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TRENDY W OCZYSZCZANIU ODCIEKÓW 

SKŁADOWISKOWYCH 

Odcieki zdefiniować można jako wody opadowe infiltrujące w głąb złoża odpadów. Ze względu na 

wysokie zasolenie, wysoką, zwłaszcza w pierwszej fazie eksploatacji składowiska, zawartość związ-

ków organicznych oraz wypłukiwanie różnych związków chemicznych (m.in. metali ciężkich, AOX, 

ksylenu, chlorobenzenu, itp.) w myśl coraz bardziej restrykcyjnych unormowań prawnych odcieki 

powinny być gromadzone i poddawane unieszkodliwianiu. Jednakże odcieki są trudniejszym medium 

do oczyszczania niż na przykład ścieki komunalne. Wynika to z ich dużej zmienności jakościowej  

i ilościowej w czasie. W pierwszej części pracy omówiono charakterystykę odcieków generowanych 

na składowiskach odpadów, a także główne czynniki wpływające na ich jakość i ilość. W dalszej czę-

ści artykułu omówiono wybrane metody oczyszczania odcieków, kładąc nacisk na przedstawienie 

wyników badań z ostatnich lat. Omawiane w pracy metody zostały podzielone w zależności od cha-

rakteru procesu na trzy główne grupy, a mianowicie: procesy biologiczne, fizykochemiczne oraz 

techniki membranowe.  

1. WPROWADZENIE 

Z roku na rok wzrasta masa odpadów wytwarzanych przez społeczeństwo.  

Mimo coraz bardziej restrykcyjnych wymogów prawnych część z nich deponowana 

jest na składowiskach. Wśród licznych zagrożeń związanych z eksploatacją obiektu na 

szczególną uwagę zasługuje problem generowania w nich odcieków. Przy niespraw-

nym działaniu systemu drenażowego te infiltrujące przez składowisko wody stanowią 

poważne zagrożenie dla środowiska przyrodniczego nie tylko pod względem che-

micznym i mikrobiologicznym ale również ze względu na fakt, że niektóre zawarte  

w nich składniki mogą powodować zmianę parametrów geologiczno-inżynieryjnych 

[91]. 
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Zdaniem niektórych oczyszczanie odcieków jest obecnie jednym z największych 

wyzwań z uwagi na dużą zmienność ich składu oraz ilości. Jest to o tyle problema-

tyczne, że nie można uniknąć ich powstawania w Polsce w trakcie eksploatacji kla-

sycznego, niezadaszonego obiektu, ze względu na dodatni bilans wodny składowiska 

[49]. Należy jednak podkreślić, że odcieki powstają, kiedy zostanie przekroczona 

maksymalna chłonność wody w składowanej masie odpadów. Przykładowo, chłon-

ność dla ubitej masy szacowana jest na około 30% jej objętości [42].   

2. ODCIEKI SKŁADOWISKOWE – CHARAKTERYSTYKA 

Odcieki to jakiekolwiek płyny infiltrujące przez składowane odpady,  

emitowane ze składowiska lub zawarte w zgromadzonej na składowisku frakcji stałej 

[117]. Powstają one głównie w wyniku przenikania opadów atmosferycznych przez 

złoże składowiska. Poza wymienionym, potencjalnym źródłem odcieków może być:  

a) dopływ wód gruntowych i powierzchniowych do złoża deponowanych odpadów;  

b) hydroliza i rozkład biologiczny składników organicznych zawartych w odpadach; 

c) składowane na obiekcie mokre materiały [67]. 

Na skład i ilość odcieków wpływ ma wiele czynników między innymi:  

a) rodzaj i ilość deponowanych w złożu odpadów oraz stopień ich rozdrobnienia;  

b) warunki klimatyczne, w tym w szczególności wielkość i częstotliwość opadów 

atmosferycznych, wilgotność powietrza, a także szybkości parowania; c) wiek skła-

dowiska; d) zastosowana technologia składowania, a co za tym idzie stopień zagęsz-

czenia odpadów w złożu, oraz sposób uszczelnienia czaszy składowiska; e) wilgot-

ność odpadów; f) objętość opadów infiltrująca przez złoże; g) warunki gruntowe oraz 

topografia terenu, na którym usytuowane jest składowisko; h) okres eksploatacji skła-

dowiska; i) rodzaj roślinności pokrywającej wierzchowinę składowiska po jego za-

mknięciu i rekultywacji; j) kierunek spływu wód opadowych i roztopowych [54, 67, 

88]. Jak podaje Długosz [33] z 70% substancji organicznych deponowanych na skła-

dowiskach odpadów w następstwie przemian na drodze biochemicznej około 10% jest 

z niego wymywana w postaci odcieków.  

Infiltrujące w głąb składowiska wody opadowe wymywają z niego związki mine-

ralne i organiczne [95], co sprawia że odcieki mogą zawierać różne związki chemicz-

ne (tabela 1). Dominują w nich jednak związki nieorganiczne stanowiące około  

80-95% sumy wszystkich oznaczanych w odciekach składników. Generalnie wszyst-

kie komponenty oznaczane w odciekach można zaklasyfikować do jednej z następują-

cych kategorii: rozpuszczalne związki organiczne, nieorganiczne makrozwiązki, meta-

le ciężkie oraz organiczne substancje ksenobiotyczne [99]. 
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Tabela 1. Skład odcieków [72] 

Związki 

nieorganiczne 
Pestycydy Farmaceutyki 

Estry  

ftalowe 

Węglowodory 

aromatyczne 

Węglowodory 

alifatyczne 

Cyjanki, 

Arsen, Kadm, 

Chrom, 

Miedź, Ołów 

Rtęć, Nikiel 

Cynk 

Atrazyna, 

Dichlobenil, 

Dichloro-

prop, 

Dichlorfos, 

Glifosat, 

Malation, 

MCPA, 

Mekoprop, 

Symazyna, 

Ibuprofen, 

Oestradiol, 

lub podobne 

Ftalan, ben-

zylu-butylu 

(BBP), 

Ftalan di 

(2 etylohek-

sylu) 

(DEPH), 

Ftalan dibu-

tylu (DBP), 

Ftalany 

dietylu 

(DEP), 

Kwas  

foliowy 

 

Anilina, 

1,2,4-

trimetylobenzen, 

Benzen, 

Bisfenol A, 

Chlorobenzeny, 

Krezole, 

Dichlorobenzeny, 

Etylobenzen, 

Heksachloroben-

zen, 

Naftalen, 

Nonylofenole, 

Pentachlorofenol, 

Fenole, 

Toluen, 

Trichlorobenzeny, 

Ksyleny, 

Inne: WWA, PCB, 

Bipfenyl, MonoCB, 

PentaCB, NonaCB 

1,1,1-

trichloroeatan, 

1,2-dichloroetan, 

1,4-dioksan, 

Aceton, 

Dichloroetyleny 

Dichlorometan, 

Eter metylo-

tertbutylowy, 

Tetrachloroetylen, 

Chlorek winylu, 

Organiczne, 

związki cyny 

 

Mimo takiej złożoności składu w myśl rozporządzenia Ministra Środowiska  

[86] charakterystyka odcieków pochodzących ze składowisk ograniczona jest do ana-

lizy następujących wskaźników: pH, właściwej przewodności elektrolitycznej (wy-

móg oznaczania ze względu na bardzo wysokie zasolenie odcieków, w których domi-

nują chlorki, siarczany oraz jonu sodu, magnezu, wapnia i potasu), ogólnego węgla 

organicznego, zawartości metali ciężkich (Cu, Zn, Pb, Cd, Cr
+6

, Hg) oraz sumy wielo-

pierścieniowych węglowodorów aromatycznych (WWA). W licznych pracach badaw-

czych zakres ten jest jednak dodatkowo rozszerzany o analizę: BZT5, stężenia zawie-

siny, azotu amonowego oraz azotu ogólnego Kjeldahla (TKN), żelaza, cyjanków, 

siarczków. Podawana jest również wartość ilorazu BZT5/ChZT [1,99]. Iloraz wymie-

nionych wskaźników jest współczynnikiem powszechnie utożsamianym z wiekiem 

odcieków, a w zasadzie bryły składowiska skąd zostały one pobrane, wynika to z fak-

tu, że jego wartość bezpośrednio powiązana jest z ich podatnością na biodegradację 

[99]. Wysoki iloraz oscylujący w zakresie od 0,5 do 1,0 typowy jest dla odcieków  

z młodych składowisk (<5 lat). Odcieki te ponadto charakteryzują się wysokim stęże-

niem związków organicznych (ChZT>10 g/l), kwaśnym odczynem (pH<6,5), niskim 

stężeniem azotu amonowego (<400 mg/l) oraz stężeniem metali ciężkich powyżej  

2 mg/l. Duża ilość łatwo biodegradowalnej materii organicznej typowa dla tych skła-

dowisk bardzo szybko przekształcana jest do prostych kwasów tłuszczowych, które 
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stanowią około 80% wszystkich związków organicznych oznaczanych w odciekach. 

W odciekach ze składowisk, których wiek jest wyższy niż 10 lat, wartości ww. 

wskaźników są zdecydowanie niższe, ChZT nie przekracza 4 g/l, a iloraz BZT5/ChZT 

oraz stężenie metali ciężkich jest odpowiednio niższy od 0,1 oraz 2 mg/l. Dla odcie-

ków ustabilizowanych pochodzących z tych obiektów charakterystyczne jest również 

zasadowy odczyn pH (>7,5) oraz wyższe niż 400 mg/l stężenie azotu amonowego. 

Humifikacja związków organicznych zawartych w odpadach deponowanych na tych 

obiektach sprawia, że kwasy humusowe i kwasy fulwowe są głównymi oznaczanymi 

w nich składnikami organicznymi. W literaturze również wyodrębniane są tzw. śred-

nie odcieki generowane na 5-10-letnich składowiskach. Charakteryzują się one po-

średnimi właściwościami jak wcześniej opisane; przy czym lotne kwasy tłuszczowe 

stanowią od 5 do 30% substancji organicznych w nich zawartych, pozostałą stanowią 

kwasy humusowe i fulwowe [1, 3, 37]. 

