53 315 1,95 4,48 1,25 nd
11 0-10 566 2,68 1,31 2,47 317 3,66 2,96 1,14 1,001
- wartagci maksymalne - wartaci minimalne

" nd - stzenie pontej granicy oznaczalsoi; wartcici pogrubione - maksymalne w pojedynczej prébce

Ustalone w rozpomgizeniu w sprawie standardéw jdko gleby [18] wartdci
dopuszczalne zostaly przekroczone jedynie w przagpadadmu (stanowisko 1). Tym
samym osady zaleggie na dnie akwenu, pod wgdem chemicznym, odpowiadaj
gruntom zaliczanym do terendw przemystowychzytisow kopalnych i terenéw
komunikacyjnych (grupa C). Nalg jednak podkrdi¢, ze przekroczenie wardoi
granicznej (4,0 mg Cd-kY mialo miejsce wycznie w jednej prébce i to dla warstwy
0-20 cm (4,37 mg Cd-KkY, w wickszdici pozostatych przypadkéwesenia midcity sie
w grupie B (grunty zaliczane dazytkéw rolnych). Na terenach nieuprawianych rolniczo
(brak nawaen) i nieuprzemystowionych (brak przemystu hutniczegeetalurgicznego)
zawart@d¢ kadmu najcgsciej jestscisle zwigzana z rodzajem skaly macierzystej i na ogoét
wykazuje koncentragjw powierzchniowych poziomach. Dla pozostatych mgdh metali
nie odnotowano przekroczevartaici granicznych ustalonych dla grupy A.
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Ponadto wg klasyfikacji PIG [19], rowriege wzgédu na sfzenia kadmu osady denne
z Lubianki zaliczaj sie do Il klasy czystéci (osady miernie zanieczyszczone).
Z kolei zawarté¢ niklu w dwéch prébkach pochoglzych ze stanowiska 1 klasyfikuje je do
| klasy - osady stabo zanieczyszczone. Koncentrpopostatych metali nie przekraczata
wartasci tta geochemicznego.

Tabela 2
Zawartdg¢ jon6w metali aizkich oraz szenia zawiesin ogélnych w wodzie zbiornika Lubianka
Table 2
Heavy metal ions content and suspended solids ntatien in Lubianka reservoir water
- Gtebokosé . Zawiesiny
M(;(;:)J(s);:l:a poboru Fe Cr Zn Ni Mn Cu Pb Cd Hg ogélne
P [m] [pgdm ] [mg-dmJ]
26.06.2012r.
a 1,0 485 | 28,47 | 55,36| 4,99 783 | 32,13| 4,55| 0,18 0,001 4,6
c 2,0 195| 22,63 52,98 518 674 301 4|78 0,24 nd 391
e 3,0 252| 46,86 | 74,15| 5,79 | 635 | 35,12 | 4,90| 0,32 nd 53
f 5,0 432| 32,68 5528 3,78 727 27,95 2/18,33| 0,0020 15,4
g 55 190 | 35,16 | 48,36] 5274 687 3403 296 0,18 nd 44,0
h 6,5 413| 30,01 62,77 3,1p 75p26,96| 3,74| 0,11 | 0,0012| 263,3*
5,0 420| 18,29 | 68,31 | 2,77 | 596 | 28,95| 1,49 | 0,26 nd 5,8
i 3,0 359 | 23,25| 50,07 | 2,93 | 496 | 29,02 | 2,06 0,31 0,0011 18,8
05.03.2013r.
9 25 555 | 13,57 | 31,27 1,15 | 785 | 11,96 | 7,14 | 0,48 nd 15,4
10 14 642 | 26,86| 44,18 2,79 73515,12| 6,91 0,42 nd 22,3
11 4,0 629| 16,89 30,08| 197 | 794 | 1954 688 041 nd 40,2
- wartagci maksymalne - wartgsci minimalne

" silnie zamulona (zapach S2), watiopogrubione - maksymalne i minimalne w okresaathiin i zimowym

Stezenia badanych metaliggikich w wodzie pobranej ze zbiornika (tab. 2) wahsi¢y
w okresie letnim i zimowym odpowiednio w zakresatB0-485 i 555-64qug Fednm>,
18,29-46,86 i 13,57-28,86ug Crdm™ 50,07-74,15 i 30,08-44,15ug Zndm>,
2,77-579 i 1,15-2,79 ug Nidm?® 496-783 i 735-794 pg Mndm?
26,96-35,12 i 11,96-19,54pg Cudm® 1,49-490 i 6,88-7,14pg Pbdm™
0,11-0,33 i 0,41-0,4g Cddm™>. Zawartdé rteci zmieniata si podobnie jak w osadach
w waskim przedziale od 0,0011 do 0,002 Hgdn™, a w 7 prébkach byta pargj progu
oznaczalnéci. Przy poborze prébek spod lodu znaczniezs®y koncentragj niz w lecie
charakteryzowaly si wartdici zelaza, otowiu i kadmu. Odwrotna sytuacja byta
w przypadku wartéci cynku i miedzi, a dla chromu, niklu i manganuolbu okresach
uzyskano wartci zblizone do siebie.

Analizujac rozktad przestrzenny zawadtd metali w wodzie zbiornika, warto zwrdci
uwag, ze W lecie maksymalneegenia chromu, cynku, niklu, miedzi i otowiu wyptty
w stanowisku e, czyli w czsci srodkowej akwenu w poblu cypla, na ktorym
zlokalizowana jest niewielka przystalla sprztu ptywagcego i jedyne na potudniowym
brzegu zabudowania. Dla zimy najigga koncentracja metali dotyczyta gtdwniescz
goérnej zbiornika - stanowisko 10 (Fe, Cr, Zn, Ni)kolei wartdgci minimalne w czerwcu
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2012 r. stwierdzono gtéwnie w pohli zapory czotowej (stanowisko - Cr, Ni, Cu, Pb,
Cd).

W zakresie zawiesin ogélnych najezwrédcic uwag na probk pobram z gkbokdsci
6,5 m na wysokéi przelewu statego (stanowisk), w poblizu ktérego stwierdzono przy
dnie znacza koncentragj zawiesin ogélnych (263,3 nam™). Na gkbokasci 5,0 m
w wodzie jest ju prawie picdziestciokrotnie mniejsze stenie zawiesin (5,8 mgni).
Zmienna¢ ta zwizana jest z konstrukgjstatego przelewu upustowego (»oevego), do
ktérego woda wpltywa ponad garjego krawgdzia, powodujc, ze w przydennych partiach
zbiornika twora sig dogodne warunki do utrzymywanig skarstwy uwodnionego osadu
zawieszonego w toni.

Wartas¢ pH w wodzie zmieniata siw niewielkim zakresie od 6,88 (stanowisitpdo
7,88 (stanowiskce) w sposOb niepowrany z gtbokascia pomiaru. Podobnie wargé
zasolenia, ktéra praktycznie byla stata w catynomiiku (0,08-0,09 ppt). Koncentracja
azotanéw byta na niewielkim poziomie (1,2-2,7 mgaN@n) i utrzymywata tendeng;
do zmniejszania siwraz z gébokdscia.

