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Wykaz skrotow stosowanych w pracy

2,4-D - kwas 2,4-dichlorofenoksyoctowy - herbicyd fenoksyoctowy

ABRC - ang. Abiotic-Biotic Regulatory Concept — koncepcja hierarchicznej roli czynnikow
abiotyczno-biotycznych w systemach rzecznych zaproponowana przez Zalewski i Naiman, 1985

AChE - acetylocholinoesteraza

ECso — ang. effective concentration — stezenie zwigzku, ktore wywotuje reakcje U potowy badane;j
populacji

EH-RBN — Ekohydrologiczne Rozwigzania Bliskie Naturze (ang. EH-NBS - Ecohydrological
Nature Based Solutions)

FAO —ang. Food and Agriculture Organisation — Organizacja Narodéw Zjednoczonych do spraw
wyzywienia i rolnictwa.

GIOS — Glowny Inspektorat Ochrony Srodowiska
HELCOM — Komisja Ochrony Srodowiska Morskiego Battyku; Komisja Helsinska
HRT — ang. Hydraulic Retention Time — czas retencji

IPCC — ang. Intergovernmental Panel on Climate Change — Miedzyrzadowy Zespot ds. Zmian
Klimatu

JCWP — Jednolite Czesci Wod Powierzchniowych

LDso - (ang. lethal dose) — dawka zwigzku ktora powoduje $mier¢ potowy badanej populacji
MCPA - kwas 4-chloro-2-metylofenoksyoctowy — herbicyd fenoksyoctowy

N-NH4 — azot amonowy

N-NO; — azot azotynowy

N-NO; — azot azotanowy

Nog — azot ogdlny

PBR —Przepuszczalne Bariery Reaktywne (ang. PRB — Permeable Reactive Barriers)
Pog — fosfor ogolny

P-PQ, — fosfor fosforanowy

RBN — Rozwigzania Bliskie Naturze (ang. NBS — Nature Based Solutions)

RCC —ang. River Continuum Concept — Koncepcja continuum rzecznego zaproponowana przez
Vannote i wsp., 1980

RDW — Ramowa Dyrektywa Wodna (ang. WFD - Water Framework Directive)

SPC — ang Specific Conductance - przewodnictwo elektrolityczne

SSSB — Sekwencyjny System Sedymentacyjno Biofiltracyjny (Zalewski i wsp., 2012)
SOR — Srodki Ochrony Roslin (ang. PPP — Plant Protection Products)

UNESCO - ang. United Nations Educational, Scientific and Cultural Organisation



UNESCO IHP — ang. UNESCO Intergovernmental Hydrological Programme — Migdzyrzadowy
Program Hydrologiczny UNESCO

WHO — ang. World Health Organisation — Swiatowa Organizacja Zdrowia
WSE — Wysokoefektywne Strefy Ekotonowe (lIzydorczyk i wsp., 2015)
Z0O — Zawiesina Ogolna

ZWO — Zawieszony Wegiel Organiczny



1. Wstep

Woda warunkuje wystgpowanie zycia na naszej planecie, jak rowniez stanowi czynnik
ksztaltujacy procesy biologiczne i geochemiczne. W XXI wieku, kiedy presja cztowieka oraz
postgpujace globalne ocieplenie generuja szereg negatywnych konsekwencji, nierzadko
0 charakterze kumulatywnym, nasze podejscie do zarzadzania zasobami wodnymi, Stanowi
0 przysztos¢ planety. Wedlug najnowszych modeli prognostycznych, liczba ludzi na Ziemi,
jeszcze przed rokiem 2050 wzroénie z obecnego poziomu 7,8 miliardow do pomigdzy 9,4 a 10,2
miliarda, w zaleznosci od przedstawionego scenariusza, za$ wigcej niz potowa z tego wzrostu
dotyczy¢ bedzie Afryki (+1,3 miliarda) i Azji (+0,75 miliarda) (UNDESA 2017). Wzrost
populacji oraz zmiana nawykow konsumenckich, wywierajg presje na rolnictwo, ktore w wielu
miejscach wykorzystuje juz znaczng powierzchni¢. Dalsza ekspansja terenow rolniczych jest
ograniczona przestrzennie, dlatego podstawowym mechanizmem jest zwiekszenie
produktywnosci z jednostki powierzchni, co wigze si¢ z optymalizacjg procesu produkcji
i stosowaniem zar6wno nawozOow mineralnych jak i $rodkéw pestycydowych (FAO-WHO,
2019). Alexandratos i Bruinsma (2012) szacujg, ze $wiatowe zapotrzebowanie na produkty rolne
moze wzrosngé o 60% juz do roku 2050, przy tylko niewielkim wzroscie produkcji biopaliw.
Biorgc pod uwage obecnie trend rozwoju rolnictwa przemystowego, mozemy przewidywaé
dalszg intensyfikacje rolnictwa, a co za tym idzie, coraz wigksze tadunki zanieczyszczen
przedostajacych si¢ do Srodowiska. Dodatkowo nalezy dostrzec wzrost udzialu
wielkopowierzchniowych upraw monokultur, ktére majg negatywny wplyw na srodowisko,
a takze na zasoby wodne (Levia i wsp., 2020). Presja rolnictwa na ekosystemy wodne jest
szczegblnie wyrazna w poczatkowych odcinkach systemow rzecznych i ma zwigzek z relatywnie
duzym wpltywem obszaru ladowego w poréwnaniu do matej objetosci wody w korycie
(McGarrigle, 2014). W kontinuum rzecznym, to wlasnie mate cieki sa najczesciej zdegradowane
na skutek dziatalno$ci cztowieka (Meybeck, 2002), a warto doda¢, ze wedtug estymacji moga

stanowi¢ nawet 89% lacznej dhugosci globalnych systemow rzecznych (Downing i wsp., 2012).

Ksigzka ,,Silent Spring” Rachel Carson (1962) stata si¢ przyczyng podjecia szerokiej
debaty na temat bezpieczenstwa stosowania srodkow chemicznych w rolnictwie. Pomimo tego,
w kolejnych dekadach postepujaca intensyfikacja rolnictwa w dalszym stopniu przyczyniata si¢
do spadku réznorodnosci biologicznej, gtownie na skutek redukcji dostepnych siedlisk, ale
réwniez zanieczyszczenia Srodowiska (Krebs i wsp., 1999). Ten negatywny trend jest dodatkowo
potegowany przez zmieniajacy si¢ klimat. Obserwowane ocieplenie, przyczynia si¢ do
wystepowania czgstszych, bardziej gwaltownych opadéw o duzej intensywnosci przy
jednoczesénie dtuzszych okresach bezopadowych (IPCC, 2014). Zaburzenia te moga przyczynié
si¢ do zwigkszenia erozji i transportu zanieczyszczen do ekosysteméw wodnych (Macdonald

i wsp., 2003; Wang i wsp., 2016).



Dostrzegajac postgpujaca degradacje srodowiska, Organizacja Narodow Zjednoczonych
(ONZ) podejmowata dziatania na rzecz zrownowazonego rozwoju m.in. podczas konferencji w
Sztokholmie (1972) czy tez w Rio de Janeiro (1992). Niezaleznie jednak od uruchamianych
dzialan na szczeblu politycznym, istniejacy aparat naukowy nie byl w stanie sprostaé
kompleksowym problemom s$rodowiska, dopoki funkcjonowat sektorowo. Dynamiczny rozwdj
ekologii, charakteryzujacy si¢ oscylacja pomiedzy pojawianiem si¢ nowych koncepcji a ich
eksperymentalng weryfikacja (Zalewski i Harper, 2001; Zalewski, 2002), doprowadzit do
krystalizacji transdyscyplinarnego podej$cia do zarzadzania zasobami wodnymi, integrujacego
procesy hydrologiczne i ekologiczne w skali calej zlewni (Zalewski i wsp., 1997). Ekohydrologia,
w swoich zatozeniach postuluje wykorzystanie naturalnych procesow ekologicznych
i hydrologicznych, od skali molekularnej do skali zlewni, w celu tworzenia rozwigzan
systemowych, ktore sg w stanie skutecznie 1 dtugotrwale tagodzi¢ oddziatywanie cztowieka na
biosfere, ale rownoczesnie zwigksza¢ odpornosé ekosystemow (Zalewski 1997; Zalewski 2000a).
Rozwigzania te mogg sta¢ si¢ podstawowym elementem wdrazania nowej strategii Unii
Europejskiej, okreslanej jako Zielony Lad, ktory wyznaczyt m.in. cel zwigzany z ochrong zdrowia
ludzkiego i srodowiska, poprzez rozwigzanie problemu zanieczyszczen i generowanej przez nie
toksycznosci (EC, 2020), jak rowniez, od ponad 20 lat, stanowi jeden z priorytetow
Miedzyrzadowego Programu Hydrologicznego UNESCO.

1.1. Zanieczyszczenia wod i ich konsekwencje

Antropogeniczne  zanieczyszczeniec woOd moze przyja¢ postaé  chemiczng,
mikrobiologiczna, lub fizyczng. Definiujgc zanieczyszczenie, mozna stwierdzié, ze jest to zakres
zmienno$ci danej cechy (np. stezenia, temperatury, natezenia §wiatla), ktory przekracza przedziat
warto$ci spotykanych w warunkach naturalnych lub w warunkach tolerowalnych dla organizmu
(Gorniak i Kajak, 2020). Jako najpowszechniejsze zanieczyszczenia wymienia si¢ pierwiastki
biogenne (azot i fosfor) ale rdwniez zwiazki nieorganiczne takie jak metale ciezkie, czy
organiczne do ktorych mozna zaliczy¢ wigkszo$¢ pestycydow czy farmaceutykow. Zwiazki
organiczne cechuja si¢ zazwyczaj wigksza kompleksowoscig struktury w porownaniu do
nieorganicznych, jak réwniez wystgpowaniem atomu lub atoméw wegla. W kategorii
zanieczyszczen wyrdézni¢ mozna zar6wno naturalne zwigzki organiczne, takie jak np. kofeina,
ktoéra moze stanowi¢ istotne zanieczyszczenie rzek ponizej oczyszczalni Sciekow (Paiga i wsp.,
2019) oraz zwiazki syntetyczne, takie jak pestycydy (Carvalho, 2017), dioksyny (Urbaniak i wsp.,
2014) lub farmaceutyki (Paiga i wsp., 2019; Korzeniewska i Harnisz, 2020). Substancje obce dla
danego $rodowiska okresla si¢ jako ksenobiotyki, zas kazda odnotowana obecno$¢ w wodzie,
osadach lub elementach biotycznych ekosystemu, $wiadczy o wystapieniu zanieczyszczenia,
W przeciwienstwie do zwigzkow biogennych, ktorych stezenie jest rowniez powigzane z tlem

naturalnym. Zanieczyszczenia mogg pochodzi¢ ze zrodet punktowych, takich jak oczyszczalnie



$ciekow oraz obszarowych, takich jak tereny rolnicze lub zurbanizowane. Szacuje sig, ze w skali
globalnej, 80% wszystkich $ciekéw pochodzenia przemystowego jak i bytowych trafia do
srodowiska bez zadnego procesu oczyszczania (UN WWDR, 2017). Dodatkowo, ostatnie badania
wskazujg, ze oczyszczone $cieki czgsto nie spelniaja przyjetych norm jakosci, zwlaszcza te
pochodzace z matych oczyszczalni (Kiedrzynska i wsp., 2014). Z kolei zanieczyszczenia
obszarowe, ktorych gtownym zrédtem pozostaje rolnictwo, stanowig ok. 50% tadunku zwigzkoéw
biogennych w zlewni Morza Baltyckiego (HELCOM, 2018a), za§ w krajach o intensywnie
rozwinigtej hodowli zwierzecej, takich jak np. Dania, 80% azotu i 70% fosforu, ktére trafiaja do
rzek, (OECD, 2013). Pomimo znacznych postepéw w dziedzinie oczyszczania $ciekow, od lat
90, prawie we wszystkich rzekach na terytorium Afryki, Azji i Ameryki Poludniowej zanotowano
pogorszenie jako$ci chemicznej (UNEP, 2016). Z kolei w Europie, kontynencie o zdecydowanie
dobrze rozwinigtym systemie oczyszczania $ciekow, tylko 38% jednolitych czesci wod
powierzchniowych posiada dobry status chemiczny (EEA, 2018a). Warto zauwazy¢, ze raporty
na temat stanu $rodowiska, nie odzwierciedlaja pelnego spektrum zanieczyszczen pochodzenia
antropogenicznego, gdyz wigkszo$¢ Panstw czlonkowskich prowadzac monitoring stanu
chemicznego $rodowiska ogranicza si¢ do substancji priorytetowych wymienionych w Ramowej
Dyrektywie Wodnej (2000/60/WE) i poézniejszych dyrektywach uzupetniajacych (Moschet
i wsp., 2014). Jak donosza badania naukowe, ilo$¢ zanieczyszczen w srodowisku wodnym moze
by¢ o wiele wyzsza niz wskazujg oficjalne raporty (Loos i wsp., 2010; Sousa i wsp., 2018).
W Polsce, pod wzgledem chemicznym, 51% jednolitych czesci wod powierzchniowych (JCWP)
z przeanalizowanych 1029 (na 4586), jest klasyfikowanych ponizej stanu dobrego, wg. danych
za okres 2011-2016 (GIOS, 2018). Ogolny stan, wynikajacy zardwno ze stanu chemicznego jak
i ekologicznego, okreslono jako zty dla 92,72% analizowanych JCWP.

Rozpatrujac obecny wplyw zanieczyszczen antropogenicznych na ekosystemy wodne
mozemy zaobserwowac dwukierunkowe oddziatywanie. Z jednej strony zwiazki biogenne
intensyfikuja eutrofizacj¢, a co za tym idzie, powoduja zaburzenie struktury troficznej i spadek
bioréznorodnosci (Kajak, 1995; Halliday i wsp., 2020; Wang i wsp., 2021), a z drugiej strony
mieszaniny zanieczyszczen organicznych (m.in. pestycydow) moga negatywnie oddziatywaé
zardwno na poziomie genetycznym, hormonalnym jak i populacyjnym (Carson, 1962; Schafer
i wsp., 2007; Ji i wsp., 2020). Jednoczesne wystepowanie obydwu rodzajow oddziatywan
w ekosystemach wodnych moze prowadzi¢ do nieprzewidywalnych zjawisk, wiaczajac w to
efekty kumulatywne, w ktorych skala oddzialywan wynikajaca z interakcji czynnikow

stresogennych jest wyzsza niz wynika z sumy ich oddziatywania indywidualnego.

1.2. Fosfor, podstawowy pierwiastek w grupie zwiazkéw biogennych
Fosfor (P) to kluczowy pierwiastek dla wszystkich zywych organizméw. Stanowi

sktadnik no$nikow informacji genetycznej, jak rowniez podstawowej jednostki energetyczne;j.



W naturalnym $rodowisku fosfor wystepuje gltownie pod postacia czasteczkowa, w formie
mineratbw o niskiej rozpuszczalnosci w wodzie, stad jego dostgpno$¢ dla organizmow
autotroficznych jest ograniczona (Withers i Jarvie, 2008). Mobilna frakcja fosforu jest
zdominowana przez fosforany, okreslane rowniez jako ortofosforany, ktore wystepujg W trzech
formach czasteczkowych: H,PO,", HPO,*, PO,*. W wodach powierzchniowych fosfor wystepuje
réwniez pod postacig polifosforanéw oraz metafosforanow, ktdre powstajg na skutek polaczenia
wigkszej ilosci czasteczek fosforanow. Cykl fosforu nie jest zamknigty pomigdzy litosfera
i hydrosfera, a jak pokazujg ostatnie prace naukowe, gazowy fosforowodor (fosfina, PHs),
stanowi istotny element globalnego obiegu tego pierwiastka (Fu i Zhang, 2020). Fosfor znajduje
zastosowanie gtoéwnie w formie nawozow mineralnych dla rolnictwa, ale jest rowniez stosowany
w przemysle spozywczym, medycynie czy tez jako Srodki piorgce. O rosngcym zapotrzebowaniu
moze $wiadczyC fakt, ze wraz z rewolucja industrialng rolnictwa, od II wojny $wiatowej
wydobycie kopalnego fosforu wzrosto trzykrotnie (UNEP, 2005). Przy obecnej populacji oraz
trendach zywieniowych, nie jesteSmy w stanie sprosta¢ zapotrzebowaniu na zywno$¢ bez

stosowania nawozow mineralnych (Cordell 1 wsp., 2009).

1.2.1.Zrédla zanieczyszczenia zwiazkami fosforu

Antropogeniczne zanieczyszczenie wod fosforem, zaréwno ze zrodet punktowych jak
i obszarowych, szacuje si¢ na poziomie 1,5 miliona ton rocznie, za$ do glownych zrodet zalicza
si¢ Scieki bytowe (54%), rolnictwo (38%) 1 Scieki przemystowe (8%) (Mekonnen 1 Hoekstra,
2018). W samej Europie rolnictwo konsumuje rocznie ok. 1,9 miliona ton fosforu (Kroiss i wsp.,
2011), za$ globalnie ok. 24 milionéw ton, z czego 71% pochodzi z nawozéw mineralnych.
Najwickszym zroédtem zanieczyszczenia wod fosforem w przypadku rolnictwa sg uprawy
zbozowe (31%), za$ po ok. 15% dostarczaja uprawy owocowe, warzywne oraz ro$lin oleistych
(Mekonnen i Hoekstra, 2018). Erozja, splyw powierzchniowy i sptyw podpowierzchniowy,
facznie powoduja strate ok. 0,56 miliona ton fosforu rocznie, z ktérych ok. 75-90% stanowia
formy czasteczkowe (Sharpley i wsp., 2003; Mekonnen i Hoekstra, 2018). Kolejnym Zrodtem
fosforu jest sam cztowiek, ktory wydala dziennie ok. 1,8 — 2 g, z ktérego wigkszo$¢ wystepuje
w formach tatwo dostepnych dla roslin i glonéw. Scieki komunalne oprocz fosforu pochodzenia
organicznego zawieraja rowniez detergenty zawierajace zwiazki fosforu, cho¢ nalezy przyznac,
ze zuzycie tych preparatow w ostatnich latach spadlo na skutek wzrostu $wiadomosci
konsumentéw i regulacji prawnych. Rocznie do ekosysteméw wodnych, przez zrodta punktowe
(oczyszczalnie $ciekow bytowych 1 przemystowych) trafia ok. 0,91 miliona ton fosforu
(Mekonnen i Hoekstra, 2018). W przypadku funkcjonowania kanalizacji ogdlnosptawnej do
bilansu fosforu docierajacego do oczyszczalni $ciekow nalezy doliczy¢ rowniez fosfor
pochodzacy z opadow i bedacy wyptukiwany z terenow utwardzonych, najczesciej w formie

zaadsorbowanej na powierzchni sedymentéw. Ladunek fosforu z terendow miejskich,



przedostajacy si¢ wraz z wodami burzowymi do wod powierzchniowych moze by¢ rowniez
wysoki i siega nawet 77 kg P-km™?-rok* (Hobbie i wsp., 2017). Do gtéwnych zrédet fosforu
w zlewniach miejskich nalezy zaliczy¢ opad atmosferyczny, odchody zwierzat, nieszczelna
kanalizacje, biomas¢ roslinng oraz nawozenie w ogrodach przydomowych. Stgzenia fosforu
calkowitego w opadach atmosferycznych mogg wynosi¢ nawet do kilkuset mikrogramow w litrze

(Gérniak i Kajak, 2020).

1.2.2. Konsekwencje wynikajace z nadmiaru fosforu w srodowisku wodnym

Zgodnie z prawem minimum Liebiega (1841), dostepnos¢ biogendéw jest jednym
z czynnikow limitujgcych rozwdj organizméw w srodowisku. W przypadku rozwoju organizmow
autotroficznych w ekosystemach wodnych pierwiastkiem limitujagcym ich wzrost przewaznie jest
fosfor, ktory wystgpuje w znacznie nizszych st¢zeniach niz inne pierwiastki biogenne, a dopiero
po przekroczeniu progu buforowania przez srodowisko, stanowi zagrozenie (Withers i Jarvie,
2008). Zanieczyszczenie wod fosforem 1 innymi sktadnikami odzywczymi, prowadzi do
przezyznienia ekosystemow wodnych (eutrofizacji) i rozwoju organizméw autotroficznych
(Kajak, 1995). Eutrofizacja skutkuje wystepowaniem niekontrolowanego rozwoju organizmow
autotroficznych, w tym toksycznych szczepoéw bakterii sinicowych, niebezpiecznych réwniez dla
cztowieka (Tarczynska i wsp., 2001). W naturalnych zbiornikach wodnych, eutrofizacja jest
procesem, ktory zachodzi powoli w czasie, niestety, na skutek dziatalnosci cztowieka, tempo
eutrofizacji wod zostato znacznie przyspieszone. Szacuje si¢, ze 1 mg fosforu w ekosystemach
wodnych moze spowodowaé rozwdj 100 mg suchej masy glonow (Dodds i Smith, 2016). Jak
wskazujg badania wod $rodladowych, st¢zenie fosforanow, czgsto musi by¢ ograniczone do <15
ng-dm?, aby uniknaé utraty rownowagi w ekosystemach wodnych (Richardson i wsp., 2007).
Oprocz fosforu, na intensywnosc¢ 1 wystgpowanie eutrofizacji wptyw maja warunki hydrologiczne
jak rowniez inne czynniki abiotyczne, takie jak temperatura, zacienienie i dostep do pozostatych
zwigzkéw biogennych (wegiel, azot, krzem) (Soballe i Kimmel, 1987). Na odpowiedz
ekosystemow ma rowniez wptyw czasowy rozktad wystepowania zanieczyszczenia, a takze jego

forma (rozpuszczona lub czasteczkowa) (Withers i Jarvie, 2008).
Jako negatywne konsekwencje eutrofizacji mozna wymienic:

a) Pojawianie si¢ zakwitow sinicowych, w tym rozwoju bakterii sinicowych zdolnych do
produkcji toksyn (Tarczynska i wsp., 2001).

b) Spadek ilosci tlenu rozpuszczonego w wodzie na skutek rozktadu materii organicznej
powstalej w trakcie zakwitu przez bakterie, grzyby i pierwotniaki, co prowadzi do

okresowego wystgpowania warunkoéw beztlenowych.

10



C) Zmiany sktadu gatunkowego, w strong gatunkow eurytopowych, a co za tym idzie spadek
bior6znorodnosci ekosystemu i jego odpornosci na czynniki stresogenne, takie jak

ocieplenie.

1.2.3.0becne trendy w zakresie cyrkularnego wykorzystania fosforu

W przypadku fosforu, oprocz jego negatywnego wplywu na Srodowisko wodne,
w ostatnich latach dyskutuje si¢ rowniez problem zwigzany z jego dystrybucjg i stosowaniem
w rolnictwie. Kopalne zasoby fosforu sg ograniczone i wedtug prognoz wystarcza jeszcze na od
50 do 100 lat (Cordell i wsp., 2009). Ma to znaczenie geopolityczne, gdyz jakos¢ wydobywanych
zasobow stopniowo si¢ obniza, za$ ok. 90% globalnych zasobow znajduje si¢ na terenie zaledwie
pieciu panstw: Maroko (37%), Chiny (26,6%), RPA (9,7%), Stany Zjednoczone (7,8%) oraz
Jordan (5,8%). Co wigcej, kopalna produkcja fosforu prowadzi do zanieczyszczenia srodowiska
metalami ci¢zkimi oraz substancjami chemicznymi uzywanymi przy obrobce wydobywanych
skatl (Villabla i wsp., 2008). Wickszo$¢ panstw europejskich oraz Indie, sg w catosci zalezne od
importoéw fosforu, nie posiadajgc wtasnych zrodet kopalnych. Szczyt zapotrzebowania na fosfor
jest przewidywany w trzeciej dekadzie XXI1 wieku (Cordell i wsp., 2009; Schroder i wsp., 2011).
Wazrost cen nawozow mineralnych spowoduje wzrost cen zywnos$ci, ale moze mie¢ réwniez
powazne konsekwencje spoteczne. Okresowe wahania cen nawozow w latach 2007-2008
wywotaly w Indiach olbrzymie napigcia spoteczne i doprowadzity do tragicznych w skutkach
zdarzen (Cordell i wsp., 2009). Dlatego, obecne podejscie do fosforu odzwierciedla polityke
gospodarki cyrkulacyjnej. Poszukuje si¢ alternatywnych Zrodet tego pierwiastka, zas technologie
jego odzyskiwania ze $ciekOw staja sie coraz bardziej zaawansowane (Kroiss i wsp., 2011).
Szczegbdlnie poszukiwane sa metody odzyskiwania, ktore pozwola na bezposrednie
wykorzystanie go w charakterze substancji nawozowej (Morse i wsp., 1998; Pap i wsp., 2020b).
Metody te glownie obejmuja bezposrednie wykorzystanie osadéw posciekowych lub ich
wykorzystanie po spaleniu, jednak dostgpnos$¢ fosforu w tego typie nawozu jest dyskusyjna.
Efektywniejsze s3 materialy odzyskiwane przy biologicznym usuwaniu fosforu wspieranym
chemiczng precypitacja lub odzyskiwanie go w formie stragconych mineratow (Kroiss i wsp.,
2011). Przy ponownym wykorzystaniu fosforu odzyskanego z procesu oczyszczania $ciekéw jako
nawozu, istnieje ryzyko wprowadzenia niepozadanych mikroorganizmoéow, metali ciezkich czy tez
mikrozanieczyszczen. Dlatego, odzyskiwanie i ponowne wykorzystanie fosforu powinno
podlega¢ odpowiednim regulacjom zabezpieczajacym jako$¢ produktu ostatecznego. Organizacje
zajmujace si¢ zrownowazonym odzyskiwaniem fosforu (m.in. European Sustainable Phosphorus
Platform) apeluja o tagodzenie tych przepisow w $wietle zagrazajacej nam katastrofy zwigzane;j

z wyczerpywalnymi zasobami kopalnymi.
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1.3. Substancje pestycydowe, grupa zanieczyszczen zwiekszajaca presje na ekosystemy
wodne
Pestycydy to grupa zwiazkow syntetycznych lub naturalnych stosowanych w celu
zwalczania, likwidowania i zapobiegania pojawianiu si¢ organizméw uznawanych za szkodliwe.
Etymologia stowa to potaczenie dwoch tacinskich stow: pestis (szkodnik) i cedeo (niszczyc¢,
zabijac), ktére w znacznym stopniu definiujg model dziatania tych zwigzkow. W zaleznosci od
zastosowania, wyrdznia si¢ insektycydy (owadobojcze), herbicydy (chwastobojcze), fungicydy
(grzybobdjcze), nematocydy (nicieniobdjcze), akarycydy (roztoczobdjcze), algicydy
(glonobojcze), rodentycydy (gryzoniobdjcze), limacydy (do zwalczania $limakow), a takze
produkty pochodne takie jak regulatory wzrostu i repelenty. Pestycydy to grupa zwigzkoéw
o0 niejednorodnej klasyfikacji chemicznej, wsrod ktorej wystepuja zarowno substancije organiczne
jak 1 nieorganiczne. Wsrod zwigzkow organicznych, ze wzgledu na strukture chemiczna,
wyr6znia si¢ chlorooorganiczne, fosforoorganiczne, fosfonianowe, karbaminiany, pochodne
kwasu fenoksykarboksylowego, chloroacetanilidy, pestycydy mocznikowe, dipirydylowe
i triazynowe (Yadav i Devi, 2017). Do grupy pestycydow nieorganicznych mozna zaliczy¢ np.
siarczan (VI) miedzi (II). Znane sg rowniez pestycydy biologiczne lub biocydy, ktére otrzymuje

si¢ z mikroorganizmow lub tkanek roslinnych.

Substancje pestycydowe znalazly szerokie zastosowanie W rolnictwie, gdzie ich
podstawowa funkcja jest ochrona upraw oraz zwigkszanie plonow (Liu i wsp. 2018). Grupa tych
substancji okreslana jest jako Srodki Ochrony Roslin (SOR). Od rozpoczecia procesu rejestracii
w 1947 roku, na rynek trafito juz ponad 20 000 réznych SOR (Lyandres, 2012). Niewatpliwie,
stosowanie pestycydéw umozliwia utrzymanie produkcji rolnej na wysokim poziomie
ilosciowym 1 jako$ciowym, a przede wszystkim umozliwia zwigkszenie areatu upraw, co z kolei
obniza koszty prowadzenia gospodarstwa W przeliczeniu na jednostke powierzchni. Monokultury
rolnicze powoduja zwickszenie zapotrzebowania na SOR, zaréwno pod wzgledem ilosci
aplikowanych zwigzkow jak i liczby (Geiger i wsp., 2010). Warto zauwazy¢, ze w Europie 3,3%
gospodarstw o powierzchni powyzej 100 ha zajmuje az 53% powierzchni rolnej (EEA, 2019).
Dodatkowo, pestycydy sa stosowane na terenach miejskich np. w celu zwalczania niechcianej
ros§linnos$ci w ciggach komunikacyjnych, na terenie ogrodkéw dziatkowych czy w budynkach
mieszkalnych i gospodarczych. Szerokie zastosowanie znalazty rowniez w lesnictwie (Skrzecz
i Szmidla, 2021). W debacie na temat substancji pestycydowych warto pamigtaé, ze jednym z ich
zastosowan jest takze kontrola chordb, ktorych wektorem sg owady, takich jak np. zarodziec
malarii przenoszony przez komara widliszka. Jak wynika z danych FAO i WHO, tego typu
aplikacja pestycydow jest gtownie rozpowszechniona w krajach Afryki i Bliskiego Wschodu
(WHO-FAO, 2019)
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Wedtug danych FAOSTAT, zuzycie pestycyddw w ujeciu globalnym wzrosto o 46%
w okresie 1996-2016 (WHO-FAO, 2019). Intensyfikacja rolnictwa spowodowata, ze na $wiecie,
rocznie aplikuje si¢ ponad 4 miliony ton substancji aktywnych o charakterze pestycydowym
(Wykres 1; FAOSTAT, 2021). Obecnie najwigkszy udziat na polskim rynku maja $rodki
chwastobojcze (ok. 60%) i grzybobdjcze (25%). W 2018 r., w Polsce, sprzedaz SOR w masie
towarowej wyniosta 65,3 tys. t. (GUS, 2020b), zas§ w Europie ok. 400 tys. ton (EEA, 2018b).
Zgodnie z najnowszym rejestrem Srodkéw Ochrony Roslin (02.2021), w Polsce do uzytku
dopuszczone sg 2529 SOR, wérdd ktorych znajduje sig 1051 chwastobojczych. Dla poréwnania,
w Stanach Zjednoczonych w 2015 roku zarejestrowane byto ok. 17 000 SOR (Laetz i wsp., 2015),
za$ w Chinach ok. 12 000 SOR (Chen i wsp., 2019).

Catkowite zuzycie pestycydow w ujeciu globalnym
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Wykres 1. Wykres przedstawia calkowite zuzycie pestycydow w ujeciu globalnym w przedziale
czasowym od 1990 r. do 2018 r. Przygotowano na podstawie danych Food and Agriculture

Organization (FAO).

1.3.1. Wystepowanie substancji pestycydowych w ekosystemach wodnych

W poczatkowej fazie uzytkowania, zwiazki pestycydowe nie byly uwazane za mozliwa
przyczyne skazenia $rodowiska, a pierwsze doniesienia o ich dystrybucji, bioakumulacji
i bioaugmentacji w tancuchach troficznych pojawiaty si¢ dopiero po ok. dwoch dekadach od
wprowadzenia na rynek (Meybeck, 2003). Jak okazato si¢ po czasie, pestycydy chloroorganiczne
cechuja sie wysoka trwatosciag w srodowisku, liczong w dziesigtkach lat. Poszukiwanie substancji
0 krotszym czasie potowicznego rozpadu przyniosto rezultaty, gdyz wsrdd obecnie stosowanych
pestycydow na bazie kwasu fosfonianowego, sa zwiazki o trwato$ci do 12 tygodni. Nalezy jednak
podkresli¢, ze czas przebywania substancji obcej w srodowisku zalezy od wielu czynnikow
zewnetrznych. Monitorowanie pozostatosci pestycydow w §rodowisku nie jest powszechne, gdyz
wykonuje je tylko 26% krajow na $wiecie. Wyjatkiem jest region europejski, w ktorym wigkszo$¢
panstw posiada programy monitoringowe (Piha i wsp., 2010). Zanieczyszczenia pestycydowe sg
wykrywane w glebach (Hvezdova i wsp., 2018), wodach powierzchniowych i podziemnych
(Meffe i Bustamante, 2014), opadach atmosferycznych (Polkowska i wsp., 2000), oceanach (Li
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i wsp., 2020) oraz $ciekach (Loos i wsp., 2013). Zanieczyszczenie pestycydami notowano
w takich miejscach jak Arktyka, zarowno w elementach abiotycznych jak i biotycznych
(Potapowicz i wsp., 2020). W ogdlnym ujeciu, pestycydy odnajdywane w Srodowisku mozna
podzieli¢ na wycofane z uzycia oraz obecnie uzytkowane (Cui i wsp., 2020). Stan jakos$ciowy
zasobow wodnych stanowi wypadkowa pomigdzy zwigzkami, ktore aktualnie sg aplikowane
i przemieszczajg si¢ do srodowiska oraz takimi, ktore pozostajg zwigzane w trudnodostepnej puli,
nawet przez czas liczony w dekadach, i ulegaja powolnemu uwalnianiu do otoczenia.
Trudnodostgpna pula zwigzkow pestycydowych zazwyczaj dotyczy osadow rzecznych, osadow

w zbiornikach zaporowych i jeziorach oraz gleb (Ndunda i wsp., 2018).

W $wietle ostatnich wynikow badan, oczywistym stato sig¢, ze ustalenie relacji pomigdzy
srodowiskiem a zanieczyszczeniem musi uwzglednia¢ fakt, ze zanieczyszczenia nie wystepuja
w srodowisku indywidualnie. Prace monitoringowe wskazujg na jednoczesne wystgpowanie
setek ksenobiotykéw w wodach $rodlgdowych (Loos i wsp., 2009, 2013; Moschet i wsp., 2014).
Wsrdéd badanych 138 rzek na ternie Standw Zjednoczonych, ponad jedna trzecia zawierata co
najmniej 10 ksenobiotykow, a wsrdd nich pestycydy, leki hormonalne, farmaceutyki oraz
opozniacze spalania (Kolpin i wsp., 2002). Inne badanie z terenu Stanow Zjednoczonych
wskazuje na obecno$¢ mieszaniny co najmniej 4 pestycydow w rzekach miejskich w wigkszos$ci
prob, zas w rzekach na terenach rolniczych co najmniej 7 substancji pestycydowych (Gilliom,
2007). Rowniez na terytorium Szwecji, cieki potozone w zlewniach rolniczych zawierajg od 24
do 44 substancji, za$ tacznie w badaniach wykryto 78 zwigzkéw (Kreuger i wsp., 2010).
Pojedyncze substancje czgsto wystepuja w stezeniach mieszczacych si¢ w zakresie wartoSci
dopuszczalnych, podczas gdy ich sumaryczne stgzenie moze przekracza¢ te limity.
Udowodniono, ze zanieczyszczenia zlozone podlegaja nieustannym przemianom i procesom
akumulacji, przez co czgsto wykrywane sa w stezeniach znacznie wyzszych od oczekiwanych

(Sauve i Desrosiers, 2014).

1.3.2.Negatywne oddzialywanie pestycydow

Podstawowym celem dziatania substancji pestycydowych jest eliminacja celu, ktérym
jest organizm zwierzecy lub roslinny. Biorac pod uwage fakt, ze znaczna czgs¢ tych zwigzkoéw
nie jest selektywna, tzn. nie ogranicza si¢ swoim dziataniem tylko do jednego gatunku, ich wptyw
na elementy biosfery moze by¢ znaczacy (Rycina 1). Przyktadowo, pestycydy fosforoorganiczne
oddziatujg poprzez inhibicj¢ acetylocholinoesterazy (AChE), enzymu ktory jest niezbedny dla
prawidtowej transmisji impulséw nerwowych w centralnym uktadzie nerwowym, stad ich
toksyczno$¢ dotyczy wszystkich organizméw wykorzystujacych ten neuroprzekaznik.
Nieustannie wzrasta $wiadomo$¢ na temat wpltywu pestycydow na wewnatrzkomorkowe szlaki
metaboliczne u eukariontow, ktore prowadza nawet do $Smierci komoérek (Kwiatkowska i wsp.

2016; 2020), a takze zaburzen uktadéw hormonalnych oraz oddziatywan cytotoksycznych
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i genotoksycznych (Baurand i wsp. 2015). Na kompletny obraz toksyczno$ci substancji
pestycydowych sktadaja si¢ rowniez interakcje pomigdzy nimi, ktore mozna okresli¢ jako
zwickszajgce toksycznos¢ (potencjacja, synergizm) lub ja zmniejszajace (antagonizm, inhibicja)
(Kostka i wsp., 2011). Na te interakcj¢ naktadaja si¢ dodatkowe czynniki toksykokinetyczne
obejmujace absorpcje, dystrybucje 1 wydalanie oraz czynniki toksykodynamiczne okreslajace
interakcje pomiedzy zanieczyszczeniem a struktura biologiczng np. ograniczona liczba
dostepnych receptorow oddziatujacych z pestycydem (WHO, 2019). Oprocz powszechnie
mierzonej toksycznos$ci ostrej, wynikajacej z bezposredniego oddzialywania substancji
toksycznych na narazony organizm, pojawiaja si¢ rowniez liczne doniesienia na temat
toksycznosci chronicznej, ktora ujawnia si¢ dopiero po dluzszym czasie narazenia czy tez
posrednim dziataniem, takim jak modulacja hormonalna (Palma i wsp., 2009). Dziatanie
w charakterze modulatorow hormonalnych dla organizmow wodnych bylo potwierdzane dla
takich substancji pestycydowych jak glifosat (Munoz i wsp., 2020) czy tez atrazyna i endosulfan
(Palma i wsp., 2009). Ponizej, pokrotce omowiono oddziatywanie pestycydow na glowne grupy

troficzne.
Bezkre¢gowce

Czesto wykorzystywanym w analizach toksykologicznych modelem jest Rozwielitka
wielka (Daphnia magna). Wykazano, ze mechanizm odporno$ci Rozwielitki jest powigzany
Z obecnoscig takich enzymoéw jak acetylocholinoesteraza (AChE) oraz karboksyloesteraza.
Pestycydy fosforoorganiczne oraz karbaminiany sg inhibitorami esteraz, poprzez wigzanie ich
miejsc aktywnych i fosforylacji enzymoéw. Karboksyloesteraza jest zaangazowana w proces
ochrony ustroju gospodarza przed ksenobiotykami. Chloropiryfos, malation oraz karbofuran
W znacznym stopniu redukowaly aktywno$¢ obydwu enzyméw (Barata i wsp., 2006). Dziatanie
mieszanin pestycydow czegsto odbywa si¢ w sposob synergistyczny. Przykladem moze by¢
jednoczesne oddziatywanie fungicydow, prochlorazu i propikonazolu, gdzie nawet po krotkiej
ekspozycji kazdego z nich przy jednoczesnej obecnosci alfa-cypermetryny (w czasie 7,2 h)
wystepowalo negatywne zjawisko immobilizacji Daphnia magna. Co ciekawe, efekt ko-
ekspozycji osiggal swoje maximum dopiero po kilku dniach od wystapienia narazenia
(Kretschmann i wsp., 2015). Badania tego typu, wskazuja jak kompleksowa moze by¢ odpowiedz
ekosystemu na wystepowanie substancji szkodliwych. U wigkszosci gatunkow rozwielitek
cykliczna partenogeneza wystgpuje naprzemiennie z rozmnazaniem ptciowym, dlatego wszelkie
zaburzenia, wywotywane m.in. obecnoscig w srodowisku modulatoréw hormonalnych, prowadza
do zmian w sposobie rozmnazania. Co ciekawe, niektére zwigzki w niskich dawkach (1 — 10
ng-dm®) moga przyczynia¢ si¢ do powstawania meskiego potomstwa, za§ w wyzszych (> 100
ng-dm=) do powstawania zenskiego. Powstawanie meskiego potomstwa byto wywotywane przez

takie pestycydy jak fenoksykarb, metopren, pyriproksyfen, hydropren, konopren, epofenonan
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(Tatarazako i Oda, 2007) a takze atrazyna i siarczan endosulfanu (Palma i wsp., 2009). Jak
wskazuja badania Perez i wsp. (2015), toksyczno$¢ niektorych pestycydoéw (diazonin,
chloropiryfos, endosulfan, pentachlorofenol) jest nawet o rzad wielkoSci wyzsza dla
bezkregowcoOw morskich, co powinno by¢ bezsprzecznie uwzgledniane w badaniach
toksycznosci ksenobiotykow w przysztosci, gdyz wraz z rzekami oraz depozycja atmosferyczng

zanieczyszczenia pestycydowe trafiajg rowniez do wod stonych.

* Kancerogennos¢ (np. Koutros i wsp., 2015)

* Astma (np. Amaral, 2014)

* Cukrzyca (np. Jaacksi Staimez, 2015)

* Choroba Parkinsona(np. Moisan i wsp., 2015)
* Biataczka (np. Bailey i wsp., 2015)

* Zaburzenia poznawcze (np. Engeli wsp., 2011)

Cztowiek

* Zmniejszona réznorodnos¢ owaddow (np. Vogel, 2017)
* Zaburzenie w populacjach owadow zapylajgcych

(np. EASAC, 2015) |
* Spadek liczby gatunkow ptakdw na obszarach rolniczych

(np. Boatman i wsp., 2004)
* Tokszycznosé dla matych ssakow (np. Jahni wsp., 2014)
* Zmniejszona réznorodnosc¢ roslin kwiatowych

- lagdowe
(np. Hahniwsp., 2015) w
* Zaburzenia struktury mikroorganizmoéw glebowych (np.