W oparciu o wahania wartości opisanych powyżej parametrów można wnioskować 

o fazie eksploatacji składowiska, a dokładnie fazie rozkładu biochemicznego depo-

nowanych na nim odpadów. Wysokie stężenie lotnych kwasów tłuszczowych w od-

ciekach, w konsekwencji prowadzące do obniżenia pH i wzrostu w nich stężenia me-

tali ciężkich charakterystyczne jest dla fazy kwaśnej fermentacji. Innym następstwem 

rozkładu substancji organicznej w tej fazie jest wzrost obciążenia odcieków ładun-

kiem organicznym, czego przejawem jest wysoka wartość ChZT. Ustabilizowanie 

odczynu na poziomie bliskim obojętnemu albo lekko zasadowemu przy jednoczesnym 

obniżeniu ChZT i wzroście stężenia azotu amonowego świadczy o rozpoczęciu fazy 

metanogenezy w bryle składowiska [16].  

3. METODY OCZYSZCZANIA ODCIEKÓW 

W gospodarce odciekami ze składowisk odpadów wyróżniamy następujące metody 

postępowania z nimi [72]: a) oczyszczanie odcieków na terenie składowiska,  

w lokalnej małej oczyszczalni, skąd następnie mogą być kierowane do odbiornika lub 

oczyszczalni ścieków; b) recyrkulację odcieków do złoża odpadów; c) gromadzenie 

odcieków, a następnie ich okresowy wywóz  do oczyszczalni ścieków; d) odprowa-

dzenie siecią kanalizacyjną do oczyszczalni ścieków; e) odparowanie wody z odcie-

ków wykorzystując ciepło spalania powstającego na składowisku biogazu. Przy 

wprowadzaniu odcieków do systemu kanalizacji należy przestrzegać wymogów 

przedstawionych w Rozporządzeniu Ministra Budownictwa [85]. W celu oczyszcze-

nia odcieków można zastosować wszystkie procesy jednostkowe, które stosuje się do 

oczyszczania ścieków komunalnych, bądź też ich kombinacje. Stosowane są zarówno 

metody biologiczne, fizykochemiczne, jak i rozwiązania integrujące je.
 
Wybrane me-

tody zestawiono w tabeli 2.  



A. GROSSER i in. 99 

Tabela 2. Metody oczyszczania odcieków składowiskowych [72] 

Metody oczyszczania odcieków składowiskowych 

Procesy fizyczne Procesy chemiczne 
Procesy fizyczno-

chemiczne 
Procesy biochemiczne 

1. sedymentacja 1. mokre utlenianie 

H2O2 

1. adsorpcja na węglu 

aktywnym 

1. oczyszczanie w wa-

runkach beztlenowych. 

2. odparowanie 2. utlenianie ozo-

nem/UV 

2. adsorpcja na  

żywicach 

2. oczyszczanie w wa-

runkach anoksycznych, 

 3. utlenianie ozo-

nem/złoże katalityczne 

3. odwrócona osmoza 3. oczyszczanie w wa-

runkach tlenowych 

(eliminacja 

ChZT/BZT5) 

 4. wymiana jonowa 4. nitryfikacja 

5. koagulacja i strąca-

nie (sole żelaza i glinu 

+ Ca(OH)2 ) 

 

 

Wybór metody oczyszczania odcieków dokonywany jest w oparciu o ich skład  

i właściwości. Przykładowo młode odcieki ze względu na wysoką wartość ilorazu 

BZT5/ChZT mogą być efektywnie oczyszczane metodami biologicznymi. Natomiast 

procesy fizyko-chemiczne rekomendowane są dla odcieków charakteryzujących się 

niskim ilorazem BZT5/ChZT i wysoką zawartością składników toksycznych. Przy 

czym mogą być stosowane zarówno do ich wstępnej obróbki i/lub właściwego 

oczyszczania. Stosowane mogą być m.in. flokulacja/strącanie, adsorpcja na węglu 

aktywnym, zaawansowane metody utleniania, procesy membranowe obejmujące np. 

odwróconą osmozę, nanofiltrację [104]. 

3.1. METODY BIOLOGICZNE 

Podstawowym ograniczeniem możliwości zastosowania oczyszczania biologiczne-

go w przypadku odcieków jest obecność w ich składzie niebezpiecznych i toksycz-

nych materiałów, jak również ich niska podatność na biodegradację, oceniana w opar-

ciu o wartość ilorazu BZT5/ChZT. Z tego względu bardzo często procesy 

biochemiczne poprzedzone są wstępną modyfikacją odcieków na drodze reakcji che-

micznej [69]. Jednym z potencjalnych rozwiązań jest zastosowanie procesów utlenia-

nia do ich wstępnej obróbki w celu przekształcenia pierwotnie opornych i nie ulegają-

cych biodegradacji substancji organicznych w łatwiej ulegające biodegradacji związki 

pośrednie [35]. W literaturze przedmiotu nie brak przykładów badań, w których po 

zastosowaniu procesów utlenienia odnotowywano nie tylko zmniejszenie intensywno-

ści barwy odcieków czy ich obciążenia ładunkiem organicznym, ale również wzrost 

podatności na biodegradację. Szerzej problematykę tą omówiono w rozdziale 3.2.  
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Inną problematyczną kwestią związaną z zastosowaniem biologicznych konwen-

cjonalnych systemów do oczyszczania odcieków jest ich duża zmienność zarówno 

pod względem składu jak i ilości [3]. Mimo opisanych ograniczeń ze względu na wy-

soką opłacalność i prostotę, konwencjonalne oczyszczanie na drodze biologicznej jak 

już wcześniej wspomniano w niniejszej pracy stosowane jest dla młodych składowisk, 

z których odcieki charakteryzują się wysokim BZT5 [3, 82, 104]. Co więcej, jest to 

dominujący sposób oczyszczania odcieków. Oczyszczanie może być realizowane  

w komorach osadu czynnego, napowietrzanych lagunach, sekwencyjnych reaktorach 

porcjowych (SBR-sequencing batch reactors), reaktorach UASB z warstwą zawieszo-

nego osadu (UASB-upflow anaerobic sludge blanket), złożach biologicznych, reakto-

rach MBR (szerzej opisane w rozdziale 3.3) czy z zastosowaniem technik hydrofito-

wych [5, 58]. W podanych obiektach proces realizowany jest w warunkach tlenowych 

lub beztlenowych.  

Tlenowe oczyszczanie zapewnia nie tylko częściowe zmniejszenie zawartości bio-

degradowalnej materii organicznej ale również powinno zapewniać usunięcie  

z nich azotu amonowego na drodze nitryfikacji [82]. Jednym z najpowszechniej sto-

sowanych rozwiązań są reaktory SBR, które z uwagi na ich specyfikę pracy (sekwen-

cyjny cykl pracy), a co za tym idzie elastyczność procesu wręcz wydają się idealnym 

rozwiązaniem do prowadzenia procesów nitryfikacji-denitryfikacji oraz usuwania 

substancji organicznych. Eksperymentalne badania zestawione w pracy przeglądowej 

Renou i in. [82] są potwierdzeniem tej tezy. W większości cytowanych we wspo-

mnianej pracy artykułach uzyskano ponad 75% obniżenie ChZT. Jak podają Aziz i in. 

[14] reaktory sekwencyjne są z powodzeniem stosowane do oczyszczania odcieków 

nawet charakteryzujących się niskim ilorazem BZT5/ChZT. W literaturze przedmiotu 

w ostatnich latach wzrasta liczba publikacji, w których proces oczyszczania prowa-

dzony był w zmodyfikowanych reaktorach SBR. Przykładowo, Wei i in. [108] 

oczyszczali odcieki w dwóch sekwencyjnych reaktorach porcjowych z osadem granu-

lowanym (GSBR-Granular Sequencing Batch Reactor) pracujących w 12 godzinnym 

cyklu pracy, przy czym do jednego z nich wprowadzali odcieki wcześniej poddane 

obróbce chemicznej przez dodanie do nich tlenku magnezu i kwasu fosforowego  

w celu usunięcia azotu amonowego. W obu reaktorach odnotowano wysoki stopień 

rozkładu substancji organicznej mierzonej obniżeniem ChZT (82,8–84,4%). Nato-

miast obniżenie stężenia azotu amonowego uzależnione było od jego zawartości w 

odciekach dopływających do reaktorów. W systemie ze wstępną obróbką odcieków 

stężenie tego związku wahało się w przedziale od 137 do 366 mg/l, a średnia efek-

tywność jego eliminacji wynosiła 92,3 ± 8,5%. W reaktorze kontrolnym w pierwszej 

fazie badań stężenie azotu amonowego kształtowało się na wysokim poziomie  

(934–1169 mg/l), w efekcie stopień jego usunięcia wahał się w zakresie od 39,3 do 

52,1% (średnio 44,1 ± 4,4%). W drugiej fazie po obniżeniu stężenia azotu amonowe-

go w dopływie do 602–881 mg/l, odnotowano zwiększenie wydajności procesu  

w usuwaniu tego zanieczyszczenia (średnio 61,9 ± 8,5%). Inne rozwiązanie zapropo-
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nowali Aziz i in. [13], którzy porównali efektywność klasycznego reaktora SBR  

z reaktorem PAC-SBR, czyli takim w którym do reaktora wprowadzany jest dodatek 

pylistego węgla aktywnego (PAC-powdered activated carbon). Stopień obniżenia 

ChZT dla klasycznego reaktora SBR wahał się w zakresie od 1,32% (intensywność 

napowietrzania 7,5 l/min, 22 godzinny czas kontaktu) do 47,1% (intensywność napo-

wietrzania 0,5 l/min, 2 godzinny czas kontaktu), podczas gdy dla takich samych wa-

runków operacyjnych w reaktorze PAC-SBR wahał się on w przedziale od 38,1 do 

66,1%. Analogiczny trend odnotowano również w przypadku eliminacji barwy. Dla 

optymalnych warunków wyznaczonych eksperymentalnie usunięcie barwy w reakto-

rze SBR wynosiło 51,6%, podczas gdy w PAC-SBR kształtowało się na poziomie 

71,2%. W przypadku azotu amonowego i całkowitego stężenia rozpuszczonych soli 

(TDS-total dissolved salts) nie stwierdzono istotnych różnić pomiędzy efektywnością 

procesu uzyskiwaną w reaktorze SBR a tą dla reaktora PAC-SBR. Natomiast objęto-

ściowy indeks osadu (SVI-sludge volume index) w reaktorze SBR wynosił  

387,3 ml/g, a w jego modyfikacji 122,2 ml/g.  