W plytszych partiach zbiornika (do 3,0 m - standaisa, b, c, e, )i
zmienn@¢ mierzonych parametréw byla niewielka: 19,3-20,8HUla temperatury,
109,2-113,1 mg-dm dla TDS, 5,02-8,11 mg ©dm?® dla tlenu rozpuszczonego oraz
167,8-174,0uScm™ dla przewodnictwa wigiwego. Zakresy te dla gszych obszaréw
akwenu (punktyd, f, g, H byly znacznie szersze i przyktadowo dla stanoavisK6,5 m)
wynosity kolejno: 10,9-20,6°C, 109,2-128,7 mg-dniTDS), 0,13-7,78 mg ©dm>,
167,7-198,uScm™.

Szczegdlnie niebezpieczna dla organizmdwvych jest bardzo niska zawaséotlenu
rozpuszczonego, ktéra w strefie przydennej w puwikta (0,12 mg Q-dnd),

f (1,22 mg @ dm?) orazg (0,19 mg @-dm™) byta poniej minimum 4,0 mg @dm>
wymaganego dla | i Il klasy jakoi wod - zat. 2 RN§ z dnia 9 listopada 2011 r. [22].
Analizujac wartdgci graniczne wskaikow jakasci wody z grupy substanciji szczego6lnie
szkodliwych dlasrodowiska wodnego (zat. 6 [22]) w zakresie chrongdloego, cynku

i miedzi, nie stwierdzono ich przekrodzedla | i Il klasy czystéci wody. Take
maksymalne dopuszczalneezsnia otowiu, rgéci i niklu miescity sie w zakresach
okreslonych w zat. 9 rozporgzenia [22]. W przypadku Cd jeden pomiar w okresie
zimowym w stanowisku 9 (0,48g Cddni?) przekroczyt warté¢ graniczm ustalon dla
twardaici wody poniej 50 mg CaC@dm® przy czym parametr ten nie byt badany
w zbiorniku, wec nie mana tego jednoznacznie potwierélzi

Wody zbiornika Lubianka speinigj podstawowe wymagania chemiczne, jakim
powinna odpowiadawoda przeznaczona do gyoia przez ludzi (w zakresie azotandw,
oraz metali gizkich - Cr, Cd, Cu, Ni, Pb i Hg) - zal. 2 rozpedzenia ministra zdrowia
[20]. Jedynie stzenia manganu (oprocz stanowiskarazzelaza (oprécz stanowiski g)
wykraczaly poza dopuszczalne wado okreslone w grupie dodatkowych wymaga
organoleptycznych i fizykochemicznych (zat. 3 [20])

Ze wzgkdu na zawart& manganu i zawiesin og6lnych wody ze zbiornika ankia
zalicza s¢ do kategorii A3 - wymagagych wysokosprawnego uzdatniania fizycznego
i chemicznego, ok&onej w RMS z dnia 27 listopada 2002 r. [21].
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Whioski

Osady denne zbiornika Lubianka w nieznacznym stopanieczyszczone snetalami
ciezkimi i tylko ze wzgkdu na zawartg Cd mana zaliczy je do grupy C (RN
z dnia 9 wrzénia 2002 r.) oraz do osadéw miernie zanieczyszodor{yl klasa wg
PIG). Dla pozostatych metali nie zaobserwowano knaezer stzen granicznych
ustalonych dla grupy A oraz waéth tta geochemicznego wg PIG (wigk Ni -
| klasa).

Najwyzsza koncentracja Ni, Cd, Zn i Cr w osadach dennyghicpowata w czsci
goérnej zbiornika, Fe - Wrodkowej, a Cu, Hg, Pb i Mn - w dolnejgzei akwenu, przy
czym w wikszdici przypadkow wartéci maksymalne obserwowano w wierzchniej
warstwie osadu (0-20 cm).

Stezenia metali w wodzie byly wasze w okresie zimowym hiw letnim dla Fe, Pb
i Cd, odwrotna zalmos¢ dotyczyta Zn i Cu. Maksymalneegenia Cr, Zn, Ni, Cu i Pb
wystapity w czesci srodkowej akwenu.

W gkbszych partiach akwenu (3,0-6,5 m) widoczne jesiczne zrénicowanie
mierzonych w wodzie wskaikow fizykochemicznych, szczegoélnie w zakresie
temperatury oraz tlenu rozpuszczonego, dla ktoreggskane wyniki § ponizej
wartaici wymaganej (4,0 mg £dnv3).

Znaczna nierébwnomierdé uzyskanych wynikéw badajakosci osadow i wody,
zar6wno pozioma, jak i pionowa, powoduje trugthav zdefiniowaniu przyczyn
takiego stanu i rodzi konieczfioprowadzenia dalszych bada

Ze wszystkich badanych wskakdéw zanieczyszczewody jedynie stzenia Mn i Fe
wykraczaty poza dopuszczalne wadicokreslone w RMZ z dnia 27 marca 2007 r.

Podziekowania
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THE QUALITY OF WATER AND BOTTOM SEDIMENTS IN LUBIAN KA
WATER RESERVOIR LOCATED IN STARACHOWICE

Faculty of Environmental Engineering, Geomatics Boder Engineering, Kielce University of Technology

Abstract: Determining the amount of bottom sediments thatiaedate in flow-through water reservoirs is of
key importance for calculating the rate of theltirsy. The latter provides a basis for estimatihg time after
which it is necessary to desilt the reservoir. Tie of bottom sediments is only possible aftetuatimg the
sediment quality, which is closely related to taechment character and type of management. Thosmsaaffect
the quality of the surface run-off, which is delied to the water course, and then, the reservdie Japer
presents the results of investigations into correions of selected heavy metals (Fe, Hg, Pb, Zn\N, Cu, Cr,
Cd) in the sediments and water of a dammed regdpazited in the southern part of the town of Sthoavice, on
the Lubianka watercourse. A major part of the caeht is covered by forests. Field test were coratlistice: at
the end of June 2012, when eight bottom sedimenplkes were collected in the quasi - undisturbetk stnd
divided for the sake of analysis into 20 cm layars] at the beginning of March 2013 with the resergovered
in ice, when three samples were collected. As dsgamter quality tests, in 2012, in addition to de¢ermination
of heavy metal concentrations (eleven samplestai)tdypical physical and chemical tests were cmted (pH,
temperate, nitrates, dissolved oxygen, salinity)pdktable meter equipped with appropriate probes uged,
vertical measurement were carried out every 0.5laddn. The maximum concentrations of heavy metathe
analysed samples of bottom sediments and water wasrédollows: 1170 mgg’ and 642ugdm™ (Fe),
0.0023 mgkg? and 0.0020 ug-dm® (Hg), 14.35 meég’ and 7.14 ugdm? (Pb), 7.44 mgg™ and
74.15ug-dnm (Zn), 5.98 mekg™ and 5.79ug-dm (Ni), 815 mgkg™ and 794ug-dm (Mn), 3.69 mgkg™ and
35.12ug-dm (Cu), 3.73 még™ and 46.86ug-dmi® (Cr), 4.37 mekg™ and 0.48ug-dmi® (Cd), respectively.