Wang i wsp., 2020)
* Nowe chwasty odporne na herbicydy (np. Bain i wsp.,
2017)

Ekosystemy

Pestycydy

* Zaburzenia struktury populacji (np. Schafer i wsp., 2007)
* Toksycznos¢ dla kregowcow (np. Bony i wsp., 2008)
» Toksycznosc¢ dla zooplanktonu (np. Hanazato, 2001)
——{ » Akumulacja w sieci troficznej (np. Hu i wsp., 2010)
* Zaburzenia hormonalne u organizméw wodnych
(np. Jiiwsp., 2020)

Ekosystemy
wodne

Rycina 1. Negatywny wplyw pestycydow odzwierciedla si¢ zarbwno na poziomie zdrowia

cztowieka, jak i funkcjonowania ekosystemow wodnych i ladowych.
Ichtiofauna

W badaniach ichtiofauny, odpowiednikiem rozwielitki jest Danio pregowany (Danio
rerio). Badajac substancje pestycydowe z wykorzystaniem tego modelowego organizmu
udowodniono m.in. negatywny wptyw na formowanie si¢ organdw wewnetrznych we wczesnych
stadiach rozwojowych (Roy i wsp., 2016a), wptyw neurodegeneratywny (Roy i wsp., 2016b) lub
modyfikacje behawioru (Bridi i wsp., 2017). Bony i wsp. (2008) przeprowadzili rowniez badania
z wykorzystaniem diuronu i azoksystrobiny, w stezeniach 1-2 pg-dm® i 05 — 1 pg-dm?
z wykorzystaniem Strzebli potokowej (Phoxinus phoxinus). W poréwnaniu do kontroli, poziom
uszkodzen DNA wzr6st nawet pigciokrotnie. Jednorazowe, 6-godzinne narazenie badanych ryb
na wyzsze stezenie (14 i 7 pg-dm) nie wykazato istotnych zmian w uszkodzeniach DNA. Po

miesi¢gcznym okresie bez narazenia na substancje pestycydowe, DNA w badanych erytrocytach
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wrocito do stanu sprzed badania, $wiadczac o dziataniu mechanizmoéw naprawczych (Bony
i wsp., 2008). Z kolei ekspresja neuroprzekaznika AchE byta hamowana przez azinfosmetyl,
fosforoorganiczny pestycyd, u ryb z gatunkéw Odontesthes hatcheri i Jenynsia multidendtata
(Guerreno i wsp., 2016).

Mikroorganizmy

Wplyw zanieczyszczen ztozonych, takich jak pestycydy, na mikrobiom srodowiskowy
jest stosunkowo nadal stabo rozpoznany. Czgéciej analizuje si¢ wptyw substancji pestycydowych
na mikrobiom glebowy, narazony jako docelowe miejsce aplikacji (np. Wang i wsp, 2020; Egbe
i wsp., 2021). Dominujacy wptyw na charakter mikrobiomu glebowego w systemach rolniczych
ma sposob nawozenia. Tradycyjne, organiczne nawozenie stymuluje rozwoj prawidlowej
mikroflory glebowej, w przeciwienstwie do nawozoéw mineralnych, ktore powoduja spadek
réznorodnosci mikroorganizméw (Hartmann i wsp. 2015). W zakresie mikrobiomu wodnego,
udowodniono, ze obecno$¢ pestycydow moze modyfikowaé¢ ekspresje = genow
u mikroorganizméw (Lu i wsp., 2020). Jak wynika z pracy Zhang i wsp. (2020), fungicyd
azoksystrobina, jest w stanie modyfikowaé profil metaboliczny catego mikrobiomu wodnego,
poprzez m.in. zaburzenie funkcjonowania cyklu kwasow trikarboksylowych (cylk Krebsa).
Negatywny wplyw zanieczyszczen organicznych na bakterioplankton zbiornikow obserwowano
rowniez w Chinach, gdzie dodatkowo pod uwage brano przestrzenne rozmieszczenie

mikroorganizméw (Adyari i wsp., 2020).

1.4. Transport zanieczyszczen

Transport zanieczyszczen rolniczych z docelowego miejsca aplikacji do sgsiednich
ekosystemow to problem szeroko dyskutowany zar6wno naukowo jak i legislacyjnie. Pomimo
duzej rozbieznosci w chemicznej strukturze zanieczyszczen, podstawe dla ich przemieszczania
mozna upatrywac¢ w cyklu hydrologicznym (Rycina 2.). Stad, wiele prac wskazuje na negatywny
wplyw zmian klimatu na intensywno$¢ przemieszczania si¢ zanieczyszczen i dalsza degradacje
ekosystemow wodnych (Bates i wsp., 2008; Wen i wsp., 2017). Zanieczyszczenia obszarowe
przedostaja si¢ do ekosystemow wodnych zaréwno jako sptyw powierzchniowy, transportujacy
duze ilosci erodowanego materiatu jak i sptyw podpowierzchniowy, gtownie zawierajacy formy
rozpuszczone oraz transport przez kanaty preferencyjne (makropory) (Izydorczyk i wsp., 2015).
Oczywiscie, istotne znaczenie dla przemieszczania si¢ zanieczyszczen ma charakter uzytkowania
zlewni, jej kompleksowos$¢, lokalny klimat oraz prowadzone praktyki rolnicze, jak réwniez
poziom rozwinigcia sieci kanalizacji i funkcjonowanie oczyszczalni $ciekow. Im wigkszy udziat
pol uprawnych w zlewni, a mniejszy udziat lasow i innych naturalnych ekosystemow, tadunki
zanieczyszczen splywajace do wod sa wicksze (Kajak, 1995; Niu i wsp., 2020). W przypadku

systemow fluwialnych, glowng drogg transportu jest sptyw wody, ktory przemieszcza substancje
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rozpuszczone oraz wymusza ruch czasteczek statych niesionych, wleczonych lub toczonych po
dnie, stanowiacych zbior zanieczyszczen czasteczkowych (Loga (ed), 2016). Dlatego, waznym
czynnikiem w okreslaniu dynamiki przemieszczania si¢ zanieczyszczen jest okreslenie ich
rozpuszczalnosci. W przypadku substancji pestycydowych w $rodowisku decyduje o tym
wspotczynnik podziatu n-oktanol/woda (Kow), ktory jest definiowany jako réwnowagowy
stosunek stezen substancji w ukladzie dwufazowym, w okreslonej temperaturze i statym
cisnieniu. Wspotczynnik okresla to czy substancja jest hydrofobowa (lipofilna) czy tez hydrofilna
(lipofobowa), co ma duze znaczenie dla rozpuszczalnos$ci. Zwiazki hydrofilne, sg dobrze
rozpuszczalne w wodzie 1 zdecydowanie szybciej bedg przemieszczac si¢ w srodowisku. Z kolei
zwigzki hydrofobowe, posiadaja wyzsze powinowactwo do bioakumulacji, czyli gromadzenia si¢
w tkankach tluszczowych organizmow oraz przenoszenia w tancuchu pokarmowym
(biomagnifikacja). Zwiazki lipofilne posiadaja wyzszy potencjal do adsorpcji na powierzchni
osadow dennych, gleb i materii organicznej wystepujacej w systemach rzecznych. Do
zanieczyszczenia dochodzi nie tylko na skutek przemieszczania si¢ wraz z wodg lub wiatrem
z miejsca aplikacji (Schulz, 2001a), ale rowniez na skutek nieprawidtowych praktyk, zwigzanych

np. z czyszczeniem sprzetu aplikacyjnego, lub poprzez nielegalng utylizacje.

Z kolei w przypadku zwigzkéw fosforu jako gldwng droge przemieszcezania si¢ z terenow
rolniczych wyrdznia sie erozje wodng i wietrzng, gdzie dominuje fosfor zwigzany czgsteczkowo
oraz sptyw podpowierzchniowy, gdzie dominujaca frakcja jest fosfor rozpuszczony. W sptywach
powierzchniowych, moga wystepowaé obydwie formy fosforu, ktore podlegaja nieustannym
przemianom na skutek takich proceséw jak adsorpcja, desorpcja, rozpuszczanie i strgcanie
(Sharpley i1 wsp., 1987; Osmond i wsp., 2019). Straty fosforu catkowitego do ekosystemow
wodnych z rolnictwa znajduja sie w zakresie 0,06 — 2,9 kg-ha™-r'* a wartosci maksymalne sicgaja
nawet ponad 10 kg-ha™-r* (Kajak, 1995). W globalnym ujeciu fosfor pochodzenia rolniczego to
ok. 38% ogo6lnej puli antropogenicznej, za$ gtownym zrodtem sa emisje punktowe, najczgsciej
zwigzane z oczyszczalniami $ciekow, lub ich brakiem na obszarach zamieszkatych przez ludzi,
i stanowia 54%, za$ pozostate 8% to fosfor pochodzacy z przemystu (Mekonnen i Hoekstra,
2018). Podzial ten nie moze mie¢ jednak zastosowania do skali lokalnej, gdzie w niektorych
zlewniach brak Zrodet punktowych a to rolnictwo decyduje o doptywie fosforu. W przypadku
rozpuszczalnych fosforanéw, procesem regulujacym ich przemieszczanie wzdluz koryta
rzecznego sa gtownie sorpcja oraz strgcanie w wyniku tworzenia nierozpuszczalnych soli np.

Z jonami wapnia, glinu lub zelaza (Reddy i wsp., 1999; House, 2003).
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Rycina 2. Schemat przemieszczania sic SOR w zlewniach rolniczych. Do podstawowych drog
zalicza si¢ przemieszczanie wraz z wiatrem podczas aplikacji substancji pestycydowych lub
poprzez erozje eoliczng (T.1). Wolatylizacje substancji pestycydowych z powierzchni aplikacji,
zarowno ro$lin jak i gleby (T.2). Infiltracje w glab profilu glebowego, ktora dotyczy przede
wszystkich mobilnych pestycydéw lipofobowych (T.3). Do wod powierzchniowych
zanieczyszczenia trafiaja poprzez sptyw powierzchniowy i podpowierzchniowy (T.4). Nastepnie
wzdhuz rowdéw drenarskich, ktore posiadaja znikomy potencjal samooczyszczania, trafiajg do
odbiornikow w formie rzek i zbiornikow (T.5). W ekosystemach wodnych, zanieczyszczenia
wlaczane sa w sie¢ troficzng (T.6). Wreszcie wolatylizacja moze nastgpowaé rdéwniez

w systemach wodnych (T.7).

Podczas aplikacji SOR dochodzi czesto do niekontrolowanego przemieszczania si¢ poza
miejsce aplikacji. W przypadku prowadzonych opryskow, gtéwnym czynnikiem przemieszczania
si¢ substancji pestycydowych jest wiatr oraz rodzaj i kondycja stosowanego sprzetu (Rycina 2. -
T.1) (Reichenberger i wsp., 2007). W przypadku zanieczyszczen zwigzanych z czasteczkami
gleby, pestycydoéw hydrofobowych i fosforu, istotny czynnik stanowi erozja eoliczna, na skutek
oddzialywania wiatru, szczegdlnie z gleb przesuszonych, zanieczyszczenia przedostaja si¢ do
sasiednich ekosystemdw. Substancje dobrze rozpuszczalne, przemieszczaja si¢ w glab profilu
glebowego wraz z opadem (Rycina 2. — T.3), z kolei zaadsorbowane na powierzchni, podlegaja
splywowi powierzchniowemu (Rycina 2. - T.4). Stosowanie uktadow drenarskich umozliwia
odwodnienie terendw rolniczych oraz ich efektywniejsze zagospodarowanie, szczegélnie
W obszarach o wysokim lustrze wod gruntowych. Jak wskazuja badania, tego typu przyspieszanie
odptywu wod, powoduje przemieszczanie si¢ znacznych ilo$ci zanieczyszczen, bez szansy na
kontakt z procesami oczyszczania w glebie (Accinelli i wsp., 2002, Rehchenberger i wsp., 2007).
Z tym zjawiskiem wigze si¢ rOwniez przemieszczanie w kanatach preferencyjnych, ktére tworza

si¢ w profilu glebowym w wyniku aktywnosci mezofauny glebowej lub peknie¢ w strukturze
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gleby. Woda sptywajaca takimi kanatami, rowniez nie podlega filtracji, a co za tym idzie, nie

podlega procesowi oczyszczenia (Haygarth i wsp., 1998).

1.5. Podsumowanie zagrozen

Juz 500 lat temu Paracelsus dostrzegt, ze czynnik toksyczny dla organizmu moze
oddzialywa¢ mocniej gdy indywidualny osobnik jest ostabiony innymi czynnikami
zewnetrznymi. Przyklady synergistycznego oddzialywania czynnikéw stresogennych zostaly
podsumowane w pracy przegladowej Goulson i wsp. (2015) i obejmujg m.in. spadek liczebnosci
dziko zyjacych pszcz6t na skutek stosowania pestycydow, zmiany klimatu i wystgpowania chorob
pasozytniczych. W zwigzku z powyzszym, jednoczesne oddzialywanie zanieczyszczen
pestycydowych 1 zwigzkéw fosforu na ekosystemy wodne, mozna okresli¢ mianem
kumulatywnego. Fosfor, czynnik limitujacy eutrofizacjc wod $rodladowych i1 oceandw,
W nadmiarze, prowadzi do zmian w strukturze troficznej, obnizajac bioréznorodnosé
ekosystemow, a co za tym idzie ich elastyczno$¢ reagowania na presj¢. Z drugiej strony zwigzki
pestycydowe, przez swojg toksycznos¢ bezposrednig jak réwniez oddziatywanie chroniczne,
moga prowadzi¢ do redukcji populacji organizmdéw wrazliwych, powodujac zachwianie
rownowagi sieci troficznej. Ponadto, jednoczesne wystepowanie roznych zwigzkow
pestycydowych w srodowisku moze prowadzi¢ do dziatania synergistycznego (Cedergreen, 2014;

Kretschmann i wsp., 2015).

Czynniki, ktore w historii naszej planety ksztattowaly systemy wodne (np. szata roslinna,
geologia, klimat, rzezba terenu) zostaly zdominowane przez dziatalnos¢ cztowieka poprzez m.in.
urbanizacje, industrializacjg, zmiang zagospodarowania terenu oraz sposOb wykorzystania
zasobow wodnych, ktory jest obecnie determinowany gltéwnie przez czynniki socjologiczne,
spoleczne i ekonomiczne (Meybeck 2003, Vorosmarty i wsp. 2010). Wptyw cztowieka na cykle
pierwiastkow biogenicznych jest niezwykle wyrazny na obszarach rolnych, gdzie z jednej strony
aplikowane sa nawozy mineralne i organiczne, a z drugiej obnizana jest heterogenno$¢
krajobrazu, skutkujaca obnizeniem zdolnosci do ograniczania przemieszania si¢ zanieczyszczen
(Ryszkowski i Kedziora, 2007). Stad niezwykle istotna role petnig czynniki legislacyjne oraz
poszukiwanie nowych metod zarzadzania zasobami wodnymi, uwzglgdniajacych ewolucyjnie

uksztattowane procesy w ekosystemach jako narzgdzie do poprawy potencjatu srodowiska.

1.6. Legislacja
W ograniczaniu i regulowaniu wystepowania zanieczyszczen w §rodowisku wodnym,
duze znaczenie ma czynnik legislacyjny. Zgodnie z Ramowa Dyrektywa Wodng, panstwa
cztonkowskie Unii Europejskiej (UE) muszg prowadzi¢ dziatania zwigzane z ograniczaniem
wystepowania zanieczyszczen wod, dazac do osiagniecia dobrego stanu chemicznego.

Monitoring zanieczyszczen jest realizowany w oparciu o listg 45 substancji priorytetowych,
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wsrod ktorych znajduje si¢ 27 o charakterze pestycydowym. Obecnie w ramach tzw. List
Obserwacyjnych, identyfikuje si¢ nowe zanieczyszczenia, ktoére w przysztoSci moga byc¢
wiaczone do listy substancji priorytetowych, stad duze znaczenie maja badania rozpoznawcze,
identyfikujace presje pestycydow na ekosystemy wodne. Dyrektywa Wod Podziemnych
(2006/118/WE), wsrod zanieczyszczen wymienia substancje pestycydowe, zas za dopuszczalne
stezenie okresla 0,1 pg-dm™ dla pojedynczej substancji oraz 0,5 pg-dm= dla sumarycznej
zawartosci uwzgledniajacej réwniez metabolity oraz produkty rozpadu i reakcji. W Polsce
zgodnie z wytycznymi dla wod pitnych, Najwyzsze Dopuszczalne Stezenie dla aldryny,
dieldryny, heptachloru oraz epoksydu heptachloru wynosi 0,03 pg-dm™ (rozporzadzenie Ministra
Zdrowia z dnia 20 kwietnia 2010 r.). Obecne raporty agencji zajmujacych si¢ ochrong srodowiska
moga nie $wiadczy¢é o rzeczywistej skali problemu zwigzanego z zanieczyszczeniami
pestycydowymi, gdyz wiekszo$¢ z analizowanych substancji zostata juz wycofana z obiegu, ze
wzgledu na wysokg szkodliwo$¢ (Moschet i wsp., 2014). Oprocz wystepowania samych
substancji pestycydowych, w ekosystemach wodnych mogg pojawia¢ sie ich metabolity, ktore
czesto moga byC¢ bardziej toksyczne od substancji macierzystej. Wyzwania zwigzane
z monitoringiem substancji pestycydowych byly ostatnio podkreslone przez Opinie
Europejskiego Komitetu Regionow, ktory oceniat adekwatno§¢ RDW i powigzanych z nig
Dyrektyw (Komitet Regionéw, 2020; Dz.U.UE.C.2020.324.28). Pozytywnym przyktadem
realizacji strategii na rzecz ograniczania zanieczyszczen pestycydowych moze by¢ wprowadzony
przez rzad Szkocji program Zrdéwnowazonego Zarzgdzania Ziemia (ang. Sustainable Land

Management) (Cui i wsp. 2020).

Polityka dotyczaca rejestrowania, wprowadzania i obrotu a nastgpnie utylizacji
pestycydow jest zroznicowana w skali globalnej. Na §wiecie nadal istnieja panstwa, ktore nie
wprowadzity regulacji dotyczacych rynku pestycydow, szczeg6lnie na obszarze Afryki (FAO-
WHO, 2019). Z drugiej strony regiony takie jak Unia Europejska czy tez panstwa takie jak Stany
Zjednoczone lub Australia prowadza merytoryczng i restrykcyjng kontrole rynku preparatow
pestycydowych. Najwazniejszym osiagnigciem na szczeblu UE jest rozporzadzenie REACH
(ang. Registration, Evaluation, Authorisation and Restriction of Chemicals), ktore reguluje
sprawy rejestracji i oceny substancji niebezpiecznych, a takze udzielania zezwolen oraz
wprowadzania ograniczen ich dotyczacych. Rowniez w ramach najnowszej strategii Unii
Europejskiej, okreslanej jako Zielony Lad, znalazty si¢ zapisy na temat substancji pestycydowych
(EC, 2020).

UE wdraza polityke monitoringu i ograniczania toksycznosci substancji pestycydowych
m.in. poprzez Integrowang Ochrong Roslin - IOR (ang. Integrated Pest Management) oraz
Ramowg Dyrektywe Wodna i jej dyrektywy-corki. Z kolei dyrektywa Parlamentu Europejskiego

i Rady 2009/128/WE ustanowila ramy wspdlnotowego dzialania na rzecz zréwnowazonego
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stosowania SOR. Dyrektywa ta, zobowiazuje Kraje Czlonkowskie do przyjecia srodkow
stluzacych ochronie srodowiska wodnego i zasobow wody pitnej. W Polsce, zobowigzania
wynikajace z tej dyrektywy wprowadzane sa poprzez ustawg o srodkach ochrony roslin (Dz.U.
2013, poz. 455) oraz dalszych rozporzadzen. Gtownym celem IOR jest ograniczenie zabiegow
chemicznych i zminimalizowanie zagrozenia dla ludzi i $rodowiska wywotywanego przez
stosowanie pestycydow. Uzytkownicy profesjonalni, ktorzy stosuja SOR sa zobligowani
uwzglednia¢ wymogi IOR okreslone w rozporzadzeniu Ministra Rolnictwa i Rozwoju Wsi z dnia
18 kwietnia 2013 r. Zapisy rozporzadzenia ktadg silny nacisk m.in. na stosowanie ptodozmianu,
odpowiednich odmian, przestrzegania optymalnych termindéw, stosowania wlasciwej
agrotechniki, nawozenia oraz zapobiegania rozprzestrzenianiu si¢ organizmow szkodliwych.
Jednym z wymogdéw w jest roOwniez ochrona organizmow pozytecznych oraz stwarzanie
warunkow sprzyjajacych ich wystepowaniu a w szczegdlnosci dotyczy to owaddw zapylajacych

i naturalnych wrogéw organizmoéow szkodliwych.

1.7. Rozwdj koncepcji ekologicznych w kierunku nauk stosowanych, rozwiazujacych
problemy Srodowiskowe

Wieloletnie badania i obserwacje funkcjonowania systemow rzecznych, zaowocowaty
dynamicznym rozwojem ekologii, od nauki opisujacej relacje pomiedzy organizmem a jego
srodowiskiem, w kierunku nauki interdyscyplinarnej, rozwigzujacej problemy (Odum i Barret
1971; Barret i wsp., 1976). Wzrost zanieczyszczenia srodowiska, skutkowal wigkszym
zainteresowaniem procesami samooczyszczania W rzekach oraz znaczeniem buforujgce;j roli stref
ekotonowych pomiedzy systemami lagdowymi i wodnymi (Decamps i Naiman, 1990; Reddy
i Gale, 1994). W klasycznym ujgciu samooczyszczanie to biochemiczne przeksztalcanie
zwigzkoOw organicznych w zwiazki nieorganiczne, przy wspoétudziale mikroorganizmow,
kosztem pobieranego tlenu (Manczak, 1972). Proces samooczyszczania rzek przy odcieciu
zewnetrznego doptywu zanieczyszczen byt opisany juz na poczatku XX wieku, jako sekwencja
wystepujacych po sobie stref zasiedlonych przez gatunki o stopniowo coraz wigkszym
zapotrzebowaniu na tlen i mniejszej tolerancji na zanieczyszczenia (Kolkwitz i Marsson, 1911).
Rzeczywiscie, w przypadku materii organicznej, proces ten przebiega w okreslony sposob,
przechodzac odpowiednio przez strefy saprobowe az do kompletnej mineralizacji
i zasymilowania nadmiaru zwigzkow mineralnych w biomasie. Niestety, w przypadku
mikrozanieczyszczen takich jak substancje pestycydowe, farmaceutyki, leki hormonalne czy
metale cigzkie, ktore moga kumulowac si¢ na ré6znych poziomach troficznych lub w procesach
biotransformacji przechodzi¢ do bardziej toksycznych metabolitow, proces samooczyszczania nie

jest tak oczywisty.

Koncepcja kontinuum rzecznego (RCC, River Continuum Concept) zaproponowana

przez Vannote i wsp. (1980) poprzez okreslenie charakteru sukcesji bezkregowcow oraz obiegu
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materii organicznej wraz ze zmieniajacymi si¢ warunkami hydrologicznymi rzeki, stanowita
klucz do zrozumienia dynamiki procesow w systemach rzecznych. W tym samym okresie
rozwijala si¢ koncepcja spirali biogenéw dla okreslenia procesu wbudowywania pierwiastkow
biogenicznych w sie¢ troficzna rzeki i ich transport wzdtuz kontinuum (Webster, 1975; Newbold
i wsp. 1981). Owczesny dyskurs naukowy byl takze zorientowany na istotno$¢ czynnikow
zaleznych lub niezaleznych od zageszczenia w ksztattowaniu zespotow ichtiofauny rzecznej.
Powyzsze teorie stanowity podstawe dla sformulowania hipotezy hierarchicznej roli czynnikow
abiotyczno-biotycznych w systemach rzecznych (ABRC) (Zalewski i Naiman, 1985), ktora
okreslita dominujgcy charakter czynnikéw abiotycznych (geomorfologia rzeczna, geologia,
klimat). Dopiero gdy osiagna one stabilno$¢, warunki biotyczne zaczynaja decydowaé
0 strukturze systemu (kompetycja, drapieznictwo, produkcja pierwotna). To, ktéry czynnik ma
charakter dominujgcy w danym s$rodowisku, jest proporcjonalnie zmienne. Waznym punktem
dostrzezonym w pracy byla mozliwo$¢ regulacji zespoldw 1 populacji ryb w oparciu
0 zrozumienie ABRC. Model pozwolit rowniez na sformutowanie koncepcji podwdjnej regulacji,
gdzie poprzez odpowiednie sterowanie procesami hydrologicznymi mozna ksztalttowaé procesy
biologiczne oraz analogicznie modyfikujac strukture i procesy biologiczne mozna wptywaé na
procesy hydrologiczne. Poprzez zrozumienie wzajemnych relacji czynnikéw abiotycznych
i biotycznych, od skali molekularnej do skali zlewni, mozna ksztattowaé jako$¢ i dostepno$é
zasobow wodnych (Zalewski i wsp., 1997; Zalewski 2002). Powyzsze zatozenia staly sie
fundamentem dla tworzenia biotechnologii ekohydrologicznych, okre$lanych inaczej jako

Ekohydrologiczne Rozwigzania Bliskie Naturze (EH-RBN) (Zalewski i wsp., 2020).

1.7.1.Zasady ekohydrologii dla tworzenia nowych rozwiazan (EH-RBN)

Ekohydrologia to nauka o procesach w biosferze, dla ktéorych ramy tworza
dwukierunkowe interakcje miedzy cyklem hydrologicznym a biocenozami, uksztalttowane w toku
ewolucji (Zalewski i wsp. 2020). Celem EH-RBN jest zwigkszenie potencjatu srodowiska, a takze
jego odpornosci i elastyczno$ci w obliczu presji. Podstawowe mechanizmy, ktore determinuja
zwigkszenie potencjatu zlewni to zdolno$¢ do mineralizacji materii organicznej, retencjonowania
biogendw, degradacji ztozonych zanieczyszczen a takze blokowania niektérych z tych zwiazkow
w pulach trudnodostgpnych, co pierwotnie stanowito definicj¢ biotechnologii ekosystemalnych
(Zalewski 1 Wisniewski, 1997), obecnie okreslanych jako biotechnologie ekohydrologiczne
(Zalewski i wsp., 2020). Dzigki istnieniu dwukierunkowej regulacji pomig¢dzy procesami
hydrologicznymi i biologicznymi w zlewni oraz §wiadomemu wykorzystaniu tych zaleznosci
mozliwe jest zwigkszenie pojemnosci, odpornosci oraz zdolnosci elastycznego reagowania
ekosystemow wodnych na postepujaca antropopresje oraz zmiany klimatu (Zalewski i in. 1997,

Zalewski 2000, 2014).
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Dziatania podejmowane przez agendy Organizacji Narodow Zjednoczonych (ONZ) na
rzecz rozwijania metod inspirowanych funkcjonowaniem ekosystemoéow (ang. ecosystem-based
approach) przyniosty pozytywny rezultat. Obecnie promowana przez Komisj¢ Europejska (EC
2015) i ONZ (UN WWDR 2018) pochodna rozwigzan ekohydrologicznych, to Rozwigzania
Bliskie Naturze (RBN; ang. Nature-Based Solutions). RBN to dynamicznie rozwijana idea
nasladowania naturalnie zachodzacych procesé6w w celu budowy bardziej zrownowazonej relacji
pomiegdzy cztowiekiem i Srodowiskiem. O ile sam termin RBN pojawit si¢ prawdopodobnie po
raz pierwszy na poczatku XXI wieku, a zaczgto go powszechnie uzywaé po roku 2010 (Cohen-
Shacham i1 wsp., 2016), wykorzystanie wlasciwosci ekosysteméw do zarzadzania jakoscig
srodowiska wodnego jest koncepcja, ktora uksztattowala si¢ wczesniej (Zalewski i wsp., 1997;
Zalewski, 2000). RBN wywodzg sie jednoczesnie z inzynierii ekologicznej, ktora wykorzystuje
procesy zachodzace na terenach podmoktych w celu doczyszczania wody oraz $ciekow (Mitsch
i Jorgensen, 1989; 2003; Vymazal, 2007). Powyzsze kierunki wigzg si¢ rowniez z innym,
rozwijanym dynamicznie w ostatnich latach paradygmatem, ekonomig cyrkularng, ktora
wskazuje w jaki sposob zredukowaé emisj¢ zanieczyszczen poprzez efektywniejsze
wykorzystywanie zasobOw, ograniczanie powstawania odpadow czy tez ponowne
wykorzystywanie zuzytych produktow (Stahel, 2016). Idea ekonomii cyrkularnej odzwierciedla
si¢ rowniez w podej$ciu do ponownego wykorzystywania fosforu, co zostato przedstawione

W poprzednich rozdziatach.

Poprzez  zrozumienie ewolucyjnie uksztaltowanych procesow, regulujgcych
funkcjonowanie ekosystemow zaleznych od wody, ckohydrologia tworzy ramy do
zréwnowazonego zarzadzania zasobami wodnymi, a co za tym idzie, tworzenia i optymalnego
wdrazania RBN (Zalewski i wsp. 2002). W celu opracowania nowych EH-RBN, nalezy
skorzysta¢ z trzech regut ekohydrologii, ktore porzadkuja podejmowane dzialania i analizy
W logiczng calo$¢ (Zalewski i wsp., 2020). Stanowia jednocze$nie etapy strategii jak rowniez
wymiary dla analizy danych, ktére pozwalaja na zrozumienie ewolucyjnie uksztalttowanych

procesOw i zaproponowania rozwiazan.
I regula EH

Woda stanowi podstawe dla funkcjonowania proceséw biologicznych i geochemicznych
na naszej planecie. Zgodnie z koncepcja ABRC (Zalewski i Naiman, 1985), czynniki abiotyczne
peinia funkcje dominujaca w ksztattowaniu ekosystemu. Dlatego, pierwsza reguta ekohydrologii
wskazuje procesy hydrologiczne jako punkt wyjscia dla formutowania kompleksowych
rozwigzan. W hydrologii jako podstawowa jednostke przestrzenng uznaje si¢ zlewnig, czyli
obszar z ktorego wody trafiaja do odbiornika. Dlatego, ekohydrologia rozpatruje ekosystemy

z punktu widzenia zlewni, historycznie zachodzacych w niej proceséw hydrologicznych oraz
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stopnia ingerencji czlowicka w ich funkcjonowanie. Presja antropogeniczna zazwyczaj
sprowadza si¢ do modyfikacji procesdbw poprzez zaburzenie struktury przestrzennej
(morfologicznej Iub geologicznej) oraz wprowadzania do ekosystemow wodnych
zanieczyszczen. Procesy hydrologiczne to baza dla dalszego rozpatrywania struktury
ekosystemow, ale rowniez dla kwantyfikacji presji, ktorej rozpoznanie jest niezbedne dla
stworzenia rozwigzania. Przez kwantyfikacj¢ nalezy rozumiec¢ iloSciowe opisanie czasowo-

przestrzennych procesow i warunkow abiotycznych panujacych w zlewni.
IT reguta EH

Drugim krokiem jest analiza ekosystemow wystepujacych w skali zlewni oraz procesow
takich jak obieg pierwiastkow i transfer energii, w celu ich integracji z cyklem hydrologicznym.
Dla potrzeb klasyfikacji podejmowanych dziatan, wyrdznia si¢ ekosystemy, ktore bezwzglednie
nalezy chroni¢ ze wzgledu na ich unikalne walory, jak rowniez ekosystemy zmodyfikowane przez
cztowieka, tzw. nowe ekosystemy (novel ecosystems - Hobbs i wsp., 2006). W tych drugich,
funkcje ekologiczne zostaty silnie zmodyfikowane przez cztowieka, za$ ich odtworzenie, nawet
czesciowe, stanowi element strategii ekohydrologicznej oraz nasz cel dziatania. Zgodnie z zasada
podwojnej regulacji, ekosystemy pelnig istotng funkcje stabilizowania cyklu hydrologicznego
aich degradacja negatywnie wptywa na zasoby wodne. Poniewaz, ekohydrologia dazy do
zrozumienia 1 wykorzystania procesoOw od skali molekularnej do skali zlewni, drugg regule
ckohydrologii mozna rowniez rozpatrywa¢ na poziomie fundamentalnych procesow
biologicznych, geochemicznych i fizycznych. Ich funkcjonowanie gwarantuje prawidtowy obieg
pierwiastkow a takze wysoki potencjal do samooczyszczania, nawet w przypadku wystgpienia

ztozonych zanieczyszczen organicznych, takich jak substancje pestycydowe.
III regula EH

Trzecia reguta ekohydrologii w praktyce wykorzystuje wiedze uzyskana z dwoch
poprzednich. Dzigki identyfikacji presji, kwantyfikacji procesow ekohydrologicznych oraz
zrozumienia ich ewolucyjnego uksztaltowania w skali zlewni, istnieje mozliwos¢
zaproponowania rozwigzan systemowych. Oprocz tego, ten sam schemat logiczny moze by¢
zastosowany do tworzenia nowych EH-RBN, wdrazanych w skali lokalnej. W ramach EH-RBN
powstaly takie technologie jak Sekwencyjny System Sedymentacyjno-Biofiltracyjny (SSSB)
(Zalewski i wsp., 2012) oraz jego pozniejsze adaptacje dla oczyszczalni $ciekow (Kiedrzynska
i wsp., 2017) lub bogatych w osady sptywow powierzchniowych na terenach miejskich (Jurczak
i wsp., 2018). Z kolei dla obszaréw rolniczych, opracowane zostaty Wysokoefektywne Strefy
Ekotonowe (WSE) (Izydorczyk i wsp. 2013; Fratczak i wsp., 2019) czy tez technologie bazujace
na dziataniu barier denitryfikacyjnych (Bednarek i wsp. 2014; Mankiewicz-Boczek i wsp., 2017).
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Wykorzystujagc wiedz¢ na temat procesow ekohydrologicznych, istnieje mozliwos¢
uzyskania wysokiej efektywnos$ci na malej powierzchni. Wedtlug literatury, oczyszczalnie
hydrofitowe stosowane w obszarach miejskich, zazwyczaj muszg obejmowac powierzchni¢ 2-5%
zlewni, aby zapewni¢ odpowiednig efektywno$¢ usuwania zanieczyszczen (Schueler, 1992;
Shutes 1 wsp., 2004; Bratieres i wsp., 2008). Natomiast badania prowadzone na rzece Sokolowce
w Lodzi, wykazaly, ze dzicki odpowiedniej optymalizacji proceséw, zgodnie z zasadami
ekohydrologii, porownywalna lub nawet wigksza efektywno$¢ usuwania zanieczyszczen jest
osiggana w ekohydrologicznie zaadaptowanej oczyszczalni hydrofitowej, ktorej powierzchnia
jest 100 razy mniejsza od zalecanej (0,02% zlewni) (Zalewski i wsp., 2012; Szklarek i wsp.,
2018). Powyzszy przyktad pokazuje, ze znajomos$¢ zachodzacych w ekosystemie procesow jest
w stanie znie$¢ jedng z wdrozeniowych barier technologii ograniczajacych zanieczyszczenia,
czyli ograniczony dostgp powierzchni. Dynamiczny rozwoj ekohydrologii oraz zapotrzebowanie
na RBN, spowodowaty rowniez zmiany rynkowe i rozwo6j kompetentnych firm oferujagcych nowe
podejscie do zarzadzania zasobami wodnymi. Biorgc pod uwagg fakt, ze RBN stanowig zaledwie
1% ogblnych inwestycji w sektorze gospodarki wodnej (UN WWDR, 2018), rozwdj tych

technologii oraz wspotpraca nauki z sektorem prywatnym sg niezwykle istotne dla ich wdrazania.

W celu rozwijania bardziej efektywnych i trwalszych rozwigzan z zakresu EH-RBN,
W obszarze takich zanieczyszczen jak fosfor czy substancje pestycydowe, niezbgdne jest
doktadne zrozumienie tych fundamentalnych procesow. Gtowne procesy ksztaltujace potencjat

samooczyszczania w wodach powierzchniowych to:

1. procesy fizyczne, takie jak adsorpcja, fotoliza, sedymentacja, ulatnianie, rozcienczanie
i mieszanie,

2. chemiczne, takie jak stracanie i rozpuszczanie, reakcje redukujgco-utleniajace,
koagulacja, wymiana jonowa, adsorpcja chemiczna,

3. biologiczne, takie jak mineralizacja tlenowa i beztlenowa oraz asymilacja.

Wdrozenie efektywnych rozwigzan wymaga zrozumienia dynamiki wystepowania
zanieczyszczen w systemach rzecznych, ktéra zalezy m.in. od form uzytkowania zlewni
(Piniewski i wsp., 2015), obecnosci punktowych zZrodet presji (Kiedrzynska i wsp., 2014),
procesOw hydrologicznych (Wagner i Zalewski, 2000) oraz innych proceséw wewnatrz
kontinuum rzecznego, decydujacych o przemieszczaniu zanieczyszczen. Rzeki potozone
W zlewniach rolniczych moga cechowac si¢ obecno$cia zanieczyszczen pestycydowych
(Suckling 1 wsp., 1999; Smiley Jr. i wsp., 2014), jak réwniez wysokimi tadunkami fosforu,
zarOwno w formie czasteczkowej jak i rozpuszczonej (Withers i wsp., 2001; Perks i wsp., 2015).
Obecne rozwigzania ekohydrologiczne posiadajg wysoka efektywnos$¢ w zakresie usuwania

zwiazkéw azotu, szczegdlnie w obszarze wykorzystania procesu denitryfikacji (Mankiewicz-
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Boczek i wsp., 2017), a ich efektywno$¢ wobec zanieczyszczen fosforu, szczegolnie fosforanow,
wymaga optymalizacji (Kiedrzynska i wsp., 2017; Szklarek i wsp., 2018). Zwigzki pestycydowe
nie byly jeszcze badane wobec EH-RBN, jednak efektywno$¢ analogicznych sztucznych
mokradet zalezy gtownie od fizyko-chemicznych wlasciwosci substancji pestycydowych oraz
podatno$ci na biodegradacje (Dordio i Carvalho, 2013; Vymazal i Brezinova, 2015). Stad,
rozpoznanie czasoprzestrzennej dynamiki wystegpowania tych zanieczyszczen w zlewniach
poddanych presji rolniczej oraz hierarchizacja czynnikéw decydujacych o procesie

samooczyszczania, powinny stanowi¢ podstawe dla tworzenia nowych EH-RBN.

1.7.2.Procesy zwigzane z ograniczaniem zanieczyszczenia fosforem

Obieg fosforu w skali krajobrazu mozna ogélnie okres§li¢ jako naprzemiennie
wystepujaca mobilizacja i retencja (stabilizacja) (Newbold i wsp., 1983). To, ktora forma fosforu
dominuje, jest wypadkowa takich, przeciwstawnych procesow, jak asymilacja i uwalnianie,
adsorpcja i desorpcja, stracanie i rozpuszczanie oraz adwekcja i dyfuzja (Withers i Jarvie, 2008).
Réznica pomigdzy fosforem docierajacym do ekosystemu a tadunkiem, ktory go opuszcza mozna
okresli¢ jako pule poddang retencji. Dotyczy ona zardéwno asymilacji w tkankach i komoérkach,
kierowanej przez procesy biologiczne, jak rowniez akumulacji poprzez sorpcje i stracanie, stad
ostateczna efektywno$¢ akumulowania fosforu w ekosystemie rzecznym =zalezy od takich
czynnikoéw jak sktad chemiczny wod i osadow, warunki redoks oraz stopien rozwinigcia sieci
troficznej, czy dostgpnos¢ §wiatta (Murphy i wsp., 1983; Dunne i Reddy, 2005; Zhou i wsp.,
2005). Procesy fizykochemiczne, takie jak adsorpcja i desorpcja, przebiegaja szybciej niz
biologiczne (House, 2003). Za pelny cykl spirali zwigzanej z fosforem uznaje si¢ odcinek rzeki,
w ktérym fosforany zostana przeksztalcone do formy czasteczkowej (w tym organicznej),
a nastepnie zostang ponownie uwolnione do formy fosforanowej (P-PO4) (Withers i Jarvie, 2008).
Badania z wykorzystaniem radioaktywnych izotopéw fosforu wykazaty, ze czas jednego cyklu
moze by¢ wyrazany w sekundach, minutach lub godzinach w zaleznosci od typu rzeki
(Mulholland i wsp., 1985; 1997).

Procesy zachodzace w naturalnych ekosystemach staty sie inspiracja dla rozwinigcia
technologii oczyszczania $ciekow. Do gltownych metod, stosowanych w usuwaniu fosforu,
zalicza si¢ oczyszczanie biologiczne (Yang i wsp. 2018), chemiczng precypitacje i krystalizacje
(Huang i wsp., 2017), techniki membranowe (Furuya i wsp., 2017), wymiang jonowg (Bui i wsp.
2018) oraz adsorpcje (Leader i wsp., 2008). Rozwigzania chemiczne w usuwaniu fosforu bazuja
na precypitacji, powodowanej przez dodanie soli metali takich jak zelazo (Fe**), glin (AI**) i wapn
(Ca?"). Dodatkowo, proces stracania czesto jest wspomagany flokulacja, czyli wymuszonym
procesem tworzenia si¢ agregatow, wspierajacych proces odzyskiwania fosforu, na drodze
sedymentacji, filtracji i flotacji. Metody biologiczne usuwania fosforu w zasadzie polegaja na

akumulacji w biomasie, a nastepnie jej usunigciu. W tym celu wykorzystuje si¢ najczesciej glony,
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mikroorganizmy oraz rosliny (Ajmal i wsp. 2018). Szczegdlne znaczenie majg organizmy
akumulujace fosfor (PAO — Polyphosphate Accumulating Organisms), ktore mogg w swoich
komoérkach gromadzi¢ polifosforany. Oprocz warunkow oksydacyjno-redukujacych na
efektywnos$¢ biologicznej defosfatacji, wplyw ma réwniez proporcja dostgpnego zrodta wegla do
puli fosforandw, zawartos¢ lotnych kwasow thuszczowych, stezenie zwigzkoéw azotu, temperatura
oraz odczyn pH, dlatego prawidlowa kontrola tego procesu wymaga ciagltego pomiaru wielu

parametrow $ciekow, aby osiggna¢ maksymalng skuteczno$c.