W literaturze nie brak również przykładów zintegrowanych rozwiązań oczyszcza-

nia odcieków składowiskowych, w których reaktory SBR stanowią obok procesów 

fizykochemicznych jeden z elementów. Przykładowo, Lin i in. [63] połączyli w układ 

koagulację, elektro-Fentona oraz reaktor SBR, w efekcie uzyskując w odciekach 85%  

i 81% obniżenie odpowiednio ChZT oraz azotu amonowego. Jeszcze bardziej rozbu-

dowany układ zaproponował Li i in. [60]. Obok reaktora SBR, który stanowił pierw-

sze ogniwo oczyszczania odcieków. W skład proponowanego rozwiązania wchodził 

zbiornik do prowadzenia koagulacji, zbiornik w którym prowadzono reakcje Fentona 

oraz tlenowy biofiltr UBAF (ang. upflow biological aerated filters). Dla tego 4 ele-

mentowego układu odnotowano odpowiednio 97,3% i 99% obniżenie ChZT oraz azo-

tu amonowego. Analiza ekonomiczna wykonana przez autorów wykazała, że koszt 

operacyjny tego przedsięwzięcia jest niższy niż dla układów w których stosowane są 

procesy membranowe (5–7 $/m
3
), ponieważ wynosił 2,70 $/m

3
. Natomiast, Guo i in. 

[44] testowali układ, w którym pierwszym stosowanym procesem jednostkowym był 

stripping, następnie reakcja Fentona, po której odcieki mieszanie były ze ściekami 

komunalnymi, po czym wprowadzane do reaktora SBR, ostatnim elementem układu 

była koagulacja. W efekcie uzyskano obniżenie ChZT oraz azotu amonowego odpo-

wiednio o 93,3% oraz 98,3%. Podkreślić należy, że 96,6% azotu amonowego usuwa-

ne było na pierwszym etapie oczyszczania. Natomiast Sun i in. [93] do oczyszczania 

odcieków zastosowali system, w którym ścieki oczyszczane były w pierwszej kolejno-

ści w reaktorze UASB a następnie w reaktorze SBR. Dzięki takiemu połączeniu pro-

cesów beztlenowych i tlenowych efektywność usunięcia związków organicznych mie-

rzonych zmianami ChZT, azotu całkowitego oraz azotu amonowego z odcieków 

kształtowała się odpowiednio na poziomie 93,5; 99,5 i 99,1%. Warto podkreślić,  

że dla reaktora UASB maksymalną szybkość usuwania związków organicznych uzy-

skano przy obciążeniu 12,7 kg ChZT/m
3
d, a dla reaktora SBR maksymalną szybkość 
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usuwania azotu amonowego przy obciążeniu 0,96 kg N/m
3
d. Nieco wcześniej Sun  

i in. [94] ocenili efektywność rozwiązania złożonego z reaktora UASB oraz reaktora 

anoksyczno-tlenowego (anoxic-oxic). W tym przypadku odnotowano obniżenie 

ChZT, azotu ogólnego oraz azotu amonowego odpowiednio o 95,3; 84,6 i 99,2%.  

W literaturze nie brak pozytywnych wyników badań nad możliwością zastosowa-

nia reaktorów UASB do oczyszczania ścieków [82, 107]. Jak podaje Renou i in. [82] 

zazwyczaj proces jest realizowany w temperaturze 20–35 °C, co skutkuje wyższym 

niż 70% obniżeniem ChZT w temperaturze pokojowej (20–23 °C), a dochodzącym do 

80% dla 35°C. Nie oznacza to jednak, że proces nie może być realizowany w niższych 

temparaturach, co potwierdzają m.in. badania Kettunen i Rintala [55] czy García i in. 

[41]. Najciekawsze jednak badania, zdaniem autorów niniejszego artykułu, dotyczące 

wykorzystania reaktora UASB przeprowadzili Tugtas i in. [102]. W badaniach tych 

odcieki po wstępnym oczyszczaniu w reaktorze UASB, celem usunięcia nadmiaru 

węgla organicznego kierowane były następnie do mikrobiologicznych ogniw paliwo-

wych (ang. microbial fuel cell, MFCs). Stosując to połączenie w teście ciągłym przy 

HRT równym 1 dobie w ogniwach uzyskali maksymalnie gęstość prądu oraz jego moc 

odpowiednio na poziomie 468 mA/m
2 

i 87 mW/m
2
. Po wydłużeniu czasu zatrzymania 

do 5 dób wartości te kształtowały się następująco 525 mA/m
2
 i 158 mW/m

2
. Przy 

czym odnotowano, że zmiany HRT skutkowały występowaniem na katodzie częścio-

wej nitryfikacji, co zdaniem autorów było związane z inhibitującym wpływem wolne-

go amoniaku. Największym wyzwaniem w systemach MFCs, w których substratem są 

odcieki z młodych składowisk w porównaniu do innych rodzajów ścieków jest wyso-

kie w nich stężenie azotu amonowego i ChZT, niski iloraz C/N oraz niska zasado-

wość. Z tego względu celem zwiększenia wydajności procesu połączenie MFCs ze 

wstępnym oczyszczaniem w reaktorze beztlenowym wydaje się zasadne (z uwagi na 

proces Anammox, biodegradację substacji organicznej). Za zastosowaniem MFCs  

w oczyszczaniu odcieków przemawiają dwie najważniejsze zalety: odzysk energii  

w postaci energii elektrycznej oraz generowanie mniejszej ilości osadów w bardziej 

stabilnych warunkach niż w przypadku procesów beztlenowych [43, 57]. Natomiast 

największymi ograniczeniami opisywanej metody są problemy z powiększeniem skali 

związane z kosztami materiałów, z których wykonane są elektrody, czy stosowanymi 

katalizatorami reakcji (np. platyna) regulującymi kinetykę reakcji redukcji [39]. 

W literaturze nie brak innych przykładów wytwarzania energii elektrycznej z mło-

dych odcieków. Problematyką tą zajmował się m.in. Ganesh i in. [39], Puig i in. [77], 

Li i in. [62], czy You i in. [113]. Należy jednak zaznaczyć, że nie zawsze proces za-

chodzący w MFCs poprzedzony był wstępnym oczyszczaniem na drodze biologicznej.  

Inną opcją biologicznego oczyszczania odcieków jest zastosowanie biofiltrów. 

Przy czym, wypełnienie złoża powinno być tak dobrane, aby nie tylko efektywnie 

usuwało zanieczyszczenia, ale było również odporne na zapychanie, dostępne oraz 

tanie [112]. Przykładowo, badania Xie i in. [111] wykazały, że wypełnieniem złoża 

może być mieszanina żużla oraz odpadów (plastikowe torby i nieorganiczne odpady  
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o wielkości cząstek <50 mm) w stosunku 2:1 v/v. Rozwiązanie to łączy zalety obu 

materiałów, tzn. wysoką efektywność usuwania związków organicznych oraz azotu 

amonowego, a także większą odporność za zapychanie charakterystyczną dla żużli 

oraz wysoką skuteczność usuwania azotu całkowitego typową dla odpadów. Poza 

tym, wytworzony w takim złożu biofilm charakteryzował się większą różnorodnością, 

a także odpornością na zmiany obciążenia złoża oraz niską temperaturę w porównaniu 

do materiałów stosowanych oddzielnie. Natomiast, Ferraz i in. [36] stosując jako wy-

pełnienie pierścienie Raschiga z polietylenu, w zanurzonych tlenowych biofiltrach 

(SAB-submerged aerobic biofilter ) dla mieszaniny ścieków komunalnych i odcieków 

(2% v/v) przy 24 godzinnym HRT uzyskali obniżenie BZT5, ChZT, rozpuszczonego 

węgla organicznego (DOC-dissolved organic carbon) oraz zawiesiny ogólnej odpo-

wiednio o 98, 80, 80 i 90%.  

Metoda osadu czynnego znajduje głównie zastosowanie do oczyszczania miesza-

niny ścieków komunalnych i odcieków, przy czym ich udział objętościowy nie powi-

nien przekroczyć 20%. Proces charakteryzuje się zadawalającą wydajnością, jednak 

towarzyszyć może mu szereg problemów takich jak: pogorszenie własności sedymen-

tacyjnych osadów czynnych, nadmierny ich przyrost, inhibicja mikroorganizmów 

związana z dopływem wraz z odciekami dużych stężeń azotu amonowego [72]. 

Z kolei badania Nivala i in. [73] pokazują, że oczyszczanie w napowietrzanych la-

gunach może być interesującą, a przede wszystkim tanią opcją dla odcieków powsta-

jących na małych składowiskach odpadów, przy czym należy odnotować,  

że w rozwiązaniu tym mogą wystąpić sezonowe wahania w wydajności procesu. Jed-

nakże odpowiednia konserwacja obiektu pozwala na ich zniwelowanie. Autorzy po 

wymianie systemu napowietrzania uzyskali nawet w miesiącach zimowych wysoki, 

ponad 90%, stopień usuwania azotu amonowego oraz substancji organicznej oznacza-

nej jako BZT5. 

Idea recyrkulacji do złoża odpadów odcieków i/lub wody po raz pierwszy została 

zaproponowana przez Pohland w 1975 [24]. Niemniej jednak zdania co do jej wpływu 

na stabilizację są podzielone. Przykładowo Reinharta i Al-Yousfi [81] wykazali,  

że działanie to nie tylko poprawia jakość odcieków ale również skraca czas niezbędny 

do stabilizacji odpadów. Również badania Sponza i Agdag [92] oraz Chan i in. [25] 

wykazały, że recyrkulacja skraca czas stabilizacji, a ponadto prowadzi do zwiększenia 

produkcji metanu na składowisku odpadów. Wszystkie powyższe tezy potwierdzają 

również dane zestawione w artykule przeglądowym Rastogi i in. [80] dotyczącym 

recyrkulacji odcieków. 