Keywords: heavy metals, bottom sediments, water reservoir
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WPLYW PROCESU HYBRYDOWEJ DEZINTEGRACJI
NA FERMENTACJ E TERMOFILOW A
OSADOW SCIEKOWYCH

IMPACT OF HYBRID DISINTEGRATION
ON THERMOPHILIC DIGESTION
OF ACTIVATED SLUDGE

Abstrakt: Ze wzgbdu na wzrastafa ilos¢ osadowsciekowych wymagagcych zagospodarowania nieustannie
poszukuje si nowych metod pozwalggych na ich lepsze kondycjonowanie. Do takich metat&y zaliczy
réznego rodzaju metody dezintegracji osadéw. W ggdh badaniach staranc; sikresli¢ wptyw hybrydowego
procesu dezintegracji (pmizenie procesu chemicznego z termicznym) na prgelpecesu fermentacii
termofilowej osadévéciekowych. Proces hybrydowej dezintegracji osaduneego skutkuje uwolnieniem materii
organicznej i polimeréw z osadu do cieczy nadosajloW przeprowadzonych badaniach odnotowano wzrost
wartaici ChZT z 94 do 1730 mg £im®. Zostalo réwnie wykazaneze proces stabilizacji beztlenowej osadu
czynnego w warunkach termofilowych z udzialem ospdddanego dezintegracji hybrydowej skutkuje wanst
produkcji biogazu, udziatlu metanu oraz zmiarsuwania materii organicznej. Zmiany te sgisle zalene od
dawki osadu poddanego dezintegracji.

Stowa kluczowe:dezintegracja chemiczndezintegracja termiczna, fermentacja termofilowa

Wprowadzenie

Proces fermentacji jest w dalszymgu wiodgcym procesem rozkladu beztlenowego
materii organicznej, przeprowadzonym w elSzaici oczyszczalni naswiecie. Do
prowadzenia procesu fermentacji metanowej wykotggst st dwa optymalne
(rozpowszechnione w skali technicznej) przedziagmperatur, tj. temperaturdla
warunkéw mezofilowych okoto 35°C i temperatutla warunkéw termofilowych okoto
55°C [1]. Najczsciej wykorzystywany jest zakres mezofilowy temperatponiewa
pomiedzy 30 a 40°C aktywrsé mikroorganizmow jest wzgtinie stata. Jednak warunki
mezofilowe nie pozwalajna peta higienizacg fermentowanego materiatlu, a poprawa
stanu sanitarnego substratow stwierdzana w czasimehtacji mezofilowej jest gtéwnie
wywotana konkurengjmikroorganizméw. Wysakhigienizacg fermentowanego materiatu
zapewnia natomiast prowadzenie procesu w warunk&rimofilowych. W tym
przypadku uktady enzymatyczne mikroorganizmow midzgth ulegaj nieodwracalnemu
uszkodzeniu. Ponadto proces termofilowy charaktgeygk wyzsz wydajndcia rozktadu
materii organicznej, krétszym czasem retencji hyticanej, a take wyzszy produkcy
biogazu [2-12]. Poréwnanie proceséw mezofilowegdeimofilowego przedstawiono
w tabeli 1.

! Wydziat Inzynierii Materiatéw, Budownictwa $rodowiska, Instytut Ochrony i #ynierii Srodowiska, Akademia
Techniczno-Humanistyczna w Bielsku-Biatej, ul. Willa 2, 43-309 Bielsko-Biata, tel. 33 827 91 57,
email: kgrubel@ath.bielsko.pl

Praca byta prezentowana podczas konferencji ECQygol2akopane, 5-8.10.2016
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Tabela 1
Poréwnanie proceséw fermentacji mezofilowej i tefifowej w oparciu
0 wybrane parametry operacyjno-kontratg [2-12]
Table 1
Comparison of thermophilic and mesophilic digestiased on selected parameters of operational ¢¢2ti@]
Parametr Fermentacja mezofilowa | Fermentacja termofowa
Optymalny zakres temperatufiC] 35-40 55-60
Tolerowany zakres fluktuacji temperatuf] 3-5 1-2
Zakres pH 7,2-8,0 7,2-8,5
Hydrauliczny czas zatrzymania [d] 15-25 3-10
Maksymalna redukcja ChZT [%)] 65-85 85-95
Maksymalna redukcja BZ1%] 60-80 80-90
Maksymalna redukcja materii organicznej [% 45-55 5-®
Produkcja biogazu [ffMg materii organicznej] 920-980 950-1000
Zawarté¢ metanu w biogazie [%] 60-70 70-85
LKT [mg CH;COOH/dn1] 1500-2500 3000-4000
Zasadowéé [mg CaCQ/dnT] 4000-6000 3000-5000

W ostatniej dekadzie poglp wiele bada dotyczicych maliwosci intensyfikaciji
procesu fermentacji. Jednym z takich rogeh procesowych jest wykorzystanie metod
dezintegracji, polegagych na ingerencji w strukteni morfologii osadéwéciekowych przy
pomocy oddziatyw& zewretrznych, takich jak fizyczne, chemiczne i biologiez[13].
Takie kondycjonowanie osadéw @ w znacgcy sposOb wplygt na proces ich
stabilizacji beztlenowej [14, 15]. Zostato wykazaiietakie dziatanie wptywa pozytywnie
na jakd¢ osaddw, wzrost produkcji biogazu w trakcie procEsmentacji z udziatlem tak
kondycjonowanych osadéw oraz obemie zawartéci materii organicznej w suchej masie
osadu przefermentowanego [16-19].

Nowsg mazliwosciag wykorzystania dezintegracji jesgckenie ze sap proceséw -
tworzenie procesu hybrydowego - &g na celu efektywniejgzdestrukag osadéw. Do
takich rozwijzan nalezy polgczenie procesu chemicznego z procesem termicznym, t
wzrostem temperatury.

W przeprowadzonych badaniach wykorzystano do degiatji srodek o silnych
wiasciwosciach utleniajcych, tj. nadsiarczan sodu (PDS,,8#®s), ktory dysocjuje w fazie
ciektej do sodu i aniondbw nadsiarczanowych, ktGren@cnym i stabilnym utleniaczem,
oraz jego termicznaktywacg [20, 21]. Z wczéniej przeprowadzonych badavynika, iz
zastosowanie tej metody dezintegracji pozytywnielywp na uwalnianie materii
organicznej (biatek, protein) z osadéeiekowych [21, 22], zwiksza stopié zag:szczania
osadow [21, 22] oraz usuwal/utlenia skutecznie zaggzczenia [23]. Oprocz
bezpdredniego utleniania, nadsiarczan sodowyzenallec przeksztatceniu do rodnikéw
siarczanowych i rodnikéw hydroksylowych, w ten sfifmsdostarcza wolnych rodnikéw
podczas reakcji. Mechanizm jest podobny do redkojy. reakcja Fentona) otrzymywania
rodnikéw hydroksylowych (OBt S,05> + czynnik — SO~ + (SQ™ lub SQ%) [20].
Rodnik siarczanowy jest jednym z najsilniejszyckeniaczy o potencjale redoks, ktory
szacuje sina 2,6 V, podobny do rodnika hydroksylowego (2)7]20]. Dlatego te celem
prowadzonych bada byto okrelenie wptywu chemicznej dezintegracji przy pomocy
termicznie aktywowanego nadsiarczanu sodu (PD®)yaees fermentacji.
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Materiat i metodyka

Materiatem badawczym byt osad czynny nadmierny niedgwany o s§zeniu suchej
masy -érednio - 9,52 g/df) pochodacy z oczyszczalniciekdw zlokalizowanej na terenie
wojewodztwa $laskiego, stosuiej zintegrowany system biologicznego usuwania
zwigzkdéw organicznych, fosforu i azotu Zeiekéw. Natzenie doptywusciekéw do tej
oczyszczalni wynosi okoto 90 000w, czas zatrzymaniéciekdw jest ok. 14-dniowy,

a stzenie substancji zawieszonej w bioreaktorze znajsigjer przedziale 4,32-4,64 g/dm

Chemiczna dezintegracja

Do dezintegracji chemicznej zastosowano silny idlen) jakim jest nadsiarczan sodu
(PDS). Dawka 0,6% wagowych wybrana we witiejszych badaniach [21-23] oraz
temperatura aktywacji 70 +1°C przez 30 minut zg@stahstosowane jako parametry
optymalne.