W RBN, takich jak sztuczne mokradta, procesy usuwania fosforu przede wszystkim
obejmujg sorpcje, stracanie, akumulacje w biomasie oraz akumulacje w materii organicznej
i glebie (Mitsch i wsp., 1979; Vymazal, 2007). Warto jednak pamietac, ze proces biologicznego
usuwania fosforu, nie stanowi stabilnego rezerwuaru, poniewaz wraz z rozktadem materii
organicznej, wraca on do puli ogolnodostepnej (Vymazal, 2007), o ile system nie jest poddawany
odpowiednim zabiegom zwigzanym np. z wykaszaniem biomasy (lzydorczyk i wsp., 2015).
Efektywniejsze w procesie usuwania fosforu pozostaja czynniki fizyko-chemiczne, takie jak
sorpcja i precypitacja. Rowniez wtedy w ekosystemach wodnych moze dochodzi¢ do wtornego
uwalniania fosforu, szczegdlnie gdy dominujgcy udziat w immobilizacji posiadajg zwigzki glinu
i zelaza (Gale i wsp., 1994). Znana metoda rekultywacji jezior, czyli stosowanie zwiazkow zelaza,
pomimo wysokiej skuteczno$ci sorpcyjnej, niesie ze sobg ryzyko wtdrnego uwalniania
zanieczyszczen w okresie obnizenia potencjalu redoks (Kamp-Nielsen, 1974; Rydin, 2000).
Wyzwaniem w funkcjonowaniu RBN pozostaje rowniez saturacja kompleksow sorpcyjnych wraz
ze starzeniem si¢ systemu (Vymazal, 2007). Ma to odzwierciedlenie w wynikach badan, gdzie
niektoére z analizowanych systemow moga wrecz zwieksza¢ ilo$¢ fosforu w przeptywajacych
wodach (Taylor i wsp., 2006), za$ inne posiadajg niezadowalajaca efektywnosé¢ (np. 46% P-PO4
— Fink i Mitsch, 2007). Mechanizm wysycenia fosforem dotyczy wszystkich RBN
funkcjonujacych w otwartych ekosystemach wodnych, wiec nawet przy wysokiej pojemnosci
sorpcyjnej, bez zastosowania odpowiednich zabiegéw regeneracyjnych lub wymiany zloza, po
pewnym czasie wydajnos$¢ ulega obnizeniu (Vohla i wsp., 2011). Z tego powodu, uwaza sig¢, ze
oczyszczalnie hydrofitowe, posiadaja wysoki potencjal do usuwania azotu, lecz niski wobec
fosforu (Vymazal, 2007). Stad rowniez, optymalizacja efektywnosci EH-RBN stanowi wigksze

wyzwanie w zakresie usuwania fosforu niz azotu.

1.7.3.Metody ograniczania zanieczyszczen pestycydowych

Zgodnie ze strategia Zielonego Ladu Unii Europejskiej, w najblizszych latach podjete
zostang kolejne dziatania w celu ograniczania negatywnego wplywu zanieczyszczen
chemicznych na terenie Europy, zaréwno w kontekscie srodowiska jak i zdrowia czlowieka.
Zielona transformacja ma obja¢ wszystkie ogniwa tancucha, poczawszy od producentow, poprzez

dostawcow, a konczac na uzytkownikach substancji chemicznych, w tym pestycydow (EC, 2020).
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Wsérod innych dziatan na szczeblu administracyjnym zaleca si¢ modernizacj¢ systemu
monitoringu i oceny toksycznosci pestycydow, wprowadzenie systemu edukacji dla rolnikow
stosujacych SOR oraz natozenie nowych podatkéw na producentéw SOR (Schaffer i wsp., 2018).
Szeroko dyskutowany jest rowniez problem braku synergii pomiedzy dyrektywami UE,
szczegOlnie dyrektywa rolna, okre§lang jako Wspolna Polityka Rolna, z celami RDW
(Dz.U.UE.C.2020.324.28). Wérdd rozwigzan podaje si¢ m.in. sposoby kalkulacji doptat dla
rolnikéw z uwzglednianiem elementow ograniczajace presje rolnictwa na srodowisko (Schaffer
i wsp., 2018), takich jak np. strefy buforowe (lzydorczyk i wsp., 2015). W zakresie najlepszych
praktyk rolniczych, dziatania ktére powinny by¢ podejmowane na obszarze gospodarstw to m.in.
dazenie do redukcji erozji, ochrona owadow zapylajacych, konserwacja sprzgtu aplikacyjnego
i stosowanie metod zamiennych dla SOR (Holvoet, 2007). Powyzsze zmiany, rozumiane jako
legislacyjne, w znaczacym stopniu mogg przyczyni¢ si¢ do ograniczenia wystepowania substancji
pestycydowych w ekosystemach wodnych, jednak, przy obecnym modelu rolnictwa, catkowite
zaprzestanie uzycia pestycydow nie jest mozliwe a co za tym idzie, beda one nieustannie obecne
w srodowisku. Dlatego, niezwykle wazne jest aby rownocze$nie rozwija¢ inne metody usuwania
zanieczyszczen, np. takie jak RBN. W zakresie ograniczania zroédet punktowych, znang metodg
bioremediacji zanieczyszczen pestycydowych jest stosowanie zt6z aktywnych biologicznie,
okreslanych jako BIOBED w ktorych zachodzg intensywne procesy rozkladu i mineralizacji
zanieczyszczen z wykorzystaniem mikroorganizméw (Dias i wsp., 2020). Rozcienczone
pestycydy, jako popluczyny powstajace w procesie mycia sprzetu aplikacyjnego moga by¢
bezpiecznie utrzymywane w systemie BIOBED, az do czasu calkowitej biodegradacji.
Dodatkowo, dziatania zwigzane z ograniczaniem zanieczyszczen pestycydowych dotycza
stosowania stref buforowych oraz stref ekotonowych, obszaréw podmoktych, stosowania
odpowiednich technik oprysku aby redukowac przemieszczanie wraz z wiatrem oraz stosowania
zasad dobrej praktyki rolniczej (Reichenberger i wsp., 2007; Holvoet, 2007). Strefy ekotonowe
pomiedzy terenami rolniczymi a systemami wodnymi posiadajag udowodniong efektywnos$¢
w zakresie usuwania zwigzkow pestycydowych (Syversen i Bechmann, 2004; Aguiar i wsp.,
2015). Znane sg rowniez przyktady stosowania RBN, takich jak sztuczne mokradta (Dordio
i Carvalho, 2013; Vymazal i Brezinova, 2015; Liu i wsp., 2019). Kluczowym czynnikiem
w wigkszo$ci przypadkow jest czas retencji wodnej na terenie obszaru podmoktego lub strefy
buforowej, ktory okresla mozliwo$¢ biodegradacji zwiazkéw pestycydowych przez
mikroorganizmy jak rowniez temperatura decydujaca o aktywnosci biologicznej (Tournebize
i wsp., 2017; Liu i wsp., 2019). W naturalnych systemach tempo degradacji pestycydow zalezy
od substratu, temperatury, nastonecznienia, dostepnosci tlenu, obecnosci zwigzkéw biogennych,
podobienstwa chemicznego zanieczyszczen do innych zrodet energii dla mikroorganizmoéw oraz
ekspozycji na zanieczyszczenie w przesztosci (Warren i wsp., 2003). Jako gtéwne procesy,

ktérym podlegaja zanieczyszczenia w procesie samooczyszczania ekosystemow wodnych nalezy
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wymieni¢ sedymentacje, flokulacje, fotolize, adsorpcje, biodegradacje a takze asymilacje
w tkankach roslinnych (Stangroom i wsp., 2000; Vymazal i Brezinova, 2015). Z punktu widzenia
RBN, dwa najbardziej znaczace procesy, na ktore mozna mie¢ wpltyw projektujac system to
potencjat sorpcyjny oraz warunki do przeprowadzania biodegradacji (Holvoet, 2007). Niektorzy
autorzy wskazuja na dominujaca role procesow biotycznych, szczegdlnie roslin, zaangazowanych
w proces usuwania SOR (Elsaesser i wsp., 2011; Stehle i wsp., 2016). Dzigki licznym szlakom
metabolicznym rézne grupy mikroorganizméow sg w stanie degradowaé ztozone czasteczki
organiczne do form mineralnych. Biodegradacja moze prowadzi¢ zarowno do zmiany
toksycznosci lub catkowitej mineralizacji (Zipper 1 wsp., 1996, Kalwasinska i wsp., 2010).
Jednym z czynnikow decydujacych o efektywnosci procesu mineralizacji jest dostep do tlenu
(Vymazal i Brezinova, 2015). Aby jednak procesy biotyczne mogty zachodzi¢ w pelni wydajnie,
niezbedny jest wydluzony czas kontaktu, o ktorym decyduja pojemno$¢ systemu, rezim
hydrologiczny oraz potencjat sorpcyjny. Powierzchnia systeméw doczyszczania podlega wielu
ograniczeniom zewnetrznym, podobnie jak sam rezim hydrologiczny, dlatego w trakcie
konstruowania RBN najwiekszej regulacji podlega proces sorpcji. Stosowane sorbenty z jednej
strony wydtuzaja czas retencji zanieczyszczen, z drugiej za$ ograniczajg dostgpnos¢ dla
mikroorganizmow (Serensen i wsp., 2006). Nalezy jednak zwrdci¢ uwage na fakt, ze w systemach
rzecznych, podczas intensywnych opadéw moze dochodzi¢ do przemieszczania si¢ zwickszonych
tadunkow zanieczyszczen a wtedy, przy skroconym czasie retencji, przede wszystkim procesy
sorpcyjne odpowiadaja za immobilizacj¢ zanieczyszczenia, dostgpnego nastepnie w dhuzszym
oknie czasowym dla czynnikow biotycznych (Sahin 1 Karpuzcu, 2020). Obecnie
najpopularniejsza grupa sorbentow wobec zanieczyszczen pestycydowych sa zwigzki na bazie
wegla organicznego (Holvoet, 2007; Sopia A. i Lima, 2018). Szczegdlng popularno$é w ostatnich

latach zdobyt biowegiel (Yavari i wsp., 2015; Varjani i wsp., 2019).

1.7.4.Przepuszczalne Bariery Reaktywne i proces adsorpcji

Kluczowym elementem dla wszystkich z wyzej wymienionych rozwigzan jest
funkcjonowanie osrodkoéw przepuszczalnych, w ktérych wraz z przemieszczaniem si¢ wod
zachodzi usuwanie zanieczyszczenia. Szczegdlnym rodzajem tych osrodkow sg Przepuszczalne
Bariery Reaktywne (PBR, ang. Permeable Reactive Barriers), ktorych zastosowanie do niedawna
dotyczyto gléwnie oczyszczania wod gruntowych, szczegoélnie na obszarach sktadowania
odpadéw kopalnianych i substancji niebezpiecznych (Frade i wsp. 2018). Bariery stosowane
w wodach powierzchniowych zazwyczaj wykorzystujg materialy pochodzenia naturalnego takie
jak skaly wapienne i dolomitowe, ktorych dominujaca funkcja pozostaje adsorpcja i stracanie
fosforanow z toni wodnej (Zalewski i wsp., 2012; Izydorczyk i wsp. 2013, Szklarek i wsp. 2018).
Jedng z r6znic pomigdzy EH-RBN a oczyszczalniami hydrofitowymi czy sztucznymi mokradtami

jest wydzielenie strefy geochemicznej filtracji w osobny element uktadu. Tego typu konstrukcja
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ulatwia proces wymiany, bez uszkadzania obszaru biologicznie czynnego. Ograniczona
pojemno$¢ sorpcyjna, charakterystyczna dla osrodkow adsorbujacych zanieczyszczenia,
powoduje, ze wymiana zloza po przekroczeniu okre§lonej iloSci zakumulowanych
zanieczyszczen jest niezbedna, w celu zapewnienia dalszej efektywnos$ci calego systemu
doczyszczania wod. Dlatego, podstawowym wyzwaniem w zakresie projektowania nowych PBR
w wodach powierzchniowych, staje si¢ obnizenie ich masy przy jednoczesnym zachowaniu lub
zwickszeniu efektywnosci sorpcyjnej, co umozliwi ich efektywna wymiang przy niskim
naktadzie pracy. W ogoélnym ujeciu proces oczyszczania wody w PBR mozna okresli¢ jako
filtracje, ktéra jest opisana dla zto6z filtracyjnych stosowanych w uzdatnianiu wody. Pod
wzgledem procesow fizycznych i biochemicznych zachodzacych w zlozu mozna wyrdznié
(Nawrocki i wsp., 2000):

a) cedzenie zawiesin na powierzchni ztoza filtracyjnego, podczas zatrzymywania
czasteczek o rozmiarach wigkszych niz Srednice porow miedzyziarnowych

b) sedymentacj¢ zawiesin w wyniku r6znicowania liniowej predkosci przeptywu

¢) dyfuzje najdrobniejszych czastek (mniejszych od 10® m), nie podlegajacych
sedymentacji na powierzchni ziaren ztoza

d) powstawanie wigzan fizycznych i chemicznych pomiedzy czastkami zawiesiny
a materialem filtracyjnym

e) wzrost biofilmu na powierzchni ztoza, adsorpcja zanieczyszczen do powierzchni
biofilmu oraz proces biodegradacji kontrolowany przez konsorcja mikroorganizméow

f) wyplukiwanie czgstek osadu i biofilmu z powierzchni zloza przez sity wywolane

przeptywem wody

Jako materialy filtracyjne w procesach uzdatniania wody stosuje si¢ materialy nie
wprowadzajace do wody substancji toksycznych oraz odporne mechanicznie na kruszenie
i Scieranie a jednocze$nie o wysokim potencjale soprcyjnym. Znane sa materiaty pochodzenia
syntetycznego, naturalnego jak i materiaty odpadowe (Vohla i wsp., 2011; Eljamal i wsp. 2013).
W procesie adsorpcji pomiedzy faza stalg a cieczg uczestnicza nie tylko czasteczki substancji
rozpuszczonej (np. P-PO.), ale rowniez czasteczki rozpuszczalnika i inne jony mogace
oddziatywac¢ na caly proces (Pap i wsp., 2020a; Liu i wsp., 2012). Adsorpcja moze odbywac si¢
na drodze oddziatywania elektrostatycznego, poprzez tworzenie warstwy jonow o jednakowym
tadunku na czasteczce adsorbentu, co w drodze wyrdéwnania tadunku, moze prowadzi¢ do
powstania nowej warstwy jonéw o przeciwnym tadunku uwolnieniu przez adsorbent do roztworu
jonow o tym samym tadunku. Adsorpcja chemiczna zachodzi gdy powstajg wigzania chemiczne
pomiedzy powierzchnig a czasteczkami. Entalpia sorpcji chemicznej jest o rzad wielkosci wyzsza
niz sorpcji fizycznej, dlatego charakteryzuje si¢ wyzsza trwatoscia. Na proces adsorpcji wplywa
réwniez pH (Gunawan i wsp., 2010). Dla przyktadu, przy niskim pH, fosforany wystepuja
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glownie w formie H3POs, a nie w formie negatywnie natadowanych jonéw HoPQOs, CO sprzyja
dodatkowemu przyciaganiu do powierzchni adsorbentu. Przyktadem chemicznej sorpcji jest
oddziatywanie jony fosforu, ktore mogg pehi¢ funkcje donorow elektronow dla jonéw wapnia,
tworzac w ten sposoOb wigzania jonowe (Pap i wsp., 2020a). Z kolei metody stracania
(precypitacji), polegaja na wprowadzeniu do wody zwigzkéw, ktore reagujac ze sktadnikami
jonowymi w wodzie, tworza zwigzki trudno rozpuszczalne. Fosforany sg obdarzone tadunkiem
ujemnym, dlatego wigzac si¢ z dodatnio natadowanymi metalami, wytragcaja si¢ w formie
precypitatu. Najczesciej do precypitacji w oczyszczalniach §ciekow stosuje si¢ zwiazki zelaza
(Fe*"), glinu (AI*") i wapnia (Ca*). Warto zauwazy¢, ze kazdy z metali ma inne optimum pH dla
formowania nierozpuszczalnych soli z fosforanami (Kroiss i wsp., 2011). Przy zastosowaniu
wapnia, mozna otrzyma¢ hydroksyapatyt wapnia, ktory jest zwigzkiem trudno rozpuszczalnym.
Reakcja fosforu z magnezem i amonem, prowadzi roéwniez do powstania trwatego precypitatu,
struwitu. Przez lata, proces formowania struwitu stanowit duze utrudnienie dla prawidtowego
funkcjonowania oczyszczalni Sciekow, lecz na fali poszukiwania nowych zrodet fosforu, struwit
okazal si¢ efektywnym materiatem nawozowym, powodujac rozwoj technologii dazacych

specjalnie do wytracania fosforu wtasnie w tej formie.

Wysoki potencjal przepuszczalnych barier i osrodkéw sorpcyjnych w usuwaniu
zanieczyszczen jest wykorzystywany zardowno w EH-RBN jak i innych systemach
podczyszczania wody. Jak wykazano powyzej, istniejg jednak wyrazne ograniczenia w ich

stosowaniu, co powoduje, ze pelny potencjat tej technologii nadal nie jest wykorzystywany.
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2. Hipotezy i cele badawcze

Niniejsza dysertacja wykorzystuje podstawy teoretyczne ekohydrologii dla tworzenia

i optymalizacji Rozwigzan Bliskich Naturze, niezbednych do redukcji presji generowanej przez

systemy rolnicze oraz poprawy stanu ekologicznego ekosystemdéw wodnych zgodnie z Ramowa

Dyrektywa Wodng Komisji Europejskiej. Punktem wyjscia dla rozprawy sg dwie hipotezy:

H1:

H2:

Czasoprzestrzenne wystgpowanie substancji pestycydowych i biogenéw w systemach
rzecznych jest uwarunkowane charakterystyka uzytkowania zlewni oraz cyklem

hydrologicznym.

Analiza dynamiki procesow ekohydrologicznych w systemach rzecznych umozliwia
opracowanie 1 optymalizacjc Rozwigzan Bliskich Naturze dla ograniczania

zanieczyszczen pestycydowych 1 biogennych.

Weryfikacja powyzszych hipotez zostata przeprowadzona poprzez nastepujace cele,

obejmujace zarowno badania podstawowe jak i aplikacyjne (Rycina 3):

1. Analiza czasoprzestrzenna wyst¢gpowania zanieczyszczen pestycydowych i biogennych

oraz dynamiki proceséw samooczyszczania w systemach rzecznych poddanych presji
sadownictwa i rolnictwa.

Okreslenie wplywu charakterystyki uzytkowania zlewni pod wzgledem struktury
przestrzennej, na wystgpowanie w rzekach zanieczyszczen takich jak fosfor oraz
substancje pestycydowe.

Okre$lenie podstawowych proceséw abiotycznych, ktore decyduja o usuwaniu
zanieczyszczen  pestycydowych i fosforu w  badanych  zlewniach oraz
W Ekohydrologicznych Rozwigzaniach Bliskich Naturze.

Opracowanie i optymalizacja Przepuszczalnych Barier Reaktywnych dla zwiekszenia
potencjalu  Ekohydrologicznych Rozwigzan Bliskich Naturze w  usuwaniu

zanieczyszczen fosforu i substancji pestycydowych.
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Tworzenie nowych
technologii i dziatania
systemowe

Dynamika zmian i
oddziatywania

Monitoring
zanieczyszczen

¥l

Analiza Monitoring w skali Porownanie
punktowa zlewni zroznicowanych zlewni

Badania
aplikacyjne

Badania
podstawowe

Rycina 3. Cele pracy obejmuja zarowno badania podstawowe, zwigzane z monitoringiem

prowadzonym w skali wybranych punktow w systemach rzecznych i okresleniem dynamiki

procesow ekohydrologicznych w skali zlewni, jak rowniez badan aplikacyjnych obejmujacych

tworzenie nowych technologii w oparciu 0 zgromadzone dane empiryczne z czterech

analizowanych zlewni.
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3. Teren badan

W celu rozpoznania presji z jaka zanieczyszczenia rolnicze oddzialuja na male rzeki,
wytypowano cztery zlewnie, zlokalizowane w makroregionie Wzniesien
Potudniowomazowieckich w Nizinie Srodkowopolskiej. Kryterium przyjetym dla wyboru zlewni
byt udziat terendéw rolniczych o zroznicowanym wystepowaniu upraw sadowniczych w pokryciu
terenu (Tabela 1). Analiza satelitarna zlewni zostata przeprowadzona przy uzyciu programu
QGIS (wersja 3.1.). Dane na temat pokrycia terenu zostaty pozyskane z bazy Corine Land Cover
(CLC) w siatce 25 m x 25 m. Dodatkowo, wykorzystywano zdjecia satelitarne Google Earth oraz
z serwisu internetowego geoportal.gov.pl.

1 Zlewnie

— Rzeki
[ Zespoly Przyrodniczo Krajobrazowe
I Rezerwaty
582010 588010 594010 600010 606010 612010 618010 e Pomniki Przyrody
0 5 10 15 20 25 km [ Obszary Specjalnej Ochrony
[ IEaaaa— - [ Parki Krajobrazowe

[ Korytarze Ekologiczne
Rycina 4. Mapa przedstawiajaca badane zlewnie (1-4) wraz z formami ochrony przyrody

wystepujacymi na tym terenie. Rycina zostata przygotowana w programie QGIS.

Na terenie zlewni pierwszej, nie wystepuja formy ochrony przyrody, za wyjatkiem
pomnika przyrody. Na potnoco-wschodnim obszarze zlewni drugiej znajduje si¢ rezerwat
przyrody w postaci modrzewiny o powierzchni 3,25 km?. Z kolei dolny odcinek rzeki Mogielanki
(zlewnia druga) o powierzchni 6,33 km? jest zaklasyfikowany jako Zespot Przyrodniczo
Krajobrazowy ,,Dolina Rzeki Mogielanki”. W obrebie zlewni drugiej znajduje si¢ rowniez kilka
stanowisk Pomnikéw Przyrody. Na terenie zlewni trzeciej, podobnie jak w przypadku pierwszej,
wystepuja jedynie stanowiska Pomnikow Przyrody. Zachodnie tereny zlewni czwartej przecina

Korytarz ekologiczny ,,Dolina Wisty — Dolina Pilicy). Z kolei na wschodnim obszarze znajduje
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si¢ Obszar Specjalnej Ochrony ,,Dolina Dolnej Pilicy”. Duzy obszar po stronie poludniowej, jest

pokryty przez otuling Spalskiego Parku Krajobrazowego (Rycina 4). Litologia terenu wszystkich

badanych zlewni posiada zblizong charakterystyke. Jest to dominacja glin zwatowych, ich

zwietrzelin oraz piaskow i zwiréw lodowcowych jak rowniez piaskow i zwirdw sandrowych.

Rzadziej spotka¢ mozna zwiry, piaski, gtazy i gliny moren czotowych oraz piaski, muty i zwiry

0zow. Doliny rzeczne w wickszosci charakteryzowane sg jako piaski, zwiry, mady rzeczne oraz

torfy 1 namuty (Panstwowy Instytut Geologiczny).

Tabela 1. Udziat poszczegdlnych klas pokrycia terenu wg. danych Corine Land Cover (2018%)

wyrazony w procentach na obszarach badanych zlewni.

zlewnial zlewnia2 zlewnia3 zlewnia4 kolor
Tereny antropogeniczne 3,45 2,72 3,9 2,47 [
Grunty orne 21,89 11,68 50,5 57,25 —
Sady i plantacje 58,72 62,88 20,73 0,07 | —
Laki i pastwiska 3,19 2,51 7,52 6,16 —
Obszar upraw mieszanych 8,54 10,23 10,34 8,74 —
Lasy i ekosystemy seminaturalne | 4,15 9,92 7,04 25,35 |

! Projekt Corine Land Cover 2018 w Polsce zostal zrealizowany przez Instytut Geodezji i Kartografii
i sfinansowany ze $rodkéw Unii Europejskiej. Wyniki projektu zostaly pozyskane ze strony internetowe;
Gtownego Inspektoratu Ochrony Srodowiska clc.gios.gov.pl.

36



i Sfpen 5T
Tereny antropogeniczne )

Grunty orne

Sady i plantacje

Obszar upraw mieszanych
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—
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—
1

Lasy i ekosystemy seminaturaine

Rycina 5. Mapa przedstawia zroznicowanie badanych zlewni pod wzgledem charakterystyki

uzytkowania powierzchni wg. danych Corine Land Cover (2018). Cyframi zaznaczono punkty

monitoringu zlewni od 1 do 12.

Wyznaczono 12 stanowisk monitoringowych (Rycina 5), z ktoérych 7 obejmowato
zlewni¢ 1, po jednym przyporzadkowano dla odptywow zlewni 2 i 3 oraz 3 stanowiska dla zlewni
4. Zlewnia pierwsza zostata poddana najdoktadniejszemu monitoringowi w celu okreslenia
dynamiki przemieszczania si¢ zanieczyszczen w zlewni o wysokiej homogennosci krajobrazu
(duzy udziat sadow, brak stref buforowych). Kazda ze zlewni byta monitorowana na stanowisku
odptywu do rzeki Pilicy, w celu okre$lenia tadunku zanieczyszczen wnoszonych do Pilicy oraz
porownania zlewni uzytkowanych w rézny sposob. Stanowisko nr 1 zlokalizowano w goérne;j
zlewni rzeki Rykolanki, ktéra jest okre§lana rowniez w niektéorych dokumentacjach jako
Dyléwka. Stanowisko numer 2 jest polozone ok. 1200 m ponizej pierwszego. Rzeka w tym
miejscu przeptywa w ok. 70% przez obszar o rozbudowanej drzewiastej strefie ekotonowej.
W sasiedztwie cieku znajduja si¢ trzy stawy, lecz brak informacji o ewentualnym zarybianiu.
Ponizej st. 2 (ok. 5 m) znajduje si¢ doptyw — kanat (st. 3), o dlugosci ok. 600m, ktéry odprowadza
podczyszczone $cieki z zaktadu zajmujacego si¢ przetworstwem owocow 1 warzyw. Punkt ten
stanowi zrodto zanieczyszczen dla rzeki, dlatego w celu okreslenia jego wplywu wyznaczono
kolejne stanowisko (4) 250 metréw ponizej. St. 5 jest wyznaczone 10 000 metréw ponizej. Na
tym odcinku rzeka przez ok. 20% biegu prezentuje charakter naturalny, z wyraznie zarysowang
doling o niskim stopniu zdegradowania. Ok. 1 300 m ponizej st. 5 nastgpuje doplyw rzeki
Borowki, ktorej dtugos¢ catkowita to ok. 8 500 metrow. Ostatnie stanowisko zlewni pierwszej

(7) znajduje si¢ w odlegtosci ok. 600 m od ujscia do Pilicy i 5 000 m ponizej st. 6. Tu rowniez
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dolina rzeczna miejscami przybiera naturalny charakter, na zdjg¢ciach satelitarnych dostrzec
mozna $lady po dawnym meandrowaniu rzeki oraz starorzecza. Stanowisko 8 (rzeka Mogielanka)
i 9 (rzeka Rokitna) znajdujg si¢ w dolnych odcinkach rzek, odpowiednio 1 400 i 350 metrow
powyzej ujscia do Pilicy. St. 10 potozone jest w gornej czgéci rzeki Luboczanki. Nastepnie po ok
3 700 m taczy si¢ ze swoim prawobrzeznym doplywem (st. 11). Stanowisko zamykajace zlewnig
(12) jest zlokalizowane 4 300 m ponizej, za$ uj$cie do Pilicy znajduje si¢ 850 metréw ponize;j.
Na ostatnim odcinku (ok. 2 500 m.) rzeka jest skanalizowana i pozbawiona stref ekotonowych.
Wszystkie porownywane rzeki majg zblizony charakter (tabela 2) i sg klasyfikowane jako typ 17,
czyli potok nizinny piaszczysty na utworach staroglacjalnych, zgodnie z typologia wod
powierzchniowych przedstawiona w Rozporzadzeniu Ministra Srodowiska z dnia 22 lipca 2009
r. Typ 17 charakteryzuje si¢ spadkiem koryta w zakresie 1-5 promili, dtugimi odcinkami
0 spokojnym nurcie z krotkimi bystrzynami. Substrat dna to przede wszystkim piasek i zwir,
W obszarach plos it, za$ na bystrzynach moga pojawi¢ si¢ kamienie. Przewodnictwo okreslono

w zakresie 350 — 500 uS cm™, za$ pH 6 — 8,2 (Blachuta i wsp., 2010).

Nalezy podkresli¢, ze ogolny stan wybranych do monitoringu rzek jest okreslany przez
Panstwowy Monitoring Srodowiska jako zty. Stan chemiczny we wszystkich rzekach zostat
okreslony jako ponizej dobrego, za$ stan ekologiczny w rzekach Rykolance i Mogielance jako

staby, a Rokitnie i Luboczance jako umiarkowany (Tabela 3).
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Tabela 2. Podstawowe dane na temat powierzchni zlewni oraz dtugosci gtownych ciekéw. Opracowane na podstawie danych Panstwowego Monitoringu

Srodowiska, prowadzonego przez Gléwny Inspektorat Ochrony Srodowiska.

Punktow Powierzchnia ]
] Kod JCWP Glowny ciek Dhugo$¢ [km]
poboru zlewni [km?]
Zlewnia 1 7 162,0 PLRW?2000172549329 Rykolanka 58,0
Zlewnia 2 1 225,4 PLRW200017254929 Mogielanka 73,8
Zlewnia 3 1 92,3 PLRW?200017254789 Rokitna 27,1
Zlewnia 4 3 114,3 PLRW200017254769 Luboczanka 37,9

Tabela 3. Jako$¢ wod analizowanych zlewni w $wietle Ramowej Dyrektywy Wodnej. Tabela zostata opracowana na podstawie danych Panstwowego

Monitoringu Srodowiska, prowadzonego przez Glowny Inspektorat Ochrony Srodowiska.

Klasa
elementow Obserwacje Klasa elementow Klasyfikacja stanu / Klasyfikacja stanu Ocena stanu
biologicznyc hydromorfologiczne fizykochemicznych | potencjatu ekologicznego chemicznego JCWP
h
Badane Gléwny Stan / potencjal .
) . Rok | Klasa | Indeks | WK | Klasa Klasa Klasa ) Stan chemiczny Ocena
zlewnie ciek ekologiczny
. 0,63
Zlewnia 1l | Rykolanka | 2018 0,197 A 2 >2
. 0,61
Zlewnia 2 | Mogielanka | 2018 0,717 3 >2
Zlewnia 3 Rokitna 2019 0,614 | 0,53 3 >2 Umiarkowany
Zlewnia 4 | Luboczanka | 2019 3 0,598 | 0,53 3 2 3 Umiarkowany 2019
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Zdjecie 1. Stanowisko 1 zlokalizowane w zlewni rzeki Rykolanki. Na zdjeciach wida¢ uprawy

sadownicze, gtownie jablonie, ktére dominujg w krajobrazie zlewni.

Zdjecie 2. Stanowisko 2 (prawe gorne zdjgcie) oraz 3 (zdjecie po lewo). Na zdjgciu (prawe dolne)

pokazujacym potaczenie obydwu ciekdéw mozna dostrzec réznice w kolorystyce. St. 3 znajduje
si¢. w kanale transportujagcym podczyszczone S$cieki z zaktadu przetworstwa owocowo-

warzywnego.
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Zdjecie 3. Stanowisko 4 zlokalizowane w rzece Rykolance, ok. 100 metréw ponizej punktu

doptywu punktowego zanieczyszczenia.

Zdjecie 4. Stanowisko 5 jest zlokalizowane w rzece Rykolance 10 km ponizej punktu 4. Zlewnia

bezposrednia w tym miejscu ma charakter mieszany i obejmuje oprocz sadow rowniez rosliny

okopowe i zbozowe.
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Zdjecie 6. Stanowisko 7 to ostatni punkt monitoringowy na rzece Rykonalce, potozony ok. 600

m od ujscia do Pilicy. Dodatkowa forma presji w tym obszarze jest nieuzytkowana konstrukcja

pigtrzaca, ktora funkcjonowata dla potrzeb mtyna wodnego.
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Zdjecie 7. Stanowisko 8 jest zlokalizowane na ujsciu rzeki Mogielanki, ok. 1 400 m od Pilicy.

Jest to kolejna monitorowana zlewnia potozona na zachdd od poprzednie;.

Zdjecie 8. Stanowisko 9 jest zlokalizowane na rzece Rokitnie ok. 350 m od ujscia do Pilicy. Jest

to kolejna monitorowana zlewnia.
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Zdjecie 9. Stanowisko 10 jest zlokalizowane na rzece Luboczance, w zlewni uzytkowanej

rolniczo a zdominowanej przez rosliny zbozowe i okopowe.

Zdjecie 10. Stanowisko 11 to prawobrzezny doptyw rzeki Luboczanki, rzeka Rzeczyca.
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Zdjecie 11. Stanowisko 12 jest zlokalizowane ok. 850 m od ujscia rzeki Luboczanki do Pilicy.
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4. Materialy i metody

Monitoring analizowanych systemow rzecznych byt prowadzony w okresie od kwietnia
2018 roku do lipca 2019 roku. tacznie przeprowadzono 12 wyjazdéw terenowych. Dane
meteorologiczne dla badanego obszaru uzyskano z portalu Instytutu Meteorologii i Gospodarki
Wodnej, korzystajac ze stacji Dabrowka Stara (251200270), ktora jest potozona na terenie zlewni
rzeki Rykolanki.

Realizujac monitoring in situ analizowano parametry fizyko-chemiczne wody oraz
przeptyw w korycie rzecznym. W celu analizy ilosciowej zanieczyszczen probki wody pobierano
i transportowano do laboratorium. Pobdr probek wody do analizy substancji pestycydowych
odbywat si¢ z wykorzystaniem czystych, zakrecanych, szklanych butelek o objetosci 1000 ml.
Przed poborem docelowym, probki byly trzykrotnie ptukane z uzyciem wody z miejsca poboru.
Nastepnie umieszczajac butelke ok. 10 cm pod powierzchnig lustra wody otworem skierowanym
w stron¢ kierunku splywu rzeki dokonywano poboru. Oddzielnie pobierano wode do butelki
ztworzywa sztucznego (PET) o objetosci 1000 ml, do wykonania analiz substancji
rozpuszczonych i form catkowitych zwigzkow biogennych, atakze zawiesiny. Probki
transportowane do laboratorium byly przechowywane w temperaturze od 4°C do 6°C, nastepnie

w ciggu 24 godzin poddawane analizie.

4.1. Pomiar parametréw fizyko-chemicznych
Parametry fizyko-chemiczne, takie jak temperatura (°C), poziom tlenu rozpuszczonego
(mg-dm™), przewodnictwo elektrolityczne (SPC — Specific Conductance,, uS-cm™), pH oraz
zasolenie analizowano in situ z wykorzystaniem miernika YSI Professional Plus (Xylem Inc.,
Yellow Springs, Stany Zjednoczone). Pomiary prowadzone byly w przypowierzchniowej
warstwie wody, okoto 20-30 cm ponizej lustra wody, w godzinach 9 -14, na wszystkich

stanowiskach badawczych.

4.2. Pomiar parametréw hydrologicznych
Pomiar przeptywu wykonano na stanowiskach 1, 2, 3, 4, 6 i 7 w zlewni rzeki Rykolanki
(zlewnia 1). Zastosowano miernik dopplerowski Flow Tracker Acoustic Doppler Velocimeter
(Sontek, Stany Zjednoczone). W miejscach gdzie warunki nie umozliwiaty przeprowadzenia
analizy z wykorzystaniem miernika, przeplywy mierzone byly metoda ptywakowa, gdzie za
dhugo$¢ odcinka pomiarowego przyjmowano czterokrotnos¢ szerokosci koryta. Pomiaru

dokonywano w pigciu powtorzeniach i usredniano.

4.3. Zawiesina ogdlna i zawieszony wegiel organiczny
Probki wody, o znanej objetosci, filtrowane byly przy uzyciu pompy membranowej, na
saczkach z bibuty szklanej Whatman typu GF/C (§rednica porow ¢ 1.2 um), ktore nastgpnie byty

suszone w temperaturze 105°C przez 4 h w celu oznaczenia zawartosSci zawiesiny ogolnej
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(rumowisko unoszone). W celu analizy zawartosci Zawieszonego Wegla Organicznego (ZWO),
saczki byly poddane procesowi zweglania w temperaturze 500°C, réwniez w czasie 4 h,

a nastgpnie wazone.

4.4. Analiza substancji pestycydowych

Badania pozostatosci pestycyddw przeprowadzono przy wspotpracy z Zaktadem Badania
Bezpieczefstwa  Zywnosci  Instytutu  Ogrodnictwa-Panstwowy  Instytut  Badawczy
w Skierniewicach, ktory posiada certyfikat akredytacji laboratorium badawczego nr AB 757
nadany przez Polskie Centrum Akredytacji, potwierdzajacy spelnienie wymagan normy PN-EN
ISO/IEC 17025:2005. Analiza ilo§ciowa pozostatosci SOR w wodzie zostala wykonana
akredytowang metoda PB-02, polegajaca na bezposrednim nastrzyku probki wody przy uzyciu
techniki chromatografii cieczowej, sprzezonej z tandemowa spektrometria mas (LC-MS/MS).
Procedura walidacyjna i kontrola jakosci zastosowanej metody analitycznej spelniaty wymagania
dokumentow SANTE/11813/2017, SANTE/12682/2019 (SANTE, 2017; 2019). Probki wody
analizowano przy uzyciu: chromatografu cieczowego Agilent Technologies 1200 HPLC Series
wyposazonego w detektor masowy 6410 Triple Quad LC/MS, autosampler 1200 Series, rozdziat
nastepowat na kolumnie Eclipse Plus C18, 100 mm x 2,1 mm, 1,8 pum i chromatografu
cieczowego Agilent Technologies 1260 HPLC Infinity Series wyposazonego w detektor masowy
6460 Triple Quad LC/MS, autosampler 1200 Series, rozdzial nastepowat na kolumnie Eclipse
Plus C18, 100 mm x 2,1 mm, 1,8 um, dla detekcji specyficznych herbicydow. Wykorzystywana
metoda nie ma zastosowania dla osadow i gleb, gdzie wymaganym etapem jest ekstrakcja
Z wykorzystaniem rozpuszczalnikow organicznych. L.acznie analizowano 95 substancji czynnych

SOR.

Dane na temat toksyczno$ci substancji pestycydowych oraz ich wilasciwosci fizyko-

chemicznych pozyskano z takich baz danych jak:

e PPDB - IUPAC (International Union of Pure and Applied Chemistry)
http://sitem.herts.ac.uk/aeru/iupac/atoz.htm),

e PubChem (https://pubchem.ncbi.nim.nih.gov/),

e FEuropejska Agencj¢ ds. Chemi (ECHA - https://echa.europa.eu/pl/information-on-
chemicals) o

e Baza danych Unii Europejskiej (https://ec.europa.eu/food/plant/pesticides/eu-pesticides-
db_en)

e ECOTOX - baze danych Agencji Ochrony Srodowiska Stanéw Zjednoczonych
(https://cfpub.epa.gov/ecotox/).
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4.5. Oznaczenie azotu i fosforu ogolnego

Oznaczanie form ogdlnych wykonywano na probkach niefiltrowanej wody. Oznaczenie
ilosciowe fosforu ogolnego (Poy) zostalo wykonane zmodyfikowana metoda molibdenianowa
z kwasem askorbinowym (Golterman, 2007). Mineralizacj¢ prowadzono przy uzyciu preparatu
Oxisolve (Merck, Darmstadt, Niemcy) w mineralizatorze (Merck MV 500 Microwave Digestion
System) w czasie 60 sekund. Pomiaru absorbancji dokonywano w spektrofotometrze (Thermo
Scientific BioMate 3S UV/Vis) przy dlugosci fali 690 nm. W odniesieniu do krzywej
kalibracyjnej okreslono warto$ci fosforu ogdlnego w probie. Azot ogdlny (Nog) 0znaczano
metoda mineralizacji nadsiarczanem oraz wytworzeniem barwnego kompleksu z kwasem
chromotropowym, ktérego absorbancja byta mierzona na spektrofotometrze przy dtugosci fali
410 nm (DRB200, Hach, Stany Zjednoczone). Wykorzystano gotowy zestaw odczynnikow do
oznaczania Nog W przedziale 0-25 mg-dm™. W przypadku przekroczenia wartosci granicznej dla
odczytu, rozcienczano probe i procedure powtarzano, zgodnie z protokotem metody 10071

(dostepna na stronie internetowej firmy Hach).

4.6. Analiza form jonowych

W wodzie filtrowanej oznaczano zawarto$¢ rozpuszczonych jondéw, w tym jondw
amonowych (NH,), azotynowych (NO_), azotanowych (NQ3), fosforanowych (PO.) za pomoca
chromatografii cieczowej przy uzyciu chromatografu Dionex ISC-1000 (DIONEX). Aniony
analizowano na kolumnie JonPac AS22 2x250 mm, za$ kationy na kolumnie Dionex JonPac CS16
5x250 mm. System byl wyposazony w kolumny ochronne (CG18 dla kationow i AG22 dla
anionow) oraz supresor CSRS-ULTRA II dla kationéw i ASRS-ULTRA 1I dla anionow. Jako
eluenty zastosowano 16 mM kwas metylosulfonowy dla analizy kationéw oraz mieszanine 4,5
mM weglanu sodu i 1,4 mM wodoroweglanu sodu dla anionéw. Elucja izokratyczna byta
prowadzona w temperaturze 30 °C przy predkosci przeptywu 1 ml-min® dla anionéw
i wtemperaturze 40 °C dla kationow, zgodnie z =zaleceniami producenta kolumn
chromatograficznych. W celu wyznaczenia krzywej kalibracyjnej stosowano standardy dla
anionéw i kationéow (DIONEX). Limit detekcji wynosit 1 pg-dm? za$ limit kwantyfikacji

10 pg-dm™ dla badanych anionéw i kationow.