Jednak stosując recyrkulację jak podają Sponza i Agdag [92] objętość zawraca-

nych odcieków powinna być odpowiednio dobrana, ponieważ zbyt duża skutkuje ob-

niżeniem zawartości metanu w biogazie składowiskowym w skutek zakwaszenia śro-

dowiska, a co za tym idzie inhibicji metanogenezy. Z kolei badania Castrillón i in. 

[24] pokazały, że recyrkulacja odcieków pozwala na zmieszenie zawartości biodegra-

dowalnej materii organicznej w odciekach wyrażonej ChZT do poziomu  



Trendy w oczyszczaniu odcieków składowiskowych 104 

1500–1600 mg/l. Natomiast Woldeyohans i in. [109] ocenili wpływ na efektywność 

procesu intensywności przepływu odcieku przez modelowe reaktory symulujące wa-

runki na składowisku. W trwającym dziewięć tygodni doświadczeniu lepsze rezultaty 

uzyskali dla reaktora z niższym przepływem. W reaktorze z przepływem 4 ml/min 

odnotowano obniżenie BZT5, suchej masy (TS), ChZT, azotu amonowego oraz Cu 

odpowiednio o 84,32; 82,24; 88,97; 79,2 oraz 94%. Natomiast stopień usunięcia tych 

samych wskaźników w reaktorze z przepływem 8 ml/min wynosił następująco 66,45% 

BZT5, 62,98% TS, 75% ChZT, 67,47% azotu amonowego i 79,32% Cu. 

Największym problemem przy recyrkulacji odcieków z młodych składowisk jest 

wysokie w nich stężenie azotu amonowego. Ponowne doprowadzenie ich do złoża 

prowadziłoby do nagromadzenia w nim wspomianego zwiazku w stężeniu, który 

mógłby hamować procesy biochemiczne zachodzące na składowisku. Przykładowo, 

Chung i in. [28] w celu usuwania tego związku węzeł do recyrkulacji odcieków roz-

szerzyli o reaktor porcjowy (SBR). Tak rozwiązana recyrkulacja odcieków zintegro-

wana z częściową ex-situ nitryfikacją w reaktorze SBR może poprawić proces biode-

gradacji odpadów poprzez a) usunięcie z odcieków azotu; b) skrócenie czasu 

potrzebnego do stabilizacji odpadów, w następstwie zwiększenia zawartości wody  

w złożu odpadów, co wpływa na lepszą dystrybucję w nim substancji odżywczych  

i biomasy, a także zastosowaniu produktów pośrednich nitryfikacji jako źródło węgla 

w procesie denitryfikacji zachodzącym w bryle składowiska, co jest szczególnie istot-

ne dla starych składowisk odpadów.  

3.2. FIZYKOCHEMICZNE METODY 

Do oczyszczania odcieków ze składowisk ustabilizowanych najczęściej stosowane 

są metody fizyko-chemiczne. Ich zastosowanie pozwala nie tylko na zmniejszenie 

intensywności barwy, ale również na usunięcie z odcieków substancji rozpuszczo-

nych, koloidalnych oraz związków toksycznych. Najczęściej stosowane są: flokulacja, 

chemiczne utlenianie oraz stripping (odpędzanie amoniaku). 

3.2.1. ADSORPCJA 

Stosując proces adsorpcji, jak podaje Rosik–Dulewska [84], z odcieków częściowo 

usunąć można m.in. substancje trudno biodegradowalne, chlorowane węglowodory 

oraz substancje humusowe. Najczęściej stosowanym adsorbentem jest węgiel aktyw-

ny, niemniej zastosowanie znajdują również zeolity, aktywowany tlenek glinowy, 

popioły ze spalarni odpadów miejskich oraz żywice czy tanie adsorbenty takie jak: 

kamień wapienny, popiół z łusek ryżu i torfu [12, 46, 72]. Generalnie, stosowanie 

węgla aktywnego ukierunkowane jest na obniżenie ChZT oczyszczanych odcieków, 

zarówno ustabilizowanych jak i pochodzących z młodych składowisk. Stopień usu-
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nięcia związków organicznych wyrażony tym wskaźnikiem waha się w szerokim za-

kresie od 19,1 do 90%, przy maksymalnej wydajności adsorpcji wahającej się w prze-

dziale od 6,5 do 4300 mg/g. Tak duże rozbieżności w efektywności procesu związane 

są z typem stosowanego węgla aktywnego, wielkością dawki oraz rodzajem oczysz-

czanych odcieków [37]. W oczyszczaniu stosowane są zarówno komercyjnie dostępne 

preparaty, jak i specjalnie do tego preparowane węgle aktywne. Przykładowo, Foo  

i in. [38], stosując ogrzewanie mikrofalowe, uzyskali z nasion tamaryndowca granu-

lowany węgiel aktywny, dozując go w ilości 6 mg na 0,2 l próbki przy pH 6 zaobser-

wowali usunięcie barwy i obniżenie ChZT odpowiednio na poziomie 91,23%  

i 79,93%.  

Prowadzono również badania nad obniżeniem, przy zastosowaniu węgla aktywne-

go, m.in.: barwy czy stężenia azotu amonowego, hydrofobowych substancji organicz-

nych, adsorbowanych organicznie związane chlorowców (AOX), fosforanów, trichlo-

roetylenu i 1,2-dichloroetanu [37]. Generalnie jednak węgiel aktywny nie wykazuje 

zadawalającej zdolności adsorpcji azotu amonowego, co wynika z jego niepolarnej 

powierzchni. Fakt ten sprawia, że wiele badań nad tym adsorbentem skupia się na 

modyfikacji jego powierzchni lub wytwarzaniu kompozytowych adsorbentów, które 

mają zdolność wiązania zarówno polarnych jak i niepolarnych zanieczyszczeń [46]. 

Przykładowo, Gao i in. [40] stworzyli materiał kompozytowy złożony z zeolitu oraz 

węgla, który łączy w sobie dobre właściwości obu adsorbentów. Potwierdzeniem sy-

nergii obu materiałów jest praca Halima i in. [46]. W ich badaniach odnotowano naj-

wyższą wydajność adsorpcji azotu amonowego dla materiału kompozytowego (mie-

szanina węgla oraz zeolitów) (24,39 mg/g), średnią na zeolitach (17,45 mg/g),  

a najniższą dla węgla aktywnego (6,08 mg/g). Jednak w odniesieniu do ChZT wydaj-

ność adsorpcji kształtowała się odmiennie. Największą stwierdzono dla węgla aktyw-

nego (37,88 mg/g), średnią dla kompozytu (22,99 mg/g), a najniższą dla zeolitu  

(2,35 mg/g). 

Najważniejszą wadą procesów adsorpcji jest konieczność częstej regeneracji sto-

sowanych adsorbentów lub równoważnie wysokie ich zużycie [20, 82]. Proces ad-

sorpcji często stosowany jest w połączenie z procesami biologicznymi [72]. 

3.2.2. KOAGULACJA/FLOKULACJA 

Procesy z powodzeniem stosowane są zarówno w przypadku odcieków pochodzą-

cych z młodych, jak i ustabilizowanych składowisk. Zwykle, jak już zaznaczono 

wcześniej, stosowane są one jako etap oczyszczania wstępnego przed metodami bio-

logicznymi lub technikami membranowymi, albo też jako trzeci stopień oczyszczania 

[20]. Efektem zastosowania procesów jest usunięcie z odcieków substancji o dużych 

masach molekularnych. 

Najczęściej stosowanymi koagulantami są siarczan glinu, siarczan żelaza, chlorek 

żelaza i siarczan chlorożelazowy [84]. Wyższa wydajność procesu jest uzyskiwana 
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przy zastosowaniu soli żelaza niż glinu. Potwierdzeniem tej tezy mogą być badania 

Amokrane i in. [8], w których przy jednakowej dawce wynoszącej 35 mg/l wyższe 

obniżenie ChZT odnotowano dla chlorku żelaza (55%) niż dla siarczanu żelaza 

(42%). Z kolei Tatsi i in. [100] dla mieszaniny FeCl3+Al2(SO4)3 wprowadzanej do 

odcieków pochodzących ze składowisk ustabilizowanych uzyskali 75% obniżenie 

ChZT. Natomiast dla odcieków ze składowisk młodych efektywność procesu wahała 

się w przedziale od 25 do 38%. Efektywność procesu uzależniona była od zastosowa-

nej dawki oraz pH, w którym prowadzono proces. Jak podaje Rosik–Dulewska [84] 

dla soli żelaza optymalny zakres pH zawarty jest w przedziale od 4,5 do 4,8, nato-

miast dla soli glinu waha się od 5 do 5,5.  

W literaturze również można znaleźć przykłady, w których obok koagulantu do 

oczyszczanych odcieków dozowano substancję przyspieszającą (wspomagającą) pro-

ces. Przykładowo, Raghab i in. [79] stosowali w tym celu perlit oraz bentonit. Dla 

wszystkich prób z łącznym dozowaniem koagulantu oraz substancji przyspieszającej 

uzyskano wyższy stopień obniżenia mętności, przewodności, ChZT oraz BZT5 w po-

równaniu do prób, w których koagulację realizowano aplikując sam koagulant. Wyż-

szą efektywność procesu odnotowano dla testów z wykorzystaniem perlitu.  

Analogicznie jak pozostałe metody, proces koagulacji/flokulacji łączony jest z in-

nymi w celu podwyższenie efektywności oczyszczania. Przykładowo, Turki i in. [103] 

połączyli omawiane procesy z procesem Fentona oraz adsorpcją przy zastosowaniu 

sproszkowanego zeolitu (30 g/l). Po zastosowaniu samej koagulacji/flokulacji uzy-

skano średnie obniżenie ChZT (54%) oraz wysokie usunięcie barwy (94%). Po zinte-

growaniu wszystkich procesów jednostkowych w rozwiązaniu stopień obniżenia 

ChZT, azotu amonowego, żelaza i glinu wynosił odpowiednio 97, 91, 99 i 97%. Po-

nadto przeprowadzone testy fitotoksyczności wykazały znaczące obniżenie toksycz-

ności substratu (aż do 90%). 