Termiczna dezintegracja

Dezintegracja termiczna zostata przeprowadzona zgappodniesienie temperatury
osadu do 70 +1°C przy pomocy piyty grzewczej. Tetaperatura zostata wybrana jako
optymalna do aktywacji PDS i w niej ngstije juz generowanie rodnikow.

Hybrydowa dezintegracja

Dezintegragj hybrydows osadu recyrkulowanego (OCRDH) wykonano w oparciu
o dezintegragjchemiczg oraz dezintegragjtermiczry dla czasu 30 minut.

Fermentacja termofilowa

Stabilizacg beztlenow przeprowadzono w reaktorach o pojesuio5 dni.
Bioreaktory wypetniono mieszagkosadu przefermentowanego i niezdezintegrowanego
oraz z udziatem objosciowym (10, 20, 30, 40 i 50%) osadu poddanego degiacji
hybrydowej:

Reaktor 1 - 70% osad niezdezintegrowany (OCR) + 3#d przefermentowany (OP)
jako inoculum (70% OCR + 30% OP),

Reaktor 2 - 60% OCR + 30% OP + 10% osad dezintegmgwybrydowo (OCRDH),

Reaktor 3 - 50% OCR + 30% OP + 20% OCRDH,

Reaktor 4 - 40% OCR + 30% OP + 30% OCRDH,

Reaktor 5 - 30% OCR + 30% OP + 40% OCRDH,

Reaktor 6 - 20% OCR + 30% OP + 50% OCRDH.

Reaktory fermentacyjne umieszczono w termostatydiznyvarunkach ze stat
temperatugy 55+1°C. Proces fermentacji byt prowadzony przez 21 dni,obgtosé
wytworzonego biogazu mierzono codziennie meted/pierania cieczy. Skfad biogazu
(CHg4, CO, i O,) byt analizowany przy pomocy analizatora Gas [0z 416.

Zamierzonym celem zrealizowanych analiz bylo wykeéea wptywu procesu
hybrydowej dezintegracji osadu czynnego recyrkuloeg na przebieg procesu
fermentacji wyraonej produkcj biogazu. Przedstawione wyniki zrealizowano



648 Klaudiusz Griibel, Katarzyna Odrzywolska, LucynayRmara i Mariusz Kuglarz

w 3 powtorzeniach, z ktorych obliczoedni arytmetyczg oraz odchylenie standardowe
(STATISTICA 6.0).

Analiza chemiczna

Wszystkie analizy chemiczne byly wykonywane w ogadiub cieczy nadosadowej
przed i po procesie dezintegracji, azakv trakcie fermentacji. Sucha masa (s.m.), sucha
masa organiczna (s.m.o.), rozpuszczone ChZT (rChBbyly oznaczane zgodnie
z procedurami 2540G i 5220D zawartymi w Standardhdés for the Examination of
Water and Wastewater [24].

Do oznaczé kolorymetrycznych zastosowano spektrofotometr yirbR LANGE
Xion 500. Analizy chemiczne oznaczono w probkachkegri po procesie dezintegraciji.
Przewodnictwo elektryczne oraz pH okomo pH-metrem WTW firmy inoLab Level2,
wyposaonym w elektrod SenTix K1.

Wyniki i dyskusja

Jak wynika z przeprowadzonych wémj bada [20-23], zastosowanie
aktywowanego PDS do dezintegracji osadu czynnegsiaize sab wiele pozytywnych
efektéw. Jednym z nich jest wzaane uwalnianie do cieczy nadosadowej osadu czynnego
materii organicznej wytane jako ChZT. Jak zostato wén&j wykazane, uwalnianie
materii organicznej uzataione jest od dawki PDS oraz od temperatury aktyijao-23].
Huie i in. [25] udowodnilize jednym z gtéwnych mechanizméw zkézenia reaktywriei
nadsiarczanu jest aktywacja termiczna, co powodnf@zenie rodnikdw siarczanowych
(SGy), ktére mag silne dziatanie utleniage i destrukcyjne. Zatem taka aktywacja
przyczynia s} do rozrywania klaczkéw osadu czynnego oraz degjirokikroorganizméw
tworzacych osad. Jak podajCzaczyk i Myszka [26] oraz Sesay i in. [27], balk
i sacharydy obecne w osadackciekowych g zrodlem od 70 do 80%
zewnytrzkomorkowego organicznego ¢gla. Zatem przewaga biatlek i cukrow
w polimerach zewstrzkomérkowych znajdapych s¢ w osadachiciekowych mae by
wynikiem dwych ilosci zewmtrzkomérkowych enzyméw w klaczkach [28]. Podczas
dezintegracji osadu zosiapne uwolnione wraz z substancjami komérkowymi teczy
nadosadowej, to Zgprowadzi do wzrostu substancji organicznej - axma wyrazé przy
pomocy rChZT.

Chiad i in. [29] wykazali,  zastosowanie hybrydowej dezintegracji osadu (cbemei
metody wraz z aktywagjtermiczry) powoduje zmiag - wzrost - wartéci ChZT zaleéna
od dawki PDS i temperatury aktywacji. Na podstawignikow bada zostato
wywnioskowane, 7 optymalnymi parametrami byly dawka 0,6% wagowychazo
temperatura aktywacji 70°C. Taka hybrydowa metoezindegraciji spowodowata wzrost
wartaici ChZT z 94,21 do 1730,28 mg/dm

Pojawita s¢ zatem maliwosé wykorzystania uwolnionej w ten sposob materii
organicznej do zintensyfikowania procesu fermemntagadow sciekowych. Zgodnie
z metodyly bada, w reaktorach fermentacyjnych umieszczono mieszaskdow w celu
okreslenia wptywu procesu hybrydowego na fermengacj

Zastosowanie wykznie PDS, bez aktywacji termicznej, nie wykazumywu na osad
czynny. Dlatego te w celu poréwnania wykonano badania procesu feratfinbsadu
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rzeczywistego oraz poddanego samej dezintegragcjii¢gnej w temperaturze 70 £1°C
(rys. 1).