4.7. Analiza efektywnoSci sorpcyjnej, pojemnoSci sorpcyjnej oraz kinetyki reakcji
W celu analizy proceséw sorpcji testowanych materialow, wykonano testy naczyniowe
w kolbach Elemayera o objetosci 300 ml przy ustalonym st¢zeniu wyjsciowym P-POs 1 i 2
mg-dm?. Stezenia te przygotowano z roztworu fosforanu diwodoropotasu (KH-POs; M=136,09
g-mol®) w wodzie dejonizowanej (v = 200 ml). Dla zanieczyszczen pestycydowych,

reprezentowanych przez zwigzek MCPA (kwas 4-chloro-2-metylofenoksyoctowy) 50 pg-dm.
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Do przygotowanego roztworu dodawano odwazone sorbenty, przy czym materialy
sypkie, w formie proszku testowano w masie 3 g za$ materiaty o $rednicy powyzej 1 cm w masie
ok. 10 g Wsérod badanych materiatow sorpcyjnych wykorzystywano skaty dolomitowe
(z r6znych kopalni, tabela 4), kalcyt, zeolit, biowegiel oraz wegiel aktywny. Dolomity pozyskano
bezposrednio od producentdw, kalcyt uzyskano od firmy APRS sp. z 0.0., za$ pozostale materiaty

zakupiono jako preparaty komercyjne.

Tabela 4. Charakterystyka zastosowanych dolomitéw w badaniu efektywnos$ci sorpcyjne;j.

Pochodzenie dolomitu Odmiana CaO MgO gestose uziarnienie
nasypowa
[Mg m]
Kopalnia Re¢dziny 5 30 20,5 --- 0,5-2mm
Kopalnia Jozefinka 5 33 19,1 1,61 0,5-2mm
Kopalnia Laskowice 5 30 20 0,5-2mm

Nastepnie, roztwor wraz z testowanym sorbentem inkubowano w czasach od 24 do 48
godzin jednoczes$nie wytrzasajac (ok. 120 rpm). Jako kontrole stosowano materiaty sterylizowane
w celu wykluczenia funkcji mikroorganizméw w usuwaniu fosforanéw, kontrole negatywng
przeprowadzong z wodg destylowang oraz kontrolg pozytywng, z obecnym stezeniem fosforanow
za$ bez materiatu sorpcyjnego. Utrzymywano jednorodne warunki inkubacji tj. temperatura 22
°C 1 brak dostepu $wiatla stonecznego. Dla fosforanéw, oprocz testow w wodzie destylowane;,
przeprowadzono rowniez testy z wykorzystaniem sztucznej wody jeziornej, przygotowanej
zgodnie z przepisem Smith i wsp. (2002). Przeprowadzono 16 testow sorpcyjnych, zas usrednione

parametry fizykochemiczne uzyskiwanej wody przedstawiono w tabeli 5.

Tabela 5. Zestawienie podstawowych parametrow przygotowywanych roztwordw, ktore stuzyty

do testowania efektywnosci sorpcyjnej preparatu BioKer.

Rodzaj Temperatura | Alkaliczno$¢ | Zawarto$¢ Ca Stezenie obj.
pH Absorbancja | PO, [mg HCI
roztworu [°C] [mmol-dm=] [mg-dm3] X
dm] [mi]
Sztuczna
woda 7,51 21,6 2,6 90 1,099 0,971 0,095
jeziorna
Roztwoér
fosfora- | 5,36 21,20 0,3 0 1,064 0,940 -
noéow

Do analizy kinetyki reakcji wykorzystano preparat BioKer modyfikowany kalcytem,

poniewaz byt to materiat o najwigkszej efektywnosci wzglgdem P-PQOjs. Sktad chemiczny uzytego
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kalcytu ksztattowat si¢ nastepujaco: CaCOs3 96%, Fe,03 0,5%, SiO> 1,5%. Powierzchnia whasciwa
kalcytu wynosita ok. 7,5 — 8 m? g. Opis preparatu BioKer zostat przedstawiony w rozdziale

poswigconym wynikom.

Po pobraniu, probki roztworu byly filtrowane z uzyciem filtra strzykawkowego,
w ktéorym umieszczano filtry z bibuty szklanej Whatman typu GF/C ($rednica poréw o 1.2 um),
Procent usunietego fosforu (R%) oraz stan réwnowagi w pojemnosci sorpcyjnej (q,, mg P-g™)

okreslono na podstawie wzorow:

CO _Ce

R% = - 100

0

Co—C
CIe=Te‘V

Gdzie C, stanowi poczatkowe stezenie P, C, pozostale stezenie fosforu w roztworze (g P-dm™),

V to objetosé¢ roztworu (dm®) a m to masa uzytego sorbentu (g).

Analizujgc kinetyke reakcji poszczegdlne pomiary stezenia P-POs w roztworze byly
wykonywane po 10 min, 20 min, 30 min, 1 h, 2 h, 4 h, 6 h, 24 h i 48 h. W przypadku okres$lania
efektywnosci preparatu, pomiaru dokonywano po 24 h inkubacji. Wyniki kinetyki reakcji zostaly
dopasowane do modeli procesu adsorpciji, takich jak pseudo-pierwszorzedowa reakcja i pseudo-
drugorzedowa reakcja. W celu okreslenia czy wewnatrzczasteczkowa dyfuzja jest zaangazowana
w proces adsorpcji w preparacie BioKer zastosowano model dyfuzji Weber-Morris (1963). Model

ten dodatkowo pozwala na wykrycie reakcji, ktore majg wieloetapowy charakter.
Wykorzystane rownania opisujace reakcje pseudo-pierwszego rzedu:

qc = q1(1—e™t)

Gadzie:

q; — ilo$¢ zaadsorbowanych jonow ortofosforanowych po czasie t [mg-g™]

q1 — ilo§¢ zaadsorbowanych jonéw ortofosforanéw w stanie rownowagi [mg-g™]
k — stala szybkosci reakcji [min™]

Dla réwnania pseudo-drugiego rzedu, ktére taczy zaleznos¢ statej szybkosci reakcji od iloSci

zaadsorbowanych jonéw na powierzchni adsorbentu:

koq.t

qt = Qem

Dla modelu dyfuzji Weber-Moris:
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1
gt = Kinet2 + C

Gadzie:
K;,+ — stata szybkoSci wewnatrzczasteczkowej dyfuzji
C — grubos$é warstwy granicznej [mg-g™']

Parametry zostaly obliczone wykorzystujac narzedzie SOLVER w aplikacji Microsoft
Excel poprzez metode najmniejszych kwadratow zgodnie z powyzej przedstawionymi
rownaniami kinetyki reakcji. Nastgpnie oceniano zgodno$¢ dopasowania, obliczajac
wspolczynnik determinacji (R?) i $redni btad kwadratowy (ang. Root Mean Square Error,
RMSE), gdzie R? reprezentuje wzgledna miare dopasowania (przewidywanie trendu), podczas

gdy RMSE jest bezwzgledna miarg dopasowania, czyli $wiadczy o doktadnosci modelu.

4.8. Analiza efektywnoSci sorpcyjnej preparatu BioKer wobec P-PO4 w mezoskali

Celem zadania byla weryfikacja zachowania oraz okreslenie efektywno$ci preparatu
BioKer w warunkach rzeczywistych tj. w formie barier wykonanych z koszy siatkowych
posadowionych bezposrednio w korycie cieku. Weryfikacja polegata na okresleniu wptywu barier
na parametry fizykochemiczne wody, przeplyw w korycie oraz na efektywnos¢ w usuwaniu
zanieczyszczen fosforanowych. Na uktad badawczy wybrano ciek przeptywajacy przez Stacje
Terenowa Uniwersytetu Lodzkiego w Tre$cie Rzadowej k. Tomaszowa Mazowieckiego.
Wybrano odcinek kanatu zasilajgcego Stacje, o strukturze trapezoidalnej. Jednoczesnie ciek ten
jest wybetonowany, dzigki czemu przygotowane kosze zostaly wpasowane doktadnie w przekroj
koryta i nie zachodzito zjawisko wymywania dna. Tam gdzie, dopasowanie nie byto kompletne,
umieszczano maty z wtokna kokosowego. Zrédtem wody dla sztucznego strumienia jest strumien
I-rzgdowy rzeki Strugi znajdujacy swoje ujscie w zatoce Zbiornika Sulejowskiego (woj. todzkie,

pow. piotrkowski).

Kazda z barier byta dopasowana ksztaltem do przekroju koryta (wymiary: a=0,5m; b=
1 m; h = 0,2 m). Krawedz podtuzna wzgledem koryta byta okreslona na 0,4 m co nadawato im
objetos¢ ok. 60 dm®. Lacznie 4 bariery posiadaly objetos¢ ok. 240 dm® i byly w calosci
wypehione preparatem BioKer wzbogaconym kalcytem w stezeniu 500 g dm™. Mocowanie
barier na cieku odbywato si¢ stopniowo, tak aby okresli¢ zaréwno efektywnos$¢ pojedynczych

barier jak i wzrost oporu hydraulicznego wraz z rozbudowywaniem barier.

Efektywno$¢ w usuwaniu zanieczyszczen byta liczona wg. wzoru:
Eff % = (1 — Cour — Cin) * 100%

Gdzie C,,+ oznacza stezenie za barierg, a C;;,, st¢zenie przed bariera.
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Czas kontaktu w ztozu adsorpcyjnym okreslono jako stosunek objgtosci pustego filtru do

przeptywu wody przez ztoze.

objetos¢ pustego filtru [m3
czas kontaktu [h] = J P 901 [m’]

3
przeptyw [mT]

4.9. Statystyka

Dla wszystkich analizowanych punktow oraz parametréow ilosciowych przygotowano
podstawowe warto$ci statystyczne, takie jak s$rednie wraz z odchyleniem standardowym,
mediang, minimum oraz maksimum. Przy uzyciu testu Shapiro-Wilka analizowano rozktad
normalnosci dla badanych zmiennych przy zatozeniu poziomu istotnosci p < 0,05. W przypadku
potwierdzenia hipotezy o rozktadzie normalnym, stosowano testy parametryczne, zas w sytuacji
odwrotnej, testy nieparametryczne. Analizujgc histogramy zmiennych okreslano mozliwosé
transformacji danych poprzez ich normalizacj¢ lub logarytmowanie w celu uzyskania mozliwosci
stosowania testOw parametrycznych, posiadajacych wigkszg moc. Jesli transformacja danych nie
przynosita rezultatu stosowano testy nieparametryczne. Dla poréwnania dwoch grup stosowano
test t-studenta oraz jego nieparametryczng odmiang test U-Mann-Whitneya. Dla poréownania
wigkszej iloSci grup stosowano jednokierunkowa ANOVE oraz jej nieparametryczny
odpowiednik, test Kruskal-Wallisa. W celu identyfikacji, ktore z grup roznig sie od siebie
stosowano test post-hoc Tukeya dla prob parametrycznych oraz test post-hoc Dunna dla
nieparametrycznych z poprawka Bonferroniego. W przypadku ztamania zalozenia o réwnosci
wariancji grupowych, ktora potwierdzano testem Levene’a, stosowano korekte Welcha. Korelacje
wykazano przy uzyciu testu Spearmana dla prob nieparametrycznych, za§ Pearsona dla prob
parametrycznych. Zastosowano rowniez analize regresji wielorakiej w formie analizy gtownych
sktadowych (PCA, ang. Principal Component Analysis) w celu redukcji liczby zmiennych oraz
klasyfikacji i opisu obiektéw obserwowanych w przestrzeni zdefiniowanej zmiennymi. Dane,
ktore podlegaty analizie PCA w pierwszej kolejnosci transformowano poprzez logarytmowanie.
Wiyniki, ktére znajdowatly sie ponizej progu wykrywalnos$ci, co szczegodlnie dotyczyto substancji
pestycydowych, przyjeto wartos¢ rowng potowie wartosci progu oznaczalnosci (np. Przybyta
i wsp., 2015). PCA pozwala rowniez na prezentacj¢ zbioru danych przy pomocy malej liczby
czynnikéw, co utatwia ocene dystrybucji badanych zmiennych. PCA zostato wykorzystane dla
analizy danych zawierajacych informacje srodowiskowe, takie jak wyniki monitoringu fizyko-
chemicznego, stezenie pestycydow i innych zanieczyszczen w celu pordwnania badanych
punktow w ujeciu czasowo-przestrzennym. Wykorzystywano te sktadowe, ktorych wartosci
wiasne (eigenvalue) byly wieksze od 1. Zastosowano macierz korelacji ze wzgledu na
roznorodno$¢ analizowanych danych. Wszystkie analizy statystyczne przeprowadzono

w programie Past (wersja 3.20) (Hammer i wsp., 2001).
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5. Wyniki

Realizowane badania podzielono na dwa etapy. W pierwszej kolejnosci prowadzono
monitoring systemow rzecznych pod wzgledem czasoprzestrzennej dynamiki wystepowania
zanieczyszczen i procesoOw kontrolujacych ich przemieszczanie w kontinuum rzecznym.
Nastepnie, opracowano i testowano, w skali laboratoryjnej jak réwniez w mezoskali (Stacja
Terenowa Katedry UNESCO Ekohydrologii i Ekologii Stosowanej w Trescie), materiat zdolny

do usuwania zanieczyszczen fosforanowych i pestycydowych z wody.

5.1. Badania terenowe
5.1.1.Warunki klimatyczne
W roku 2018 sumaryczny opad dla analizowanego regionu wynidst 394,7 mm, za§ w roku
2019 - 559,2 mm (wykres 2). W badaniach dynamiki czasowo-przestrzennego wystepowania
zanieczyszczen zastosowano dobowy zapis opadow, co jest powszechng praktyka w badaniach
tego typu (np. Urlich i wsp., 2018). Srednia temperatura w roku 2018 wyniosta 10,45 °C za$
w 2019 - 9,90 °C.

Opad i temparatura w roku 2018
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Wykres 2. Sumaryczny opad miesi¢czny oraz $rednia temperatura w okresie prowadzonych
badan, dla stacji meteorologicznej Dabrowka Stara (251200270), zlokalizowanej w zlewni 1.

Dane pozyskane z portalu Instytutu Meteorologii i Gospodarki Wodne;j.
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Dynamike przemieszczania si¢ zanieczyszczen ze zlewni do systeméw rzecznych,
okreslono na podstawie intensywnosci opadu, obliczonego jako sumaryczna warto$¢ opadu [mm]
dla r6znych przedzialow czasu poprzedzajacych date monitoringu. Charakterystyka opadow
zostala przedstawiona w tabeli 6. Dodatkowo, podzielono okresy monitoringu na miesigce zimne
i ciepte stosujac jako kryterium podziatu mediang temperatury w skali calego monitoringu (14,25

°C). Podzial na miesiace ciepte i zimne wykorzystano w dalszych analizach.

Tabela 6. Przedstawiono intensywnos$¢ opadu [mm] w przedziatach czasowych poprzedzajacych
daty wyjazdow monitoringowych. Przedziat czasowy zostat wyrazony w dniach i przedstawiony
w pierwszym wierszu. Dane pochodzg z otwartych danych archiwalnych IMGW i dotyczg stacji

Dabrowka Stara.

Opad [mm]
1d 2-3d 4-7d 8-14d 15-21d 22-30d
07.04.2018 0,3 0 8,6 8,4 0,8 1,7
23.04.2018 0 0 0,3 4,5 0,8 16,6
19.05.2018 12,3 18,1 0,1 0 4,5 4
18.07.2018 9 10,3 493 324 6 17,1
20.08.2018 0 0 0,6 6,6 15,8 45
20.09.2018 0 01 188 20,7 0,1 20,3
08.12.2018 0 0,3 0 0 0 0
04.03.2019 1,2 0 0 12,4 2,4 11,2
08.04.2019 0O 0 0 1,5 0 24,9
14.05.2019 59 146 08 2,3 19,5 3
09.06.2019 11 0 25 235 12,8 52
14.07.2019 05 0,1 12 1,9 0 14,9

5.1.2.Analiza hydrologiczna zlewni rzeki Rykolanki

W trakcie prowadzonego monitoringu, we wszystkich analizowanych punktach
odnotowano catoroczny przeptyw wody. Szczegdélowy monitoring przeptywu byt prowadzony
w zlewni rzeki Rykolanki (zlewnia 1), na stanowiskach 1, 2, 3, 4, 6 i 7. Wyniki pomiarowe zostaty
przedstawione w tabeli 7. Najwyzsze przeptywy w monitorowanych punktach rzecznych
zaobserwowano podczas poborow w kwietniu 2018, wrzesniu 2018 oraz marcu 2019 roku.
Z kolei najnizsze przeptywy wystepowaty w sierpniu 2018, grudniu 2018 oraz czerwcu 2019
roku. Przyktadowe zestawienie opadu i przeptywu rzecznego dla stanowiska 1 zostato

przedstawione na wykresie 3.
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Tabela 7. Podsumowanie wynikéw pomiarowych przeptywu na wybranych stanowiskach.
Przeptyw [Q] jest podany w jednostkach m*s™. Warto§¢ OD oznacza odchylenie standardowe.
Przedstawiono rowniez wartoSci maksymalne 1 minimalne dla przeptywu w trakcie

prowadzonego monitoringu. Stanowisko nr 5 nie podlegato monitoringowi przeptywu.

1 2 3 4 6 7
Sredni Q 0,017 0,020 0,041 0,062 0,046 0,249
oD 0,010 0,011 0,022 0,032 0,029 0,127
Min. 0,006 0,007 0,015 0,022 0,017 0,089

Maks. 0,033 0,039 0,084 0,124 0,093 0,499
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Wykres 3. Wykres przedstawia opad dobowy [mm] wystgpujacy na terenie zlewni 1 w okresie
realizowanych badan oraz przeptyw (o$ odwrdcona) na stanowisku 1 [m*s™] mierzony podczas
prowadzonego monitoringu z wykorzystaniem miernika hydroakustycznego. Dane opadowe

pochodza ze stacji meteorologicznej Dabrowka Stara, z zasobow publicznych IMGW.

5.1.3.Monitoring fizykochemiczny wod
5.1.3.1. Temperatura

Na analizowanych stanowiskach zakres temperatury wody wahat si¢ od 2,4 do 31,7 °C.
Najwyzsza S$rednia temperatura w calym okresie prowadzonego monitoringu wystapila na
stanowisku 3, czyli dopltywie z oczyszczalni i wyniosta 24,5 °C + 5,2. Stanowisko 3 miato
wyraznie podwyzszong temperatur¢ w calym okresie prowadzonego monitoringu. Najnizsza
srednia temperatura, 12,4 °C £ 5,2 dotyczyla stanowiska nr 2, powyzej doplywu z oczyszczalni.
Rozpatrujac wptyw punktowego zanieczyszczenia w zlewni 1 (st. 3), rozktad temperatur dla

stanowisk 2 i 4 znajduje si¢ w zakresie rozktadu normalnego i jest istotnie rozny (test t-studenta,
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p<0,01). Temperatura na stanowisku 4, byla srednio wyzsza o 8,2 °C. Dla stanowiska 5 nie
odnotowano istotnej roznicy wzgledem st. 2. Zakres zmian dla temperatury w punkcie 3 wynosit
od 17,8 do 31,7 °C. Mierzone temperatury w punktach ujsciowych badanych rzek (Wykres 4)
charakteryzujg si¢ rozktadem normalnym. Nie wykazano istotnych réznic pomiedzy badanymi
zlewniami (ANOVA; F =0,3719; p = 0,7708).

Temperatura [°C] Temperatura [°C]
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X
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Wykres 4. Wykresy przedstawiaja zakres temperatur na badanych stanowiskach w zlewni
pierwszej (wykres po lewo) oraz poréwnujgc badane odptywy do Pilicy (wykres po prawo). Na
wykresach przedstawiono mediang (linia pozioma), $rednig (X), pierwszy oraz trzeci kwartyl,

warto$§¢ minimalng oraz maksymalng. Przedstawiono rowniez wartosci odstajace.

5.1.3.2.  Odczyn (pH)

Odczyn pH monitorowanych punktéw miescit si¢ w zakresie od 7,5 do 9,4. Obydwie
warto$ci okreslajace przedzial dotycza punktu pomiarowego nr 2. Najwyzsza $rednia warto$¢ pH
wyniosta 8,4 i dotyczyta zard6wno punktu nr 1 jak i punktu 3 (dla obydwu SD = 0,2). Najnizsza
$rednia, 8,0, rowniez dotyczyta dwoch punktow, tym razem zlokalizowanych w zlewni numer 4,
nr10i 11 (dla obydwu SD = 0,3). Rozpatrujac wptyw punktowego zrodta zanieczyszczen (St. 3)
okreslono rozktad warto$ci pH w punktach 2 i 4 jako normalny, za$ r6znice miedzy punktami nie
byly istotne statystycznie. Srednie pH dla punktu 3 wynosito 8,4 + 0,2. W punktach ujéciowych
badanych rzek pH charakteryzowato si¢ rozktadem normalnym i nie wykazano istotnych réznic
pomigdzy badanymi zlewniami (ANOVA; F = 0,8253; p = 0,4854).

5.1.3.3. Tlen rozpuszczony
Zakres tlenu rozpuszczonego w monitorowanych stanowiskach miescit si¢ w zakresie od
0,8 do 15,63 mg-dm™. Najwyzsze $rednie stezenie wyniosto 9,89 mg-dm™ + 2,30 i dotyczylo st.

9 (zlewnia 3). Najnizsza srednia zawarto$¢ tlenu zostala obliczona dla st. 3 i wyniosta 3,52 mg-dm’
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%+ 1,70. Rozklad stezenia tlenu w punktach 2 i 4 znajdowat sie w zakresie rozkladu normalnego
i nie byt istotnie rozny. Moze mie¢ to zwigzek z niskimi st¢zeniami tlenu notowanymi w gornej
czeéei zlewni 1 (Wykres 5). Srednia dla stanowisk 1, 2, 3, 4 wynosita odpowiednio 7,13, 5,45,
3,52 i 4,38 mg-dm™. Stezenie tlenu dla odptywow badanych rzek charakteryzowat sie rozktadem
normalnym. Nie wykazano istotnych r6znic pomiedzy badanymi zlewniami (ANOVA; F=1,023;
p = 0,3929).

Tlen rozpuszczony O, [mg-dm™] Tlen rozpuszczony O, [mg-dm™]
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Wykres 5. Wykresy przedstawiajg zakres tlenu rozpuszczonego w analizowanych punktach. Po
lewo wykres dla zlewni 1. Po prawo wykres dla punktéw ujsciowych dla badanych zlewni. Na
wykresie przedstawiono mediane (linia pozioma), srednig (x), pierwszy oraz trzeci kwartyl,

warto$¢ minimalng oraz maksymalng. Przedstawiono rowniez wartosci odstajace.

5.1.3.4. Przewodnictwo elektrolityczne (SPC)

Zakres przewodnictwa elektrolitycznego monitorowanych stanowisk miescit sie
W zakresie od 257,4 do 5255 uS-cm™ (Wykres 6). Najwyzsza érednia warto$é wyniosta 3409
uS-cm™+ 703,29 dla st. 3. Najnizsza $rednia konduktywno$¢ dotyczyla st. 10 - 338,48 puS-cm™ +
44,78 (zlewnia 4). Na st. 4 rozktad wartosci SPC byt pozbawiony normalnosci, dlatego w celu
porownania punktow $wiadczacych o wptywie st. 3 na rzeke Rykolanke (2 i 4), zastosowano test
U-Mann-Whitneya, ktory wykazat istotng roznice (p < 0,01). Uzyskiwane warto$¢ SPC dla st. 4
byly $rednio wyzsze 0 1678,25 uS-cm™ w poréwnaniu do st. 2. SPC pozostato podwyzszone do
st. 5, potozonego 10 000 m ponizej doplywu zanieczyszczenia punktowego (p < 0,001), gdzie
$rednie stezenie byto wyzsze 0 381,92 uS-cm™. Podwyzszong warto$¢ SPC (p < 0,05) notowano
jeszcze na st. 7 (odptyw do Pilicy, 16,3 km ponizej zrzutu, $rednio wyzsze o 162,92 pS-cm™),
pomimo rocienczajacego charakteru doptywajacej rzeki Borowki (st. 6), gdzie srednia wartos§¢
SPC wyniosta 554,59 pS-cm™ + 62,34. SPC w analizowanych punktach zamykajacych zlewnie

charakteryzowala si¢ rozktadem normalnym. Wykazano istotng statystycznie réznice pomiedzy
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badanymi zlewniami (ANOVA,; F = 92,92; p < 0,001). W tabeli 8 przedstawiono wyniki testu

post-hoc Tukeya, ktore wskazujg na istotng roznice pomigdzy zlewniami.

Tabela 8. Wyniki testu post-hoc Tukeya dla porownywanych zlewni. W tabeli przedstawiono
wartosci prawdopodobienstwa (p). Na czerwono zaznaczono wyniki wskazujace poziom

istotnosci statystycznej (p < 0,05).
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Wykres 6. Wykres przedstawia zakres wartosci przewodnictwa elektrolitycznego dla badanych
stanowisk zlewni 1 (po lewo) oraz jako poréwnanie odptywow z badanych zlewni (po prawo).
Na wykresie przedstawiono mediang (linia pozioma), $rednig (x), pierwszy, trzeci kwartyl,

warto$¢ minimalng oraz maksymalng i punkty odstajace.

5.1.4.Monitoring zanieczyszczen pestycydowych, biogennych oraz wybranych
jonéw
5.1.4.1.  Analiza substancji pestycydowych
Lacznie w trakcie prowadzonego monitoringu przeanalizowano 144 probek wody, zas
obecno$¢ substancji pestycydowych stwierdzono w 82% z nich. W zlewni 1 wykrywalnos¢
siegata 90% za$ w zlewni 4, 47%. Wykryto 30 r6znych substancji pestycydowych w stezeniach
od 0,003 (bentazon - herbicyd) do 6,290 pg-dm™ kwas 4-chloro-2-metylofenoksyoctowy (MCPA
- herbicyd). Najwyzsze jednokrotne sumaryczne stezenie pestycydow (¥ SOR) wyniosto 10,873
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pg-dm™ (stanowisko 2), przy czym $rednia warto$é¢ z analizowanego okresu, dla wszystkich
stanowisk wyniosta 0,673 pg-dm™ £ 1,312. Najczesciej wykrywana substancja bylo MCPA,
ktorego pozostalosci zostaty stwierdzone w 68% analizowanych prob. Drugim najczesciej
wykrywanym byt réwniez herbicyd z grupy kwasow fenoksyoctowych, kwas 2,4-
dichlorofenoksyoctowy (2,4-D), ktory zostat zidentyfikowany w 38% probek. Na trzecim miejscu
znalazt si¢ metoksyfenozyd, insektycyd z grupy hydroidoéw, ktéry pojawil si¢ w 30% probek
(Wykres 7; Tabela 9). Najwyzsze $rednie stezenie Y SOR stwierdzono dla st. 2 (goérna czesé
zlewni 1), gdzie wyniosto 2,431 pug-dm™ (+ 3,045), z kolei najnizsze odnotowano na st. 11 (gérna
cze$é zlewni 4), 0,033 pg-dm™ (£ 0,053) (Tabela 10).

Wykrycia substancji pestycydowych w analizowanych probkach wody [%]

Terbutylazyna
Prosulfokarb
Propamokarb (Nie..
Imidaklopryd
Fluopyram
Dimetoat
Tiofanat metylowy
Pentiopirad
Lenacyl
Dicamba
Mekoprop
Metolachlor-S
Chlorpyrifos
Fluksapyroksad
Flonikamid
Fluroxypyr
Fluksapyroksad
Tiachlopryd
Tiametoksam
Spirodiklofen
Tebukonazol
Bentazon
Acetamiprid
Chlorantranilinprol
DEET
Karbendazym |
Boskalid |
Metoksyfenozyd |
2,4-D |
MCPA |
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Wykres 7. Wsrdd przeanalizowanych 144 prob wody z badanych zlewni wykryto pozostatosci
30 zwigzkow pestycydowych. Na wykresie przedstawiono procentowa wykrywalnos¢ tych

zwigzkow w stosunku do wszystkich prob.
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Tabela 9. W tabeli przedstawiono 10 najczgsciej pojawiajacych si¢ w probkach pestycydow.

Pestycyd ngzggsl::jgek wyc;fi‘yc'
1 MCPA 99 67,8%
2 2,4-D 56 38,4%
3 Metoksyfenozyd 44 30,1%
4 Boskalid 36 24,7%
5 Karbendazym 34 23,3%
6 DEET 28 19,2%
7 Chlorantranilinprol 26 17,8%
8 Acetamiprid 15 10,3%
9 Bentazon 15 10,3%
10 Tebukonazol 11 7,5%

Tabela 10. Srednie sumaryczne stezenie SOR w monitorowanych stanowiskach z odchyleniem
standardowym (SD). Podano réwniez mediane.

Sumaryczne stezenie SOR pg-dm™

Srednia SD Mediana
Zlewnial 1 2,101 1,528 1,597
2 2,431 3,045 1,397
3 0,316 0,428 0,160
4 0,800 0,934 0,515
5 0,561 0,826 0,240
6 0,357 0,756 0,093
7 0,639 0,808 0,326
Zlewnia2 8 0,218 0,197 0,194
Zlewnia3 9 0,489 0,844 0,246
Zlewnia4 10 0,065 0,112 0,000
11 0,033 0,053 0,000
12 0,123 0,159 0,028

Zaobserwowa¢ mozna odmienng strukture  wystgpowania  zanieczyszczen
pestycydowych w badanych zlewniach 1 i 4, a wiec o skrajnie odmiennej strukturze
zagospodarowania zlewni. Rzeka Rykolanka (zlewnia 1) charakteryzuje si¢ wyzszym poziomem
zanieczyszczenia W obszarze gornej zlewni (Wykres 8), zas w rzece Luboczance (zlewnia 4)
zanieczyszczenie wzrasta wraz z wraz kontinuum rzecznym (Wykres 9). Poréwnujgc
sumaryczne stezenia SOR dla stanowisk odptywowych wszystkich badanych rzek wykorzystano
test Kruskal-Wallisa, ze wzgledu na brak rozktadu normalnego. Zaobserwowano istotna
statystycznie roznice (H = 8,79; p < 0,05), zas§ wykonujac test post-hoc Dunna stwierdzono
roznice pomiedzy parami: Zlewnia 4 — Zlewnia 1 (p < 0,01) oraz Zlewnia 4 — Zlewnia 3 (p <
0,05).
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Wykres 8. Zakres wykrywanych wartosci stezen YSOR w analizowanych stanowiskach zlewni
1 (po lewo) oraz w stanowiskach ujsciowych badanych zlewni (po prawo). Na wykresie
przedstawiono mediang (linia pozioma), $rednig (x), pierwszy, trzeci kwartyl, warto$§¢ minimalng,

maksymalng i warto$ci odstajace.

Y SOR[pg-dm-3]
0,5

0,2
0,1

— -

10 11 12

Wykres 9. Zakres wykrywanych stezen Y SOR w zlewni 4. Na wykresie przedstawiono mediane
(linia pozioma), $rednig (x), pierwszy, trzeci kwartyl, warto$¢ minimalng, maksymalng i warto$ci
odstajace. Warto$ci minimalne we wszystkich stanowiskach osiagaty warto$¢ 0, oznaczajaca brak

wykry¢ substancji pestycydowych.
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Rozpatrujac wykryte substancje pod wzgledem modelu dziatania zidentyfikowano 9
substancji o charakterze fungicydowym, 10 o charakterze herbicydowym, 9 o charakterze
insektycydowym, 1 akracyd oraz 1 repelent na insekty. Porownujac ich toksycznos¢ dla
organizméw wodnych, wykorzystano dostgpne bazy danych na temat stezenia efektywnego dla
organizmu modelowego jakim jest Daphnia magna (rozwiclitka wielka). Postugujac sie
parametrem EC50 (ang. Effective Concentration) tj. stezeniem, ktére wywotuje badany efekt
u 50% populacji, okreslono, ze do najbardziej toksycznych pestycydéw (EC50 < 50 pg-dm™),
mozna zaklasyfikowa¢ substancje takie jak tebukonazol (fungicyd), boskalid (fungicyd),
fluopyram (fungicyd), metolachlor-S (herbicyd) oraz chloropiryfos (insektycyd) (wartosci
zaznaczone pogrubieniem w tabeli 11). Z kolei w przypadku modelowego organizmu ssaczego,
jakim jest szczur laboratoryjny, analizowano dawke skuteczng tj. LD50 (ang. Lethal Dose) czyli
dawke wywotujaca $mier¢ u 50% badanych organizméw. W tej grupie najbardziej toksycznymi
pestycydami (LD50 < 1000 mg-kg™) okazaty sie MCPA (herbicyd), mekoprop (herbicyd), 2,4-D
(herbicyd), dimetoat (herbicyd), chloropiryfos (insektycyd), acetamiprid (insektycyd),
imidakloprid (insektycyd), tiachlopryd (insektycyd) oraz flonikamid (insektycyd) (wartosci

zaznaczone pogrubieniem w tabeli 11).

Tabela 11. Wykryte substancje pestycydowe w trakcie prowadzonego monitoringu
przedstawione wraz z kategorig zastosowania. W tabeli uwzgledniono dane na temat toksycznosci
dla modelowego organizmu wodnego (Daphnia magna) oraz modelu ssaczego. W tabeli
uwzgledniono réwniez podstawowe parametry fizykochemiczne wykrytych substancji istotne
z punktu widzenia ich przemieszczania w s$rodowisku. MCPA - (kwas 4-chloro-2-
metylofenoksyoctowy, 2,4-D - (Kwas 2,4-dichlorofenoksyoctowy); DEET - (N,N-Diethyl-3-
methylbenzamide). LogP/logKow — wspotczynnik podziatu oktanol woda. pKa. Dane pochodza

z dostepnych baz danych okreslonych w rozdziale na temat metodyki.

EC50
] . LogP
Substancja Model Daphnia LD50 Rozpuszczalnosé
magnha / Log pKa ]
pestycydowa dziatania ) o (Szczur) w wodzie 25°C
(immobilzacja Kow
)
2500
1 | Spirodiklofen Akracyd - 5,8 - 0,190 mg dm?3
(roztoczobdjczy) mg kgl
o ) 1,7 mg dm- 2000
2 Fluopikolid Fungicyd 3,26 - 2,8 mg dm?3
3przez24h | mgkg?
) 0,27 mg 6400
3 | Karbendazym Fungicyd 1,52 4,29 29 mg dm®
dm mg kg
) 2000
4 | Propamokarb Fungicyd - 1,12 9,5 900 g dm3
mg kg
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0,004 mg

3352
5 Tebukonazol Fungicyd dm przez Kol 3,7 2,3 36 mg dm3
ma Ka-
48 h 9%g
0,00263 .
Nie
_ ) mg dm?® >5000 o
6 Boskalid Fungicyd 2,96 | dysocjuj 4,6 mg dm
przez21 | mgdm?
e
dni
Tiofanat mety- . 5,4 mg dm’ 6640
7 Fungicyd 1,4 7,28 26,6 mg dm?3
lowy Sprzez48h | mgkg?
0,104 mg
8 | Fluksapyroksad Fungicyd | dm? przez - - - -
24 h
9 Pentiopirad Fungicyd - - - - -
0,002996
) mg dm?
10 Fluopyram Fungicyd - - - -
przez 21
dni
0,180 mg
) 700 mg
11 MCPA Herbicyd dm przez o 3,25 3,13 630 mg dm?
48 h J
] 100 mg dm™ | 650 mg
12 Mekoprop Herbicyd 3,13 3,21 880 mg dm
% przez 48 h kg?
] 11000
13 Lenacyl Herbicyd - - - -
mg kg
0,11 mg
] 2405
14 | Fluroksypyr Herbicyd dm przez 2,2 2,94 5700 mg dm?
mg kg*
48 h
0,010 mg
15 | Metolachlor-S Herbicyd dm przez - 3,13 - -
21 dni
] 1100
16 Bentazon Herbicyd - 2,34 3,3 500 mg dm®
mg kg™*
] 1820
17 | Prosulfokarb Herbicyd - 4,65 - -
mg kg™
_ 25mgdm?3 | 375 mg
18 2,4-D Herbicyd 2,81 2,73 310 mg dm?®
przez 48 h kg*
) ] 100 mgdm- | 1039
19 Dikamba Herbicyd 2,21 1,97 8310 mg dm?
3przez 48 h | mgkg?




21,2 mg

1845
20 | Terbutylazyna | Herbicyd | dm™ przez 3,4 2 9 mg dm3
mg kg
48 h
0,56 m 60 m
21 Dimetoat Insektycyd J J 0,78 - 5000 mg dm®
dm przez kg*
0,00024 8 nie
m
22 | Chlorpyrifos Insektycyd mg dm?® _lg 4,96 | dysocju- 1,4 mg dm
kg _
przez 48 h je
50 mg dm? | 146 m
23 | Acetamiprid Insektycyd J J 0,8 0,7 4250 mg dm
przez 96 h kg™
. 0,0116 mg
Chlorantranilin >5000
24 Insektycyd | dm przez 2,76 10,88 1 mg dm
-prol mg dm
48 h
Metoksyfeno- 3,7 mg dm- 5000
25 Insektycyd 3,7 3,3 mg dm
zyd 3przez96 h | mgkg?
6 mgdm3 | 410 m
26 | Imidaklopryd | Insektycyd J J 0,57 11,12 610 mg dm
przez 24 h kg*
2000
27 | Tiametoksam | Insektycyd - -0,13 - 4100 mg dm?®
mg kg™
2,45 mg 44
m
28 | Tiachlopryd Insektycyd | dm przez J 1,26 - 185 mg dm?3
. kg™
21 dni
100 mgdm | 884 m
29 Flonikamid Insektycyd J J 0,3 11,6 5200 mg dm?®
% przez 48 h kg*
24 mg dm 1950
30 DEET Repelent przez 21 2,02 - 912 mg dm?
dni mg kg
ni

Wystepowanie substancji pestycydowych w analizowanych zlewniach podlegato
zrdznicowaniu czasoprzestrzennemu. Analizowano zar6wno stezenia substancji, ich sumaryczne
stezenie jak rowniez liczbe wykrywanych zwigzkoéw. Na St. 1, ktore podlegato najwigkszej presji
ze strony zlewni (brak zidentyfikowanych stref buforowych, dominacja sadéw), najwyzsze
stezenia Y SOR wykryto w kwietniu 2018 r. (4,563 pg-dm™) oraz czerwcu 2019 r. (4,413 pg-dm’
%). Najnizsze stezenia notowano W lipcu 2018 r. (0,815 pg-dm™) oraz lipcu 2019 r. (0,320 pg-dm’
%) (Wykres 10). Kompozycja mieszaniny zwiazkow rowniez ulegata zréznicowaniu czasowemu.
Pestycydami, ktore byly wykrywane praktycznie w catym okresie prowadzonego monitoringu na
stanowisku 1 byly boskalid (fungicyd), stosowany w uprawie jabloni do zwalczania gorzkiej
zgnilizny, chlorantraniliprol i metoksyfenozyd (insektycydy), stosowane m.in. do zwalczania

owocowki jabtkoweczki (Cydia pomonella), a takze MCPA i 2,4-D stosowane do zwalczania
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chwastow. Zroznicowane wystepowanie SOR, zaréwno pod wzgledem stezen jak i ilosci

zwigzkow, zaobserwowano rowniez poréwnujac odpltywy badanych rzek (Wykresy od 11 do

14).

Stezenia mieszaniny SOR dla st. 1 [pg dm=3]

Stezenie [ug dm]

OO B N W b~ O

m Fluroxypyr

m24-D

= MCPA
Tiofanat metylowy
Tiachlopryd

= Tiametoksam

m Tebukonazol

m Spirodiklofen

m Pentiopirad

m Metoksyfenozyd

m Karbendazym

m Fluksapyroksad

m Fluopyram

m Flonikamid

m DEET
Chlorpyrifos

m Chlorantraniliprol

m Boskalid

Wykres 10. Dynamika czasowa wystgpowania mieszaniny SOR [pg-dm™] na stanowisku 1,

w gornej czgsci zlewni rzeki Rykolanki (zlewnia 1).

Stezenia mieszaniny SOR dla st. 7 (odptyw zl.1) [ug dm™3]

Stezenie [ug dm]
o o1 1‘; N o1

v

> & @ B B O O O 9O VO
Q/Q\ Q’Q\& $ %f&x ’39\ N ')9\ 99\6'.\9\‘0".\9\/\'.\9\
Q_Q.Q_QQQO’\%MQ%QQQ.Q

Fluroxypyr
Bentazon

m24-D

= MCPA

m Tiachlopryd

® Tiametoksam

m Metolachlor-S

m Spirodiklofen

m Prosulfokarb

m Metoksyfenozyd

m Lenacyl

m Karbendazym
DEET

= Chlorantranilinprol

m Boskalid

m Acetamiprid

Wykres 11. Dynamika czasowa wystepowania mieszaniny SOR [ug-dm™] na stanowisku 7,

odptyw rzeki Rykolanki (zlewnia 1).
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Stezenia mieszaniny SOR dla st. 8 (odptyw z1.2) [ug dm™3]

0,7 m Bentazon
=06 m24-D
£05 = MCPA
:10 0,4 m Tiametoksam
.2 0,3 m Spirodiklofen
§ 02 Metoksyfenozyd
Q}, H
% 0,1 l I I . m Karbendazym
! —_—
0 == m DEET
o 9 9 9 m Boskalid
N 8P NS
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Q Vv Vv N Vv Vv Q Q Q N Q N

Wykres 12. Dynamika czasowa wystgpowania mieszaniny SOR [pg-dm™] na stanowisku 8,
odptywie rzeki Mogielanki (zlewnia 2).