Z kolei badania Castrillón i in. [24] pokazały, że przy aplikacji chlorku żelaza oraz 

chlorku hydroksoglinu możliwe jest w odciekach ze starych składowisk (ChZT  

4800 mg/l, BZT5 670 mg/l) obniżenie o 62–73% niebiodegradowalnej materii orga-

nicznej oraz zmniejszenie o ponad 97% mętności i barwy. 

Wadą koagulacji jest produkcja osadów, a także zwiększenie w odciekach stężenia 

metali pochodzących z soli stosowanych koagulantów/flokulantów [82].  

3.2.3. CHEMICZNE STRĄCANIE 

Proces najczęściej ze względu na niskie koszty i efektywne usuwanie metali cięż-

kich, azotu amonwego, a także zmniejszenie intensywności barwy i mętności stoso-

wany do wstępnego oczyszczania odcieków [87]. Do wytrącania zanieczyszczeń sto-

sowane były m.in. następujące związki chemiczne: wodorotlenek wapnia [15], 

chlorek magnezu i wodorofosforan sodu (MGCL2·6H2O+NA2HPO4·12H2O) w sto-

sunku molowym Mg:NH4:PO4 1:1:1 [61], MGO+85% H3PO4, i MGO+NA5P3O10 [75], 
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MgO w stosunku molowym mg/n/p równym 3:1:1 [51] czy struwit (MAP, 

MgNH4PO4·6H2O) [74]. Ostatni z wymienionych zastosowali w badaniach Chen  

i in. [26] odnotowując dla optymalnych warunków (pH 10, 30 minutowy czas kontak-

tu i stosunku molowym Mg/N/P równym 1:1:1) 88% usunięcie jonów amonowych. 

3.2.4. STRIPPING 

Metoda stosowana do obniżenia stężenia jonów amonowych w odciekach, charak-

teryzująca się wysoką efektywnością rzędu 85–95% [2, 96]. W metodzie wypłukany  

z próbki strumieniem powietrza amoniak następnie absorbowany jest z nośnika gazo-

wego przy zastosowaniu mocnych kwasów takich jak kwas siarkowy lub solny,  

co wydatnie podnosi koszty procesu. Niektóre źródła mówią również o doprowadza-

niu tak usuniętego amoniaku do atmosfery, co jednak nie jest zalecanym procesem 

[2]. W związku z koniecznością realizacji procesu w środowisku silnie zasadowym, 

stosowanie do korekty pH wapnia może powodować na etapie oczyszczania nośnika 

gazowego problemy technologiczne w postaci scalingu [72].  

pH oraz temperatura uznawane są za główne czynniki wpływające na wydajność 

procesu [96]. Realizowany jest najczęściej przy pH równym 11, a czas trwania napo-

wietrzania waha się w szerokim zakresie, najczęściej jednak realizowany jest przez 

18–24h. Niemniej w literaturze można znaleźć przykłady znacznie krótszego napo-

wietrzania. Przykładowo, Campos i in. [22] najwyższą efektywność uzyskali przy 7h 

strippingu, Hasar i in. [48] dla 6h, a Abood i in. [2] dla 5 h. 

Stripping bardzo często jest integrowany z innymi metodami oczyszczania odcie-

ków. Hasar i in. [48] łącząc stripping z koagulacją, tlenowo/anoksycznym reaktorem 

MBR uzyskali obniżenie ChZT oraz nieorganicznego azotu odpowiednio 90% i 92%. 

Włączenie do układu odwróconej osmozy pozwoliło na dalszą poprawę efektywności 

procesu. Odnotowano obniżenie ChZT oraz azotu z odpowiednio 450 mg/l oraz 

 40 mg/l do poniżej 4,0 mg/l. Z kolei Abood i in. [2] połączyli stripping, z mieszaniem 

oraz koagulacją/flokulacją uzyskując 96% usunięcie jonów amonowych. 

3.2.5. PROCESY ZAAWANSOWANEGO UTLENIANIA 

Zaawansowane procesy utleniania (AOPs-advanced oxidation processes) general-

nie bazują na wytwarzaniu nieselektywnego i bardzo reaktywnego rodnika, najczę-

ściej hydroksylowego (Eo = 2,80 V w 25 
o
C). W literaturze procesy te ze względu na 

sposób generowania czynnika utleniającego dzielone są na dwie grupy, a mianowicie: 

fotochemiczne oraz chemiczne (tabela 3). W pierwszej kategorii wytworzenie rodnika 

hydroksylowego zachodzi pod wpływem działania czynnika chemicznego takiego jak 

np.: ozonu i nadtlenku wodoru, ozonu w środowisku alkalicznym lub reakcji Fentona. 

Podczas gdy w drugim przypadku wytworzenie rodnika dodatkowo wymaga działania 
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promieniowania UV [34, 70]. Z wymienionych najczęściej stosowane jest ozonowa-

nie i reakcja Fentona oraz liczne jej modyfikacje np. foto Fenton (klasyczna reakcja 

rozszerzona o działanie pola ultrafioletowego) czy Fenton radiacyjny (jw. tylko sto-

sowane jest promieniowanie radiacyjne) [19, 72]. Jest to o tyle ciekawe, że proces ten 

po raz pierwszy do oczyszczania odcieków zastosowano w latach 90 XX wieku, mimo 

że reakcja Fentona znana jest od ponad 100 lat [90].  

Tabela 3. Podział zaawansowanych procesów utleniania – AOPs [70] 

Procesy zaawansowanego utleniania 

Procesy fotochemiczne Procesy chemiczne 

Fotoliza UV Reakcja Fentona 

Fe2+/H2O2 

Reakcja foto – Fentona 

H2O2/Fe2+/UV 

Utlenianie ozonem i nadtlenkiem wodoru 

Procesy z zastosowaniem 

UV/H2O2 

Utlenianie elektrochemiczne 

Procesy z zastosowaniem 

UV/O3 

Utlenienie w warunkach nadkrytycznych (ang. 

Supercritical Water Oxidation –SCWO) 

Procesy z zastosowaniem 

UV/H2O2/O3 

Mokre utlenianie powietrzem (ang. Wet Air Oxida-

tion – WAO) 

Degradacja fotokatalityczna 

w wodnych zawiesinach półprzewodników 

 

Procesy z zastosowaniem ultradźwięków 

 

Ze względu na wysoką zawartość w odciekach substancji zawieszo-

nych/koloidalnych oraz rozpuszczonych, w celu zmniejszenia zużycia odczynników 

jak i energii oraz wyeliminowania potencjalnych zakłóceń zaleca się poprzedzać pro-

cesy AOPs etapem wstępnej obróbki celem usunięcia wspomnianych zanieczyszczeń, 

albo zwiększenia efektywności procesu. Najczęściej stosowana jest koagula-

cja/flokulacja [69]. Przykładowo, Moradi i Ghanbari [69] zastosowali do oczyszcza-

nia odcieków system łączący koagulację oraz proces Fentona. W układzie hybrydo-

wym wartość BZT5/ChZT kształtowała się na poziomie 0,4 i tym samym była 

odpowiednio o 0,29 i 0,16 wyższa niż ta odnotowywana przez autorów dla surowych 

odcieków i próby poddanej tylko koagulacji. Dla najbardziej optymalnych warunków 

(pH = 7, 1500 mg/l FeCl3) stopień obniżenia ChZT, barwy i zawiesiny organicznej 

wynosił odpowiednio 65%, 79% i 97%. Dodatkowo autorzy odnotowali po zastoso-

waniu procesu łączonego obniżenie toksyczności odcieków. W porównaniu do suro-

wych odcieków po procesie łączonym zaobserwowali wzrost indeksu kiełkowania  

(GI-Germination index) dla Raphanus sativus (rzodkiew zwyczajna), Lycopersicon 

esculentum (pomidor zwyczajny) oraz Lepidium sativum (pieprzyca siewna) odpo-

wiednio z 5,6 do 81,9%, z 7,6 do 69,6% oraz z poniżej 1 do 56,8%. Natomiast Ma-

hmud i in. [66] dla analogicznego układu koagulacja, a następnie proces Fentona od-

notowali niższe obniżenie ChZT i barwy (odpowiednio 54% i 13%) w porównaniu do 
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samej reakcji Fentona (68% i 87%) czy samej koagulacji (34% i 66%). Co ciekawe, 

dla odwrotnej konfiguracji tych procesów obniżenie ChZT i barwy wynosiło odpo-

wiednio 82% i 92%. Nie była to jednak optymalna opcja, ponieważ najwyższą efek-

tywność autorzy odnotowali dla konfiguracji, w której proces Fentona poprzedzony 

był intensywnym napowietrzaniem. Stopień usunięcia związków organicznych mie-

rzonych ChZT oraz barwy wynosił dla niej odpowiednio 89% i 97%. Z kolei, Kilic  

i in. [56] proces Fentona poprzedzili wapnowaniem odcieków, uzyskując w efekcie 

obniżenie ChZT o 84% przy kosztach na poziomie 0,78 €/m
3
.  

Za zastosowaniem reakcji Fentona przemawiają niskie koszty jej prowadzenia,  

prostota oraz wysoka skuteczność potwierdzona licznymi pracami eksperymentalnymi 

[7, 19, 32, 56]. Nie należy jednak zapominać, że podczas procesu generowane są osa-

dy, które następnie należy odpowiednio zagospodarować. Zresztą fakt ich wytwarza-

nia jest uznawany za główną wadę procesu AOPs [7, 104].  