Analizujgc  rysunek 1, mma odnotowd, iz z préby poréwnawczej
(70% OCR + 30% WKF) w trakcie 21 dni fermentacjistado wyprodukowane
ok. 2600 cm biogazu. Wprowadzenie do bioreaktorasck osadu poddanego procesowi
dezintegracji spowodowato wzrost produkcji biogalzidry byt zaleny zaréwno od iléci
doprowadzonego osadu, jak i od metody zastosowdaejntegracji. W stosunku do
dezintegracji termicznej odnotowano wzrost produlgpgazu o 16,5, 23,7 i 31,5%
odpowiednio dla dawki wprowadzonego osadu poddandgaintegracji termicznej
w objetosci 20, 30 i 40%. W przypadku zastosowania procegdaryldowej dezintegracii,
zgodnie z oczekiwaniami, uzyskano jeszcze c¢ka#y produkcg biogazu.
W odniesieniu do préby poréwnawczej wzrost ten WwghB6,1, 44,7 i 53,9% odpowiednio
dla dawki wprowadzonego osadu poddanego dezinfedmaarydowej w obgtosci 20, 30
i 40%.

e 50% OCR + 30% WKF + 20% OCRD Te === 40% OCR + 30% WKF + 30% OCRD Te

el 30% OCR + 30% WKF + 40% OCRD Temp e 50% OCR + 30% WKF + 20% OCRD PDS+Temp

i 40% OCR + 30% WKF + 30% OCRD PDS+Temp e=@==30% OCR + 30% WKF + 40% OCRD PDS+Temp
70% OCR + 30% WKF

6000
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2000

llosé gazu [cn¥/d]
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01 2 3 4 5 6 7 8 9 10 11 12 13 14 15 16 17 18 19 20 21
Czas fermentaciji [d]
Rys. 1. Produkcja biogazu z badanych mieszaninasie21 dni fermentaciji
Fig. 1. Biogas production of the following mixturésring the 21 days of fermentation

Tak wysoka produkcja biogazu przeyta sk réwniez na zmiag wydatku produkcji
biogazu, co zostato przedstawione na rysunku 2.

Analizujagc ten rysunek, mma odnotowd, iz z proby poréwnawczej (70% OCR +
30% WKF) w trakcie 21 dni fermentacji uzyskano wigka811 chVgS_m_organicznej usustejr
Wprowadzenie do bioreaktora eézi osadu poddanego procesowi dezintegracji
spowodowato wzrost wydatku, ktéry byt zabty zaréwno od iléci doprowadzonego
osadu, jak i od metody zastosowanej dezintegratji.odniesieniu do dezintegracji
termicznej odnotowano wzrost wydatku o 14,3, 15,27i9 odpowiednio dla dawki
wprowadzonego osadu poddanego dezintegracji ten@jcw obgtosci 20, 30 i 40%.
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Podobnie jak w przypadku produkcji biogazu, révinigla prob z udzialem osadu
dezintegrowanego hybrydowo uzyskanazeze wartéci wydatku. W odniesieniu do proby
poréwnawczej wzrost ten wyniost 47,0, 32,2 i 30,666lpowiednio dla dawki
wprowadzonego osadu poddanego dezintegracji hylrgpe obgtosci 20, 30 i 40%.
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600 +— —

400 {— -
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0

70% OCR + 50% OCR + 40% OCR+ 30% OCR+ 50% OCR+ 40% OCR+ 30% OCR +
30% WKF  30% WKF + 30% WKF + 30% WKF + 30% WKF + 30% WKF + 30% WKF +
20% 30% 40% 20% OCRD 30% OCRD 40% OCRD

OCRDtemp OCRDtemp OCRDtemp PDS+Temp PDS+temp PDS+Temp

Rys. 2. Wydatek produkcji biogazu z badanych miesres czasie 21 dni fermentacji
Fig. 2. Yield of biogas production of the followimgixtures during the 21 days of fermentation

Na podstawie uzyskanych wynikéw mma wnioskowd, iz dawka osadu poddanego
dezintegracji hybrydowej w ikzi 20% obgtosciowych w bioreaktorze w odniesieniu do
uzyskanego wydatku produkcji biogazu okazaka redjbardziej efektywna i optymalna.
Pomimo mniejszej produkcji biogazu uzyskany zostgtszy stopié rozktadu materii
organicznej i mineralizacji probki.

Podsumowanie i wnioski

1. Uwolniona w trakcie dezintegracji materia organ&anae zostéa wykorzystana do
zintensyfikowania procesu fermentacji osad@vwekowych.

2. Woprowadzenie do bioreaktora ¢dzi osadu poddanego procesowi dezintegracji
spowodowato wzrost produkcji biogazu, ktéry byt ealy zaréwno od iléci
doprowadzonego osadu, jak i od metody zastosovamategracii.

3. Zastosowanie samej dezintegracji termicznej spowad¢m w odniesieniu do préby
poréwnawczej, wzrost produkcji biogazu o 16,5, 33371,5% odpowiednio dla dawki
wprowadzonego osadu poddanego dezintegracji tenajiez obgtosci 20, 30 i 40%.

4. W przypadku zastosowania procesu hybrydowej degiatgi uzyskano jeszcze
wiekszy wzrost produkcji biogazu. W odniesieniu dolyr@oréwnawczej wzrost ten
wynidst 36,1, 44,7 i 53,9 odpowiednio dla dawki wyyadzonego osadu poddanego
dezintegracji hybrydowej w odtjosci 20, 30 i 40%.
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5. Podobnie jak w przypadku produkcji biogazu,zezym wydatkiem produkcji biogazu
cechowaly si bioreaktory, do ktérych doprowadzono osad po iecéybrydowej
dezintegracji. W odniesieniu do préby poréwnawozejost ten wyniést 47,0, 32,2
i 30,6% odpowiednio dla dawki wprowadzonego osaduldanego dezintegracji
hybrydowej w obgtosci 20, 30 i 40%.
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IMPACT OF HYBRID DISINTEGRATION ON THERMOPHILIC DIG  ESTION
OF ACTIVATED SLUDGE

Institute of Environmental Protection and EnginegriUniversity of Bielsko-Biala

Abstract: Due to an increase in the volume of sewage sludguiring the management, new methods allowing
sludge conditioning improvement are constantly ngesought. Such methods include different typesladge
disintegration. In the present study, an attemp made to determine an impact of sludge hybrichtiigration
(chemical and thermal disintegration) on thermaphdigestion process. It was based on chemicalgslud
conditioning in front of thermal disintegration, the pre-treatment procedure. Hybrid disintegragioytess of the
activated sludge results in organic matter and metytransfer from the solid phase to the liquid gghalhese
pre-treatments caused an increase of SCOD value 3% to 1730 mg/dfn It was demonstrated that anaerobic
stabilization in thermophilic conditions of wastetigated sludge (WAS) with addition of sludge aftéybrid
Disintegration (WASD) resulted in an significantiease of biogas (methane) production as well@gakiyields.
These results were clearly influenced by the désksmntegrated sludge used.

Keywords: chemical disintegration, thermal disintegratiorgrthophilic digestion
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USUWANIE WWA I ICH ZACHOWANIE W TRAKCIE
MECHANICZNO-BIOLOGICZNEGO OCZYSZCZANIA SCIEKOW

REMOVAL AND FATE OF PAHs
DURING MECHANICAL-BIOLOGICAL WASTEWATER TREATMENT

Abstrakt:  Przedstawiono wyniki monitoringu  wielopéeieniowych weglowodoréw aromatycznych
w $ciekach surowych, wgbnie oczyszczonych na stopniu mechanicznym orazoedmizanych ddrodowiska.
Obiektem bada byty 3 komunalne oczyszczalnieiekéw zlokalizowane w wojewddztwigaskim. Procedura
oznaczenia zwikéw obejmowata wydzielenie badanych substancjiGbgk sciekdw za pomag ekstrakcji do
fazy statej, a nagbnie analiz chromatograficzn GC-MS. Przeprowadzone badania pozwolity rowmeené
skutecznéc ich usuwania na poszczeg6lnych stopniach oczyeimz&péréd 16 badanych WWA najgksze
stezenie wsciekach surowych odnotowano dla pirenu. Tendercjgpstata zaobserwowana dla wszystkich trzech
badanych oczyszczalni. Stwierdzono réwviniee w sciekach z oczyszczalni o najkszej przepustowioi
zawartd¢ mikrozanieczyszcfebyla okolo 2 razy wiksza w stosunku déciekéw pobieranych z mniejszych
obiektéw. Skutecznig usuwania badanych zawkéw podczas mechaniczno-biologicznego oczyszczareaow
ksztattowata i w zakresie od 65 do 97%.