Stezenia mieszaniny SOR dla st. 9 (odpltyw z1.3) [ug dm-3]

w

m24-D

m MCPA

m Tiofanat metylowy

® Tiametoksam
Karbendazym

mDEET

| = . || m Chlorpyrifos
S S S
D

= N~

Stezenie [pug dm-3]

o
O Ul UIN UT WO

m Boskalid

Wykres 13. Dynamika czasowa Wystgpowania mieszaniny SOR [pg-dm™] na stanowisku 9,
odptywie rzeki Rokitny (zlewnia 3).
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Stezenia mieszaniny SOR dla st. 12 (odptyw z1.4) [pug dm3]
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Wykres 14. Dynamika czasowa wystepowania mieszaniny SOR [ug-dm] na stanowisku 12,
odptywie rzeki Luboczanki (zlewnia 4).

Stosowanym wyznacznikiem w analizie zwigzkow pestycydowych w rzekach jest
rowniez suma wykrywanych zwigzkow. W przypadku tej analizy zréznicowanie czasowe dla
stanowiska 1 zaprezentowano na wykresie 15, jednak analiza statystyczna nie wykazala istotnej

roznicy.

Srednia liczba SOR dla st.1
14

12
| i i

Wiosna Lato Jesien Zima

o

O N B~ O

Wykres 15. Wykres przedstawia $rednig liczbe wykrytych SOR w gornej czeéci zlewni 1

(stanowisko nr 1) w zaleznos$ci od sezonu. Stupek btedu oznacza odchylenie standardowe.

Porownujac liczbe wykrytych pestycydow pomigdzy stanowiskami zamykajacymi
badane zlewnie (analiza przestrzenna) wykryto istotng statystycznie réznicg¢ (n = 12; Kruskal-
Wallis; H=7,978, p <0,05). Stosujac test post-hoc Dunn’a istotng statystycznie réznice wskazano

pomigdzy zlewnig 1 i 4 oraz pomigdzy zlewnig 2 i 4 (tabela 12).
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Tabela 12. Wyniki testu post-hoc Dunn'a dla odptywow analizowanych zlewni w zakresie liczby

wykrywanych substancji pestycydowych.

Z|.2 Z1.3 Zl.4
Zl.1 0,771 0,1675  0,009412
Z|.2 0,276 0,02113
Z1.3 0,2239

Wiosna, najwigkszg liczbe pestycydow wykrywano w odptywie zlewni 1, $rednio 4,5 (+
3,4). Z kolei latem, najwigcej pestycydéw notowano w zlewni nr 2, $rednio 3 (= 1,8) (Wykres
16). Nie odnotowano statystycznie istotnych réznic pomiedzy stanowiskami w analizowanych

sezonach, prawdopodobnie na skutek ograniczonej liczby powtorzen.

Liczba SOR w analizowanych prébkach

O FP NWPMOUILO N OO

|
‘W “iT A [P

Wiosna Lato Jesien Zima

mZl.l mZl.2 mZl.3 nZl4

Wykres 16. Wykres przedstawia $rednig liczbe wykrytych SOR w analizowanych zlewniach

(stanowiska 7, 8, 9 i 12) w zaleznos$ci od sezonu. Stupek btedu oznacza odchylenie standardowe.

W celu oszacowania korelacji pomiedzy procentowym udzialem sadow w strukturze
badanych zlewni oraz sumaryczna zawartoscig SOR w rzekach zastosowano korelacja Spearmana
i wykazano istotng statystycznie relacj¢ pomigdzy dwoma zmiennymi (r = 0,91; p < 0,001)
w przypadku gdy do analizy wybrano zlewnie 1, 3 i 4. Z kolei gdy pod uwage brano wszystkie
zlewnie, korelacja byta mniej wyrazna, ale nadal zachowywata istotno$¢ statystyczna (r = 0,36,
p < 0,05). Pomimo zblizonego udziatu procentowego sadéw w strukturze zlewni, zlewnia 2
cechowata sie wyzszym udzialem stref buforowych, co obnizato stezenia substancji
pestycydowych w wodach rzeki Mogielanki, jednak liczba wykrywanych zwigzkow pozostata na
zblizonym poziomie (Wykres 16). W celu wizualizacji danych, wylaczajac zlewni¢ 2,

zastosowano uogoélniony model liniowy (Wykres 17).
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Wykres zalezno$ci pomigdzy udzialem sadow
W strukturze zlewni a sumarycznym stezeniem SOR

2 . P

______‘i__———“l""'“_ :

o T T T ! ! U
0.0 7.5 15.0 2.5 30,0 37.5 43.0 52.5 60.0

Sumaryczne stezenie SOR [ug dm?]

Udziat sadow w zlewni [%]
Wykres 17. Wykres przedstawia zalezno$¢ pomiedzy procentowym udziatem sadow w badanych
zlewniach oraz sumarycznym stezeniem SOR [pg-dm™ ]. Zastosowany zostat uogélniony model

liniowy, za$ jako funkcj¢ wigzacg zastosowano funkcje logarytmiczng (p < 0,001).

5.1.4.2.  Fosfor ogélny (Po)

Stezenia Pog monitorowanych stanowisk miescity si¢ w zakresie od 0,011 do 2,840
mg-dm™. Najwyzsza érednia wyniosta 1,596 mg-dm™ + 0,821 na st. 3. Najnizsza za$ dotyczyta st.
12 i wyniosta 0,105 mg-dm™ £ 0,072. Rozpatrujac wptyw punktowego zanieczyszczenia (st 3)
nie wykazano istotnej statystycznie rdznicy pomigdzy stanowiskami 2 1 4. Gorna cze$¢ zlewni 1
byta wyraznie zanieczyszczona Pog (WyKres 18). St. 1 cechowalo si¢ $§rednim stgzeniem 0,651
mg-dm™ + 0,664 zaé St. 2 to $rednie stezenie 0,971 mg-dm™ + 0,825. Rozklad stezenia Pog nie
przedstawiat normalnosci dla st. 7 i 9, dlatego zastosowano nieparametryczny odpowiednik testu
ANOVA w celu porownania odptywow. Wykazano istotng statystycznie roéznice pomigdzy
badanymi zlewniami (Kruskal-Wallis; H = 11,73; p < 0,01). W tabeli 13 przedstawiono wyniki

testu post-hoc Dunn’a.

Tabela 13. Wyniki testu post-hoc Dunn’a dla poréwnywanych zlewni. W tabeli przedstawiono
warto$ci prawdopodobienstwa (p). Na czerwono zaznaczono wyniki wskazujace poziom

istotnosci statystycznej (p < 0,05).

ZL2 ZL.3 ZL.4
ZL.1 ‘ 0,5996 0,03909 0,0282
ZL.2 ‘ 0,009648  0,006539
ZL.3 0,8956

69



Fosfor ogdlny [mg-dm™] Fosfor ogdlny [mg-dm™]
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Wykres 18. Wykresy zakresu wystepowania stezen fosforu ogdlnego w zlewni 1 (po lewo) oraz
poréwnujac stanowiska na odptywach badanych rzek (po prawo). Na wykresie przedstawiono
mediang (linia pozioma), pierwszy, trzeci kwartyl, warto§¢ minimalng, maksymalng i warto$ci

odstajace.

5.1.4.3.  Fosfor fosforanowy (P-PO4)

Stezenia P-POs w monitorowanych stanowiskach miescity si¢ w zakresie od 0,003 do
4,508 mg-dm™ (Wykres 19). Najwyzsza $rednia wyniosta 2,183 mg-dm™ + 1,633 w st. 3.
Najnizsza za$ dotyczyta st. 10 i wyniosta 0,078 mg-dm™+ 0,088. Rozpatrujac wptyw punktowego
zrodla zanieczyszczenia, analizowano stanowiska 2 i 4. Stezenia P-POsw obydwu stanowiskach
posiadaty rozktad normalny i wykazano mig¢dzy nimi istotng statystycznie réznice (p < 0,05).
W punkcie 4, $rednie stezenie P-PO, byto o 0,941 mg-dm™ wyzsze od st. 2. W st. 5 nie
obserwowano juz réznicy wobec St. 2. Nie wykazano istotnej statystycznie réznicy pomicdzy
analizowanymi zlewniami (Kruskal-Wallis; H = 4,549; p = 0,2079). Nie rozpoznano réwniez
istotnej statystycznie roznicy pomiedzy stezeniami P-POs w badanych rzekach w ujeciu

sezonowym (Kruskal-Wallis, H = 2,917; p = 0,405).
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Fosfor fosforanowy P-PO, [mg-dm™] Fosfor fosforanowy P-PO, [mg-dm™]

5 1,2
45
4 J_ l
3,5 0.8
3
2.5 I 0,6
2 =~ I
1? . x 04 I'x T
° B =
0,2 x
0*3 X] T & 0 T = = &=
1 2 3 4 5 6 7 7 8 9 12

Wykres 19. Wykresy zakresu wystepowania stezen fosforu fosforanowego w zlewni 1 (po lewo)
oraz poréwnujgc stanowiska na odptywach badanych rzek (po prawo). Na wykresie
przedstawiono mediang (linia pozioma), $rednig (x), pierwszy, trzeci kwartyl, warto$¢ minimalna,

maksymalng i warto$ci odstajace.

5.1.4.4. Analiza proceséw kontrolujacych dynamike wystepowania fosforu
w korycie rzecznym

W celu okreslenia potencjalu samooczyszczania w rzece Rykolance, wykonano analize
efektywnosci usuwania zanieczyszczen fosforu w korycie rzecznym Pod uwage wzigto st. 4
i oddalone o ok. 10 000 m ponizej st. 5. W pierwszej kolejnosci oszacowano efektywno$é
W usuwaniu zanieczyszczen P-POj i Pog, ktore wyniosty odpowiednio 63,42 i 42,39%. Dodatnig
korelacje wykazano dla efektywnosci w usuwaniu P-PO, oraz temperatury w st. 5 (r = 0,65), za$
ujemng dla zawartosci zawiesiny w st. 4 (r = - 0,55). Usuwanie Pog byto dodatnio skorelowane ze
stezeniem Pog w punkcie poczatkowym (st. 4) (r = 0,67) oraz ste¢zeniem wapnia w tym samym
punkcie (r = 0,70). Negatywna korelacj¢ zaobserwowano dla efektywnosci w usuwaniu Pog i pH

w st. 5 (r=-0,59) (Rycina 6).

1

0333

|-3.333
-1

% us. P-PO4 ® & ‘ :
% us. P og [7_' l—‘] - - ‘[7—]

PO4.4 Pogd T4 T5 pH4 pH5 024 025 Q4 Na4 Na5 Cl4 CI5 Cad4 Cab Z04 705 l

Rycina 6. Macierz korelacji Pearsona dla efektywnosci usuwania zanieczyszczen (P-PO4 oraz
Pog) z innymi zmiennymi, na odcinku 10 000 m w rzece Rykolance (zlewnia 1). Fosfor
fosforanowy — POs, fosfor ogolny — Pog, T4, T5 —temperatura w st. 41 5, 02.4 i 02.5 — zawarto$¢
tlenu rozpuszczonego, Na4 i Na5 — stezenie jonoéw sodu, Cl4 i CI5 — stezenie jonéw chlorkowych,

Ca4 i Cab — stezenie jonow wapnia, Z0O4 i ZO5 — zawiesina ogodlna.
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Zaobserwowano zroznicowanie sezonowe w efektywno$ci usuwania zanieczyszczen,

ktore przedstawiono w tabeli 14.

Tabela 14. W tabeli przedstawiono efektywno$¢ usuwania zanieczyszczen fosforu
fosforanowego (P-PO4) oraz fosforu ogolnego (Pog) w calym okresie monitoringu, w podziale na

pory roku i w podziale na miesigce cieple i zimne.

Efektywnos$¢ w
calym okresie [%]

Eff. w podziale na

Eff. w podziale na pory roku [%] Cieple / Zimne [%]

Wiosna Lato Jesien Zima Ciepte Zimne
P-PO4 63,42 60,6 84,02 44,22 38,82 72,48 54,35
Pog 42,39 46,36 46,97 29,90 29,55 50,48 34,30

Inaczej ksztaltuje si¢ mechanizm mobilizacji P-PO4 w kontinuum rzecznym. Proces ten
szczegblnie uwidocznit si¢ w gornej czegsci zlewni 1 (st. 1 i st. 2). Ze wzgledu na brak rozktadu
normalnego niektorych ze zmiennych, wykorzystano macierz korelacji Spearmana. Wykazano,
ze zmiana stezenia P-PO4 pomigdzy st. 1 i st. 2 jest skorelowana ujemnie ze zmiang zawarto$ci
tlenu (r=-0,67; p <0,05), za$ dodatnio ze zmiang temperatury pomiedzy stanowiskami (r = 0,70;
p < 0,05). Wykazano rowniez ujemng korelacje ze stezeniem tlenu na stanowisku 2 (r = - 0,61;
p< 0,05). Srednio pomiedzy stanowiskami stezenie P-PO, wzrastalo o 388%. Poniewaz
przemieszczanie si¢ zanieczyszczen fosforu w korycie rzecznym moze by¢ powigzane
Z czynnikami hydrologicznymi (Wagner i Zalewski, 2000) zastosowano korelacje pomiedzy
przeptywem w st.7 a stezeniem P-POs (Pearson; r = 0,67 ; p <0,05), ktéra ujawnita dodatnia
relacje miedzy zmiennymi. Na wykresie 20 przedstawiono model liniowej zaleznosci pomiedzy
zmiennymi.

Relacja pomigdzy stgzeniem P-POs
na stanowisku 7 oraz przeptywem
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Stezenie P-POs [pg dm™]

Wykres 20. Model liniowej zaleznoéci pomiedzy stezeniem P-POs [mg dm™] i przeptywem

[m3 s] dla stanowiska 7, zamykajacym zlewnig rzeki Rykolanki.
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5.1.4.5.  Azot ogolny (Nog) i mineralne formy azotu

Stezenie Nog W monitorowanych stanowiskach miescito si¢ w przedziale od 0,2 do
29,4 mg-dm™ (WyKkres 21). Najwyzsza $rednia wyniosta 12,6 mg-dm™ + 9,8 dla st. 3. Najnizsza
za$ dotyczyta st. 9 i st. 11 i wyniosta 1,9 mg-dm™ z odchyleniem standardowym, odpowiednio
1,1i1,5. Stezenie Nog W monitorowanym st. 2 nie posiadato rozktadu normalnego. Porownujac
obydwa stanowiska (2 i 4) wykazano istotng statystycznie réznice (U-Mann-Whitney, p < 0,01).
W st. 4 $rednie stezenie Nog byto o 7,1 mg-dm™ wyzsze od st. 2. W st. 5 nie obserwowano juz
roznicy. Jednoczesnie nie wykazano istotnej statystycznie rdznicy pomig¢dzy analizowanymi

zlewniami wzgledem Nog (Kruskal-Wallis; H = 5,766; p = 0,1233).

Azot ogblny [mg-dm™] Azot ogolny [mg-dm]
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Wykres 21. Wykresy zakresu wystepowania stezen azotu ogoélnego w zlewni 1 (po lewo) oraz
poréwnujac stanowiska na odptywach badanych rzek (po prawo). Na wykresie przedstawiono
mediang (linia pozioma), $rednig (x), pierwszy, trzeci kwartyl, wartos¢ minimalng, maksymalng

i warto$ci odstajace.

Azot azotanowy (N-NOs)

Stezenia azotu azotanowego w monitorowanych stanowiskach miescity si¢ w zakresie od
0,031 do 31,826 mg-dm™. Najwyzsza $rednia wyniosta 10,287 mg-dm® + 12,468 w st. 3.
Najnizsza za$ dotyczyta st. 6 i wyniosta 0,556 mg-dm™®=+ 0,552. Stezenia N-NOzw st. 2 i 4 nie
posiadaty rozkladu normalnego. Dlatego, w celu oszacowania wplywu zanieczyszczenia
punktowego wykorzystano test U-Mann-Whitneya, wykazujac istotng roznice (p <0,01). Nast. 4,
$rednie stezenie N-NOz byto o 5,463 mg-dm™ wyzsze od st. 2. W st. 5 réwniez zaobserwowano
istotng statystycznie roznice (p < 0,01). Stezenie bylo $rednio wyzsze o 1,217 mg-dm>
w porownaniu do St. 2. Stezenia N-NOs w analizowanych odptywach przyjmowaty rozktad
normalny. Wykazano istotng statystycznie rdéznice pomigdzy analizowanymi zlewniami
(ANOVA z poprawka Welcha; F = 3,089; p < 0,05). Wyniki testu post-hoc Tukeya wskazujg na

istotng réznice pomigdzy zlewnig 11 3.
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Azot azotynowy (N-NOy)

Stezenia azotu azotynowego w monitorowanych stanowiskach miescity si¢ w zakresie od
0,00003 do 1,199 mg-dm™. Najwyzsza srednia wyniosta 0,268 mg-dm™ + 0,401 w st. 3. Najnizsza
za$ dotyczyta st. 11 i wyniosta 0,003 mg-dm™=+ 0,004. Stezenia N-NO, w st. 2 i 4 nie posiadaty
rozktadu normalnego. Po zastosowaniu logarytmowania w celu transformacji danych, uzyskano
rozktad normalny. Wykazano istotng statystycznie roznice, miedzy obydwoma stanowiskami (p <
0,05). St. 4 charakteryzowato sie stezeniem N-NO, wyzszym $rednio o 0,165 mg-dm™. Pomiedzy
st. 5 i st. 2 nie wykryto istotnej statystycznie réznicy. Stezenia N-NO, w analizowanych
zlewniach nie r6znity si¢ od siebie istotnie (Kruskal-Wallice, H = 2,669; p = 0,4455).

Azot amonowy (N-NHs)

Stezenia azotu amonowego w monitorowanych stanowiskach miescity sie w zakresie od
0,0002 do 1,797 mg-dm™. Najwyzsza $rednia wyniosta 0,296 mg-dm™ + 0,508 w st. 3. Najnizsza
za$ dotyczyta st. 11 i wyniosta 0,032 mg-dm™+ 0,031. Stezenia N-NHsw st. 2 i st. 4 nie roznity
sie istotnie od siebie. Srednie stezenie bylo wyzsze w rzece (0,296 mg-dm™) niz w doplywie
z oczyszczalni (0,131 mg-dm™®). Stezenia N-NH3 w analizowanych zlewniach nie réznity si¢ od
siebie istotnie (Kruskal-Wallice, H = 3,348; p = 0,341).

Tabela 15. Stezenia ogdlnych i mineralnych form monitorowanych zanieczyszczen biogennych

[mg-dm™]. x oznacza $rednia, SD odchylenie standardowe.

Pog P-PO, Nog N-NO3 N-NO; N-NH;

X SD X SD X SD X SD X SD X SD

1 0,651 0,664 0,269 039% 4,7 51 1,743 2,336 0,035 0,054 0,211 0,268

2 0971 0825 0499 0432 26 20 0,645 1,360 0,009 0,010 0,296 0,508

3 159% 0,821 2,183 1,633 12,6 98 10,287 12,468 0,269 0,401 0,131 0,143

Zlewnia 4 1265 0602 1,446 1,158 97 74 6,108 7,989 0,174 0,290 0,142 0,136

. 5 0614 0343 0438 0416 35 16 1,862 1,063 0,038 0,060 0,143 0,145

6 0135 0,098 0,162 0,182 22 19 055 0552 0,018 0,032 0,115 0,126

7 0,246 0,182 0,327 0,350 4,4 45 1675 0,868 0,017 0,021 0,128 0,138
Zlewnia

) 8 0279 0,184 0,200 0,91 31 1,7 1,325 0,635 0,031 0,044 0,089 0,097
Zlewnia

3 9 0122 0,05 0,135 0,163 19 1,1 0,98 @ 0,337 0,021 0,044 0,051 0,050

_ 10 0,114 0,071 0,078 0,088 21 0,7 0,865 0,246 0,007 0,007 0,073 0,084

Zlewnia 11 0,118 0,064 0,134 0,177 19 15 0,742 0,377 0,003 0,004 0,032 0,031

) 12 0,105 0,072 0,102 0,080 2,3 14 1314 0,421 0,008 0,009 0,036 0,047
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5.14.6. Wybrane jony
Jony sodu (Na*)

Stezenia jonéw sodu w monitorowanych stanowiskach miescity si¢ w zakresie od 6,09
do 1258,10 mg-dm™ (Wykres 22). Najwyzsza $rednia wyniosta 844,73 mg-dm™ + 219,26 dla st.
3, najnizsza za$ dotyczyta st.10 i wyniosta 7,69 mg-dm™+ 2,15. Rozpatrujac wptyw punktowego
zanieczyszczenia (3), stezenia jonow sodu W st. 2 i 4 roznity sie istotnie (t-student; p < 0,001).
Srednie stezenie w punkcie 4 byto wyzsze o 473,73 mg-dm™ niz w st. 2. Pomiedzy stezeniami dla
st. 51 2 rowniez wykryto istotng statystycznie roznice (t-student; p < 0,01). Na st. 5 stezenie byto
$rednio wyzsze o 112,87 mg-dm™. W przypadku st. 7 juz nie odnotowano istotnej statystycznie
réznicy. Na stanowiskach ujéciowych monitorowanych rzek, stezenia jondw sodu réznity sie od
siebie istotnie (Kruskal-Wallice, H = 41,16; p < 0,001). Wyniki testu post-hoc Dunn’a wskazaty

na istotng statystycznie réznice migdzy zlewniami 113, 1i4 oraz 2i 4.

Stezenie jonow sodu Na' [mg-dm~] Stezenie jonow sodu Na™ [mg-dm]
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Wykres 22. Wykresy zakresu wystepowania stezen jonéw sodu w zlewni 1 (po lewo) oraz
porownujac stanowiska na odptywach badanych rzek (po prawo). Na wykresie przedstawiono
mediang (linia pozioma), $rednig (x), pierwszy, trzeci kwartyl, warto$¢ minimalng, maksymalna

i warto$ci odstajace.

Jony chlorkowe (CI)

Stezenia joné6w chlorkowych w monitorowanych stanowiskach miescity si¢ w zakresie
od 10,45 do 558,67 mg-dm™ (Wykres 23). Najwyzsza $rednia wyniosta 185,41 mg-dm™+ 163,23
W st. 4, za$ najnizsza dotyczyla st. 10 i wyniosta 14,78 mg-dm® + 3,96. Stezenia jonow
chlorkowychw st. 2 i 4 cechowaly si¢ rozktadem normalnym i r6znily sig istotnie (t-student; p <
0,05), co wskazuje wptyw punktowego zrodta zanieczyszczen (3). Srednie stezenie w st. 4 byto
wyzsze 0 115,46 mg-dm™ (0 165%) niz w st.2. Pomiedzy stezeniami chlorkéw dla st. 5i 2 rowniez

wykryto istotng statystycznie réznicg (t-student; p < 0,05). W st. 5 stezenie byto $rednio nizsze
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019,60 mg:dm?® niz w st. 2. Stezenia jonéw chlorkowych w stanowiskach ujsciowych
monitorowanych rzek réznity si¢ od siebie istotnie (Kruskal-Wallice, H = 26,4; p < 0,001).
Wyniki testu post-hoc Dunn’a wykazaty istotnos¢ (p < 0,001) pomiedzy zlewnig 113 oraz 114,
a takze istotnos¢ (p < 0,05) pomiedzy zlewnig 21 3 oraz 2 i 4.

Stezenie jonoéw chlorkowych CI- [mg-dm] Stezenie jonow chlorkowych CI-
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Wykres 23. Wykresy zakresu wystepowania stezen jonow chlorkowych w zlewni 1 (po lewo)
oraz poréwnujac stanowiska na odptywach badanych rzek (po prawo). Na wykresie
przedstawiono mediang (linia pozioma), $rednig (x), pierwszy, trzeci kwartyl, warto$¢ minimalna,

maksymalng i warto$ci odstajace.

Jony wapnia (Ca”")

Stezenia jondw wapnia w monitorowanych stanowiskach miescity si¢ w zakresie od
11,29 do 145,97 mg-dm™ (Wykres 24). Najwyzsza érednia wyniosta 102,10 mg-dm™ + 17,98
w st. 8. Najnizsza za$ dotyczyta st. 3 i wyniosta 51,24 mg-dm™+ 28,07. Wplyw punktowego
doptywu nie wykazatl istotnego zaburzenia w sktadzie chemicznym badanej rzeki. Doptyw
Z oczyszczalni transportuje $rednio o 34% mniejsze stezenie jondéw wapnia niz rzeka-odbiornik.
Stezenia jonow wapnia na stanowiskach ujsciowych monitorowanych rzek roznity sie od siebie
istotnie (ANOVA z poprawka Welcha, F = 5,944; p < 0,01). Wyniki testu post-hoc Tukeya
wskazatl na rdznice pomiedzy zlewnig 2 i 4 (p < 0,05).
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Stezenie jonow wapnia Ca?' [mg-dm?] Stezenie jonow wapnia Ca** [mg-dm™]
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Wykres 24. Wykresy zakresu wystepowania stezen jonéw wapnia w zlewni 1 (po lewo) oraz
poréwnujac stanowiska na odptywach badanych rzek (po prawo). Na wykresie przedstawiono

mediang (linia pozioma), $rednig (X), pierwszy, trzeci kwartyl, warto$¢ minimalng i maksymalnag.

Siarczany (SO*)

Stezenia siarczanéw w monitorowanych stanowiskach miescity sie w zakresie od 10,74
do 339,57 mg-dm™ (Wykres 25). Najwyzsza $rednia wyniosta 117,97 mg-dm™ + 94,97 w st. 3.
Najnizsza za$ dotyczyta st. 9 i wyniosta 54,45 mg-dm=>+ 7,17. Stezeniaw st. 2 i 4 cechowaly si¢
rozkladem normalnym i réznily si¢ istotnie (p < 0,05). Stezenie w St. 4 byto $rednio o 51,65
mg-dm™ (ok. 93%) wyzsze niz w st. 2. Poréwnujac st. 5 i 2 nie odnotowano réznicy istotnej
statystycznie. Stezenia siarczanow na stanowiskach ujsciowych monitorowanych rzek roznity sie
od siebie istotnie (Kruskal-Wallis, H = 14,46; p < 0,01). Wyniki testu post-hoc Dunn’a wskazaty
na roéznic¢ pomiedzy zlewnia 113 oraz 114 (p <0,01) oraz zlewnig 2 i 3 oraz 2 i 4 (p < 0,05).

Stezenie siarczanow SO,% [mg-dm] Stezenie siarczanow SO, [mg-dm™]
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Wykres 25. Wykresy zakresu wystepowania stezen siarczanéw w zlewni 1 (po lewo) oraz
porownujac stanowiska na odptywach badanych rzek (po prawo). Na wykresie przedstawiono
median¢ (linia pozioma), $rednig (x), pierwszy oraz trzeci kwartyl, warto§¢ minimalna,

maksymalng oraz wartosci odstajace.
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5.1.5.Analiza zawiesiny i zawieszonego wegla organicznego
Zawiesina ogolna (ZO)

Stezenia ZO w monitorowanych stanowiskach miescity si¢ w zakresie od 0,39 do 339,50
mg-dm™ (wykres 26). Najwyzsza $rednia wyniosta 55,88 mg-dm™ + 90,49 w st. 1. Najnizsza za$
dotyczyta st. 11 i wyniosta 3,81 mg-dm™>=+ 4,37. Stezenia ZO w st. 2 i 4 cechowaly sie rozktadem
normalnym po przeprowadzeniu logarytmowania i r6znity si¢ istotnie statystycznie (p < 0,05)
potwierdzajac wptyw punktowego zrddta zanieczyszczenia. Stezenie w St. 4 byto Srednio o 14,22
mg-dm™ (ok. 50%) wyzsze niz w st. 2. Poréwnujac St. 5 i 2 nie odnotowano réznicy istotnej
statystycznie. Stezenia ZO na stanowiskach ujsciowych monitorowanych rzek nie réznity sie od
siebie istotnie (ANOVA, F = 1,249; p = 0,3033).

Zawarto$¢ zawiesiny ogolnej [mg-dm™] Zawarto$¢ zawiesiny ogolnej [mg-dm™]
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Wykres 26. Wykresy zakresu wystgpowania st¢zen zawiesiny ogélnej w zlewni 1 (po lewo) oraz
porownujac stanowiska na odptywach badanych rzek (po prawo). Na wykresie przedstawiono
mediane (linia pozioma), $rednig (x), pierwszy, trzeci kwartyl, warto§¢ minimalna, maksymalna

oraz wartosci odstajace.

Zawieszony wegiel organiczny (ZWO)

Stezenia ZWO w monitorowanych stanowiskach miescity si¢ w zakresie od 0,96 do
178,50 mg-dm™ (Wykres 27). Najwyzsza $rednia wyniosta 38,76 mg-dm™ + 56,92 w st. 1.
Najnizsza za$ dotyczyta st. 11 i wyniosta 2,79 mg-dm™+ 2,55. Stezenia ZWO w st. 2 i 4
cechowaty si¢ brakiem rozktadu normalnego. Mediany rdznily si¢ istotnie statystycznie (p <
0,01). Stezenie w st. 4 byto srednio o 7,89 mg-dm™ (ok. 55%) wyzsze niz w st. 2. Poréwnujac st.
5 i 2 nie odnotowano rdznicy istotnej statystycznie. Stezenia ZWO na stanowiskach ujsciowych

monitorowanych rzek nie roznity si¢ od siebie istotnie (Kruskal-Wallis, H = 6,39; p = 0,09401).
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Wykres 27. Wykresy zakresu wystepowania stezen zawieszonego wegla organicznego w zlewni
1 (po lewo) oraz porownujac stanowiska na odptywach badanych rzek (po prawo). Na wykresie
przedstawiono mediang (linia pozioma), $rednig (x), pierwszy, trzeci kwartyl, warto$¢ minimalna,

maksymalng oraz warto$ci odstajace.

Tabela 16. Stezenia zawiesiny [mg-dm®] i Zawieszonego Wegla Organicznego (ZWO)
[mg-dm™*] w monitorowanych stanowiskach. Przedstawiono $rednie oraz odchylenie standardowe
(SD) dlan=12.

Zawiesina ogolna ZWO

srednia SD srednia SD

1 55,88 90,49 38,76 56,92
2 28,67 35,13 14,43 19,74
3 44,41 22,56 26,82 13,02
Zlewnia 1 4 42,89 29,57 22,32 12,68
5 14,65 10,33 8,08 5,32
6 6,25 5,15 3,22 1,93
7 8,76 7,28 5,82 3,56
Zlewnia 2 8 12,67 6,89 8,08 4,16
Zlewnia 3 9 7,25 7,35 4,23 2,75

10 5,67 3,77 4,93 2,67
Zlewnia 4 11 3,81 4,37 2,79 2,55
12 10,70 9,01 5,34 2,14
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5.1.6.Przestrzenna dynamika wystepowania substancji pestycydowych

Dynamika zmian wystgpowania substancji pestycydowych w systemie rzecznym zostata
poddana analizie w kontinuum rzecznym Rykolanki, w ktorej notowano najwyzsze st¢zenia
zanieczyszczen. Dla st. 1, okre$lono wplyw intensywnosci opadéw na wymywanie substancji
pestycydowych. Dodatnig korelacje (p > 0,05) stwierdzono dla substancji takich jak DEET (r =
0,25 dla opadu 1 d), fluopyram (r = 0,40 dla opadu 8-14 d), fluksapyroks (r = 0,44 dla opadu 1
d), karbedazym (r = 0,45 dla opadu 2-3 d), MCPA (r = 0,33 dla opadu 2-3d) i 2,4-D (r = 0,47 dla
opadu 22-30 d). Istotng statystycznie korelacje (p < 0,05) odnotowano dla 2,4-D i sumarycznego
opadu 30-dniowego (r = 0,66).

Pomiedzy st. 1 i 2 nastepowat §redni wzrost stezenia Y SOR o 16%. Z analizy korealcji
wynika, ze decydujaca role w tym miejscu odgrywa obecno$¢ tlenu rozpuszczonego.
Wspolezynnik korelacji dla wartosci tlenu rozpuszczonego w puncie 2 oraz réznicy miedzy
Y'SOR na obydwu stanowisk przyjmuje warto$é¢ ujemna (r = -0,65) i jest istotny statystycznie
(Spearman, p < 0,05) (wykres 28).

20

Stezenie Oz na st. 2 [mg dm™]
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Roéznica w stezeniu SOR pomiedzy st. 2 i st.1 [ug dm™]
Wykres 28. Relacja pomig¢dzy zawarto$cig tlenu rozpuszczonego na st. 2 a rdznicg w stezeniu

YSOR pomiedzy st. 2 i 1. Czerwong linig zaznaczono zalezno$é miedzy zmiennymi, za$

niebieskimi 95% przedziat ufnosci.

Podazajac wzdhuz kontinuum rzecznego, pomiedzy stanowiskami 2 i 4 nastepuje redukcja
Y'SOR 0 67% na odcinku 250 m. Wyraznie rysuje si¢ roznica pomiedzy stanowiskami gdy na st.
2 doplywajg niskie stezenia (YSOR < 1 ug-dm™) oraz gdy stezenia sa wyzsze niz 1 pg-dm?
(Wykres 29).
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Wykres 29. Poréwnanie sumy stezen pestycydow dla stanowisk 2 i 4. A — dla stezen powyzej 1
pg-dm>oraz B — dla stezen ponizej 1 pg-dm™. Na wykresach przedstawiono $rednig i odchylenie
standardowe.

Dla pierwszej pary uzyskano istotnos¢ statystyczng (t-student; p <0,05), zas w przypadku
niskich stezen SOR istotno§¢ nie zostala wykryta. Korzystajac ze znajomos$ci sumarycznych
stezen pestycydéw oraz przeptywow w st. 2 i 3, zastosowano modelowanie na podstawie
mieszania roztwor6w o znanym stezeniu i objetosci, w celu oszacowania przewidywanego
stezenia Y SOR w punkcie nr 4 (Wykres 30). Korzystajac z korelacji Spearmana zidentyfikowano
istotng statystycznie zalezno$¢ pomigdzy symulowanym stezeniem w punkcie 4 a stezeniem
pestycydow w punkcie 2 (r = 0,86, p < 0,001) za$ brak istotnosci statystycznej pomigdzy
rzeczywistym stezeniem w St. 2 a Stezeniem w st. 4 (r = 0,45; p = 0,271). Swiadczy to

0 wystapieniu innych niz rozcienczenie czynnikow regulujacych stezenie pestycydow.

5
fg 4 R2 = 0,9252
23
<
e R?=0,6277
21
N
o &0
0 2 4 6 8 10 12
e Model Realne —— Liniowa (Model) Liniowa (Realne) 2. SOR st.2 [pg-dm™]

Wykres 30. Wykres przedstawia zalezno$¢ pomigdzy stezeniem substancji pestycydowych
W punkcie nr 2 a stgzeniem w punkcie nr 4 (pomaranczowy kolor, realne) oraz stezeniem

wyliczonym na podstawie modelu (niebieski kolor, model).

81



Poszukujac czynnikéw determinujacych zwickszong efektywno$é usuwania SOR na tym odcinku
rzeki, przeanalizowano parametry fizyko-chemiczne oraz sktad chemiczny wod doptywajacych
do systemu rzeki Rykolanki z zanieczyszczenia punktowego. Istotng statystycznie korelacje
(Pearson; r = 0,87; p < 0,01) wykryto dla przyrostu zawartosci ZWO oraz spadku stezenia SOR
w st. 4 w stosunku do st. 2 (Wykres 31).
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3.75
3.00- -
225 -
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//
® / -
dﬂ)
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0.001

Zmiana stezenia ZWO [mg dm?]

0.754

I L 1 I L I 1 1
000 045 030 045 060 075 080 1.05

Redukcja stezenia SOR [pg dm™]

Wykres 31. Wykres przedstawiajacy zalezno$é pomigdzy zmiana stgzenia SOR (pg-dm®)

pomiedzy st. 2 i 4 oraz zmiana stezenia ZWO (mg-dm™) réwniez pomiedzy nimi.

Nastepnie, spadek stezenia Y'SOR srednio o 30%, pomiedzy st. 4 i st. 5 (10000 m) byt
skorelowany dodatnio z temperatura na st. 5 oraz zawarto$cig jonéw wapnia w st. 4 (p < 0,05).
Z kolei negatywna korelacja zostata wykryta dla jonéw chlorkowych (p < 0,01). Na tym odcinku
nie wystapila juz korelacja pomiedzy zawartoscia ZWO a redukcja SOR (Rycina 7). Nie wykryto

istotnej réznicy poréwnujac efektywnos¢ w miesigcach cieptych i zimowych.

% Red. SOR

SOR 4

pH4

pH5

02-5

T e
r Jr d

' 02-4

Rycina 7. Macierz Kkorelacji Spearmana, ukazujaca relacje pomiedzy % redukowanych
zanieczyszczen pestycydowych w kontinuum rzecznym Rykolanki, pomiedzy stanowiskami 4 i 5

oraz parametrami fizyko-chemicznymi.

Nastepnie na st.7, ponizej doplywu rzeki Borowki (st.6) stezenie wzrastato $rednio o 14%,
pomimo mniejszych stezen YSOR w st.6. Dynamike zmian przestrzennych przedstawiono na
rysunku pogladowym (Rycina 8). Nie wykryto istotnej korelacji, ktora mogtaby wyjasni¢ wzrost

zanieczyszczenia na ostatnim odcinku rzeki, natomiast wyraznie zaobserwowano rdznice
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pomiedzy miesigcami cieptymi i zimnymi. W okresie cieptym, YSOR byto redukowane o 24%
za$ w okresie zimnym, wzrastalo $rednio 0 199%. Rozpatrujgc caly analizowany okres, nie
zaobserwowano istotnej statystycznie korelacji pomigdzy temperatura a redukcja SOR, ale
porownujac wyniki dla okresu cieptego i zimnego wykryto istotng statystycznie roznicg (U-

Mann-Whitney; p<0,001). Na tym odcinku nie wykazano korelacji z zawartoicig tlenu

rozpuszczonego.
\
Zlewnianr 1
Punkt 1 * poercin. 1201
5 SOR oD ‘ zmiana Jodlegios’(:
2,101 1528 e~ - 30% ’10000m
zmiana odlegtos¢ | '
16%  1200m Punkt 5
Punkt 2 3 SOR oD
3SOR 0D 0,561 0,826
2,431 3,045 Punkt 6 - doptyw
Punkt 3 - doptyw 5 SOR oD
2 SOR oD 0,357 0,756
0,316 0,428

zmiana odlegtosc
zmiana odlegloéc’ | g

N

| -67%  200m 14%  3500m
Punkt 4 Punkt 7
> SOR oD 5 SOR oD
0,800 0,934 0,639 0,808

Rycina 8. Mapa przedstawia zmiang stgzenia sumarycznego SOR. Kolorem czerwonym

zaznaczono przyrost stezenia SOR w kontinuum rzecznym, za$ zielonymi spadek.

5.1.7.Analizy wielowymiarowe i korelacje

W celu redukcji liczby zmiennych oraz wykrycia struktury w zwigzkach miedzy
zmiennymi zastosowano metod¢ glownych sktadowych (ang. Principal Component Analysis
PCA) dla wszystkich parametrow jakos$ciowych wyznaczonych dla monitorowanych stanowisk
ujsciowych rzek. Analiza wykazala, ze zmienno$§¢ w badanych zlewniach byla gtéwnie
wyjasniana przez pierwszg sktadowa, PC1 — 23,9 %, zas PC2, na poziomie 14,0 %. Na potrzeby
zobrazowania uzyskanych wynikow, zdecydowano si¢ wybra¢ pierwsze dwie sktadowe. PC1 byta
dodatnio skorelowana z Pog (r = 0,76), ZWO (r = 0,76) oraz SPC (r = 0,53), ZO (r = 0,56), NH4
(r = 0,56). Parametry te maja najwigkszy udzial w wielocechowym zréznicowaniu badanych
zlewni. Jedynie zawarto$¢ tlenu wykazywata ujemna korelacje wobec pierwszej sktadowej (r = -
0,28). Z druga sktadowa najmocniej byt skorelowany SPC, Nog oraz ZO (odpowiednio r = 0,67; r
= 0,501 r=0,54) (Tabela 18). Na wykresie mozna zaobserwowac, ze zlewnie r6znicujg si¢ na osi

wspotrzednych z wyraznym przesunieciem zlewni 1 (Wykres 32).
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Component 2

Component 1
Wykres 32. Wykres gléwnych zmiennych sktadowych, w ktorym uwzgledniono podstawowe
parametry jako$ciowe. Porownano stanowiska zamykajace badane zlewnie. Kolory zostaty
przyporzadkowane w nastgpujacy sposob: czerwony — zlewnia 1 (st. 7), fioletowy — zlewnia 2 (st.

8), zielony — zlewnia 3 (st. 9), niebieski — zlewnia 4 (st. 12).

Tabela 17. Ladunki czynnikowe obrazujace wplyw parametrow fizyko-chemicznych

i zanieczyszczen na dwie gldwne zmienne sktadowe.

PC1 PC2

pH 010 -0,11
02 -0,29 0,06
SPC 053 0,67
Pog 0,76 -0,21
Nog 0,34 0,50
ZO0 056 -0,55
ZWO 0,76 -0,41
NH3 056 0,01
NO2 047 -0,21
NO3 045 0,39
PO4 0,38 0,49

SOR 0,12 0,06
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Component 2
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Wykres 33. Analiza gtéwnych sktadowych dla stanowisk 7 i 12 (odpltywy ze zlewni nr 1 i 4).
Koflka reprezentuja zlewnie 1 zas$ kwadraty zlewni¢ 2. Dodatkowo, wykres prezentuje zmienno$é
sezonowa. Zielony kolor oznacza wiosne, zotty lato, bragzowy jesien za$ niebieski zime. Do
analizy wykorzystano zmienne zwigzane z zanieczyszczeniami biogennymi i SOR, jak réwniez

dwa podstawowe parametry fizykochemiczne: tlen rozpuszczony (O) i pH.