Jednym z podstawowych czynników wpływających na efektywność procesu Fen-

tona jest dobór optymalnych warunków jego prowadzenia [32, 34, 104]. Ciekawym 

głosem w tej kwestii jest praca Singha i Tanga [90], którzy pod tym kątem poddali 

analizie statystycznej pulę ponad trzydziestu recenzowanych publikacji. Ocenili oni 

wpływ pH, temperatury, czasu reakcji oraz dawki reagentów na stopień obniżenia 

ChZT z surowych odcieków, odcieków wstępnie poddanych koagulacji oraz odcieków 

oczyszczanych na drodze biologicznej. Dla pierwszych dwóch rodzajów odcieków 

optymalny zakres pH zawarty był w przedziale od 2,5 do 4,5 (mediana 3,0), podczas 

gdy dla oczyszczanych biologicznie wahał się w zakresie od 2,5 do 6 ,0 (mediana 4,2). 

Należy jednak podkreślić, że dla podanych zakresów pH obniżenie ChZT wahało się 

w bardzo szerokim zakresie (od 31 do 91%). Te duże rozbieżności zdaniem autorów 

są spowodowane różnicami w warunkach eksperymentalnych, jak i rodzajem związ-

ków organicznych zawartych w odciekach. Analiza statystyczna wykonana w pracy 

Singha i Tanga [88], wykazała, że temperatura (mediana 25
o
C) nie ma istotnego 

wpływu na proces usuwania substancji organicznych. Niemniej niektóre publikacje 

przeczą temu wnioskowi. Przykładowo, Zhang i in. [115] odnotowali wzrost efektyw-

ności usuwania ChZT z 66,6 do 76,6% po podniesieniu temperatury z 13 do 37
o
C 

przy początkowym ChZT na poziomie 3000 mg/l. Natomiast badania Wu i innych 

[110] wykazały negatywny wpływ na wydajność procesu Fentona temperatury wyż-

szej niż 45
o
C. Obserwowane dla podanej temperatury obniżenie stopnia usunięcia 

kwasów huminowych utożsamiane jest przez autorów ze znaczącym rozkładem nad-

tlenku wodoru w takich warunkach. Natomiast Umar [104] jako przyczynę podaje 

destabilizację kłaczków wytworzonych w wyniku reakcji Fentona. Wspomniany autor 

zaleca prowadzić reakcję Fentona w temperaturze 20–30
o
C. 

Analogicznie jak w przypadku pH, czas reakcji Fentona stosowany w oczyszczaniu 

odcieków waha się w szerokim zakresie. Przykładowo, Vilar i in. [106] najwyższą 

efektywność procesu uzyskali przy 120 minutowej reakcji, podczas gdy Barbusiński 

[17] dla 26 godzin, a Zhang i in. [116] dla 30 minut, a Bernardo-Bricker [19] dla od-
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cieków pochodzących ze starych składowisk podają bardzo krótki czas reakcji  

(1–5 minut). W pracy Singha i Tanga [90] dla surowych odcieków czas reakcji zawar-

ty jest w przedziale od 10 do 2880 minut (średnio 234 min, mediana 60 min), a dla 

odcieków wstępnie poddanych koagulacji oraz odcieków oczyszczanych na drodze 

biologicznej waha się odpowiednio w zakresie od 45 do 1440 min (średnio 515 min, 

mediana 20 min) oraz od 30 do 331 min (średnio 132 min, mediana 110 min). Gene-

ralnie jednak, jak podkreślają autorzy, wysoką efektywność obniżenia ChZT  

(60–95%) uzyskać można przy 10–30 minutowym czasie reakcji. 

Kolejnym z grupy istotnych czynników wpływających na efektywność procesu 

Fentona jest dawka stosowanych w reakcji reagentów, czyli stosunek molowy nad-

tlenku wodoru do jonów żelaza (II). Przykładowo, dla surowych odcieków Cotman  

i Gotvajn [31] zalecają 10,1, Hermosilla i in. [50] 1,5, Cortez i in. [30] 3, a Lopez i in. 

[65] 19,8. Natomiast w pracy Singha i Tanga [90] optymalny stosunek H2O2 i Fe
2+

 

zawarty jest w zakresie 0,5–60,7 (w/w) (mediana 1,8) co odpowiada stosunkowi mo-

lowemu od 0,8 do 101,2 (mediana 3). Autorzy, podobnie jak Umar i in. [104], podkre-

ślają, że dla odcieków oczyszczanych biologicznie jest on dużo niższy. Mediana dla 

nich wynosi 0,9 (w/w), natomiast dla odcieków wstępnie poddanych koagulacji oraz 

surowych kształtuje się odpowiednio na poziomie 2,8 oraz 2,4 (w/w). W 84% anali-

zowanych w pracy Singha i Tanga [90] publikacjach optymalny zakres dawki reagen-

tów zawarty jest w przedziale od 0,6 do 10,0 (w/w), co więcej w podanym zakresie 

dla około 77% badań uzyskano 60–80% obniżenie ChZT.  

Na efektywność procesu Fentona wpływ ma jeszcze szeregi innych czynników 

m.in. początkowe ChZT, sposób podawania reagentów czy odległość między elektro-

dami w przypadku stosowania np. elektro-Fentona [32, 104]. Kwestia pierwszego  

z wymienionych zagadnień analizowana jest w pracy Zhanga i in. [115]. Autorzy dla 

jednakowych dawek reagentów przy początkowym ChZT wynoszącym 1000, 2000, 

3000 and 4000 mg/l odnotowali stopień usunięcia wymienionego wskaźnika odpo-

wiednio na poziomie 89,2%; 83,8%; 71,2% oraz 68,2%. Podobny trend odnotowali 

Naumczyk i in. [71] dla układu O3/H2O2/Fe
2+

. Przy czym w ich przypadku wraz ze 

wzrostem początkowego ChZT obserwowano obniżanie podatności na biodegradację 

wyrażanej ilorazem BZT5/ChZT. 

Jak już zaznaczono we wstępie tego podrozdziału, do oczyszczania odcieków sto-

sowane są również liczne modyfikacje klasycznego procesu Fentona. Na ogół pozwa-

la to na poprawę efektywności procesu. Przykładowo, Zazouli i in. [114] po zastoso-

waniu procesu Fentona, quasi Fentona i foto-Fentona odnotowali wzrost ilorazu 

BZT5/ChZT. Odpowiednio  do poziomu 0,035; 0,028 oraz 0,173 (dla odcieków suro-

wych wynosił on 0,012). W badaniach tych jednak tylko dla foto-Fentona efektyw-

ność procesu mierzona stopniem obniżenia ChZT, TKN, fosforu w postaci ortofosfo-

ranów oraz miedzi i chromu była wyższa niż dla klasycznej reakcji Fentona.  

W porównaniu do niej dla foto-Fentona odnotowano wzrost obniżenia ChZT z 69,6% 

do 83,2%, fosforu z 96,3% do 96,9%  a miedzi i chromu odpowiednio z 35,7% do 
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50% oraz z 72,7% do 100%. Natomiast Vilar i in. [105], stosowali solarny foto-

Fenton. Jak podają autorzy cytowanej pracy, dużą zaletą jest zmniejszenie kosztów 

związanych z wytwarzaniem rodnika dzięki wykorzystaniu energii z odnawialnych 

źródeł oraz fakt, że fotoliza kompleksu Fe
3+

 umożliwia regenerację Fe
2+

 wytwarzając 

tym samym nowe rodniki. Poza tym, jak udowodniono w kilku pracach, proces ten 

jest bardziej skuteczny w degradacji trudno rozkładalnych zanieczyszczeń niż ten  

z zastosowaniem TiO2; ponadto w porównaniu z nim solar-Fenton cechuje wyższa 

szybkość reakcji, a także wymaga on stosowania niższych stężeń żelaza. Vilar i in. 

[105] w testowanym rozwiązaniu, nie dozując do niego żelaza (jego źródłem były 

odcieki), uzyskali 60% mineralizację (rozpuszczony węgiel organiczny w odpływie 

wynosił 1200 mg/l ) i 90% usunięcie związków aromatycznych po 5 pogodnych, sło-

necznych dniach (165 kJUV/l) dozując 275 mM H2O2.  Ozonowanie stosowane jest 

najczęściej jako trzeci stopień oczyszczania odcieków składowiskowych w celu po-

prawy ich jakości, aby można było odprowadzić je do odbiornika [72]. Przykładowo, 

Tizaoui i in. [101] uzyskali 27% i 87% obniżenie ChZT i barwy (80 mg/l O3, 60 mi-

nut, pH=7), w badaniach Hagmana i in. [45] przy dawce 4 g/l ozonu i pH 8–9 obniże-

nie ChZT wynosiło 22%, a u Amra i innych [10] kształtował się na poziomie 15%. 

Jak pokazuje ostatnia z cytowanych prac połączenie ozonowania z innym procesem 

pozwala na wyraźne zwiększenie efektywności procesu. Amar i in. [10], stosując po-

łączone ozonowanie z aplikacją nadsiarczanu sodu (Na2S2O8) jako źródła jonów 

S2O8
2-

, zaobserwowali obniżenie ChZT na poziomie 72%, podczas gdy dla samego 

reagenta chemicznego wynosił on 39%. Poza tym odnotowano dla układu łącznego 

znacznie wyższy stopień obniżenia barwy i azotu amonowego (93% i 55%) w porów-

naniu do konfiguracji z samym ozonowaniem (27% i 0,25%) czy dozowaniem tylko 

reagenta chemicznego (55% i 22%). Bardzo często ozonowanie jest łączone z proce-

sami biologicznymi. Jak podają Silva i in. [89] pomiędzy 1991 a 2002 w 35 oczysz-

czalniach stosowano do oczyszczania odcieków kombinacje tych procesów. W okre-

sie tym rocznie przez oczyszczanie przepływało od 10 000 do 150 000 m
3
 odcieków,  

w których poziom ChZT wahał się w zakresie od 2000 do 4000 mg/l. 