Stowa kluczowe:WWA, monitoring, oczyszczanigiekow

Wprowadzenie

Wielopiekcieniowe wgglowodory aromatyczne (WWA) to zwyeki zbudowane
z dwoéch lub wgcej piekcieni aromatycznych. Jako zgki o budowie niepolarnej
i hydrofobowej wiaciwie nie rozpuszczajsie w wodzie [1, 2]. Najcgstszymzrodiem ich
powstawania § szeroko rozumiane procesy obrébki termicznej rater organicznych.
W prébkachsrodowiskowych najagciej wystpuja w mieszaninie, czyli wykrycie jednego
weglowodoru oznacza obecioinnych zwizkdéw z tej grupy [3]. Reprezentantem calej
grupy jest beznzo(a)piren.

Wielopiekcieniowe weglowodory aromatyczne as mikrozanieczyszczeniami
powszechnie wygpujagcymi w srodowisku wodnym. Niewielkie ikci WWA w wodach
powstaj w procesach naturalnej biosyntezy. WWA rmadg/¢ wytwarzane przez glony,
niektére bakterie i rdiny wyzsze, jako produkty metabolizmu tych organizmoéw,
w warunkach aerobowych i anaerobowych [4]. Dowiedai rownie, ze WWA powstag
w osadach dennych w warunkach beztlenowych [5]ndledbecné& WWA w wodach
i sciekach jest gtéwnie konsekweacintensywnej dzialalniei gospodarczej cztowieka,
a w szczegolni zwigzana jest z przemystem koksowniczym, rafineryjnytransportem
samochodowym [3, 6]. Pochag® z tychzrédet strumienie odpadowe w postéciekow
przemystowych lub deszczowych zawigrajysokie s¢zenia tych zanieczyszcieScieki
bytowo-gospodarcze réwriex zrodtem WWA z powodu powszechéw palenia tytoniu,
stosowania wgla kamiennego do opalania budynkéw mieszkaniowyjek, rownie
wskutek termicznego przetwarzamigvnosici [4]. Z powodu ich wysokiej hydrofobowoi,

YInstytut Inzynierii Wody i Sciekéw, Politechnika Slaska, ul. S. Konarskiego 18, 44-100 Gliwice,
tel. 32 237 16 98, fax 32 237 10 47, email: gahri@minska@polsl.pl
Praca byta prezentowana podczas konferencji ECQol2akopane, 5-8.10.2016
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malej rozpuszczalei w wodzie i niskiej pgznosci par WWA g okrelane mianem

trwalych zanieczyszche co oznaczae nie ulegaj fatwo przemianom biologicznym i nie
rozprzestrzeniaj sic w srodowisku. Natomiast tatwo ulegabioakumulacji lub sorpcji na
réznych statych matrycacitodowiskowych, takich jak gleby i osadgiekowe.

Spairéd okoto 100 WWA wysipujacych w srodowisku, Amerykaska Agencja
Ochrony Srodowiska (US EPA) szczegéln uwag objta 16 weglowodorow
0 najsilniejszych wigciwosciach kancerogennych i mutagennych [7]. Zalecarst je
rutynowy ich monitoring w prébkacttodowiskowych.

Zarowno WWA, jak i produkty ich degradacji (np. mhny) uznawanegsza zwgzki
kancerogenne, mutagenne i teratogenne w stosunlargémizmoéwzywych [8]. Obecne
w srodowisku naturalnym niekorzystnie oddziatuja organizmyzywe [9]. W pracy [10]
toksyczndé¢ wybranych WWA (naftalen, fenantren, antracen, rjireostata okrdona
wzgledem bakteriiAliivibrio fischeri, glonéw Selenastrum capricornutynskaposzczetow
Tubifex tubifex larw ochotki Chironomussp., skorupiakéwDaphnia magnaoraz ryb
Lebistes reticulatusZwigzki te charakteryzowaty siduzg toksyczndéciag w stosunku do
bakterii, glonéw i rozwielitek, przy czym ich toksync¢ rosta wraz ze wzrostem mas
czgsteczkowych. Natomiast niewielkie dziatanie toksyeavywotywaty u ryb.

W niniejszej pracy dokonano monitoringgzh 16 WWA w probkach pochodeych
z oczyszczalniciekow komunalnych i bytowo-gospodarczych.

Metodyka badan i zakres analiz

W proébkachsciekdw analizowano stenie 16 WWA wytypowanych przez EPA jako

szczegOlnie szkodliwe. Wiaiwosci fizyczno-chemiczne tych substancji przestawiono
w tabeli 1.

Tabela 1
Wiasciwosci fizyczno-chemiczne 16 WWA [3]

Table 1
Properties of 16 PAHSs [3]

Zwiazek Masa molowa Rozpu_szczalnéc’ Liczba pierscieni 100K Stata Henry'ego
2 [g/mol] w wodzie [ug/dni] | aromatycznych |'°%°*| [Pa.m/mol]
Naftalen 128,17 31700 2 3,3F 43,0
Acenaftylen 154,20 3930 4,07 b.d.
Acenaften 154,20 3900 3 4,38 b.d.
Fluoren 166,20 1980 4,18 b.d.
Fenantren 178,20 1290 4,597 b.d.
Antracen 178,20 73 4,54 3,24
Fluoranten 202,30 260 5,2P 3,96
Piren 202,25 135 4 5,37 1,04
Benzo(a)antracen 228,30 14 5,61 0,92
Chryzen 228,30 2,0 5,6 0,58
Benzo(b)fluoranten 252,30 1,2 6,57 0,012
Benzo(k)fluoranten 252,30 0,55 5 6,84 b.d.
Benzo(a)piren 252,30 3,8 6,06 b.d.
Dibenzo(a,h)antrace 278,40 0,5 6,86 0,046
Benzo(ghi)perylen 276,30 62,0 6 7,66 0,017
Indeno[1,2,3-cd]piren| 276,30 0,26 7,23 b.d.

b.d. - brak danych
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Opis badanych obiektow

Monitoring stzenia WWA prowadzono w okresie wiosna-lato dla trekemunalnych
oczyszczalniciekdw zlokalizowanych w miastach aglomerdtjskiej. W ostatnich latach
zostaly one poddane modernizacji w celu dostosawgahkigci sciekdw odprowadzanych
do srodowiska do zaostrzgjych sé w tej dziedzinie norm prawnych. Obecnie
oczyszczalnie pracgyjw dwustopniowym systemie mechaniczno-biologiczniia. cz$¢
mechaniczg skladaj sie rzadkie kraty, gste kraty, piaskowniki i osadniki wgine, a na
cz¢$¢ biologiczry reaktory biologiczne. Pozostate cechy opisej poszczegdline obiekty
zamieszczono w tabeli 2.