Rozpatrujgc wyniki PCA dla zmiennych opisujgcych stanowiska zamykajace zlewnie 1
i 4 W ujeciu sezonowym rysuje si¢ granica pomi¢dzy obydwiema zlewniami (Wykres 33). Mozna
zauwazy¢, ze rozklad punktow reprezentujgcych sezon letni i wiosenny jest bardziej skupiony
w przypadku zlewni 4, co moze $wiadczy¢ o bardziej stabilnych warunkach, zwigzanych
z badanymi zmiennymi. Dynamika sezonowa nie byta wyrazna dla zlewni 1, za$ dla zlewni 4
zauwazy¢ mozna przemieszczenie punktow reprezentujacych pobory zimowe w strong ujemnych
warto$ci PC1, co koreluje przede wszystkim ze wzrostem zawarto$ci O2. Rozpatrujac dystrybucje
zmiennych mozna zauwazy¢, ze wyrazne grupuja si¢ zmienne zwigzane z zawiesing (20O, ZWO,
Nog, Pog).

W dalszej kolejnosci, aby lepiej zrozumie¢ dynamike proceséw zachodzacych w ujeciu
sezonowym, przeprowadzono analizy wariancji przy pomocy testu ANOVA oraz Kruskal-
Wallisa, w zalezno$ci od rozktadu normalnosci analizowanych danych. Zgodnie z uzyskanymi
wynikami, zréznicowaniu sezonowemu, w Stanowiskach ujscia badanych zlewni do Pilicy,
podlegaja: pH, Oz, ZO, ZWO oraz NHs (p < 0,05). Zakres zmienno$ci wraz z 0znaczeniem

istotnej statystycznie roznicy przedstawiono na wykresie 34.
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Wykres 34. Zakres zmiennych, ktory byl istotnie statystycznie (p<0,05) zréznicowany
W zaleznosci od sezondéw, dla wszystkich badanych odplywow. Istotne réznice pomigdzy

sezonami oznaczano gwiazdkami lub krzyzykami. W —Wiosnha, L — Lato, J — Jesien, Z — Zima.

W celu identyfikacji zaleznosci pomiedzy uzytkowaniem zlewni a analizowanymi
zmiennymi w systemach rzecznych przygotowano macierz korelacji (Rycina 9). Poniewaz
zmienne nie mialy rozkltadu normalnego zastosowano korelacj¢ Spearmana. Oddzielnie
analizowano cato$¢ uzytkowania rolniczego (grunty orne + sady i plantacje — SAD+ROL), sady
i plantacje (SAD), grunty orne (ROL) oraz lasy i ekosystemy seminaturalne (LASY). Wartosci

korelacji pomig¢dzy zmiennymi przedstawiono w tabeli 18.
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ROL + SAD
ROL

SADY
LASY

Rycina 9. Macierz korelacji Spearmana dla typow uzytkowania zlewni oraz badanych

zmiennych. Ciemniejszym tlem zaznaczone korelacje istotne statystycznie (p < 0,05). Niebieski

L1

(][]

kolor oznacza warto$¢ dodatnig, czerwony ujemna.

Tabela 18. Wartosci korelacji Spearmana pomigdzy analizowanymi zmiennymi oraz r6znymi

formami uzytkowania zlewni. Pogrubieniem zaznaczono wartosci istotne statystycznie (p < 0,05).

pH
02
SPC
Pog
Nog
ZO
ZWO
Na
NH4
K
Mg
Ca
Cl
NO2
NO3
PO4
SO4
SOR

Analizowano rowniez korelacje pomigdzy opadami a obecnoscig zanieczyszczen
w systemach rzecznych (Rycina 10). W ogdlnym ujeciu opady korelowaty ujemnie z warto$cia
pH jak rowniez z O,. Dodatnio korelowaty z zanieczyszczeniami czasteczkowymi (Pog, Nog, ZO).

SOR byly istotnie powigzane z opadem jedynie w zlewni 1, zas P-PO4 w zlewni 4

Sad+Rol

-0,06
-0,14
0,97
0,42
0,30
0,04
0,20
0,77
0,26
0,77
0,45
0,25
0,72
0,21
0,16
0,28
0,49
0,36

ROL
-0,07
0,22
-0,77
-0,47
-0,28
-0,18
-0,36
-0,59
-0,22
-0,65
-0,27
-0,39
-0,58
-0,23
-0,09
-0,20
-0,37
-0,26

SADY LASY
0,01 0,04
-0,19 = -0,02
092 -0,78
047  -0,18
0,30 -0,14
0,12 0,16
0,29 0,14
0,71 -051
025 -0,23
0,75 = -0,62
0,38 -0,30
033 -017
0,68 -047
023 -0,14
0,13  -0,02
025 -0,19
0,45 -0,35
033 -041
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Dla wszystkich zlewni Dla zlewni 1 Dla zlewni 2 Dla zlewni 3 Dla zlewni 4
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Rycina 10. Analiza korelacji Spearmana dynamiki wystepowania opadow oraz badanych zmiennych jako$ciowych, dla stanowisk stanowiacych odptywy do
rzeki Pilicy. Ciemniejszym polem zaznaczono korelacje istotne statystycznie (p < 0,05). Zastosowano wybrane przedzialy czasowe poprzedzajace monitoring,
co warunkuje precyzyjne okreslenie oddziatywania opadu na zmiang parametréw w systemach rzecznych, odpowiednio 1-dniowy, 2-3-dniowy, 4-7-dniowy, 8-

14-dniowy, 15-21-dniowy i 22-30-dniowy. Przedstawiono korelacje w ujeciu globalnym dla wszystkich zlewni, jak rowniez oddzielnie dla kazdej z nich.
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Rycina 11. Macierz korelacji Spearmana dla parametrow jako$ciowych dla wszystkich badanych rzek w stanowiskach odptywu do Pilicy. Ciemniejszym polem

zaznaczono korelacje istotne statystycznie (p < 0,05).
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Analizg korelacji wykonano rowniez dla wszystkich mierzonych parametrow na
stanowiskach odptywu do Pilicy, celem identyfikacji zaleznosci wystgpujacych wewnatrz
badanych rzek (Rycina 11). Przeprowadzono rowniez analizg korelacji dla kazdej zlewni

indywidualnie, wyniki przedstawiono w Zalaczniku 1.

5.2. Lekkie Kkruszywo ceramiczne oplaszczone wielowarstwowym biopolimerem.
Preparat BioKer dla optymalizacji biotechnologii ekohydrologicznych.

W ramach niniejszej rozprawy sformutowano koncepcj¢ preparatu BioKer - lekkiego

kruszywa optaszczonego biopolimerem, ktérego podstawowym zadaniem jest usuwanie

zanieczyszczen rozpuszczonych w wodzie, a w szczeg6lnosci zanieczyszczen fosforanowych

i pestycydowych. (Jarosiewicz i Zalewski, zgloszenie patentowe nr P.420265).

Na podstawie analizy funkcjonowania EH-RBN oraz wynikow uzyskanych w trakcie

monitoringu zlewni, jako podstawe do opracowania preparatu przyjeto nastepujace zalozenia:

a) Masa Przepuszczalnych Barier Reaktywnych (PBR) w EH-RBN musi zosta¢ obnizona,
aby ulatwi¢ ich wymiane¢ po wyczerpaniu potencjatu sorpcyjnego;
b) Zastosowany material musi posiada¢ wysoka efektywno$¢ w usuwaniu zanieczyszczen

fosforanowych i potencjat do usuwania zanieczyszczen pestycydowych;

W celu obnizenia masy barier zdecydowano si¢ na zastosowanie keramzytu (ang. Light
Expanded Clay Aggregate, LECA). Jest to lekkie kruszywo uzyskiwane z gliny ilastej w wyniku
spalania w temperaturze do 1300°C. Uzyskany w ten sposob materiat cechuje si¢ niskg gestoscia
nasypows, od 200 do 1000 kg-m oraz wysoka porowatoscig, nawet do 80%. Gesto$é nasypowa
za$ przy $rednicy materiatu 10 — 20 mm wynosi ok. 290 kg-m™. Kruszywo keramzytowe nie jest
materiatem reaktywnym i nie wplywa na otaczajace Srodowisko negatywnie. Jednocze$nie
keramzyt byt stosowany w systemach doczyszczania wod (Mlih i wsp., 2020). To czy keramzyt
posiada pojemnos$¢ sorpcyjng zalezy od materiatu z ktérego jest wykonany (Karczmarczyk i wsp.,
2014; Vohla i wsp., 2011). W celu zwigkszenia efektywnosci sorpcyjnej postanowiono zmienic¢
wiasciwosci powierzchni keramzytu, poprzez naniesienie warstwy biopolimeru z dodatkiem
sktadnika wymiennego. W literaturze znane s przyklady modyfikacji biopolimerow w celu
uzyskania okreslonych cech m.in. wytworzenia warunkéw antybakteryjnych (Ly i wsp., 2019)
lub polepszenia efektywnosci sorpcyjnej wobec zanieczyszczen (Siwek i wsp., 2019; Pap i wsp.,
2020b). Wykorzystanie biopolimeréw do usuwania zanieczyszczen wpisuje si¢ w dynamicznie
rozwijajaca si¢ w ostatnich latach dziedzing jaka jest biosorpcja (Gadd, 2009; Benettayeb i wsp.,
2017; Pap i wsp., 2020a). Co prawda termin ten jest znacznie szerszy i obejmuje usuwanie
substancji z roztworu z wykorzystaniem materialdow pochodzenia biologicznego (Gadd 2009),

jednak biopolimery zdecydowanie wpisuja si¢ w ten trend, czego dowodza liczne prace
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wykorzystujace m.in. alginiany (Benettayeb i wsp. 2017) i chitozan (Pap i wsp., 2020a; 2020b;
Zhang i wsp., 2019) czy nawet egzopolisacharydy bakteryjne (Dobrowolski i wsp., 2017).

W preparacie BioKer, jako stosunkowo tani i dostgpny biopolimer wybrano agar. W nim
sieciuje si¢ sktadnik wymienny, ktory nadaje ostateczne cechy i zwigksza potencjal adsorpcyjny
(Zdjecie 12). Warunkiem wuzycia wymiennego skladnika oraz biopolimeru jest
rozpuszczalno$¢ formowanie zeli w swojej obecnosci. Jako pierwsze w procesie optymalizacji
BioKer, zdecydowano si¢ wykorzysta¢ zwiazki na bazie wapnia o udowodnionej efektywnosci
w usuwaniu P-PQOy4, takie jak dolomit CaMg(CQs), (Izydorczyk i wsp., 2013) czy tez kalcyt —
CaCOs (Liu i wsp., 2012). Dodatkowo, sorpcja i precypitacja z jonami wapnia tworzy znacznie
stabilniejsze kompleksy, niz wigzania z jonami zelaza czy glinu, zaleznymi w duzej mierze od
wilasciwosci redoks otoczenia (Zhou i wsp., 2005). Wykorzystanie biopolimeru w otoczce
umozliwia szybkie modyfikowanie wiasciwosci kruszywa w zaleznoSci od potrzeb danego
srodowiska. Mozliwe jest m.in. dozowanie innych sktadnikow zwigkszajacych efektywnosc,
takich jak tlenki lantanu (La20s), ktére sg powszechnie stosowane w optymalizacji sorbentow
(Dong i wsp., 2017). Poniewaz usieciowane w biopolimerze jony wapnia mogg uwalnia¢ si¢ do
srodowiska na taczng efektywnos¢ procesu usuwania P-POs wplywa zardwno proces adsorpcji

jak i precypitacji do otoczenia.

Zdjecie 12. Przyktadowe materiaty sorpcyjne uzupetniajace preparat BioKer w zaleznosci od
uzytego sktadnika wymiennego. 1 — z dolomitem, 2 — z kalcytem, 3 — bez dodatku, sam

biopolimer, 4 — z biowgglem, 5 — z zeolitem.

W 2018 roku preparat BioKer otrzymat zloty medal na Migdzynarodowych Targach
Innowacyjnosci Concours Lepine w Paryzu oraz srebrny medal na Migdzynarodowych Targach

Innowacyjno$ci InTarg w Katowicach. W tym samym roku nawigzano wspOlprace
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z przedsigbiorstwem APRS sp. z 0.0. (Advanced Pro-environmental Remedaition Solutions)
i zawarto umowg licencyjng dnia 03.09.2018 r. pomigdzy APRS sp. z 0.0. a Uniwersytetem
Lodzkim. W ramach wspolpracy z przedsigbiorstwem, zrealizowano wspolny projekt majacy na
celu przeskalowanie procesu produkcji z poziomu laboratorium, gdzie uzyskiwano ok. 3 dm®na
dobe do skali potprzemystowej. Przygotowano prototyp urzadzenia (Zdjecie 13), ktory produkuje
dziennie do 100 dm?®. Dzieki temu, BioKer znajduje sie juz w ofercie handlowej
(http://aprs.com.pl/kompleksowa-usluga-redukcji-biogenow-w-wodach-powierzchniowych/)

i moze by¢ stosowany na rynku. Bariera geochemiczna zastosowana w SSSB na rzece Sokotowce

w Lodzi (Zalewski i wsp., 2012) ma objeto$¢ ok. 40 m®,

Zdjecie 13. Od lewej, zaprezentowano urzadzenie do produkcji preparatu BioKer, ktore powstato
w ramach projektu Bon na Innowacje. Od przodu wida¢ szafe sterowniczg oraz mieszadlo
z ptaszczem grzewczym na stelazu. Drugie zdjecie to widok z goéry na komore mieszalnika
w trakcie procesu. Ksztatt mieszadta zostat specjalnie zaprojektowany dla materiatu jakim jest

keramzyt. Trzecie zdjecie to BioKer po procesie produkcji, w trakcie procesu osuszania.

5.3. Badania laboratoryjne
5.3.1.Analiza efektywnosci sorpcyjnej skal dolomitowych
Poszukujac efektywnych sorbentow, ktére moga mie¢ zastosowanie w rozwigzaniach
ekohydrologicznych, w pierwszej kolejnosci wytypowano juz stosowane skaly dolomitowe
i wapienne (Izydorczyk i wsp., 2014; Zalewski i wsp., 2012). Pozyskano trzy dolomity, z réznych
kopalni zlokalizowanych na terenie Polski. Dodatkowo, jako jeden z potwierdzonych

w literaturze wapieni o skuteczno$ci wobec usuwania jonow fosforanowych, wybrano kalcyt.
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Oprocz powyzszych w analizie wykorzystano zeolit i chalcedonit, jako nowe adsorbenty,

zdobywajace popularnosc.
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Wykres 35. Efektywnos¢ badanych materiatow do usuwania P-PO4 w czasie. Zaprezentowano

zmiang stezenia P-PO4 w roztworze w trakcie inkubacji potgczonej z wytrzasaniem (120 RPM).

W badaniach wstepnych najwyzsza efektywno$¢ osiagnat kalcyt, ktory byt w stanie
usunaé 71% P-PO, z wyjsciowego stezenia 1 mg P-PO, dm™, co odpowiadato masie 139,32 mg
P-PO, kg™. Kalcyt byt rowniez materiatem, ktory najszybciej usunat fosforany z roztworu, gdyz
juz po czasie 1 h jego efektywnos¢ wynosita 59%. Kolejne w efektywnosci byly dolomity
z kopalni Laskowice i Jozefinka, ktore usungly ok. 35% wyjsciowego stezenia fosforanow
(Wykres 35).

5.3.2.Analiza efektywnosci keramzytu
Keramzyt poddano analizie, jako lzejszy zamiennik dla obecnie uzywanych skat
dolomitowych. Badano sorpcje P-PO. przez keramzyt, wykorzystujac materiat w niezmienione;j

formie w celu wyznaczenia jego zachowania w obecnosci jonow fosforanowych.

0,045
0,040
0,035
= 0,030
gg 0,025
E 0,020
o 0,015
0,010 /

[ —8— 0,25 mg/I
0,005 f‘* —o— °
0,000

0 10 20 30 40 50
Czas [h]

—0— 1 mg/I

0,5 mg/L

Wykres 36. Izotermy sorpcji P-POs dla trzech wariantow stezenia poczatkowego, pH = 7.

Pojemno$é sorpcyjna oznaczona q [mg g™].
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Analizujac izotermy sorpcji dla keramzytu, mozna zauwazy¢, ze w przypadku zastosowania
wyzszego stezenia P-PO4, dochodzi do gwaltownej adsorpcji w ciagu pierwszych godzin kontaktu
z roztworem, za$ nastepnie, do stopniowego uwalniania, az do ustalenia stanu plateau. Im wyzsze
stezenie, tym osiggnigcie rOwnowagi nastepowalo pdzniej oraz nastgpowaly wigksze wahania
W poczatkowej fazie adsorpcji. Réwnowaga sorpcyjna dla stgzenia 1 mg dm™ wyniosta 0,018
mg-g?, zas dla stezenia 0,25 mg-dm™ 0,005 mg-g™ (Wykres 36).

5.3.3.Analiza efektywnosci sorpcyjnej prepartu BioKer wobec P-PO4

Aby okresli¢ kinetyke adsorpcji dla BioKer, zastosowano trzy warianty eksperymentu,
W pierwszym preparat byt wstepnie ptukany przez czas jednego tygodnia (7 dni), w drugim przez
1 dzien w wodzie destylowanej przed rozpoczeciem analizy procesu kinetyki. Trzecim wariantem
byt preparat BioKer nie poddany procesowi ptukania. Zabieg ten miat na celu zidentyfikowa¢ jak
BioKer bedzie zachowywaé si¢ pod wptywem dlugotrwalego przebywania w $rodowisku
wodnym, gdyz struktura biopolimeru moze zwigksza¢ swojg objetos¢ pod wpltywem wody, a co
za tym idzie zmienia¢ swoja strukture powierzchniowg tworzgc nowe miejsca adsorpcji lub
ograniczajac ich dostepng ilos¢. Réwniez w zwigzku z powyzszym nie zastosowano w analizie
tradycyjnej metody wyznaczania modeli adsorpcji, ktorych zastosowanie jest powszechne dla
tradycyjnych sorbentéw, lecz nie sprawdza si¢ w przypadku tych na bazie biopolimerow.

Wykonano trzy powtorzenia dla kazdego wariantu i przedstawiono $rednig.

Kinetyka reakcji preparatu BioKer
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Wykres 37. lzotermy adsorpcji P-PO. dla réznych wariantow preparatu BioKer. Uzytego
bezposrednio (BioKer) Iub po 1 d lub 7 d plukania w wodzie dejonizowanej. Na wykresie nie
przedstawiono odchylenia standardowego (SD), ze wzglgdu na niskg czytelnosé. Wartosci SD nie

przekraczaty 10% wartos$ci $redniej.

W zaleznosci od zastosowanej metody przygotowania preparatu BioKer, obserwowano
inny proces adsorpcji P-POs w czasie trwania eksperymentu (Wykres 37). Rdéznice mozna

zaobserwowac w pierwszych 6 godzinach kontaktu adsorbentu z roztworem. Plukany przez 7 dni
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BioKer w najkrotszym czasie osiggal maksimum pojemnosci sorpcyjnej, po czym nastgpowato
stopniowe uwalnianie P-POs do roztworu az do osiggniecia stanu réwnowagi. Podobny
mechanizm wystgpit w przypadku jednodniowego plukania, jednak maksimum sorpcyjne,
osiagnigte juz po 1 h czasu reakcji odpowiadato stanowi rownowagi z 24 godziny. Pomigdzy tymi
czasami, dochodzito do ponownego uwolnienia i zaadsorbowania jonéw P-PQOs. BioKer nie
ptukany przed inkubacja osiagnat stan rownowagi dopiero po 24 godzinach, zas przyrost sorpcji
mozna okresli¢ jako stabilny. Analizujac proces kinetyki adsorpcji odniesiono si¢ do trzech

najpowszechniejszych modeli kinetycznych (Wykres 38).
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Wykres 38. Zestawienie modeli kinetyki reakcji dla BioKer, BioKer po 1 dniowym plukaniu
W wodzie destylowanej i w wariancie po 7 dniach. Zastosowano trzy modele opisujacy kinetyke
adsorpcji: model pseudo-pierwszorzgdowy, model pseudo-drugorzedowy i model dyfuzji
wewnatrzczasteczkowej Weber-Morris. q oznacza mas¢ zaadsorbowanego P-PQO4. Zastosowano

podstawowy wariant BioKer z 1,5% agarem (m/v) i kalcytem w stezeniu 500 g-dm,

Wariant BioKeru nie poddanego ptukaniu cechowat sie wysoka wartoécig R? zaréwno dla
modelu pseudo-pierwszego rzgdu (PFO), jak i pseudo-drugiego rzedu (PSO), przy czym
nieznacznie lepiej wyjasniany byl przez model PFO. Jednocze$nie kinetyka reakcji byta dobrze
opisywana przez model Weber-Morris. W przypadku wariantow plukanych 1 d i 7 d,

zaobserwowano wigksze znaczenie procesu dyfuzji wewnatrzczasteczkowej wraz ze wzrostem
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czasu plukania. Jednoczesnie sorpcja prowadzona przez BioKer po 7 dniach ptukania, byla
znacznie lepiej wyjasniana przez model PFO, co moze swiadczy¢ o przewadze procesu adsorpcji
odwracalnej, czyli fizycznej. BioKer po 1 dniu ptlukania nie dat jednoznacznych wynikow dla

zadnego z modeli (Tabela 19).

Tabela 19. W tabeli przedstawiono podstawowe parametry zwigzane z zastosowanymi modelami
kinetyki adsorpcji. q oznacza pojemnos$¢ sorpcyjng ustalong eksperymentalnie, za$ pozostale
g pojemnos¢ obliczong przy pomocy modeli. k to wspotczynniki charakterystyczne dla danego
modelu kinetycznego, R? to wspotczynnik determinaciji za§ RMSE to éredni biad kwadratowy
(ang. Root Mean Square Error).

Model Zmienna BK BK1ld BK7d
Empiryczny q[mgPg’] 0,053 0,045 0,054
Pseudo- q[mgPg'] 0,054 0,037 0,056
pierwszorzedowa  k; [min™] 0,003 0,06 0,05

R? 0,96 0,18 0,83
RMSE 0,004 0,008 0,005
Pseudo- q[mgPg’] 0,062 0,039 0,058
drugorzedowa ki [min] 0,06 2,14 1,44
R? 0,93 0,32 0,71
RMSE 0,005 0,007 0,007
Weber-Morris Kint1 0,001 0,004 0,008
Ci 0,000 0,007 0,000
R 0,93 0,74 0,84
RMSE; 0,002 0,003 0,005
Kint2 0,000 0,000 0,000
C> 0,003 0,003 0,003
R? 0,70 020 0,20
RMSE; 0,012 0,071 0,150

Ustalajac czas osiagnigcia rownowagi sorpcyjnej na ok. 24 godziny, wykonano analizy
efektywnosci preparatu BioKer poddanego modyfikacjom wobec stezenia 2 mg P-PO, dm?,
W celu podwyzszenia efektywnos$ci sorpcyjnej, zastosowano dodatek tlenku lantanu (LaO)
W stezeniu masowo-objgtosciowym 0,5%, wodorotlenku wapnia Ca(OH): - 5% lub podwyzszenie
pH otoczki BioKer do wartosci 10 z zastosowaniem wodorotlenku sodu (NaOH). Modyfikacje
dotyczyly preparatu zawierajacego 1,5% agar i kalcyt w stezeniu 500 g-dm™. Dodatek lantanu
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spowodowat wzrost efektywnoéci sorpcji do poziomu 94,74 mg P-PO; kg™. Zmiana pH do
wartoéci 10 spowodowala wzrost efektywnosci sorpcji do poziomu 74,57 mg P-POs kg™.
Najefektywniejsza okazata si¢ modyfikacja z dodatkiem wodorotlenku wapnia, ktoéra
spowodowata wzrost efektywnosci do poziomu 113,43 mg P-PO; kg™ . Skata dolomitowa,
0 zblizonych rozmiarach do BioKer usuwata 14,07 mg P-PO, kg™ (Tabela 20).

Tabela 20. Wyniki eksperymentu porownawczego dla réznego typu modyfikacji (lantan,
wodorotlenek wapnia, modyfikowane pH) w preparacie BioKer zawierajagcym kalcyt w stezeniu

500g-dm™ oraz zblizonej objetosci dolomitu.

Badana prébka Masa Objetos¢  Efektywnos$é Efektywnos¢
sorbentéw [g] [mI] sorpcji [mg g*]  sorpcji [mg kg™
1,5% agar 10,13 200 0,051 51,29
1,5% + 0,5% LaO 10,34 200 0,094 94,74
1,5% + 5% Ca(OH): 10,26 200 0,113 113,43
1,5% + pH 10 10,30 200 0,074 74,57
Dolomit 21,31 200 0,014 14,07

W celu weryfikacji powtarzalnosci procesu produkcji preparatu Bioker w skali
poOtprzemystowej, przy wspotpracy z firmg APRS sp. z 0.0. wykonano 16 testdw sorpcyjnych
z zastosowaniem zaré6wno sztucznych wod jeziornych (SZWJ) jak i roztworu P-PO4 W wodzie
destylowanej. Wykorzystano produkt pochodzacy z 16 roéznych cykli produkcyjnych. Dla
wszystkich przeprowadzonych eksperymentéw na SZWT $rednia efektywnos¢ wyniosta 47,99 mg
P-PO, kg, zas w przypadku roztworu fosforanow w wodzie destylowanej 40,23 mg P-PO, kg™
(Tabela 21).

Tabela 21. Tabela przedstawia wyniki efektywnosci w badaniu sorpcji dla preparatu BioKer oraz
czystego keramzytu wobec roztworu P-PO, w sztucznej wodzie jeziornej lub wodzie

destylowanej. SD oznacza odchylenie standardowe. Cy oznacza stezenie poczatkowe.

BioKer Keramzyt
SZWJ Roztwér P-POs SZWJ  Roztwér P-PO,
Co P-PO, 1 mg-dm™
Srednia [mg kg'] 47,99 40,23 3,15 8,21
SD 6,23 5,99 0,91 3,34

5.3.4.Usuwanie zanieczyszczen pestycydowych

Poniewaz herbicyd MCPA (kwas 2-metylo-4-chlorofenoksyoctowy) byt najczesciej
pojawiajacym si¢ w wodach monitorowanych systemoéw rzecznych (68% wykry¢) oraz byt
jednym z najbardziej toksycznych zwigzkow (LDsp = 700 mgkg™), zostat on wybrany do

przeprowadzenia analiz zwigzanych z efektywnos$cig preparatu BioKer w usuwaniu
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zanieczyszczen. W celu przeprowadzenia eksperymentu przygotowano rozne warianty preparatu
BioKer, wykorzystujac jako sktadnik uzupetniajacy chalcedonit z kopalni potozonej w poblizu
miejscowosci Inowtodz (500 g-dm™), kalcyt (500 g-dm™®), zeolit (500 g-dm™), dolomit z kopalni
Redziny (500 g-dm™), biowegiel oraz wegiel aktywny (obydwa w stezeniu 100 g-dm™), ktore
dodano do 200 ml roztworu zawierajacego MCPA w stezeniu 50 pg-dm?. Po 24 godzinach
wytrzasania (120 RPM) w warunkach laboratoryjnych, bez dostepu $wiatta, okreslono stezenie
MCPA w roztworach. Efektywno$¢ preparatu BioKer byta zroznicowana, za$ najlepsze efekty
uzyskano przy zastosowaniu wegla aktywnego jako domieszki do otoczki biopolimerowej, ktory
spowodowat catkowite usunigcie pestycydu MCPA z proby. Przeliczajac efektywnos$¢ na 1 g
zastosowanego preparatu, mozna stwierdzi¢, ze BioKer z weglem aktywnym moze zaadsorbowaé
co najmniej (nie ustalono goérnej granicy) 23,3 pg MCPA g Drugim pod wzgledem
efektywnosci okazat sie BioKer z bioweglem, ktéry byt w stanie usung¢ 23,2 pg MCPA g+ 0,1.
Uzupelnienie preparatu BioKer kalcytem lub zeolitem dato odpowiednio efektywnos$¢ na
poziomie 5,1 pg MCPA g* + 1,1 i 42 ug MCPA g™+ 2,2. Pozostale warianty nie wykazaty
efektywno$ci wobec zwigzku herbicydowego MCPA (Wykres 39).

Efektywno$¢ testowanych materialow w usuwaniu MCPA [pg g1]
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Wykres 39. Efektywno$¢ sorpcji dla MCPA (ngg™) testowanych materiatéw. Testowano BioKer
z dodatkiem sktadnikow: chalcedonit, dolomit, zeolit, kalcyt, biowegiel i wegiel aktywny.

Oddzielnie testowano rowniez czysty keramzyt.

5.3.5.Efektywnos¢ BioKer w formie Przepuszczalnych Barier Reaktywnych (PBR)

Testowanie preparatu BioKer wykonano rowniez w mezoskali, wykorzystujac w tym celu
infrastrukturg¢ Stacji Terenowej Katedry UNESCO Ekohydrologii i Ekologii Stosowanej
Uniwersytetu £odzkiego. Poniewaz docelowa forma stosowania BioKer sg kosze gabionowe,
wykonano eksperyment w ktorym testowano efektywnos¢ PBR wykonanych z BioKer. Lacznie
w okresie 4 tygodni trwania eksperymentu, dokonano 30 analiz parametrow fizykochemicznych
oraz poboru prob, w ktorych nastgpnie analizowano st¢zenie jonow fosforanowych. Usrednione

parametry fizykochemiczne z okresu trwania eksperymentu przedstawiono w tabeli 22.
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Tabela 22. W tabeli przedstawiono podstawowe parametry fizykochemiczne badanego cieku

powyzej 1 ponizej barier. Zaprezentowano srednig z 30 pomiarow.

Temp. 2 _ L
eC] O;[mgdm™] | O2% | Q[m’s™] | V[ms™]
Srednia powyzej 6,74 9,30 76,08 0,006 0,042
$rednia ponizej 6,85 9,25 75,90 - -

Mocowanie barier w cieku odbywato si¢ z wykorzystaniem neutralnych chemicznie
kamieni polnych, ktére dociazaly konstrukcje jak rowniez mat kokosowych, ktore uszczelniaty
bariery w miejscach kontaktu z betonowym korytem (zdjecie 14). Bariery wykonane zostaty
w ksztalcie koszy trapezoidalnych dopasowanych do kanatu zasilajacego Stacje. Sekwencja
wykonywania analiz byta nastgpujaca: 1 bariera: 15 min, 1 h, 2 h, 3 h, 24 h, po czym nastgpowato
zainstalowanie drugiej bariery i ten sam schemat poboru prob. Po zamocowaniu trzeciej bariery
po 24 h nie instalowano kolejnej bariery, lecz wydtuzono czas analizy do 6 dni monitorujac ciek
co 24 h. Montaz czwartej bariery nastgpit po 6 dniu i prowadzono analiz¢ po czasie: 15 min, 1 h,
3 h, 5 h, 1 dzien, 3 dni, 7 dzien, 14 dzien, 21 dzien, 28 dzien. Poniewaz odstepy czasowe hie
wskazywaty na wyrazne trendy, na wykresie 40 i 41 przedstawiono pobory w liczbach
caltkowitych od 1 do 30.

Zdjecie 14. Na zdjeciu przedstawiono trzy bariery zamontowane w cieku. DociaZzenie barier

okazato si¢ niezbedne, ze wzgledu na wysoka wyporno$¢ preparatu BioKer.

Srednie stezenie P-PO4 w cieku wyniosto 0,274 mg-dm=, za§ $redni poziom usuwania
w barierach 0,122 mg-dm=. Srednia efektywno$¢ wyrazona w procentach wyniosta 46,5%. Dla
etapéw uzupehiania systemu o nowe bariery efektywnos¢ ksztattowata si¢ nastgpujaco: 50,7%
dla pierwszej, 50,3% dla drugiej, 46,4% dla trzeciej oraz 42,6% po dostawieniu czwartej bariery.

Wyjasnienie spadku efektywnosci wraz ze wzrostem ilo$ci barier mozna wyttumaczy¢ wzrostem
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oporu hydraulicznego tworzonego przez bariery w cieku, co zostalo zaprezentowane na
wykresach 40 i 41. Cze$¢ wody mogta przedostawaé si¢ przez uktad barier bez kontaktu ze
ztozem poprzez powstate Spictrzenie (zdjecie 15), ktore postgpowato stopniowo przez caly czas
trwania eksperymentu. Przelewu gornego nie zaobserwowano dla bariery pierwszej i drugiej,
jednak prawdopodobne jest, ze gdyby eksperyment trwat dtuzej z wykorzystaniem tylko dwoch
barier anawet tylko jednej, roéwniez dosztoby do wzrostu oporu hydraulicznego. Do
bezposrednich przyczyn powstania pigtrzenia nalezy zaliczy¢ kolmatacje barier przez rumowisko
unoszone jak réwniez wysoka predko$é przeptywu ($rednio: 0,042 m-s™). Warto podkresli¢, ze
efektywno$¢ barier utrzymywata si¢ na zblizonym poziomie (nie liczac zjawiska przelewu
gbrnego), co prawdopodobnie jest powigzane z podwojnym charakterem BioKeru, ktory nie tylko
adsorbuje zanieczyszczenia na swojej powierzchni ale rowniez uwalnia jony wapnia do otoczenia,
skutecznie intensyfikujac proces precypitacji. Teoretyczny czas kontaktu w ztozu adsorpcyjnym
obliczono na 11 godzin, jednak nalezy podkresli¢, ze przez wystapienie przelewu goérnego
warto$¢ ta zostata zdecydowanie skrocona. Lacznie w trakcie trwania eksperymentu bariery
przechwycity ok. 282 g P-PO4, ktory byt transportowany wraz z wodami Strugi Karolinéw. Po
przeliczeniu na objeto$¢ barier uzyskano efektywno$é rzedu 1,175 g P-PO4 na 1 dm® BioKaer.
Warto$é ta odpowiada 411 mg P-PO, kg™ co stanowi prawie 6-krotnie wyzsza efektywno$¢ niz

uzyskana w warunkach laboratoryjnych.

Zdjecie 15. Po umieszczeniu 3 barier po raz pierwszy zaobserwowano istotng zmiang
W charakterystyce przeplywu i uruchomienie przelewu gérnego przez bariery (po ok. 5 godzinach
od wstawienia). Po wstawieniu czwartej bariery zaobserwowano to samo zjawisko szybciej (ok.

3 godzin od wstawienia).
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—@—usuniete P-PO4 przez bariere
—®—poziom P-PO4 w cieku powyzej bariery

0,05
0,045 | BARIERA Il BARIERY
0,04
0,035
0,03
0,025 'd
0,02
0,015
0,01
0,005

I1I BARIERY. IV BARIERY

6 7 8 9 10 11 12 13 14 15 16 17 18 19 20 21 22 23 24 25 26 27 28 29 30

Wykres 40. Na wykresie przedstawiono zmiennos¢ stezenia fosforanow w cieku oraz efektywnosci bariery w czasie. Wykonano tacznie 30 pomiarow.

Zaznaczono okresy funkcjonowania odpowiednio 1,2,3 i 4 barier w cieku. Pionowymi, czerwonymi liniami zaznaczono momenty przetamania oporu

hydraulicznego i rozpoczecie przeptywu wody ponad barierami.
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6. Dyskusja

Presja rolnictwa na srodowisko, w tym ekosystemy wodne jest powszechnie rozpoznana
i stanowi status quo dla obecnego modelu produkcji zywnosci (Carson, 1962; Krebs i wsp., 1999;
Piniewski i wsp., 2015; Levia i wsp., 2020). Okoto 60,7% powierzchni Polski jest uzytkowane
rolniczo i szacuje si¢, ze zanieczyszczenia obszarowe sg odpowiedzialne za 50% tadunku
zwigzkoéw biogennych trafiajacych do Morza Baltyckiego (HELCOM, 2018a). Analiza
czasoprzestrzennej dynamiki wystgpowania zanieczyszczen oraz czynnikow determinujacych
procesy samooczyszczania w systemach rzecznych, obejmowata dwa wojewodztwa:
mazowieckie i todzkie. Zgodnie z raportem na temat stanu Srodowiska w Wojewodztwie
Lodzkim, w dorzeczu Wisly, na przebadane 60 jednolitych cze$ci wod powierzchniowych
(JCWP), tylko w dwoch ustalono dobry stan chemiczny (GIOS, 2020a). Z kolei w wojewoddztwie
mazowieckim, na 81 przebadanych JCWP, dobry stan chemiczny stwierdzono dla 12 (GIOS,
2020b). W obliczu stresu zwigzanego ze zmiang klimatu, ktory szczegdlnie oddziatuje na zasoby
wodne w pasmie Polski centralnej (Pinskwar i wsp., 2020), zrozumienie interakcji pomiedzy
procesami hydrologicznymi, dynamika wystgpowania zanieczyszczen oraz dynamikg procesow
biogeochemicznych w zlewniach rolniczych stanowi klucz do tworzenia efektywnych rozwigzan
dla zwigkszania odpornosci ekosystemow wodnych i adaptacji do zmiany klimatu (Zalewski

i wsp., 2020).

6.1. Wplyw uzytkowania zlewni na wystepowanie zanieczyszczen w systemach
rzecznych

Nie ulega watpliwosci, ze systemy ladowe silnie oddziatujg na mate ekosystemy wodne,
szczegoOlnie cieki niskiego rzedu (Vannote i wsp., 1980; Wagner i Zalewski, 2000). Przy obecnym
stopniu degradacji srodowiska przez czlowieka, relacja pomiedzy zagospodarowaniem zlewni
a jakoscia ekosystemow wodnych jest szeroko dyskutowanym zagadnieniem naukowym (Rimer
i wsp., 1978; Wang i wsp., 2016; Piniewski i wsp., 2015; Mello i wsp., 2018). Presja ta jest
szczegblnie wyrazna w zakresie poczatkowych odcinkow systemow rzecznych, do III rz¢du
(Strahler, 1957). Ich wrazliwo$¢ na zmiany zachodzace w skali zlewni, ma zwiazek z relatywnie
duzym wpltywem obszaru ladowego w poréwnaniu do matej objetosci wody w korycie
(McGarrigle, 2014). W kontinuum rzecznym mate cieki sg najczesciej zdegradowane na skutek
dziatalno$ci czlowieka (Meybeck, 2002), a warto doda¢, ze wedlug estymacji moga stanowié
nawet 89% lacznej dlugosci globalnych systemow rzecznych (Downing i wsp., 2012). Przy braku
potencjatu buforujacego w zlewni, jako$¢ matych ciekow ulega dynamicznym zmianom
w zaleznosci od doptywu zanieczyszczen, najczgsciej wyplukiwanych wraz z opadami (Wagner
i Zalewski, 2000; Wohl, 2017). Znaczenie cickéw o niskiej rzedowos$ci jest rowniez duze

w kontekscie biordznorodnosci (Finn i wsp., 2011; Biggs i wsp., 2017) na skutek wysokiej
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heterogennosci siedlisk (Callanan i wsp., 2014), w warunkach zachowanej tgcznosci poprzecznej

i podtuznej doliny rzecznej (Obolewski i wsp., 2009; Obolewski, 2011).

Dlatego, w niniejszej pracy do analizy dynamiki wystgpowania zanieczyszczen
w systemach rzecznych wybrano cztery zlewnie, ktorych litologia posiada zblizong
charakterystyke, a badane cieki ten sam typ abiotyczny. Tereny zurbanizowane zajmujg we
wszystkich zlewniach ok. 3% powierzchni, z kolei taki i pastwiska oraz uprawy mieszane
stanowig lacznie $rednio ok. 14% powierzchni zlewni. Gradient zréznicowania wystepuje
w przypadku kategorii ,,grunty orne” i ,,sady i plantacje”, jak rowniez ,lasy i ekosystemy semi-
naturalne”, co umozliwito porownanie wplywu tych form zagospodarowania, na parametry
jakosciowe badanych rzek i ich dynamike czasoprzestrzenng. Laczny udzial form pres;ji
zwigzanych z sadownictwem i gruntami ornymi uktadat si¢ w gradiencie od 57,3 do 80,6%,

natomiast w samej kategorii sadéw od 0,1 do 62,9%.
Dynamika przestrzenna parametréw jakosci wody w badanych zlewniach

W celu identyfikacji czynnikéw decydujacych o zréznicowaniu jako$ciowym badanych
rzek, przeprowadzono analizg gtdéwnych zmiennych sktadowych (PCA). Zlewnie zgrupowaly si¢
w odrebne obszary co wskazuje na zrdéznicowanie ich jakosci na podstawie analizowanych
zmiennych. Szczegdlnie zlewnia 1 zaje¢ta osobng przestrzen na wykresie, zajmujac zdecydowanie
wigkszy obszar, co rowniez wskazuje na duze zroznicowanie jako$ci w ujeciu czasowym.
Dystrybucja punktow zlewni 2, réwniez wskazywata na przesuniecie w strone wektorow
zmiennych zwigzanych z zanieczyszczeniem, szczeg6lnie czasteczkowym (Pog, ZWO, ZO). Jak
mozna zauwazy¢, wskazuje to na mozliwos¢ transportu fosforu w formie czasteczkowej wraz
z zawiesing. W przypadku czastek statych, materii organicznej oraz form ogdlnych azotu i fosforu
dominujaca role odgrywa spltyw powierzchniowy oraz erozja (Allan i wsp., 1997), podczas gdy
zanieczyszczenia w formie rozpuszczonej, mogg trafia¢ do ekosystemoéw wodnych zaréwno ze
splywem powierzchniowym jak i podpowierzchniowym (Hubbard i wsp., 1989). Pomimo
zblizonej powierzchni upraw sadowniczych do zlewni 1, zlewnia 2 zajmowala bardziej centralna
pozycje na wykresie, czesciowo zajmujac nawet ten sam obszar co zlewnie 3 i 4. Przyczyna tego
zjawiska moze by¢ zwiekszony udzial stref ekotonowych w dolinie rzecznej Mogielanki, co
zostanie opisane w poOzniejszym rozdziale. Zdecydowanie mniejszy wplyw zanieczyszczen
obserwuje si¢ dla zlewni 3 i 4, ktérych pozycja na wykresie korelowata tylko ze stezeniem tlenu
rozpuszczonego, co rowniez potwierdza ich lepszy stan chemiczny. Zanieczyszczenia w formie
statej i rozpuszczone maja odmienne mechanizmy transportu ze zlewni do systemu rzecznego.
Uzyskane obserwacje wskazuja na wigksza intensywnos¢ transportu zanieczyszczen z obydwu
zlewni z dominujagcym udzialem sadoéw. Jak wskazuja niedawno opublikowane badania Yang

i wsp. (2020), sady owocowe wptywaja negatywnie na poziom zwierciadta wod gruntowych,
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prowadzac do przesuszania wierzchniej warstwy gleby, co w konsekwencji prowadzi do

zintensyfikowanej erozji.