W ostatnich latach coraz częściej stosowane są metody łączące dwa procesy 

AOPs, np. O3/H2O2, H2O2/UV [71]. Jak podają Cortez i in. [30] stosowanie ozonu  

w kombinacji z nadtlenkiem wodoru sprzyja produkcji rodników hydroksylowych  

i przyspiesza usuwanie trudnobiodegradowalnej substancji organicznej ze złożonych 

matryc jakimi są ścieki czy odcieki. Cytowani autorzy porównali efektywność oczysz-

czania ścieków przy zastosowaniu reakcji Fentona oraz różnych metod AOPs bazują-

cych na zastosowaniu ozonu (O3, O3/OH
−
 - pH>7; O3/H2O2). Dla reakcji Fentona  

(pH 3, stosunek molowy H2O2:Fe
2+

 3, dawka żelaza 4 mmol/l, 40 minutowy czas re-

akcji) uzyskali 46% stopień degradacji związków organicznych wyrażony jako ChZT 

oraz wzrost ilorazu BZT5/ChZT z 0,01 do 0,15. Natomiast dla metody łączącej ozo-

nowanie z aplikacją nadtlenku wodoru (400 mg/l) wartości ww. wskaźników były 

znacznie wyższe i kształtowały się następująco 72% oraz 0,24. Niemniej jednak kosz-
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ty operacyjne szacunkowo obliczone przez autorów były znacznie wyższe w porów-

naniu do reakcji Fentona i wynosiły odpowiednio 25,6 €/m
3
 g

 
ChZT przy  

8,2 €/m
3
 g

 
ChZT dla reakcji Fentona. Z kolei Amr i Aziz [9] dowiedli, że połączenie 

procesu Fentona i ozonowania pozwala na zwiększenie efektywności oczyszczania  

w porównaniu do ich oddzielnego stosowania czy konfiguracji, w której ozonowanie 

poprzedzono procesem Fentona. Dla procesu hybrydowego stopień obniżenia ChZT, 

barwy i azotu amonowego wynosił odpowiednio 65%, 98% oraz 12%. Podczas, gdy 

dla samego Fentona wartości wymienionych parametrów wynosiły kolejno 55%, 71% 

i 7%, natomiast dla samego ozonowania kształtowały się na jeszcze niższym poziomie 

(15%, 27% i 0%).  

Elektrochemiczne utlenianie, które przeprowadza się na diamentowych elektro-

dach zawierających domieszkę boru (boron-doped diamond (BDD) anodes) w ostat-

nich latach cieszy się dużym zainteresowaniem. Za jego stosowaniem przemawia 

przede wszystkim wysoki stopień usuwania z odcieków azotu amonowego oraz trud-

no, a nawet wręcz niebiodegradowalnych związków organicznych [11,70]. Jak podają 

Canizares i in. [23] technologia ta pozwala na niemal całkowitą mineralizację sub-

stancji organicznej z odpadów, ścieków. Fakt ten związany jest z tym, że jej mecha-

nizm obejmuje nie tylko bezpośrednie utlenianie związków, ale też pośrednie ze 

względu na wytwarzanie podczas oczyszczania rodników hydroksylowych oraz in-

nych utleniaczy. Wysoka efektywność oczyszczania sprawia, że metoda ta może  

z powodzeniem konkurować z metodą Fentona [23]. Przykładowo, Fernandes i in. 

[35] udowodnili korzystny wpływ połączonego układu elektrokoagulacji (EC, elek-

troda z żelaza) i anodowych procesów utleniania (AO) na biodegradowalność odcie-

ków. Dla najbardziej optymalnych warunków (3 h EC bez korekty pH, a następnie 8h 

AO i gęstości prądu 700 mA/cm
2
) odnotowali wzrost ilorazu BZT5/ChZT z 0,3 do 

0,88 przy 95% obniżeniu ChZT. Dla testowanego układu zaobserwowano również 

bardzo wysoki stopień usunięcia z odcieków wszystkich form azotu oraz metali cięż-

kich. Chrom był niemal całkowicie usuwany podczas EC, cynk częściowo, pozostałą 

jego ilość eliminowano w AO. Natomiast stężenie ostatniego z monitorowanych meta-

li (żelaza) rosło podczas EC, a malało w trakcie AO, przy czym odnotowano wzrost 

stopienia jego usuwania wraz ze wzrostem gęstości prądu. 

Inną ciekawą opcją dla oczyszczania odcieków, a w zasadzie do ich wstępnej ob-

róbki przed procesem biologicznym jest fotoelektroutlenianie. Metoda ta zdaniem 

Müllera i in. [70] szczególnie przydatna może być dla odcieków ze starych składo-

wisk, zawierających w swym składzie duże ilości trudno rozkładalnych albo wręcz 

niebiodegradowalnych składników organicznych. Efektywność procesu uzależniona 

jest od mocy stosowanej lampy oraz gęstości prądu. Dla najlepszego z testowanych 

rozwiązań (400 W; 31,5 mA/cm
2
) autorzy uzyskali 53% i 61% obniżenie azotu amo-

nowego oraz ChZT.  
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3.3. PROCESY MEMBRANOWE 

Do oczyszczania odcieków składowiskowych stosowane są głównie procesy mem-

branowe, których siłą napędową jest różnica ciśnień, a mianowicie: odwrócona osmo-

za (RO-Reverse osmosis), ultrafiltracja (UF-ultrafiltration), nanofiltracja  

(NF-nanofiltration) oraz mikrofiltracja (MF-microfiltration). Główną ich wadą są 

wysokie koszty inwestycyjne, duża konsumpcja energii, generowanie dużych ilości 

koncentratu oraz fouling membran, a co za tym idzie konieczność ich intensywnego 

czyszczenia, co z kolei wpływa na skrócenie ich żywotności oraz obniżenie produk-

tywności procesu [18, 72, 95].  

  MF jest interesującą techniką separacji cząstek o wymiarach 0,02–10 µm, których 

wydzielenie innymi metodami (np. sedymentacją, wirowaniem) jest nieopłacalne eko-

nomicznie [6]. Z tego względu w oczyszczaniu odcieków MF stosowana jest jedynie 

na etapie wstępnej obróbki odcieków, celem usunięcia z nich koloidów i zawiesiny,  

a co za tym idzie przygotowania do kolejnego etapu oczyszczania [82]. W literaturze 

jednak jedynie Piatkiewicz i in. [76] stosowali proces MF do wstępnej filtracji, uzy-

skują obniżenie ChZT na poziomie 25–35%. W ostatnich latach proces ten jest jednak 

bardzo często kojarzony z procesami fizykochemicznymi, takimi jak adsorpcja czy 

koagulacja, co pozwala na zmniejszenie zjawiska foulingu membrany, a co za tym 

idzie podwyższenie efektywności procesu.  

W NF generalnie stosowane są membrany wykonane z polimerowych filmów  

o cut-off zawartym w przedziale od 200 do 2000 Da [82]. Dużą zaletą membran NF 

jest niższe ciśnienie robocze (350 do 1000 kPa), wyższy strumień filtracji w porów-

naniu z RO oraz  lepsza retencja niż w przypadku UF [59]. Jak podaje Renou i in. [82] 

przy zastosowaniu NF niezależnie od materiału, z którego wykonano membranę, przy 

średniej prędkości przepływu 3 m/s, i transmembranowym ciśnieniu pomiędzy  

6 a 30 Ba można uzyskać 60–70% obniżenie ChZT i ok. 50% usunięcie azotu amo-

nowego. 

Przy zastosowaniu UF można efektywnie usuwać z odcieków makrocząstki, nie-

mniej efektywność procesu silnie uzależniona jest od materiału, z którego wykonano 

membranę [82]. Przykładowo, dla membrany płaskiej z PVC (punkt odcięcia – cut-off  

20–55 kDa, powierzchnia 0,0155 m
2
, początkowe ChZT 1660 mg/l) Bohdziewicz  

i in. [21] odnotowała obniżenie ChZT o 50%, a w badanich Piatkiewicz i in. [76] dla 

membrany rurowej (Membrana GmbH / UltraPES, punkt odcięcia – cut-off 50-80kDa, 

powierzchnia 0,15 m
2
, początkowe ChZT 1700 mg/l) wartość omawianego wskaźnika 

wynosiła 5–10%. Najczęściej jednak proces podobnie jak MF stosowany jest do 

wstępnego oczyszczania odcieków, na przykład przed procesem RO, celem usunięcia 

z nich składników o dużej masie molowej, które mogłyby  negatywnie wpłynąć na 

pracę membrany [82]. 

W reaktorach MBR najczęściej stosowane są membrany ultrafiltracyjne oraz mi-

krofiltracyjne. Wspomniane reaktory wydają się ciekawą alternatywą dla konwencjo-



Trendy w oczyszczaniu odcieków składowiskowych 114 

nalnych biologicznych systemów. Za ich zastosowaniem przemawia wysoka efektyw-

ność procesu oczyszczania (90% obniżenie BZT5 i azotu amonowego, 75% i wyższe 

ChZT) uzyskiwana przy znacznie krótszym czasie zatrzymania oraz zdecydowanie 

wyższym obciążeniu ładunkiem zanieczyszczeń w porównaniu do systemów konwen-

cjonalnych. Ponadto dowiedziono, że reaktory te pracują stabilnie mimo dużych wa-

hań nie tylko składu odcieków, ale także ich warunków operacyjnych. Dodatkowo 

wykazano również wysoką skuteczność reaktorów MBR w usuwaniu mikrozanie-

czyszczeń np. farmaceutyków, bifenoli [3]. Przykładowo, Puszczało i in. [78] do reak-

tora MBR wprowadzali mieszaninę ścieków syntetycznych oraz odcieków (ich obję-

tość we wsadzie wahała się od 3 do 40% obj.) charakteryzujących się wysokim 

stężeniem azotu amonowego (1000 mg/l), niskim ilorazem BZT5/ChZT (średnia 0,06). 

Stężenie osadów w reaktorze w trakcie badań utrzymywane było w zakresie  

3,5–4,0 g/l, OLR osiągał wartość 0,1 g ChZT/g s.m.d, a system opracował w 12 go-

dzinnym cyklu pracy. Dla podanej konfiguracji dla wszystkich testowanych mieszanin 

autorzy odnotowali wysoki, około 90%, stopień usunięcia zanieczyszczeń organicz-

nych, najlepsze rezultaty uzyskano jednak dla mieszaniny z 10% obj. dodatkiem od-

cieków (>98% i 89% obniżenie odpowiednio BZT5 i ChZT). Również Hasar i in. [47] 

odnotowali wysoką efektywność oczyszczania dla mieszanin ścieków oraz odcieków. 