Tabela 2
Charakterystyka oczyszczakuiekow
Table 2
Characteristics of WWTPs
Cecha Oczyszczalnia A Oczyszczalnia B Oczyszczal@a
Rodzaj oczyszczalni Komunalna Komunalna Bytowo-gospcza
Udziatsciekéw przemystowych [%] 6,6 b.d. -
Sredni przeptyw [r¥d] 32922 18 678 3948
Wiek osadu [d] 15 20 30
Stezenie osadu [g/d 4,6 45 4-6
RLM 170 319 122 000 26 000

b.d. - brak danych

Pobér probek i metody analityczne

Do analizy pobierano prébki chwilovéeiekdw surowych, wgpnie oczyszczonych po
kratach i piaskowniku oraz odprowadzanych z oczeni. Nas¢pnie byly one
przechowywane w szklanych ciemnych butelkach w &natprrze 2C do momentu analizy.
Przygotowanie probki do analizy obejmowato w pieryra etapie przefiltrowaniéciekdw
przez gczki z widkna szklanego érednicy poréw 1 um, a naghnie ekstrakej do fazy
stalej (ang. solid phase extractionSPE) w kolumienkach Supelclédn ENVI-18
o objtosci 6 cnt (1 g) firmy Supelco (Pozma Polska). Przed ekstrakckolumienki
kondycjonowano 3 cfhmetanolu i 3 crh wody dejonizowanej o pH prébki. Badane
zwiazki wydzielano z prébek o ofipsci 1 dn? w przypadkuiciekéw oczyszczonych oraz
0,4 dni w przypadkusciekdéw surowych i wgpnie oczyszczonych nagzi mechanicznej.
Nastpnie ztae kolumienki osuszono pod prtig przez 5 min. WWA eluowano, stoggj
3 cn? dichlorometanu. Uzyskane po SPE eluaty suszono twmgniu azotu,
a such pozostalé¢ rozpuszczono w 100 nimmetanolu i poddano analizie
chromatograficznej. Oznaczenia przeprowadzono z owaystaniem chromatografu
gazowedo sprzonego z detektorem masowym (GC-MS, jonizacja ebektwa EI), model
Saturn 2100 T firmy Varian zgodnie z opracowgnzez Autorow metodyk[9]. Granice
detekcji dla 16 analizowanych WWA byly w zakresée@®3 do 0,6 ng/mrh
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Wyniki i dyskusja
Zawarta¢ WWA wsciekach oczyszczonych

W tabeli 3 przedstawiono wyniki monitoringu WWA prrowadzonego w odptywach
z oczyszczalni A, B i C. W badanych prébkach oznaozwszystkie 16 WWA wskazane
przez EPA z wyjtkiem benzo(ghi)perylenu. Zwzkiem wystpujgcym w najwyszym
stezeniu byt piren. Jego &tenie byto kilkanécie razy wysze w stosunku do pozostatych
WWA. Piren powstaje gtownie w wyniku niepetnego lsp#& wegla kamiennego. Do
sciekdow mae trafid wskutek niewtéciwego sktadowania popiotdw czyztezyszczenia
piecéw do ogrzewania budynkéw mieszkalnychséékach pochodgych z oczyszczalni
komunalnej (oczyszczalnia A i B) ogdlna zaw&ét9VWA (suma WWA) byta dwukrotnie
wyzsza nk w odptywie oczyszczalni bytowo-gospodarczej (oeeyslnia C). Natomiast
poréwnujc ogolny tadunek WWA w odptywach z obiektow przyjamych scieki
komunalne, uwagzwraca toze wyzsze ich sfzenie wysg¢powato w obiekcie o wkszej
przepustowgci (oczyszczalnia A).

Tabela 3
Wartdici stzen 16 WWA w odpltywach z badanych oczyszczalni
Table 3
Concentration of 16 PAHSs in effluents of studied Wiv'g
Oczyszczalnia A | Oczyszczalnia B | Oczyszczalnia C
Zwigzek — — S,u,;ienie [L{g/dn?] — —
Wal?tosc Wartacs¢ Srednia War_tcsc Wartags¢ Srednia Wal?tosc Wartas¢ Srednia
min. max min. max min. max
Naftalen 0,05 14,65 4,98 n.w. 1,53 0,59 n.w. 0,63 ,220
Acenatftylen n.w. 6 2,01 0,04 2,44 0,92 n.w. 1,57 630,
Acenaften n.w. 4,95 1,69 0,07 1,34 0,54 0,97 1,65 ,670
Fluoren n.w. 4,53 1,6 0,18 2,68 1,59 0,24 1,p 0,¥3
Fenantren n.w. 7,22 2,49 0,04 331 1,19 0,11 184 520
Antracen 0,08 21,59 7,49 0,1 13,58 4,85 0,38 2,13 ,021
Fluoranten 0,07 5,58 35,6 n.w, 124,99 8,64 ny. 719 0,69
Piren 33,12 240,053 108,8P n.w 225,97 112,9 0,65 1,81| 89,15
Benzo(a)antracen 0,01 5,59 1,89 n.w. 1,94 0,68 0/08 0,9 0,35
Chryzen n.w 1,44 0,49 n.w. 0,82 0,31 n.w. 0,13 0,27
Benzo(b)fluoranten 3,99 11,28 6,82 0,08 23,69 8,63 0,16 11,p5 4,P5
Benzo(k)fluoranten n.w. 59,13 19,73 n.w. 33,51 18,94 n.w. 43,22 14/43
Benzo(a)piren n.w. 2,86 0,97 n.w 3,97 1,37 nyw. 41 048
v | nw. | 085 | 022| o006 o041 o029 004 100 039
Dibenzo@h) | o4 | 122 | o088| o022 135 o068 028 27 108
antracen
Suma WWA 37,7 386,64 195,76 1,0] 44165 162,08 2)0283,65| 114,88

n.w. - nie wykryto

W analizowanych odptywach WWA o vwszych masach ggteczkowych, czyli
posiadaice w swej casteczce co najmniej cztery pieienie aromatyczne, stanowity ponad
87% og0lnej zawartei WWA (rys. 1). Ich wysza trwaté¢ w srodowisku w poréwnaniu
do weglowodoréw o mniejszych masach jest gzgina z ich riszy rozpuszczalnitia
w wodzie, jak rownige lotnoscig opisam stah Henry’ego. Obie wielkéci malep wraz ze
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wzrostem masy @steczkowej, natomiast od ich waitd zalezy intensywndé eliminacii
WWA na drodze przemian biochemicznych i odparowania

umHMW WWA  ®ELMW WWA
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Rys. 1. Udziat frakcji WWA o matych (LMW) i diych (HMW) masach egsteczkowych w ogdinej zawagm
WWA na oczyszczalniach A, Bi C

Fig. 1. Percent fraction of low and high molecwlezight PAHs in effluent of studied WWTPs (A, B aGi
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Rys. 2. Udziat frakcji WWA o stabym i wysokim potgale kancerogennym i mutagennym w ogoélnej zaweirto
WWA w odptywach oczyszczalni A, B, C

Fig. 2. Percent fraction of PAHs with low and higgncerogenic and mutagenic potential per overadiuarnof
PAHs in studied effluents (A, B and C)