Poniewaz jednym z podstawowych mechanizmow erodowania czasteczek gleby jest
sptyw powierzchniowy, formujacy si¢ na skutek opadow, przeanalizowano wplyw tego czynnika
na jako$¢ badanych rzek. Zaobserwowano negatywng korelacja pomiedzy pH i wigkszosciag
okreséw opadu poprzedzajacych pobdr, co moze $wiadczy¢ o uwalnianiu ze zlewni, pod
wplywem wyptukiwania, substancji zakwaszajacych odczyn wod. Obserwacja ta bylta istotna dla
zlewni z dominujagcym udziatem sadow (1 i 2). Podobne obserwacje przedstawili Chen i Lu
(2014) dla rzek wyzynnych, uzytkowanych rolniczo we wschodnich Chinach. Nalezy podkreslic,
ze zakwaszenie gleb jest problemem powszechnym (Sumner i Noble, 2003), ktory dotyka takich
zjawisk jak dostepnos¢ substancji odzywczych dla upraw rolniczych oraz ogdlnej degradacji gleb
(Ulrich, 1986). Na poziom zakwaszenia systemdw rzecznych w zlewniach rolniczych, wptywaja
w najwiekszym stopniu takie jony jak NOs, SO, i organiczne substancje rozpuszczone (Urlich,
1986; De Vries 1 Breeuwsma, 1987). Okresowe obnizanie pH w systemach rzecznych moze
réwniez wpltyna¢ na obieg innych zanieczyszczen np. zwigzkéw fosforu (Zhou i wsp., 2005;
Temporetti i wsp., 2019). Ujemng korelacje w badanych zlewniach wykazano pomiedzy
stezeniem tlenu w wodzie a opadem, co byto obserwowane rowniez przez innych autorow (Chen
i Lu, 2014). Przyczyng tego zjawiska moze by¢ przedostawanie si¢ do wod materii organicznej,
zawiesiny oraz sktadnikow odzywczych, ktore zwigkszajg tempo metabolizmu heterotroficznych
bakterii tlenowych (Harremoes, 1982). Dodatnig korelacje dla zawartosci ZWO, ZO, Pog i Nog
stwierdzono dla wszystkich kategorii opadu w ujeciu wszystkich zlewni. Warto jednak
podkresli¢, ze dla zlewni sadowniczych korelacja ta byta wyrazna tylko dla ZO. Inaczej sytuacja
prezentowala si¢ dla zlewni z mniejszym udziatem sadownictwa, gdzie wyptukiwaniu podlegaty
jednoczesnie ZO i ZWO. Swiadczy to o zroéznicowaniu w sposobie uzytkowania powierzchni.
Istotng statystycznie korelacje obserwowano dla Pog 1 opadu, ktdry wystapit w krotkim odstepie
czasu, do 3 dni, co $wiadczy¢ moze o przedostawaniu si¢ tych zanieczyszczen na drodze sptywu
powierzchniowego, co obserwowano rowniez w przypadku innych zlewni uzytkowanych
rolniczo i sadowniczo (Niu i wsp., 2020). Nog rowniez byt skorelowany z opadem, ktory wystapit
od 4 do 14 dni przed pomiarem. W gornej czesci zlewni 1, uzytkowanej sadowniczo (ok. 58%
zlewni) stwierdzono duze ilo$ci zawiesiny ogolnej i organicznej, ktérych s$rednie wartoSci
ksztaltowaly sie na poziomie 39,21 mg-dm= dla zawiesiny ogélnej i 26,26 mg-dm™ dla zawiesiny
organicznej. Swiadczy to bezposrednio o wysokim stopniu degradacji struktury gleby
i uruchomieniu procesoéw erozji. Wystepowanie zanieczyszczen takich jak Nog, N-NO3 0raz Pog
bylo skorelowane z wystepowaniem terenow uprawnych i sadow w gornej zlewni rzeki
Dongjiang w Chinach (Ding i wsp., 2016). Z kolei Mello i wsp. (2018) wykazali korelacje udziatu

rolnictwa w powierzchni zlewni z czasteczkami statymi, Pog I Nog W Systemach rzecznych. Istotna,
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dodatnia korelacja dla SOR wystapita tylko w przypadku opadu, ktory wystapit w ciagu 1 dnia
przed poborem, na terenie zlewni 1. Porownujac ze soba odptywy analizowanych zlewni, nie
stwierdzono wptywu zréznicowanego uzytkowania terenu na wstgpowanie Nog, ZO i ZWO. Moze
mie¢ to zwiazek ze stosunkowo dobrze zachowang strukturg doliny rzecznej Rykolanki w jej
dolnym odcinku, co sprzyja procesom samooczyszczania w kontinuum rzecznym. Istotna réznica
pojawita si¢ jednak dla Pog, pomiedzy zlewniami z dominacjg sadéw a tymi z dominacjg obszar6w
ornych. Swiadczyé to moze o intensywniejszym procesie erozji czasteczek bogatych w fosfor,

ktory nastepnie w korycie rzecznym podlega naprzemiennej mobilizacji i retencji.

W celu potwierdzenia wynikow analizy PCA, zastosowano analize korelacji
poszczegdlnych zmiennych. Z uzyskanych warto$ci korelacji wyraznie wynika, ze t0 uprawy
sadownicze w wigekszym stopniu wyjasniaja ogolng presje na badanym obszarze. Mineralne
formy azotu i fosforu, pomimo dodatniej korelacji wobec uzytkowania rolniczego
i sadowniczego, oraz ujemnej Korelacji z systemami leSnymi, nie byly istotne statystycznie.
Mozliwa przyczyna jest znaczacy udzialem rolnictwa i sadownictwa we wszystkich badanych
zlewniach (od 57 do 80%), gdzie poziom oddziatywania jest juz na tyle wysoki, ze nie obserwuje
si¢ wyraznych réznic w systemach rzecznych. Jedyna frakcja biogendow, ktora podlegata
zroznicowaniu przestrzennemu byt Pog, ktorego wigksze stezenia wykrywane byty na terenie
zlewni sadowniczych. Sumaryczne stezenie SOR bylo skorelowane dodatnio zaréwno
z catkowitg powierzchnig systemow rolniczo-sadowniczych jak i samymi sadami, przy

jednocze$nie negatywnej korelacji z powierzchnig upraw orkowych.
Dynamika czasowa (sezonowa) jakos$ci wod w badanych systemach rzecznych

Monitoring prowadzono we wszystkich sezonach, w celu weryfikacji czy stan chemiczny
badanych systemow rzecznych jest zalezna od por roku. Zgodnie z uzyskanymi wynikami,
zroznicowaniu sezonowemu, na stanowiskach ujscia badanych zlewni do Pilicy, podlegaja takie
parametry jak pH, O,, ZO, ZWO oraz NH4 (p < 0,05). Sezonowe zréznicowanie poziomu tlenu
jest wypadkowa zmiany temperatury w systemach rzecznych a co za tym idzie rozpuszczalnosci
fizycznej tlenu w wodzie oraz jest powszechnie obserwowane w systemach rzecznych (Shi i wsp.,
2017), jak jednak mozna zauwazy¢, korelacja ta widoczna byta tylko dla zlewni 3 i 4, co sugeruje,
ze pod wpltywem wyzszej presji zanieczyszczen, dynamika zmian tlenu jest zdominowana przez
proces tlenowego rozkladu zanieczyszczen (zalacznik 1). Z kolei dynamika sezonowa
wystepowania zawiesiny w wodach ptynacych jest wypadkowa rozwoju pokrywy roslinnej oraz
opadow, przy czym w sezonie zimowym w strefie umiarkowanej, na skutek spadku
oddziatywania wegetacji, mniejsze opady wystarczaja do uruchomienia podobnej ilosci
zawiesiny jak w przypadku miesigcy cieptych, z wigksza suma opadow (Steegen i wsp., 2000).

Jednoczesnie dochodzi do wyptlukiwania materii organicznej, ktorej ilos¢ w wodach
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powierzchniowych wzrasta zarowno na skutek bezposredniej dziatalnosci cztowieka jak i zmian
klimatycznych (Rodriguez-Murillo i wsp., 2015). Obnizona zawarto$¢ jonéw NHs W sezonie
letnim moze mie¢ zwigzek z wigksza liczebno$cig bakterii zdolnych do przeprowadzania procesu
anammox (Yang i wsp., 2017), jak rowniez wzrostem organizméw autotroficznych, dla ktorych

NH4 stanowi atrakcyjniejsze zroédto azotu niz inne mineralne formy (Gao i wsp., 2019).

Poréwnujac skrajnie uzytkowane zlewnie 1 i 4, w analizie PCA dane dla odptywow
pogrupowano sezonowo (Wykres 33). Wykres glownych zmiennych sktadowych uwypuklit
réznice pomiedzy zlewniami, ktorych punkty zajety przeciwlegle obszary wykresu, a dodatkowo
zaobserwowano duzy rozrzut wynikéw wiosennych i letnich dla odptywu rzeki Rykolanki, co
$wiadczy o wysokiej dynamice wystgpowania zanieczyszczen 0raz zwigkszonej presji. Przyczyna
tej rozpigtosci nie moze by¢ wptyw punktowego zrodla zanieczyszczenia (St. 3), ktore generuje
zblizony poziom zanieczyszczen w ujeciu catorocznym (Zhou i wsp., 2016), a wigkszy wpltyw
moga mie¢ procesy zwigzane z uzytkowaniem zlewni, hydrologia Iub zwigzane
z przemieszczaniem  zanieczyszczen W  kontinuum  rzecznym. Wplyw punktowego
zanieczyszczenia, na jako$¢ odptywu do Pilicy w zlewni uwidaczniat si¢ jedynie w przypadku
SPC (p < 0,05). W obliczu mniejszej presji zanieczyszczen, w zlewni 4, obserwowano wyrazne
przesuni¢cie wynikow z monitoringu zimowego w stosunku do reszty obserwacji. Zalezno$¢ ta
nie wystagpita w przypadku zlewni 1, prawdopodobnie na skutek zbyt dalego posuni¢tej degradacji

jakosci systemu rzecznego Rykolanki.

6.1.1. Wystepowanie zanieczyszczen pestycydowych w systemach rzecznych

Zuzycie SOR dla poszczegdlnych rodzajow upraw jest bardzo zréznicowane, przy czym
najwiecej na jednostke powierzchni stosuje sie¢ w uprawach sadowniczych (Vymazal i Brezinova,
2015; GUS, 2018). Szczegdlnie duze ilosci SOR zuzywa si¢ w uprawach jabtoni gdzie zuzycie
moze wynosi¢ nawet 10,464 kg-ha’. W wojewodztwie mazowieckim 45,6% sadoéw jest
zajmowane przez uprawe jabloni, za§ w wojewddztwie todzkim 12,7%. Sa to dwa dominujace
wojewddztwa pod wzgledem uprawy jabloni (GUS, 2018). Warto podkresli¢, ze
zanieczyszczenie pestycydami notowano w tym regionie w przesztosci w zakresie wod
gruntowych (Badach i wsp., 2007). Zanieczyszczenia pestycydowe w systemach rzecznych
sgsiadujagcych z uprawami jabtoni wykrywano w Nowej Zelandii (Suckling i wsp., 1999),
Portugali (Cerejeira i wsp., 2003) oraz RPA (Schultz 2001a; Dabrowski i wsp., 2002).
W badanych zlewniach pozostato$ci co najmniej jednego pestycydu wykryto w 82% pobranych
probek wody (n = 144). Dla porownania, Smiley Jr i wsp. (2014) wykryli mieszaning w 63,8%,
za$ pojedynczy pestycyd w 19,1% probek analizowanych w matych zlewniach na terenie Ohio
(USA). Odnoszac si¢ do tych wynikow, pojedynczy zwiazek w analizowanych probach wykryto
w 20%, za$ mieszaning co najmniej dwoch substancji w 62%, wigc uzyskano bardzo zblizone

wyniki. Lacznie zidentyfikowano 12 substancji o charakterze insektycydowym (wliczajac
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akracyd i repelent na insekty), 10 o charakterze herbicydowym i 9 fungicydow. Odwrotna
kolejnos¢ pod wzgledem wystgpowania zostala zidentyfikowana w Republice Potudniowej
Afryki, gdzie Curchod i wsp. (2020) zidentyfikowali 13 fungicydéw, 12 herbicydow i 9
insektycydow.

Nalezy podkresli¢, ze presja substancji pestycydowych na systemy rzeczne w Polsce jest
stosunkowo stabo rozpoznana. Pierwsze doniesienia o obecno$ci zwigzkow pestycydowych
dotyczyly dolnego odcinka Wisty (Taylor i Bogacka, 1979). Obecnosci pestycydow w osadach
Wisty na odcinku od Krakowa do Gdanska byta identyfikowana rowniez przez Dmitruk i wsp.
(2008), zas w wodach Odry m.in. przez Tomza-Marciniaka i wsp. (2010). Cze$¢ badan dotyczyta
rowniez bioakumulacji w organizmach takich jak wegorz europejski (Anguilla anguilla L.)
(Szlinder-Richert i wsp., 2010) czy okon (Perca fluviatilis) (Falandysz i wsp., 2004), wptywu na
litoral jeziorny (Lew i wsp., 2013) oraz akumulacji w osadach (Niewiadowska i wsp., 2015), co
swiadczy o powszechnej obecnosci substancji pestycydowych w wodach ptynacych. Czes¢
opracowan na temat zanieczyszczen pestycydowych dotyczy rowniez obszaru morza
Battyckiego, gdzie badano akumulacj¢ w ichtiofaunie (Waszak i wsp., 2014). W Polsce
prowadzono rowniez badania na temat zawarto$ci substancji pestycydowych w opadach
(Polkowska i wsp., 2000). Lacznie 10 substancji pestycydowych wykryli Dragon i wsp., (2019)
badajgc punktowe ujecie wody na rzece Warcie. Analiza byta prowadzona w ujeciu sezonowym
i wykazala najwyzsze stezenia pestycydow W okresie jesiennym. Badania wod
powierzchniowych prowadzili rowniez Barchanska i wsp. (2017) oznaczajac st¢zenie wybranych,
wycofanych z uzycia herbicydow na terenie Polski. Dotychczas, najobszerniejszg analize
oddzialywania SOR na wody powierzchniowe Polsce, przedstawili Casado i wsp. (2019),
prezentujac dane dla trzech rzek (Drweca — woj. Warminsko-Mazurskie, Wkra — woj.
Mazowieckie, Mtawka — woj. Mazowieckie), gdzie stwierdzono obecno$¢ od 16 do 34 substancji
pestycydowych, co stanowi wynik zblizony do obserwowanego w niniejszej pracy. W regionie
grojeckim (teren zlewni 1), w przeszto$ci wykrywano substancje pestycydowe w zrodtach wody
pitnej co rowniez zostalo powigzane z obszarami sadowniczymi (Badach i wsp., 2007).
Zanieczyszczenie wykryto wtedy prawie w 100% badanych prob. Niniejsza praca to
prawdopodobnie pierwsza proba czasoprzestrzennego wyjasnienia dynamiki wystgpowania duzej

grupy pestycydow (screening w Kierunku 95 substancji) w systemach rzecznych na terenie Polski.

Zjawisko czasowego rozkladu wystepowania pestycydow w systemach rzecznych jest
coraz czeSciej poruszane W badaniach (Smiley Jr. i wsp., 2014; Cui i wsp., 2020; Curchod i wsp.,
2020). Przyczyna dystrybucji czasowej jest m.in. uzaleznienie termindéw aplikacji okreslonych
srodkéw ochronnych, od etapow rozwoju roslinnosci lub okresow wylegania insektow.
Fungicydy i insektycydy sa zazwyczaj aplikowane zapobiegawczo-ochronnie, kilkukrotnie

W ciggu roku. Z kolei herbicydy, sg aplikowane zardwno przedwschodowo jak i po wschodzie
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ro§linno$ci niepozadanej, w zalezno$ci od typu upraw. Najwickszy udzial herbicydow
w wykrywanych probkach oraz fakt, ze dwie najczesciej wykrywane substancje (MCPA, 2,4-D)
posiadajg charakter herbicydowy, moze $wiadczy¢ o duzym zanieczyszczeniu zlewni tymi
zwigzkami i powszechnym narazeniu. Herbicydy, w tym MCPA i 2,4-D, sa rowniez stosowane
w zwalczaniu chwastow w sadownictwie (Program Ochrony Jabtoni, 2020).

W punkcie 1, ktory podlega najwickszej presji ze strony sadownictwa, podwyzszone
stezenia SOR wykryto 07 kwietnia 2018 r. (4,563 pg-dm™) oraz 09 czerwca 2019 r. (4,413 pg-dm’
%), co poniekad koreluje z terminami intensywnej aplikacji SOR w rolnictwie i sadownictwie
(Program Ochrony Jabtoni, 2020). Kompozycja substancji pestycydowych ulegata zréznicowaniu
czasowemu, jednak nie odnotowano istotnej statystycznie roznicy pomiedzy sezonami zar6wno
w zakresie sumarycznego stezenia jak i liczby wykrywanych substancji. Sezonowe wystepowanie
substancji pestycydowych w systemach rzecznych moze by¢ powigzane zaréwno z kalendarzem
praktyk rolniczych, procesami meteorologicznymi oraz charakterystyka stosowanych substancji
(np. rozpuszczalno$¢). Cui i wsp. (2020) w analizowane] zlewni rzeki Ugie, w Szkocji, wykryli
najwyzsze stezenia pestycydow w wodzie w okresie zimy lub jesieni w zalezno$ci od wybranego
punktu pomiaru. Istotng statystycznie réznice w wystgpowaniu pestycydow sezonowo wskazali
Smiley Jr. i wsp. (2014), jednak w przypadku analizowanej przez nich rzeki w Ohio, najwigkszy
procent probek z wykrytymi substancjami pestycydowymi dotyczyt lata i jesieni dla roku 2007,
ale juz dla 2008 i 2010 najwiecej probek pozytywnych przypadlo na wiosne, zas w 2009 na lato.
W 2011 autorzy nie znalezli rdéznic istotnych statystycznie pomig¢dzy sezonami. Powyzsze
wyniki, jak rOwniez uzyskany brak istotno$ci pomigdzy sezonami w niniejszej pracy, wskazuja,
ze dynamika wystepowania pestycyddéw podlega regulacji przez wiele czynnikow, nie do konca
zwigzanych z praktyka rolnicza, a wysokie zanieczyszczenia moga pojawiac si¢ w systemach
rzecznych w ciagu calego roku. Dodatkowo, analizowane SOR stanowity jedynie substancje
rozpuszczone, co moze $§wiadczy¢, ze za dynamike ich wystgpowania odpowiada nie tylko
mechanizm wymywania ze zlewni lecz inne procesy, np. zwigzane z wtornym uwalnianiem
z osadow, co obserwowal rowniez Schultz (2001b). Pestycydami, ktore byly wykrywane
praktycznie w catym okresie prowadzonego monitoringu w gornej czesci zlewni 1 byty boskalid
(fungicyd), stosowany w uprawie jabtoni do zwalczania gorzkiej zgnilizny (Neofabraea spp.),
cho¢ w zaleceniach Programu Ochrony Jabtoni (2020), wskazane jest jego stosowanie
jednokrotne, a maksymalnie dwukrotne w trakcie sezonu wegetacyjnego. Rownie czesto
wykrywano chlorantraniliprol i metoksyfenozyd (insektycydy), stosowane m.in. do zwalczania
owocowki jabtkéweczki (Cydia pomonella), a takze MCPA i 2,4-D (herbicydy) stosowane do
zwalczania chwastow. Jak mozna zauwazy¢, zwiazki te w wigkszo$ci sg charakterystyczne dla
upraw jabtoni, ktore dominowaty w kompozycji sadéw na terenie zlewni 1 i zlewni 2. Relacja
pomigdzy rodzajem upraw w zlewni, a specyficznymi dla danych upraw zwigzkami

pestycydowymi wykrywanymi w rzekach byly odnotowywane rowniez przez innych autoréw
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(Cui i wsp., 2020; Curchod i wsp., 2020). Jednoczesnie analizowano wplyw intensywnosci
opadéw na wymywanie substancji pestycydowych i dodatnig korelacje (p > 0,05) stwierdzono
dla substancji takich jak DEET, fluopyram, fluksapyroks, karbedazym, MCPA i 2,4-D. Istotna
statystycznie korelacje (p < 0,05) odnotowano dla 2,4-D i sumarycznego opadu 30-dniowego (r
= 0,66). Transport substancji pestycydowych jest ztozony, ze wzgledu na odmienny charakter
fizykochemiczny kazdej z substancji.

Przestrzenna dynamika wystgpowania pestycydow w systemach rzecznych jest
uwarunkowana gléwnie poprzez zagospodarowanie zlewni. Zaobserwowano istotng roznice
pomiedzy sumarycznym stezeniem pestycydow pomiedzy zlewniami 1 i 4 oraz zlewniami 3 i 4.
Brak obserwowanych réznic dla zlewni nr 2, wigze si¢ z nizszym stezeniem sumarycznym SOR,
pomimo podobnej presji ze strony uzytkowania zlewni. Jednoczesnie w wodach rzeki Mogielanki
(zlewnia 2) wykrywano zblizona, a nawet wigkszg w okresie letnim, liczbg substancji
pestycydowych niz w przypadku zlewni 1. Poszukujac przyczyn tego zjawiska, zauwazy¢ nalezy,
ze rzeka Mogielanka posiada znacznie lepiej zachowang strukture doliny rzecznej ze strefami
buforowymi dochodzacymi nawet do 1 km szerokos$ci, a wielu miejscach wynoszacymi ok. 500
m (Rycina 12). Niektorzy autorzy, jak Petersen i wsp. (1992) podaja szeroko$¢ w zakresie 10-30
m, inni za§ wskazuja, ze dopiero strefa buforowa o szerokosci 100 m jest w stanie w wigkszosci

zredukowaé negatywny wpltyw rolnictwa na ekosystemy wodne (Shen i wsp. 2015).

& Tf?‘?ﬂ:\ anrropogemc:ne
? Grunty orne
# Sady i plantacje
i / Laqki i pastwiska

Zlewnia 1 Obszar upraw mieszanych

=1

=

=

—/

=

Lasy i ekosystemy seminaturaine —
X ‘XE

Zlewnia 2

Rycina 12. Zroznicowanie stref ekotonowych pomiedzy zlewnig rzeki Rykolanki (Zlewnia 1)
oraz zlewnig rzeki Mogielanki (Zlewnia 2), gdzie udzial sadow w powierzchni zlewni wynosi
odpowiednio 58 i 63%. Czarnymi strzatkami zaznaczono miejsca, gdzie strefa buforowa
przekracza 500 metrow. Nie stwierdzono takich miejsc w zlewni 1.

Strefy ekotonowe petnig kluczowg rolg dla sterowania jakoscia ekosystemow wodnych,

nie tylko poprzez buforowanie doptywajacych ze zlewni zanieczyszczen, ale rowniez stymulujac
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procesy samooczyszczania w korycie rzecznym (Zalewski, 1993; Naiman i wsp., 2005; Dosskey
i wsp., 2010). Efektywno$¢ oddzialywania stref buforowych jest potwierdzone wobec
zanieczyszczen biogenicznych (Ding i wsp., 2016; Izydorczyk i wsp., 2018) jak réwniez wobec
substancji pestycydowych (Niu i wsp., 2020). Niektorzy autorzy, wrecz wskazujg na wigksze
znaczenie wystepowania oraz struktury stref buforowych w ksztattowaniu jakosci wod
w systemach rzecznych, niz struktury zagospodarowania calej zlewni (Shen i1 wsp., 2015; Shi
i wsp., 2017). Badania te wymagaja jednak dalszego rozwijania, gdyz uzyskiwane rozbiezno$ci

moga wynika¢ z r6znych metod modelowania przestrzennego (Ding i wsp., 2016).

Mnigjsze zlewnie cechujg si¢ wigkszym dynamizmem w zmianach jako$ciowych
i ilosciowych wykrywanych pestycydéw (Crawdord, 2001). Badania Smiley Jr. i wsp. (2014)
wskazuja, ze wielko$¢ analizowanej zlewni nie wplywa na wystepowanie pestycydow w rzekach,
jednak nalezy zwr6ci¢ uwage, na matg réznicg wielko$ci pomigdzy analizowanymi w pracy
zlewniami ($rednio 1,3 i 4,1 km?. Schulz (2004) analizowat wplyw wielkosci zlewni na
wystepowanie pestycydow (z grupy insektycydow) w pracy przegladowej i wykazal, ze ryzyko
wzrasta wraz z malejacg powierzchnig zlewni. Rowniez Szdces 1 wsp. (2017) wskazali, ze ryzyko
wystepowania pestycydéw w systemach lotycznych istotnie wzrasta dla zlewni mniejszych niz
30 km?. Analizowane W niniejszej pracy zlewnie miaty powierzchni¢ od 92,3 do 225,4 km?.
W przypadku pestycydow, uwaza si¢, ze maksimum koncentracji nastgpuje w obszarach ciekow
o niskiej rzedowos$ci, potozonych na terenach rolniczych w okresie pierwszych deszczy po
wiosennej aplikacji (Meybeck, 2002). Nastepnie st¢zenie maleje wraz ze wzrostem rzedowosci
rzeki, niemniej jednak, nie nalezy zapomina¢ o tym, ze zanieczyszczenia te moga podlegad
bioakumulacji w okreslonych grupach biotycznych (Clasen i wsp., 2018). Rozpatrujac wyniki
uzyskane dla rzeki Rykolanki, zaobserwowano opisany model wystgpowania zwigzkow
pestycydowych. Stanowiska gornej zlewni, st. 1 i st. 2, to odpowiednio $rednie sumaryczne
stezenie SOR na poziomie 2,222 pg-dm™ i 2,431 pg-dm™, podczas gdy stezenie notowane na
odptywie byto nizsze i wynosito §rednio 0,639 pg-dm™. Najwyzsze zidentyfikowane stgzenie
sumaryczne SOR wyniosto 10,873 pg-dm™ dla st.2 podczas monitoringu przeprowadzonego
22.05.2018 r. Wtedy tez dokonano obserwacji najwyzszego stezenia dla pojedynczego zwiazku,
ktorym byto MCPA w stezeniu 6,290 pg-dm™. Pobér ten byt poprzedzony opadem o sumarycznej
wartosci 30,4 mm, ktéry mogt wpltyna¢ na wyptukiwanie tych zwiazkow ze zlewni lub ich
mobilizacji z puli zakumulowanej w korycie rzecznym. W pracy opublikowanej przez Casado
i wsp., (2019), w trzech badanych na terytorium Polski rzekach, wykryto sumaryczne stezenia
substancji pestycydowych od 0,013 do 0,454 pug-dm™. Warto rowniez doda¢, ze uzytkowanie
zlewni wptywa na liczb¢ wykrywanych w wodach rzecznych substancji pestycydowych, co
potwierdzono w niniejszej pracy uzyskujac wigksza liczbe wykrytych substancji w zlewniach

uzytkowanych sadowniczo.
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Pestycydy moga migrowa¢ do wodd gruntowych, gdzie wykrywa si¢ ich obecno$¢
(Cerejeira 1 wsp., 2003), co potwierdzono rowniez na terytorium Polski (Badach i wsp., 2007;
Cabalska i in. 2015). Do zagrozen zwigzanych z obecnos$cig pestycydow w wodach rzecznych
nalezy réwniez zaliczy¢ nawadnianie terendw rolniczych z wykorzystaniem zanieczyszczonej
wody (Estevez i wsp., 2016). Tego typu praktyke zaobserwowano w Kilku miejscach w badanych
rzekach w trakcie prowadzonego monitoringu. Dostarczanie substancji pestycydowych
W nizszych dawkach niz te zalecane przez producentdow w oprysku, moga prowadzi¢ do sytuacji
nabycia odpornos$ci przez gatunki zagrazajace plonom oraz zanieczyszczac¢ wtornie gleby i zbiory
ro$linne substancjami dodatkowymi, ktore sg stosowane w gornej zlewni przy kompletnie innym

typie upraw.

Zgodnie z publikacjg Glownego Urzedu Statystycznego (2020), sady i plantacje jabtoni
koncentrujg si¢ na Mazowszu (rejon grojecki), w wojewodztwie lubelskim, w okolicach
Sandomierza, a takze w Wielkopolsce i wojewodztwie todzkim. W zwigzku z uzyskanymi
wynikami w niniejszej pracy, regiony te powinny zosta¢ objete szczegdlnym nadzorem
w zakresie substancji pestycydowych. Jednoczesnie, podkresli¢ nalezy fakt, ze w niniejszej pracy
analizowano jedynie pestycydy rozpuszczone w wodzie, nie za$ te, ktore w kontinuum rzecznym
wedrowaly wraz z czgsteczkami statymi lub znajdowaly si¢ w osadach. Dlatego, mozliwa
obecno$¢ pestycydow w systemach rzecznych moze by¢ niedoszacowana. Pordéwnanie
uzyskanych wynikéw dla rzeki Rykolanki z wybranymi pracami naukowymi przedstawiono

w tabeli 23.
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Tabela 23. Poréwnanie wybranych prac na temat wystgpowania pestycydow w systemach rzecznych z uzyskanymi wynikami dla rzeki Rykolanki. B/D

oznacza brak danych.
Maksymalne
. Procent probek Wykryte )
) Liczba wykrytych o wykryte stezenie
Badana ) Teren Warunki ) zawierajacych maksymalne ) )
Charakterystyka zlewni ) pestycydow / liczba o ) dla pojedynczego Literatura
rzeka badan klimatyczne ) €O najmniej stezenie )
poszukiwanych . zwiazku /
jeden pestycyd sumaryczne )
sumarycznie
Przewaga rolnictwa, . . .
Walnut ) N Ohio, 0Od 903 do Smiley Jr. i
glownie uprawy soi i 13 na 13 82,9% B/D B/D
Creek USA 1334 mm wsp. 2014
kukurydzy
Pétnocno- .
] 335 km? _ 4,5 45,6 ng-dm Cui i wsp.
Rzeka Ugie ] wschodnia B/D 9na9 B/D 31,1 ng:dm?
Przewaga rolnictwa ] 3 2020
Szkocja
Rzeka Potwysep Approx. Cruzeiro i
98 000 km2 o 54 na 56 79% 16 300 ng-dm 1265 ng:dm
Douro Iberyjski 1100 mm wsp., 2017
Badano trzy ]
i Owoce ziarnkowe, w Od 51 do 2300 ng-dm
rzeki:
tym jabtka (81% 179 mmw obliczone na Curchod i
Grabouw, o RPA 34 na 248 B/D B/D
H zlewni); winogrona ciagu 7 podstawie probki | wsp., 2020
ex,
] (98%); zboza (56%) miesiecy pasywnej
Piketberg
Rzeka 14 741 km2, rolnictwo ] Zheng i
) ) Chiny B/D 82 na 102 >90% 6 524 ng dm3 3904 ng dm-3
Jiulong stanowi 10,4% wsp., 2016
162 km2 394,7 mm w
Rzeka ) ) Centralna )
Sady i plantacje: 59%, 20181 559,2 30 na 95 81% 10 873 ng dm-3 6 290 ng dm-3
Rykolanka Polska
grunty orne 22% mm w 2019
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6.1.2.Fosfor — wystepowanie w systemach rzecznych oraz wplyw zanieczyszczen
obszarowych i punktowych

Analizujac zanieczyszczenia biogenne w polskich rzekach mozna zauwazy¢ pozytywny
trend zwigzany ze spadkiem tadunku zanieczyszczen azotu i fosforu odptywajacych z terenu
Polski do Morza Battyckiego. Trend ten jest mocniej zarysowany w zakresie azotu (r = 0,51)
i mniej w przypadku fosforu (r = 0,30) (GIOS, 2018; HELCOM, 2018b). Zgodnie z najnowszymi
szacunkami Komisji Ochrony Srodowiska Morskiego Battyku (HELCOM, 2018a) catkowity
tadunek fosforu trafiajgcego z terenu Polski do Morza Battyckiego to 13 883 ton, za$ azotu to
194 680 ton rocznie. W przypadku obydwu grup zanieczyszczen, dominujg zrodta rozproszone,
stanowigc 59,8% i 50,4% odpowiednio dla azotu i fosforu? (HELCOM, 2018a). Analizujac
tadunek odprowadzanego fosforu do rzeki Pilicy ze zlewni rzeki Rykolanki, oszacowano roczny
tadunek fosforu na 1,937 tony. Na obszarze monitorowanym, tadunek transportowany przez
Pilice wzrasta o ok. 30 ton (Kiedrzynska i wsp., 2014), wiec udziat samej zlewni rzeki Rykolanki
moze odpowiada¢ za ok. 7% tego przyrostu. W ostatnich latach, na skutek podejmowanych
dziatan, na terenie Panstw UE udato si¢ ograniczy¢ zanieczyszczenie azotu o ok. 18%, lecz

zanieczyszczenia zwigzane z fosforem wzrosty o 14% (EEA-SOER, 2020).

Analizujgc wplyw struktury zlewni na wystgpowanie zanieczyszczen fosforu nie
odnotowano istotnej statystycznie roznicy pomiedzy zawartoscia P-POs a strukturg
zagospodarowania zlewni. Prawdopodobnie na skutek zblizonych powierzchni upraw wszystkich
kategorii, ktore stanowity od ok. 60 do 80% powierzchni zlewni, a takze wigkszych ilosci
aplikowanego fosforu w uprawach zbozowych, niz w sadach (Mekonnen i Hoekstra, 2018).
W przypadku Pog, zlewnie 1 i 2 cechowaly si¢ wyzszymi st¢zeniami, niz zlewnie 3 i 4 (p < 0,05).
Dla Pog wystapita istotna dodatnia korelacja, nieco wyzsza dla powierzchni sadéw niz ogdlnych
form presji rolniczej w zlewni. Pog 0raz ZO byty rowniez dodatnio skorelowane z opadem, co
$wiadczy o wystepowaniu zasilania analizowanych rzek przez splyw powierzchniowy,
wynoszacy czasteczki stale z powierzchni zlewni. Powyzsze obserwacje maja zwiazek
z wptywem upraw sadowniczych na intensyfikacje procesu erozji (Yang i wsp., 2020).
W systemach rolniczych, czasteczki state moga transportowac duze ilosci fosforu, aplikowanego
w przesztosci w formie nawozow (Withers i wsp., 2001; Perks i wsp., 2015) a intensywnos¢ tego
procesu jest bezposrednio powigzana z procesami hydrologicznymi (Wagner i Zalewski, 2000;
Zielinski i Jekatierynczuk-Rudczyk, 2015). W przypadku formy rozpuszczonej, pomimo braku
korelacji z opadami, zaobserwowano korelacje pomiedzy przeptywem w st. 7 a stezeniem P-PO4
(r=10,67; p <0,05). Jest to korelacja zblizona do tej uzyskanej przez Wagner i Zalewskiego (2000)

dla rzeki Lucigzy (r = 0,73), potozonej réwniez w dorzeczu Pilicy. Przypuszczalnym

2 Dane pochodzg z roku 2012.
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wyjasnieniem tego zjawiska sa zmiany hydrologiczne w korycie rzecznym, ktoére mobilizuja
rozpuszczalng frakcje fosforu zakumulowana w osadach dennych (House, 2003). Odmienne
obserwacje uzyskuje si¢ w zlewniach poddanych mniejszej presji ze strony rolnictwa, gdzie
stezenie fosforu jest skorelowane ujemnie z przeptywem (Banaszuk i Wysocka-Czubaszek, 2005;
Zielinski 1 Jaketierynczuk-Rudczyk, 2015). Jako mechanizm tego oddziatlywania autorzy
wskazujg efekt rozcienczenia, niwelujacy oddzialywanie punktowych zrédet zanieczyszczenia,
tak wiec rysuje si¢ wyrazna granica pomig¢dzy dominujgca formg presji (rolnictwo a $cieki
komunalne) a relacjg z cyklem hydrologicznym. W zlewniach zdominowanych rolniczo fosfor
w wigkszosci trafia do systeméw rzecznych na drodze sptywu powierzchniowego, wraz
z erodowanymi czasteczkami gleby, stad jego dlugotrwate wystepowanie w osadach rzecznych
i mozliwe wtorne uwalnianie (Ouyang i wsp., 2019), podczas gdy w oczyszczonych Sciekach

dominuje mineralna forma fosforu (Mekonnen i Hoekstra, 2018).

Rozpatrujac presje zwigzang z wystgpowaniem wysokich zanieczyszczen fosforu
w analizowanych zlewniach centralnej Polski, poréwnano inne prace dotyczace tego obszaru oraz
zlewni o podobnym obszarze. Zlewni¢ rzeki Raszynki (72,42 km?), polozonej na obszarze
wojewoOdztwa mazowieckiego, analizowata Burzynska (2015). Zlewania ta posiada zblizony
udziat gruntéw ornych, ktore stanowia 74,7% terenu zlewni, za$ stezenia w dolnym odcinku rzeki
wyniosty érednio 0,587 mg PO4-dm™ a w gérnym odcinku 2,037 mg PO, dm™. Brysiewicz i wsp.
(2019) uzyskali wyniki zblizone w zakresie stezen P-PO4 dla matych rzek (Molnicy i Kraski)
ktore sa doptywami rzeki Jeziorki i stanowig typ abiotyczny 17, wiec ten sam co w przypadku
analizowanych w niniejszej pracy, a dodatkowo ich zlewnie sg zdominowane przez rolnictwo (ok.
88%). Srednie stezenia dla fosforanéw wyniosty 0,503 i 2,023 mg P-PO, dm, odpowiednio dla
Kraski i Molnicy. Stezenie P-PO4 w rzece Molnicy odpowiada Sredniemu stezeniu w St. 3, a wiec
w badanym odptywie z oczyszczalni zaktadu przetworstwa owocowo-warzywnego. Poziom
fosforandw w rzece Krasce, odpowiada stezeniom ktoére notowane byly w gdrnej czeSci zlewni
rzeki Rykolanki (st. 2 érednio 0,499 mg P-PO4 dm™®). Maksymalne stgzenia wykrywane w gornej
czescei rzeki Rykolanki byty zblizone do tych wykrytych przez Brysiewicza i wsp. (2019), co
moze sugerowac, ze roznica w $rednich stezeniach wynika z dluzszego okresu monitoringu
w przypadku niniejszej pracy. Z kolei Wojtkowska i Bojanowski (2018) analizujac podobne
morfologicznie rzeki, potozne ok 50 km na potnocny wschod od terenu badan, okreslili stezenia
fosforu ogolnego w przedziale 0,93 — 8,11 mgP-dm™, przy $rednim stezeniu 2,8 mgP-dm™ w rzece
Dhugiej. Stezenie ortofosforandw wyniosto $rednio 0,23 mg P-POs,dm?, za§ w mnigjszym
doptywie wyniosto 0,45 mg P-POsdm™. Sg to wyniki zblizone do obserwowanych w trakcie
realizacji niniejszej pracy, co $wiadczy o ogolnym, wysokim zanieczyszczeniu fosforem

w rzekach centralnej Polski.
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Nalezy podkresli¢, ze uzyskane relacje pomigdzy zmiennymi moga nie w pehni
obrazowa¢ proces6Ow zachodzacych w badanych systemach rzecznych co jest immanentng cecha
monitoringu skokowego. Pomimo, znacznej przewagi monitoringu ciggtego w okreslaniu
dynamiki procesow w systemach rzecznych (Meyer i wsp., 2019), powyzsze wyniki moga
stanowi¢ wstep dla dalszej analizy proceséw w badanych zlewniach, rowniez w skali rytmu

dobowego.

6.1.3.Wplyw punktowego zZrédla zanieczyszczenia na jako$¢ systemu rzecznego
zlewni rzeki Rykolanki

Pomimo znacznego postgpu technologicznego oraz realizacji programow takich jak
Krajowy Program Oczyszczania Sciekéw Komunalnych, oczyszczalnie $ciekow w wielu
przypadkach nie funkcjonujg w sposob zapewniajacy dobrej jakosci ekosystemdéw wodnych,
bedacych ich odbiornikami (Kiedrzynska i wsp, 2014). Obszary wiejskie, sg skanalizowane
W znacznie mniejszym stopniu niz obszary miejskie, co oczywiscie powoduje dodatkowa presje
na ekosystemy wodne, wywotana przez nieszczelne zbiorniki bezodptywowe i przydomowe
oczyszczalnie, ktorych efektywnos$¢ jest dyskusyjna (FDPA, 2017). Uwaza si¢, ze w panstwach
ekonomicznie rozwinigtych, rolnictwo posiada dominujacg role w formowaniu zanieczyszczen,
gdyz problem zagospodarowania $SciekOw zostal rozwigzany (UN WWDR, 2018), jak jednak
pokazuja wyniki uzyskane w zlewni rzeki Rykolanki oraz obserwacje innych autoréw (m.in.
Kiedrzynska i wsp., 2014; Harnisz i wsp., 2020) presja zanieczyszczen punktowych nie moze by¢
pomijana w rozpatrywaniu problemow Srodowiska nawet panstw rozwinigtych. Jak wynika z
obserwacji prowadzonych przez Haygarth i wsp. (2005) wplyw punktowego zrodia
zanieczyszczenia na stezenie fosforu w systemach rzecznych przestaje by¢ istotny dopiero
w wyniku przeplywu burzowego, ktory powoduje wzrost znaczenia zanieczyszczenia
pochodzacego z terendw rozproszonych. Warto jednak nadmieni¢, ze powyzsze obserwacje miaty
miejsce dla zlewni gdzie dominujacy charakter miaty taki i mogg nie mie¢ zastosowania dla
zlewni miejskich czy silnie przeksztalconych zlewni rolniczych, co wykazano w poprzednim

rozdziale poréwnujac relacje pomiedzy hydrologia koryta rzecznego a stezeniem P-POj.