Stosując zanurzony bioreaktor membranowy (sMBR-submerged membrane bioreac-

tor) przy obciążeniu 3,6–6,0 g ChZT/g zawiesiny organicznej, uzyskali obniżenie  

o 72–99% ChZT oraz o 82–89% azotu (NO2
−
+NO3

−
+NH4

+
). Natomiast Chiemchaisri  

i in. [27] zastosowali dwustopniowy bioreaktor membranowy do oczyszczania czę-

ściowo ustabilizowanych odcieków. System składał się ze zbiornika beztlenowego 

oraz zbiornika tlenowego z zanurzoną w nim membraną typu "hollow fiber". Testo-

wane w pracy OLR wahało się w zakresie 5,21 do 14,64 g ChZT/g s.m.d. W okresie 

stabilnej pracy reaktorów odnotowano obniżenie BZT5, ChZT, NH3 oraz TKN odpo-

wiednio o 99,6; 68; 89 i 86%. Innym ciekawym rozwiązaniem wykorzystującym reak-

tor MBR do oczyszczania odcieków jest układ zaproponowany przez Li i in. [59], 

składający się ze zbiornika wstępnej beztlenowej obróbki odcieków, reaktora MBR 

(dwa moduły membranowe wykonane z PVDF o powierzchni 0,5 m
2
 0,1µm) oraz 

zewnętrznej membrany UF typu "hollow fiber" (koncentrat recyrkulowany do reakto-

ra). W rozwiązaniu tym efektywność obniżenia ChZT w rektorze MBR wynosiła 

87%, a azotu amonowego w przybliżeniu 100%. W literaturze znane są również przy-

kłady układów zintegrowanych, w których procesy oczyszczania odcieków w reakto-

rze MBR połączono z innymi procesami membranowymi.  Jak już wcześniej sygnali-

zowano w pracy połączenie reaktorów MBR z RO lub NF pozwala na poprawę 

efektywności procesu. Zastosowanie innych procesów membranowych po oczyszcza-

niu w reaktorze jest szczególnie efektywne dla odcieków ze starych składowisk [3]. 

Przykładowo, dla systemu MBR+NF [83] oraz MBR+RO [4] odnotowano obniżenie 

ChZT oraz azotu amonowego odpowiednio o 98 i 100% oraz 97 (38% po MBR, ko-

lejne 59% po RO) i 96%. Natomiast Insel i in. [53] odcieki po oczyszczaniu w reakto-
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rze MBR kierowali na NF i RO membrany, działanie te pozwoliło na zwiększenie 

obniżenia ChZT oraz azotu aż do 99%. 

Jedną z najefektywniejszych i najbardziej obiecujących technik membranowy sto-

sowanych do oczyszczania odcieków wydaje się być odwrócona osmoza [72]. O du-

żym potencjale RO może świadczyć fakt, że na przestrzeni ostatniej dekady na skła-

dowiskach odpadów północnej Europy, Ameryki Północnej i Dalekim Wschodzie 

zainstalowano ponad sto systemów technologicznych wykorzystujących do oczysz-

czania odcieków proces odwróconej osmozy. W Europie największy obiekt tego typu 

zlokalizowany jest w Niemczech w miejscowości Ihlenberg. W tej dwustopniowej 

instalacji do oczyszczania odcieków na pierwszym stopniu stosowany jest moduł DT 

o powierzchni 1147 m
2
, a na drugim moduł spiralny o powierzchni 768 m

2
 [98]. 

Eksperymentalne badania zestawione w pracy przeglądowej Renou i in. [82] poka-

zują, że technologie oparte na RO charakteryzują się wysoką efektywności. W zesta-

wionych w pracy artykułach odnotowywano obniżenie ChZT oraz metali odpowied-

nio wyższe niż 98% i 99%. Natomiast Liu i in. [64] stosując moduł dyskowo-rurowy 

(DT-disc–tube module) uzyskali obniżenie ChZT, węgla organicznego, przewodności 

właściwej oraz azotu amonowego odpowiednio o 99,2–99,7%; 99,2%; 99,6% oraz 

ponad 98%. Autorzy również zaobserwowali ponad 99,9% usunięcie jonów wapnia, 

baru i magnezu. Z kolei Şchiopu i in. [97] stosując wstępne oczyszczanie odcieków na 

drodze filtracji (m.in. na filtrach piaskowych i kasetach z filtrem-filter cartridge),  

a następnie kierując je na moduł DT odnotowali ponad 90% obniżenie monitorowa-

nych wskaźników (m.in. ChZT, azot amonowy, przewodność właściwa). Obserwowa-

ne w trakcie badań wahania wydajności separacji (94–100%) i strumienia permeatu 

(14–22 l/m
2
h) zdaniem autorów były wynikiem wzrostu ciśnienia osmotycznego, jak 

również efektem obserwowanych zwykle przy stosowaniu technik membranowych 

trudności technicznych takich jak: foulingu, scalingu oraz polaryzacji stężeniowej. 

Równie wysoką efektywność, jak wcześniej cytowani autorzy, odnotowali Šír  

i in. [98]. W instalacji pilotażowej zaobserwowali obniżenie stężenia nieorganicznych 

soli w odciekach z 7200 mg/l do 50 mg/l, co koresponduje z 99,3% ich usunięciem. 

Natomiast dla związków organicznych wyrażonych jako zmiany stężenia ogólnego 

węgla organicznego (TOC-total organic carbon) odnotowano obniżenie wartość poda-

nego wskaźnika z 225,6 mg/l do 6,2 mg/l, co odpowiada jego usunięciu na poziomie 

97,3%. Zaobserwowano również, że zmiana pH odcieków (z pH 7,7 do 5,0) skutko-

wała niższym stężeniem azotu amonowego w permeacie (obniżenie z 8,53 mg/l do 

4,82 mg/l), a co więcej nie odnotowano wytrącania na powierzchni membrany żad-

nych niepożądanych składników. Równie wysoką wydajność procesu RO odnotował 

również Talalaj [99]. Średni stopień obniżenia ChZT, przewodności, azotu amonowe-

go, cyjanków, żelaza, chlorków, siarczanów czy siarczków wynosił odpowiednio 97; 

97,2; 98,7; 93; 97,6; 98; 83 i 86%.  
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Mimo licznych korzyści nie należy jednak zapominać o wadach RO, takich jak za-

nieczyszczenie membran, a także generowanie dużej objętości koncentratu, który 

również należy w jakiś sposób zagospodarować [72]. 

4. PODSUMOWANIE 

Żadna z przedstawionych w pracy metod oczyszczania nie jest uniwersalna, każda 

ma swoje zalety jak również wady. Sprawę dodatkowo komplikuje zmienność jako-

ściowa i ilościowa odcieków w czasie. Wszystko to sprawia, że dobór metody powi-

nien być dostosowany do właściwości konkretnych odcieków, a co za tym idzie po-

przedzony badaniami laboratoryjnymi. Obok charakterystyki odcieków przy wyborze 

techniki oczyszczania należy uwzględnić również: możliwości techniczne, wymagania 

odnośnie jakości odcieków, a co za tym idzie uregulowania prawne ich dotyczące, 

wpływ na środowisko, a także aspekt ekonomiczny. 

Tabela 4. Porównanie różnych metod oczyszczania [52] 

Metoda 
Rodzaj odcieków Ekonomika 

powierzchni 
Koszty* 

Młode Średnie Stare 

Biologiczne 

AC + +/- - - wysokie 

SBR + +/- - + średnie 

BAF + +/- +/- + wysokie 

Laguny + +/- - - wysokie 

UASB + +/- +/- + średnie 

MBR + +/- +/- - wysokie 

Fizykochemiczne 

K/F - +/- +/- +/- średnie 

Strącanie - +/- - +/- średnie 

Adsorpcja - +/- + + średnie 

Chemiczne 

utlenianie 
- +/- +/- + wysokie 

Stripping - +/- +/- - wysokie 

Procesy membranowe 

MF - - - + wysokie 

UF +/- +/- +/- + wysokie 

NF + + + + wysokie 

RO + + + + wysokie 

AC - osad czynny; BAF - filtry tlenowe; K/F - koagulacja/flokulacja; 

+ - dobra; - niska, +/- - dostateczna 

* - koszty instalacyjne i operacyjne 



A. GROSSER i in. 117 

Na pewne ograniczone rozeznanie w kwestii doboru metody w zależności od ro-

dzaju odcieków pozwalają dane zestawione w tabeli 4. Analizując je można stwier-

dzić, że w przypadku odcieków młodych interesującą opcją wydają są procesy biolo-

giczne, a w przypadku odcieków starych metody fizyko-chemiczne czy membranowe. 

Jednakże przedstawione w artykule wyniki licznych badań wyraźnie pokazują, że 

najbardziej efektywne są kombinacje różnych metod. Niekiedy powstające w ten spo-

sób układy są bardzo złożone i obejmują kilka procesów jednostkowych.  

Złożoność medium jakim są odcieki sprawia, że wciąż poszukiwane są nowe roz-

wiązania i optymalizowane już istniejące. Dobrym przykładem potwierdzającym tę 

tezę są na przykład mikrobiologiczne ogniwa paliwowe (MFCs) czy kolejne modyfi-

kacje reakcji Fentona. Zresztą idea produkcji energii elektrycznej przy zastosowaniu 

MFCs bez doprowadzania dodatkowych substratów, reagentów chemicznych czy ino-

culum, przy jednoczesnym usuwaniu związków organicznych wydaje się szczególnie 

interesującą opcją. 

Źródło finansowania: BS/PB-401-301/13. 
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 TRENDS IN THE TREATMENT OF LANDFILL LEACHATE 

Leachate generation is a major problem for municipal solid waste (MSW) landfills. In opinion many 

researcher, landfill leachates treatment constitutes nowadays one of the major challenges for science. 

In the first part of the paper briefly discusses the characteristics of the leachate generated in landfills, 

as well as the main factors affecting the quality and volume of leachate. The rest of this article discusses 

some leachate treatment methods, with an emphasis on the presentation of research results from recent 

years. Presented methods were divided according to the nature of the process into three main groups, 

namely: biological processes, physicochemical and membrane techniques. 