658 Gabriela Kamiska, Edyta Kudlek, Mariusz Dudziak i Jolanta Bokdicz

Jak ju wykazano, badane odptywy odprowadzone do odbiarmiodnego byty
obcigzone tadunkiem WWA. Bigc pod uwag ich wlaciwosci kancerogenne
i mutagenne, zjawisko to jest bardzo niekorzystiuy;z zwigzki te negatywnie oddziakyj
na wodn faure i flore [11]. Naley jednak podkrdi¢, ze poszczegélne WWA
charakteryzuyj sie zréznicowanym potencjatem kancerogennym i mutagennylateo te
uzyskane w trakcie monitoringu wyniki przeanalizowapod ltem wystpowania
w $ciekach WWA o widciwosciach silnie i stabo kancerogennych (rys. 2). Ndgtawie
pracy [12] do najbardziej szkodliwych i niebezpiegeh WWA zakwalifikowano
benzo(a)apiren, antracen, benzo(a)antracen, intighB{cd]piren oraz
dibenzo(a,h)antracen. W badanych odptywach WWA alttaryzujce sé najwyzsz
toksyczndcig stanowity niewielki procent ogdlnej zawastdo WWA, tj. od 3 do 7%.
Zaobserwowano réwnigtendeng, ze wsciekach pochodych z oczyszczalni B i C i#6
kancerogennych i mutagennych zanieczyszdada wyzsza nk w odptywie A. Tak wgc
rodzaj oczyszczalni nie miat wptywu na obserwowaaleznosé. Mozna przypuszcaa ze
zrédtem toksycznych  WWA wciekach nie s tylko strumienie z zakladow
przemystowych. W tym przypadku decygupzne warunki lokalne zlewni.

Skuteczn@ usuwania WWA na poszczegdlnych stopniach oczysacze

Na rysunku 3 przedstawiono efektywo usuwania substancji aktywnych
biologicznie, jal§ uzyskano w eigu technologicznym oczyszczalni A. Przeprowadzone
badania pozwolity stwierdgj ze stzenie wykrytych wsciekach WWA ulegto obeeniu
w zakresie od 2 do 44% Zuna etapie wspnego oczyszczenia na kratach.
Najprawdopodobniej wynikatlo to z chwilowego rozameenia sciekow lub dyspersji
poszczegoblnych zwikéw, do ktérego mogto dochodzpodczas pompowanigciekow
z gtéwnych kolektoréw do budynku krat. Mua réwnie przypuszczé ze obnianie
stezenia niektorych wglowodoréw wynikato ze zjawiska odparowania. Kolgmetapem
wstepnego oczyszczaniziekow byty piaskowniki, w ktérych zachodzita sepea piasku,
zwiru i tluszczéw. W tym etapie stogieobnizenia s¢zenia wikszasci badanych WWA
wyniost ok. 26-78% w zafmosci od rodzaju zwazku. Nasipito to na skutek zwgzania
WWA z faz lipidowa innych zanieczyszczeobecnych wsciekach oraz eliminacji
zwigzkow, ktére zostaly zaadsorbowane na ziarnach piagkzwiru usuwanych na tym
etapie oczyszczania. Uwagzwraca natomiast faktze stzenie trzech zvazkow,
tj. acenatylenu, benzo(a)antracenu i benzo(a)pinerigiekach pobranych po oczyszczeniu
na piaskowaniu przyrosto (ujemne stupki). Zjawiskojest czsto obserwowane, gdy
w piaskownikach napowietrzanych zzki pierwotnie zaadsorbowane nastkach piasku
s3 ponownie uwalniane z powodu ruchéw powietrza iegrauchiwania [13]. Desorpcja
zwigzkow lipidowych konkuruje ze zjawiskiem ich adsgipma czstkach statych.

Wysokie, przekraczage 95% kdacowe stopnie eliminacji WWA zaobserwowano dla
zwigzkOdw dwu- i trzypiegcieniowych, czyli o mniejszych masach asteczkowych,
ti. naftalenu, acenaftylenu i acenaftenu. W przyjpadwigzkéw o wikszych masach
czasteczkowych stopnie usuycia nie przekraczaly 80% z wggkiem antracenu
i benzo(a)pierenu, dla ktérych stopnie uso byly na poziomie 84 i 81%.
Zaobserwowane #mice w stopniu eliminacji wglowodoréw o diych i matych masach
czasteczkowych wynikaly z ich odmiennych #éwosci fizyczno-chemicznych.
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Weglowodory o daych masach esteczkowych g bardziej oporne na utlenianie, redukcje
i odparowanie [14]. Nie bez znaczenia jest réwniezpuszczaln@ zwigzkéw w wodzie,
ktéra maleje wraz ze wzrostem masysteczkowej. Wglowodory wys¢pujace w postaci
nierozpuszczonej gsteczki ulegaj wprawdzie silniejszej adsorpcji w osadzie czynnym,
ale nie podlegajprzemianom prowadzym do degradacji biologicznej czy:tehemiczne;.

B Po kratach  ® Po piaskowniku Po reaktorach biologicznych
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Rys. 3. Efektywné¢ usuwania WWA w cigu technologicznym oczyszczaktiekéw A
Fig. 3. Removal degree of PAHs along the A WWTPs

Podsumowanie i wnioski

Na podstawie rezultatéw przeprowadzonych lhasfarmutowano naspujace wnioski

z pracy:

* Konwencjonalny system oczyszczasi@ekdéw nie umaliwiat catkowitej eliminacji
WWA.

e Zawartg¢ WWA w odplywach 2z oczyszczalni komunalnych o ekdgzej
przepustowgéci byla dwukrotnie wgksza ni dla obiektu przyjmujcego $cieki
bytowo-gospodarcze.

e Sparod 16 WWA we wszystkich trzech badanych odptywachajwyzszym s¢zeniu
wystepowat piren.

* W analizowanych probkach zawaitoWWA o wysokim potencjale kancerogennym
i mutagennym stanowita niewielki procent ogélnansuVWA.

+ Dla WWA zawieragcych w swej czsteczce 2 i 3 piécienie aromatyczne
zaobserwowano wigze kdicowe stopnie eliminacji ni dla zwgzkéw o0 wikszej
masie (liczba pidgcieni aromatycznych 4).

e Takie procesy, jak rozaiezanie, dyspersja, odparowanie, desorpcja i adgorpc
prawdopodobnie odpowiadaly za odnotowane stoprimirecji WWA na etapie
wstepnego  oczyszczania sciekéw, obejmujcego  separagj mechanicza
zanieczyszczena karatach i piaskowniku.

Podziekowania

Projekt zostat sfinansowany zedkéw Narodowego Centrum Nauki przyznanych na
podstawie decyzji numer DEC-2013/11/B/ST8/04391.
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REMOVAL AND FATE OF PAHS
DURING MECHANICAL-BIOLOGICAL WASTEWATER TREATMENT

Institute of Water and Wastewater Engineering,s&ile University of Technology, Gliwice

Abstract: This study presents results of the monitoring ®fpblycyclic aromatic hydrocarbons in raw, primary
treated and secondary treated wastewater from 3 PAMbcated in Silesia. The assay procedure of the
compounds included the separation of substance® fsewage samples by solid phase extraction and
chromatographic analysis with GC-MS. Based on dafed concentration of given PAHs in wastewater we
determined their removal degree at various stafjgeatment. Among 16 studied PAHSs the highest entration

in raw sewage was reported for pyrene. This tread observed for all three studied WWTPs. It was fdand

that wastewater from the WWTPs with the highestacdp was about 2 times higher in relation to thestewater
collected from smaller objects. The removal efficig of the studied compounds during mechanicablobical
treatment was in the range of 65 to 97%.

Keywords: PAHs, wastewater treatment, micropollutants inremment