Rozpatrujac analizowany zrzut $ciekow podczyszczonych z zaktadu zajmujacego sie
przetworstwem owocowo-warzywnym, zauwazy¢ mozna, ze w przypadku 5 poborow
przekroczono warto$¢ 2 mg Pog dm™, w przypadku pozostatych 5 poboréw przekroczono warto$é
1 mg dm Py, zaé zaledwie dwa pobory posiadaty stezenie ponizej 0,5 mg Pog dm™. W przypadku
Nog warto$¢ 15 mg Nog dm™ zostata przekroczona czterokrotnie, warto$¢ 10 mg Nog dm
trzykrotnie, za$ podczas pozostatych 5 wyjazdéw monitoringowych wykrywano stezenia ponizej
5 mg Nog dm™. Maksymalne zanotowane stezenia to 29,4 mg Nog dm™ oraz 2,840 mg Poy dm?,
Potencjalnym zrodtem form ogdlnych jest zawiesina, ktora w $ciekach pochodzacych z produkcji

OWOCOWO-warzywnej moze siega¢ nawet 120 000 mg dm™. Z kolei wysoki poziom fosforu moze
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pojawia¢ si¢ gdy kwas fosforowy jest wykorzystywany w procesach mycia (JRC, 2018).
Przyjmuje sig, ze zawarto$¢ Nog | Pog W surowych $ciekach pochodzacych z przetworstwa jablek
jest na poziomie, odpowiednio 26,5 mg-dm? i 21 mg-dm™ (JRC, 2018). Sadzac po wykrytym
jednokrotnie stgzeniu Nog w doplywie, tego dnia do rzeki Rykolanki trafialy nieoczyszczone
$cieki. Oprocz zanieczyszczen biogenicznych, $cieki pochodzace z procesu mycia oraz plukania
warzyw i owocow moga zawiera¢ substancje pestycydowe (JRC, 2018). W doptywie $rednie
stezenie SOR wynosito 0,316 pg-dm-3 i wykryto tacznie 12 zwiazkoéw pestycydowych. Doptyw
z oczyszczalni w sposob istotny wptywatl na podwyzszenie stgzenia Pog | P-PO4 W badanej rzece,
odpowiednio o0 30% (p > 0,05) i 190% (p < 0,001). Na uwage zastuguje réwniez poziom
konduktywnos$ci w doplywie, gdyz $rednia warto$¢ SPC w tym punkcie wyniosta 3409 pS-cm™.
Wptyw doptywu z oczyszczalni utrzymywat si¢ nawet 10 000 m ponizej, w st. 5 (p < 0,001) oraz
w samym odptywie do Pilicy, 16,3 km ponizej (p < 0,05). Wykorzystujac wyniki analizy
chromatograficznej, jako jony odpowiedzialne za wzrost konduktywnosci nalezy wskazac
kationy Na, ktorych $rednie stezenie na doptywie ze st. 3 wyniosto 844,73 mg-dm™ oraz aniony
Cl, ktérych stezenie wyniosto 170,97 mg-dm® Maksymalna wartos¢ Na w doptywie
Z oczyszczalni wyniosta 1258,10 mg-dm3, za§ Cl 520,87 mg-dm3. Chlor jest stosowany
W przetworstwie owocowo-warzywnym w procesie mycia oraz w celu ograniczania populacji
bakterii. Zdarza sig, ze w produkcji stosuje si¢ mierniki gestosci zawierajgce inne st¢zenia solanki,
ktora moze wpltywaé na zasolenie doptywu (JRC 2018). Jednocze$nie, w zlewni 1, powyzej
doptywu ze st. 3, konduktywno$¢ utrzymywata sie na bardzo wysokim poziomie, odpowiednio
1032,28 i 917,33 uS-cm™. Badajac ten sam typ abiotyczny rzek, rowniez w centralnej Polsce,
Brysiewicz i wsp. (2019) zidentyfikowali konduktywno$¢ na poziomie 813 i 739 uS ecm™, co jest
nizsza wartoscig, niz w gornej czesci rzeki Rykolanki oraz na odptywie. Zlewnia 4, gdzie wykryto
najnizsze wartosci konduktywnosci (§rednia 391,55 uS-cm™) cechowata si¢ najwyzszg lesisto$cig
(23,35%). Korelacja pomigdzy procentowym udziatem laséw w badanych zlewniach a SPC byta
ujemna i wynosita r= - 0,78 (p < 0,001). Konduktywno$¢ byta wyraznie skorelowana z catoscia
przeksztatcen rolniczych (r = 0,97) i obecno$cia sadow (r = 0,92), co wplywa na ilos¢

wyplukiwanych substancji rozpuszczonych z gleb, szczegdlnie pochodzenia nawozowego.

Zagrozeniem dla jakosci wod jest rowniez temperatura wprowadzanych $ciekow. Srednia
temperatura w st. 3 wynosita 24,5 °C £ 5,2 i zdecydowanie podwyzszata temperaturg rzeki, gdyz
temperatura w punkcie 4, byta srednio wyzsza o 8,2 °C w stosunku do st.2 (p <0,01). Wplyw nie
byt juz zauwazalny w st. 5. Wysoka temperatura w st. 3 moze mie¢ zwigzek z procesem
pasteryzacji lub termicznego obierania lub termicznego blanszowania, ktore sa stosowane
W produkcji przetworow rolno-spozywczych (JRC, 2018) Ponadto, w procesie produkcji
przetworéw owocowo-warzywnych, w $ciekach mozna wykrywac duze ilosci cukrow i pektyn

(Konieczny i Szymanski, 2007), ktore nie byty badane w niniejszej pracy, lecz moga przyczyniaé
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si¢ bezposrednio do zaburzania sktadu mikroflory w rzece Rykolance, pomigdzy stanowiskiem 2
i 4. Zawarto$¢ tlenu w doplywie z oczyszczalni wynosita $rednio 3,52 mg-dm™ = 1,70, co
wskazuje na intensywne wykorzystywanie tlenu w procesie rozktadu materii organicznej
i zwigzkéw chemicznych, jednak nie wptyneto to istotnie na rzeke Rykolanke, ktora powyzej

doptywu z oczyszczalni rowniez cechowala si¢ niska zawartoscig tlenu.

Z%a jakos¢ sciekow podczyszczanych przez zaktad przetworstwa owocowo-warzywnego
w negatywny sposob oddziatuje na system rzeczny. Wedtug danych szacunkowych, segment
przetworstwa owocow i warzyw w Polsce produkuje rocznie ok. 18,3 mln m? éciekow (Konieczny

i Szymanski, 2007).

6.2. Czynniki ograniczajace transport fosforu i pestycydow w kontinuum rzecznym
6.2.1.Mobilizacja i retencja fosforu w korycie rzecznym.

W celu identyfikacji potencjalu samooczyszczania (retencji) fosforu w rzece Rykolance,
do analizy wybrano st. 4, ktore zamyka silnie zanieczyszczong zlewni¢ gorng i oddalone o ok.
10 kmst. 5. Na tym odcinku, ok 30% dtugosci rzeki ma charakter naturalny z zachowang strukturg
doliny rzecznej (Zdjecie 16). W pierwszej kolejnosci oszacowano efektywno$¢é w usuwaniu
badanych zwigzkéw fosforu, ktore dla P-PO. osiggneto sredni poziom 63,4%, zas dla Pog 42,4%.
Poszukujac czynnikow determinujacych, wykazano dodatnig korelacje dla usuwania P-PO4 oraz
temperatury na st. 5 (r = 0,65), za$ ujemng dla zawarto$ci zawiesiny na st. 4 (r = -0,55). Dodatni
efekt temperatury, moze mie¢ zwigzek ze zwigkszonym oddziatywaniem czynnikdéw
biotycznych, w tym organizméw autotroficznych, ktére mogg asymilowaé P-PO. lub stymulowaé
proces wspoOtstracania z kalcytem (Reddy i wsp., 1999; House, 2003). Z kolei ujemna korelacja
z zawiesing, moze wynika¢ z dodatkowego tadunku fosforu zaadsorbowanego na powierzchni
czastek statych, ktory w systemie rzecznym moze ulega¢ wtdérnemu uwalnianiu, obnizajac
obserwowany efekt samooczyszczania form rozpuszczonych. Negatywng Kkorelacje
zaobserwowano dla efektywnos$ci usuwania Pog i pH w st. 5 (r = - 0,59), cho¢ prawdopodobnie
ma to zwigzek z opadem, ktory jednocze$nie wymywal zawiesing wnoszaca duze fadunki Pog
a takze zakwaszal odczyn wod rzecznych wymywajac jony NOs i SOs. Wyzsza efektywnosé
usuwania P-PO,; stwierdzono dla miesigcy cieptych, szczegdlnie w okresie lata, kiedy
efektywno$¢ osiagneta $rednig warto$¢ 84,02%, w porodwnaniu do sezonu zimowego gdzie
usuwanych bylo jedynie 38,82%. Efektywno$¢ poza okresem wegetacyjnym moze by¢
w wigkszo$ci przypisana fizyko-chemicznym mechanizmom usuwania P-PO., takim jak sorpcja
i precypitacja (Heikkinen i wsp., 1995). Zhang i wsp. (2019) przy uzyciu modelu matematycznego
oszacowali efektywno$¢ matych systemoéw rzecznych w usuwaniu fadunku fosforu ogoélnego na
poziomie 31%. Efektywnos$¢ retencyjna dla fosforu wzrasta zazwyczaj wraz z wielko$cia cieku
co ma zwigzek z powigzaniem procesu sedymentacji z usuwaniem fosforu z toni wodnej (Withers

i Jarvie, 2008). Potwierdzeniem tej obserwacji jest fakt, ze efektywnos$¢ dla Pog nie byta tak
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zroéznicowana i wyniosta latem 46,97% za$ zima 29,55%, a wigc elementy biotyczne nie
odgrywaly tak znaczacej roli. Zwigkszone usuwanie zanieczyszczen rozpuszczonych w sezonie
wegetacyjnym jest zjawiskiem powszechnym w systemach rzecznych (Poikane i wsp., 2019a).
Z Kkolei usuwanie Pqg nie byto tak efektywne w tym okresie, pomimo istotnej roli rozwinigtej
pokrywy ro§linnej w usuwaniu czasteczkowego P i zawiesiny (Rowinski i wsp., 2018). Poniewaz
stan ekologiczny rzeki Rykolanki jest ,,ponizej dobrego” (GIOS, 2020), moze mie¢ to negatywny
wplyw na efektywno$¢ procesu samooczyszczania, szczegélnie przez czynniki biotyczne
(Zielinski 1 Jaketierynczuk-Rudczyk, 2015). Regulacja rzek i ograniczanie ich lacznosci
z terenami zalewowymi, zdecydowanie obniza ich potencjal do samooczyszczania (Wagner
i wsp., 2009; Obolewski i wsp., 2009; Obolewski, 2011; Sktodowski i wsp., 2014; Zielinski
i Jaketierynczuk-Rudczyk, 2015).

Transport fosforu w systemach rzecznych mozna okresli¢ jako przemienne wystepowanie
fazy mobilizacji i immobilizacji, wyrazonej jako asymilacja i uwalnianie z tkanek roslinnych,
adsorpcja i desorpcja, precypitacja i rozpuszczanie oraz adwekcja i dyfuzja (Reddy i wsp., 1999;
Withers i Jarvie, 2008). Dynamika tych proceséw jest regulowana m.in. przez procesy
hydrologiczne (Haygarth i wsp., 2005, Wagner i Zalewski, 2000), pH w wodach nadosadowych,
czy tez stgzenie tlenu rozpuszczonego (Reddy i wsp., 1999; Mistch i Gosselink, 2015) a takze
zmiany rownowagi oksydacyjno-redukcyjnej srodowiska (Gale i wsp., 1994; Klimeski i wsp.,
2012), co moze prowadzi¢ do wtdrnego zanieczyszczenia. Zjawisko to obserwowano pomigdzy
stanowiskami 1 i 2, gdzie st¢zenie P-PO4 wzrastalo $rednio o 388%, na odcinku 1 200 metrow,
przy stosunkowo niskiej presji ze strony zlewni. Wykazano natomiast, ze wraz ze spadkiem tlenu
pomiegdzy stanowiskami, wzrasta stezenie P-PO4 (r = - 0,67; p <0,05) co prawdopodobnie ma
zwigzek z ich pulg w zdeponowana w osadach. W wyniku depozycji materii organicznej
W osadach moze dochodzi¢ do dtugo utrzymujacych sie deficytow tlenowych (Harremoes, 1982).
Pomiedzy stanowiskami 1 i 2 obserwowano rowniez spadek temperatury, ktory byt istotny
statystycznie (p <0,01), co moze mie¢ zwigzek z doptywem wod gruntowych. Dlatego, innym
mozliwym mechanizmem wyjasniajacym wzrost stezenia P-POs jest wzrost doptywu
zanieczyszczonych wod gruntowych o niskiej zawartosci tlenu. Moze to $wiadczy¢
0 nieszczelnych systemach kanalizacji. W odlegtosci od 150 do 400 m od koryta Rykolanki
znajduja si¢ 4 budynki mieszkalne, jednak sg oddzielone 100-metrowa strefa buforowa, co
powinno tagodzi¢ oddziatywanie. Czynnikiem, ktory rowniez decyduje o formie dostgpnego
w systemie rzecznym fosforu jest aktywno$¢ enzymatyczna mikroorganizmow zdolnych do

rozktadu organicznych form do fosforanow (LeBrun i wsp., 2018).

W rzekach klimatu umiarkowanego procesy przeptywu energii i krazenia materii sa

warunkowane przez czynniki abiotyczne w sezonie zimowym (np. niska temperatura
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spowalniajgca metabolizm, zredukowana pokrywa roslinna w zlewni zwigkszajaca erozyjnosc¢
gleb), podczas gdy w okresie letnim dominujg procesy biotyczne (np. asymilacja, produkcja
pierwotna) (Withers i Jarvie, 2008: Wagner i Zalewski 2016). Wzrost heterogennosci koryta
rzecznego powoduje zwickszenie retencyjnosci co przektada si¢ bezposrednio na efektywnos$¢ w
usuwaniu zanieczyszczen fosforanowych. Nalezy podkresli¢, ze w $wietle ostatnich badan,
usuwanie fosforu nie odbywa si¢ jedynie na drodze immobilizacji w puli trudnodostepne;j, lecz
jest rozbudowane rowniez o komponent fazy gazowej w postaci fosforowodoru, ktory moze by¢
uwalniany do atmosfery, na drodze procesu zblizonego do denitryfikacji, a sterowanego przez

potencjat oksydacyjno-redukcyjny i wyspecjalizowane mikroorganizmy (Fu i Zhang, 2020).

21 Google
21 CNES / Airbus

Zdjecie 16. Odcinek rzeki Rykolanki, gdzie zachowany zostal naturalny charakter doliny
rzecznej. Zdjecie pochodzi z aplikacji Google Earth.

6.2.2.Czynniki  kontrolujace czasoprzestrzenng dynamike wystepowania
zanieczyszczen pestycydowych w systemach rzecznych

W transporcie substancji pestycydowych, kluczowym elementem pozostaje cykl
hydrologiczny, a szczegoélnie procesy wymywania ze zlewni, zar6wno na drodze splywu
powierzchniowego jak i podpowierzchniowego (Doppler i wsp., 2012; Vymazal i Brezinowa,
2015; Curchod i wsp., 2020). Drogi transportu sg najczgsciej powiazane z fizyko-chemiczna
charakterystyka zwigzkow pestycydowych, dla tych ktére cechuja sie wyzszym powinowactwem
do czastek statych, zarbwno mineralnych jak i organicznych, gtéwna droga transportu pozostaje
splyw powierzchniowy, za§ dla rozpuszczalnych zwiazkow, sptyw podpowierzchniowy (Wu
i wsp., 2004; Vymazal i Brezinowa, 2015). Poszukujac czynnikow odpowiedzialnych za
wystepowanie SOR w badanych rzekach, oprocz struktury zlewni, wzieto pod uwage dynamike

opadow. Opady deszczu z jednej strony moga zwickszy¢ ladunek zanieczyszczen
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transportowanych z terenow rolniczych do ekosystemow wodnych, za$ z drugiej strony wptynaé
na stopien rozcienczenia zanieczyszczen (Ulrich 1 wsp., 2018). Istotna statystycznie korelacje
zaobserwowano pomiedzy opadem 1-dniowym a stezeniem SOR, jedynie w odptywie rzeki
Rykolanki. Pozostate zlewnie i kategorie opadu nie wykazywaty korelacji istotnej statystycznie.
Moze to $wiadczy¢ o tym, ze dynamika wystepowania substancji pestycydowych, niejednorodne;j
grupy zwiazkow pod wzgledem fizyko-chemicznym, jest kontrolowana przez wigksza liczbe
czynnikow niz jedynie opad atmosferyczny i moze dochodzi¢ do wtoérnego uwalniania z osadow.
Zlewnia 1, cechowala si¢ najwyzszymi tadunkami pestycydow, wiec mozna przypuszczaé, ze
dopiero przy zwigkszonym zanieczyszczeniu, wplyw opadu jest uwidoczniony. Najczesciej
wykrywana substancja MCPA (68% probek) posiada wspotczynnik log Kow 3,25,
a rozpuszczalno$¢ w wodzie na poziomie 630 mg-dm, z kolei 2,4-D (38% probek), nie jest tak
dobrze rozpuszczalny z Kow 2,73 i rozpuszczalno$cig na poziomie 310 mg-dm™. Przyjmuje sie, ze
im wyzsza warto$¢ Kow tym usuwanie pestycydow w srodowisku zachodzi sprawniej, jednak
z przegladu literatury wykonanej przez Vymazal i Brezinova (2015) wynika, Ze trend ten staje si¢
wyrazny dopiero powyzej Kow wynoszacego ok. 3,5. Wsrod najezesciej wykrywanych zwigzkow
znalazt si¢ rowniez metoksyfenozyd (30% probek), insektycyd o bardzo niskiej rozpuszczalnosci,
3,3 mg-dm= i Kow 3,7. Moze to $wiadczyé o duzych ilosciach tego zwiazku zakumulowanych
w osadach i materii organicznej, co moze mie¢ miejsce na obszarach sadow jabtoni, gdzie jest
stosowany do zwalczania insektow m.in. owocowki jabtkoéweczki (Cydia pomonella). Pomimo
obserwacji tej zaleznosci u innych badaczy (Schulz, 2001a; Niu i wsp., 2020), nie wykazano
korelacji pomigdzy substancjami pestycydowymi a zawartoscig zawiesiny calkowitej, ktora byta
dodatnio skorelowana z opadem. Przyczyna tego zjawiska moze by¢ przyjeta metodyka analizy,
ktora polegala na oznaczeniu substancji rozpuszczonych, a wiec w analizie pomini¢te zostaty
zwiazki transportowane z zawiesing. W chwili kiedy zanieczyszczenia znajda si¢ w korycie
rzecznym, ich dynamika jest kontrolowana przez procesy biotyczne i abiotyczne, ktére decyduja

o ich retencji, uwalnianiu, a takze biodegradacji.

Zaobserwowano korelacje pomiedzy redukcja stezenia SOR w rzece Rykolance oraz
temperaturg, jak rowniez istotng réznice w efektywnosci cieku poréwnujac miesiace cieple
i zimne na stanowiskach dolnego odcinka rzeki. Moze to $§wiadczy¢ o znaczeniu procesow
biotycznych w ograniczaniu zanieczyszczenia w okresach cieptych, co byto rowniez podkreslane
przez innych badaczy (Elsaesser i wsp., 2011; Stehle i wsp., 2016). Korelacja efektywnosci
Z obecnoscig innych jondw (Ca, Cl) moze mie¢ zwigzek z procesami sorpcyjnymi, gdzie ujemnie
natadowane jony chlorkowe konkurujg z substancjami pestycydowymi o charakterze anionowym,
za$ dodatnio naladowane jony wapnia zwigkszajg efektywnos¢ proceséw sorpcyjnych, jednak
badania te musza by¢ kontynuowane w celu pelnego wyjasnienia procesu. W okresie miesigcy

zimnych odnotowano uwalnianie SOR na koficowym odcinku rzeki Rykolanki, lecz ta zaleznos¢
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nie uwidocznila si¢ na srodkowym odcinku rzeki, pomiedzy st. 4 i 5. By¢ moze sktad chemiczny
doptywajacej rzeki Boréwki, moglt wptywac na proces re-mobilizacji zanieczyszczen, jednak nie

zidentyfikowano istotnych korelacji, ktére mogtyby ttumaczy¢ to zjawisko na tym etapie prac.
Wplyw materii organicznej na przemieszczanie substancji pestycydowych w rzekach

Jak wykazali Yang i wsp. (2020), utrata materii organicznej z wierzchniej warstwy gleby
jest charakterystyczna dla upraw sadowniczych m.in. na skutek obnizenia zwierciadta wod
podziemnych i przesychania wierzchniej warstwy gleby. To zjawisko mozna szczegdlnie
zaobserwowa¢ w gornej cze$ci zlewni 1 gdzie wykrywano najwyzszg zawarto$¢ materii
organicznej (Srednio 26,26 mg dm™) co dodatkowo mogto by¢ uwydatnianie, przez brak stref
buforowych na tym terenie. Materia organiczna ma zdolnos¢ do silnego wigzania zanieczyszczen
ztozonych, w tym substancji pestycydowych (Sorensen i wsp., 2006; Wu i wsp., 2019). Mozna to
szczegOlnie zauwazy¢ na terenach rolniczych, gdzie rozproszony transport zanieczyszczen jest
czesto ograniczony przez zawarto$¢ materii organicznej w glebie (Larsbo i wsp., 2013).
Dynamika zwiazana z relacja SOR i materii organicznej obejmuje rowniez wystepowanie SOR
w systemach rzecznych (Ding i Wu, 1993). Rozpatrujac wplyw punktowego zrodla
zanieczyszczenia na rzek¢ Rykolanke zaobserwowano korelacje pomigdzy wzrostem stezenia
zawiesiny organicznej a spadkiem sumarycznego stezenia SOR. Proces samooczyszczania w tym
odcinku rzeki nie byt wyjasniony przez model mieszania stezen i objetosci wod ze stanowisk 2
i 3. Powinowactwo ztozonych substancji organicznych, takich jak zwigzki pestycydowe do
materii organicznej jest dobrze rozpoznanym procesem, ktory znalazt juz zastosowanie m.in. w
procesach uzdatniania wody lub oczyszczania Sciekow (Sophia i Lima, 2018). Proces ten, cechuje
si¢ zmienng efektywnoscia w zalezno$ci od struktury danego zwiazku, jego zdolnosci do
dysocjacji, polarnosci oraz hydrofobowosci, dlatego obserwujac zachowanie tych zwigzkow
W systemach rzeczywistych, mozna zauwazy¢, ze wystgpowanie niektorych jest dodatnio
skorelowane z zawarto$cig materii organicznej w glebach i osadach, za$ u innych taka korelacja
moze nie wystgpowaé (Cui i wsp., 2020). Rowniez kwasy humusowe moga adsorbowaé
zanieczyszczenia organiczne, jednak w procesie desorpcji moze dochodzi¢ do ich ponownego
uwalniania (Cwielag-Piasecka i wsp., 2018). Powyzsza obserwacja postuzyla do optymalizacji

EH-RBN, co stanowito przedmiot drugiej hipotezy W niniejszej pracy.
Uwalnianie substancji pestycydowych z osadéw rzecznych.

Za dynamike wystepowania substancji pestycydowych w wodzie odpowiada rowniez
zjawisko wewnetrznego zasilania, czyli zjawiska akumulacji zanieczyszczen w puli
trudnodostepnej a nastgpnie ich uwalniania na skutek zmian srodowiskowych (Ding i Wu, 1994).
Calos$¢ interakcji pomiedzy osadami rzecznymi a wodg w korycie rzecznym to zbidr

chemicznych, biologicznych 1 fizycznych  zalezno$ci, ktorych wujecie  wymaga
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interdyscyplinarnego podej$cia (Boudreau i Jorgensen, 2001). Przede wszystkim, proces
depozycji zanieczyszczen organicznych transportowanych korytem rzecznym, jest kontrolowany
przez potencjal sorpcyjny, fizyko-chemiczne cechy czasteczki zanieczyszczenia oraz obecny stan
wysycenia osadéw (Koelmans i wsp., 2010; Cui 1 wsp., 2020). Jak wykazano, wewngtrzne
zasilanie substancji pestycydowych zakumulowanych w osadach rzecznych lub glebach w zlewni
moze by¢ znaczace dla ogoélnego sktadu tych substancji w systemach wodnych (Curchod i wsp.,
2020). Uwaza sig, ze zasilanie wewnetrzne cechuje si¢ nizszg dynamikg zmian niz zasilanie
z wodami opadowymi, wymywajacymi substancje ze zlewni (Cui i wsp., 2020), jednak,
rozpatrujgc sam mechanizm wigzania czasteczek pestycydéw w procesie adsorpcji chemicznej
lub fizycznej, nalezy przyjac, ze gwattowna zmiana potencjalu oksydacyjno-redukcyjnego moze
prowadzi¢ do uwalniania si¢ substancji pestycydowych. W gornym odcinku rzeki Rykolanki
zaobserwowano wzrost zawartosci SOR pomigdzy st. 1 i 2 o $rednio 16% przy istotnej
statystycznie korelacji z zawarto$cig tlenu (r = -0,65). Innym mechanizmem, ktory moze by¢
powigzany z tym zjawiskiem jest proces biodegradacji. Wykazano, ze MCPA jest zwigzkiem
podatnym na biodegradacje, jednak gtownie w warunkach dobrego natlenienia, podczas gdy przy
obnizonym stezeniu tlenu, np. w osadach rzecznych praktycznie nie ulega rozktadowi (Soderquist
i Crosby, 1975; PMRA, 2006). Ponadto, wykazano, ze w okresie niskich temperatur i obnizonego
dostepu $wiatla, biodegradacja i fotoliza, przestajg mie¢ znaczenie w procesie usuwania MCPA
z systeméw rzecznych (Health Canada, 2010). Podobne zjawiska moga dotyczy¢ tez innych
zwigzkow pestycydowych. Wzrost zawartosci substancji pestycydowych, §rednio az o 199%
notowano w okresie miesiecy zimnych, pomiedzy st. 5 a st. 7 na rzece Rykolance, z kolei latem,
stezenie bylo redukowane o 24%. Powyzsza obserwacja rowniez wskazuje na istotng role
czynnikéw biotycznych w usuwaniu pestycydéw. W okresie letnim moga one obniza¢ stezenie
pestycydow, zas w okresie zimowym wzrost stezenia mogl wynika¢ z uwalniania zwigzkoéw

weczesniej zwigzanych przez biomase lub elementy abiotyczne.

Erodowane czasteczki gleby, ktore trafiaja do systemow rzecznych wraz z wystgpieniem
intensywnych opadow, gdy formuje si¢ sptyw powierzchniowy, moga wprowadza¢ znaczace
ilosci zaadsorbowanych pestycydow, nawet do 12 082 ug-kg™ podczas pojedynczego opadu
a w konsekwencji, mogg uwalnia¢ si¢ z osadow rzecznych w okresie 3,5 miesiagca od zdarzenia
(Schulz, 2001b). Dostepnos¢ tlenu w systemach rzecznych podlega wahaniom dobowym oraz jest
zalezne od aktywno$ci mikroorganizmow, co moze posrednio kontrolowa¢ uwalnianie si¢
pestycyddéw zdeponowanych w osadach. Osady w systemach rzecznych mogg stanowic istotne
zrodto uwalniania zwigzkoéw pestycydowych, nawet wiele lat po zaprzestaniu ich uzytkowania
(Cui i wsp. 2020). Biorac pod uwage fakt, ze w Polsce analiza rzecznych osadow w latach 2011-
2015 wykazata zaledwie 5,9% niezanieczyszczonych probek, podczas gdy zanieczyszczone

i silnie zanieczyszczone stanowily 63,6% (Stan Srodowiska w Polsce, 2018) oraz prace innych
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autoroOw potwierdzajace obecno$¢ pestycydéw w osadach systemow wodnych (Niewiadowska
i wsp., 2015), depozyt SOR pozostawiony z przesztosci moze by¢ istotnym czynnikiem
decydujacym o pojawianiu si¢ tych zwiazkéw w rzekach. Szczegolnie w okresach gwattownych
opadow i wezbran, moze dochodzi¢ do uwalniania si¢ zakumulowanych zanieczyszczen z osadow

dennych (Cui i wsp., 2020).

6.3. Stan jakosciowy badanych zlewni w S$wietle Ramowej Dyrektywy Wodnej
i Panstwowego Monitoringu Srodowiska

Ramowa Dyrektywa Wodna weszla w zycie dnia 22 grudnia 2000 r., i ustanowila ramy

do ochrony $rodladowych wody powierzchniowych, wod przejsciowych, wod przybrzeznych
i wod gruntowych. Wsrdéd celow RDW jest praca nad wzmocniong ochrong oraz poprawa
srodowiska wodnego, rowniez w zakresie substancji priorytetowych, okreslonych w RDW oraz
pozniejszych zatgcznikach. Sg to substancje, ktore majg znaczny wplyw zdrowie Srodowiska
wodnego. Z posrdd 27 substancji priorytetowych o charakterze pestycydowym, w analizowanych
zlewniach wykryto tylko jeden zwigzek (chloropiryfos). W zakresie listy substancji
obserwowanych, ktore mogg pojawic si¢ na liscie priorytetowych w przyszto$ci znajduje si¢
wykryty w badanych zlewniach mekoprop. Jednak pozostate 28 zwigzkow, ktory wykrywano nie
jest ujetych w zadnych ramach monitoringowych. Duze narazenie na substancje pestycydowe
w systemach rzecznych oraz potrzeby zmiany w zakresie legislacji i systemu monitoringu jest
obecnie szeroko dyskutowanym wyzwaniem (Loos i wsp., 2010; Loos i wsp., 2013; Moschet
i wsp., 2014; EC, 2020; Komitet Regiondw, 2020). Wysokie koszty zwigzane z analiza substancji
pestycydowych zmuszajg organy prowadzgce monitoring do ograniczania liczby analizowanych
stanowisk. Dyskutowany jest obecnie rowniez problem zwigzany z dystrybucja punktow
monitoringowych, ktore moga w petni nie obrazowac skali zagrozenia dla ekosystemdéw wodnych
(Tsaboula i wsp., 2019). Opisane w niniejszej pracy wyniki moga przyczynié¢ si¢ do wzbogacenia
powyzszej debaty 1 wzmocnienia prawa europejskiego w zakresie ochrony wod

powierzchniowych.

W  opublikowanym raporcie EEA (2018b) jako zanieczyszczenia pochodzenia
rolniczego, ktore najczesciej wstepuja w wodach powierzchniowych Krajow Cztonkowskich UE
wymienia si¢ insektycydy takie jak HCH (heksachlorocykloheksan/lindan), malation, paration
oraz herbicyd, izoproturon, MCPA, metolachlor, 2,4-D, terbutylazyna. W przypadku
monitorowanych zlewni, rowniez wykrywano takie zwiazki jak MCPA, 2,4-D, metolachlor
i terbutylazyna. Wszystkie te zwiazki to herbicydy, wérdd ktorych najbardziej rozpowszechniony
to MCPA, co réwniez odzwierciedlity prowadzone badania, gdyz zwigzek ten byl wykrywany
najczgéciej (w 68% badanych probek). Jako glowne efekty obecnosci tego zwiazku
w ekosystemach wodnych wymienia si¢ uposledzanie procesu fotosyntezy zarowno u roslin jak

jednokomorkowych autotrofow, dodatkowo wykazuje toksyczno$¢ wobec ryb. Metolachlor to
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herbicyd przedwschodowy, stosowany w celu zwalczania niechcianych chwastow, z kolei

terbutylazyna oddziatuje rowniez na rosliny szerokolistne, podobnie 2,4-D.

Obecnie dostrzega sie, ze o ile metody biologicznej oceny jakosci wod zostaly rozwinigte
W sposob zaawansowany, znacznie mniej uwagi przywigzano do kryteriow zwigzanych
Z obecnos$cig biogenow (Poikane i wsp., 2019b), szczegolnie gdy czgs¢ Panstw cztonkowskich
wyznaczyto zawyzone wartos$ci graniczne dla biogenéw w systemach wod powierzchniowych
(Poikane i wsp., 2019a). Dostrzega si¢ rowniez stagnacj¢ w dgzeniu do osiggni¢cia celow RDW
(EEA, 2018). Analiza dynamiki wystepowania zanieczyszczen w réznych morfologicznie
terenach jest niezbg¢dna dla wdrazania RDW oraz ksztattowania jej przysztosci (Marttila i wsp.,
2018), co rowniez obrazuje znaczenie niniejszych wynikow w kontekScie prawodawstwa

europejskiego.

Analizowane parametry fizyko-chemiczne oraz stezenia substancji jonowych i form
catkowitych w badanych rzekach odniesiono do wartosci granicznych dla klas jakos$ci wod
powierzchniowych dla JCWP w Klasie potoku lub strumienia nizinnego piaszczystego, zgodnie
z Rozporzadzeniem Ministra Gospodarki Morskiej i Zeglugi Srodladowe;j z dnia 11 pazdziernika
2019 r (Dz. U. z 2019 r. poz. 2149). Wyniki przedstawiono w tabeli 24. Wyniki prowadzonego
monitoringu poréwnano réwniez do wynikow Panstwowego Monitoringu Srodowiska, uzyskujac
zblizone wartoéci (Tabela 25), co potwierdza skutecznos¢ PMS w zakresie monitoringu stanu
jako$ciowego wod powierzchniowych. Porownano réwniez stan elementow biologicznych
w badanych rzekach (Tabela 26). Wyniki wskazujg na mozliwe negatywne oddziatywanie
zanieczyszczen na elementy biotyczne. Badania PMS byly prowadzone w latach 2018-2019,
a wiec w okresie tozsamym dla niniejszej pracy. Wyrazna rdznice, migdzy zlewniami z dominacja
sadoéw a pozostatymi wida¢ na przyktadzie indeksu bezkregowcow bentosowych. Moze mie¢ to
réwniez zwigzek z negatywnym oddziatywaniem substancji pestycydowych na bezkregowce, co
jest potwierdzone licznymi badaniami naukowymi (Barata i wsp., 2003; Tatarazako i Oda, 2007;

Kretschmann i wsp., 2015; da Silva i wsp. 2016).
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Tabela 24. Tabela przedstawia zestawienie usrednionych wynikow w zakresie parametréw monitoringowych wskazanych przez Rozporzadzenie Ministra

Gospodarki Morskiej i Zeglugi Srodladowej z dnia 11 pazdziernika 2019 r. Kolorem czerwonym oznaczono stan ponizej dobrego, kolorem zottym stan

dobry, za$ kolorem zielonym stan bardzo dobry. 3* to stanowisko, ktory jest dopltywem z zaktadu wyposazonego w oczyszczalnie $ciekow i dopuszczalne

stezenia zanieczyszczen i parametrow fizykochemicznych sg okreslone w wydanym dla tego obiektu operacie wodno-prawnym. Dla utatwienia odbioru

tabeli, przyjeto parametry graniczne zgodne z Rozporzadzeniem dla wszystkich stanowisk.

Nazwa wskaznika Jednostka | Warto$é Stanowisko monitoringowe
graniczna dla
klasy jakoSci
[ I 8 9 ‘ ‘ ‘ 12
Tlen rozpuszczony mg02dm? >89 | >76 ----‘ 8,5 7,7 9,4 ‘--‘ 8,8
Przewodnosé¢ uS cm? <420 <690 615 529
elektrolityczna w
HEEEN
Azot amonowy mg N-NH4 | <0,14 | <040 , 0,13 0,14 0,09 0,05 0,07 0,03 0,04
dm3
Azot azotanowy mg N-NO3 | <1,10 | £2,00 1,33 0,98 0,87 0,74 1,31
dm3
Azot ogélny mgNdm?® | <200 <3 30 ‘ 2,60 ---‘ 2,19 ‘ 3 13 209 19 231
Fosfor  fosforanowy | mg P-PO4 | <0,06  <0,09 0,08
EEEEE NN
Fosfor ogélny mgPdm3 | <0,17 | <033 -----‘OTWWOTOT‘OT‘W‘
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Tabela 25. Porownanie wynikéw uzyskanych w trakcie monitoringu (skrot MZ — Monitoring Zlewni) (2018-2019) z wynikami Panstwowego

Monitoringu Srodowiska prowadzonego przez Wojewddzkie Inspektoraty Ochrony Srodowiska (PMS) w latach 2018 i 2019. SPC oznacza

przewodnictwo.

Zrédlo Tlen
SPC w 20 °C
danych rozpuszczony
PMS 8,21 1111
Zlewnia 1
MZ 8,5 1080
PMS 7 651
Zlewnia 2
MZ 7,7 615
PMS 7,7 528
Zlewnia 3
MZ 9,4 529
_ PMS 8 374
Zlewnia 4
MZ 8,8 392

Azot Azot Azot Azot
amonowy azotanowy azotynowy ogolny
0,077 1,53 0,0385 3,02
0,13 1,68 0,017 4,4
0,127 1,57 0,05608 3,12
0,09 1,33 0,031 3,13
0,08 1,55 0,0327 2,38
0,05 0,98 0,021 1,94
0,044 1,48 0,015 2,1
0,04 1,31 0,008 2,31

fosforanowy (V)

Fosfor

0,273
0,33
0,201
0,2
0,039
0,14
0,092
0,1

Fosfor
ogolny
0,464
0,25
0,3
0,28
0,13
0,12
0,158
0,1

Tabela 26. Zestawienie elementow biologicznych oraz wynikow obserwacji hydromorfologicznych prowadzonych w ramach Panstwowego Monitoringu

Srodowiska dla badanych zlewni.

] ] Makrobezkregowce . Obserwacje
Fitobentos Makrofity Ichtiofauna .
bentosowe hydromorfologiczne
wart. wart. ] EFI+PL/IBI_PL/ Wart.
] klasa ] klasa wart. indeksu klasa klasa . Wk | Klasa | Rok
indeksu indeksu LFI+/LFI_EN indeksu

Zlewnia 1 0,41 3 34,1 3 0,357 4 0,844 2 0,197 0,634 2 2018
Zlewnia 2 0,3 3 32,5 3 0,412 4 0,755 2 0,717 0,613 1 2018
Zlewnia 3 0,48 2 34,3 3 0,588 3 0,734 2 0,614 0,53 3 2019
Zlewnia 4 0,38 3 35,8 3 0,599 3 0,722 3 0,598 0,53 3 2019
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6.4. Optymalizacja Ekohydrologicznych Rozwigzan Bliskich Naturze

Trzecia zasada ekohydrologii pozwala na zastosowanie transdyscyplinarnej wiedzy
w celu rozwigzywania problemow srodowiskowych. Poprzez zrozumienie wzajemnych relacji
czynnikow abiotycznych i biotycznych, od skali molekularnej do skali zlewni, mozna ksztattowac
jakos$¢ 1 dostepnosé zasobéw wodnych m.in. wdrazajgc biotechnologie ekohydrologiczne (EH-
RBN) (Zalewski i wsp., 1997; Zalewski 2002; Zalewski i wsp., 2020). Do najpopularniejszych
metod, z zakresu RBN, do usuwania zanieczyszczen fosforu i pestycydow, nalezy zaliczy¢
systemy takie jak oczyszczalnie hydrofitowe, sztuczne mokradla a takze strefy buforowe
i ekotonowe (Mitsch i wsp., 2000; Wang i Mitsch, 2000; Izydorczyk i wsp., 2013; Vymazal
i Brezinova, 2015).

6.4.1. Usuwanie zanieczyszczen fosforu w EH-RBN

Systemy doczyszczania wod podlegaja procesowi starzenia co szczegodlnie mozna
zaobserwowa¢ w przypadku ich efektywnosci wobec usuwania zanieczyszczen fosforu.
W pierwszych dwoch latach od konstrukcji w ramach projektu SWITCH (Zalewski i wsp., 2012),
SSSB byt w stanie usuna¢ 37,3% Poy, oraz 30,4 % P-PO.. Efektywnos$¢ ogélng dla P-PO.
wyjasniala przede wszystkim wysoka efektywno$¢ w strefe sedymentacji (39,1%) oraz proces
uwalniania jonow P-POs w strefie odptywu (- 17,4%). Bariera biogeochemiczna na bazie skat
wapiennych, nie przyczyniala si¢ znaczaco do usuwania P-PQOs, osiggajac efektywno$é na
poziomie 4,4% (Szklarek i wsp., 2018). Z kolei wariant hybrydowy SSSB, po potaczeniu
Z rozwigzaniami hydrotechnicznymi (osadniki wstepne), testowat Jurczak 1 wsp. (2018)
uzyskujac catkowitg efektywno$¢ w trakcie pierwszych 2 lat na poziomie 66,7% usunigtego Pog
i 40,7% P-PO4. Jako Przepuszczalng Barier¢ Reaktywna (PBR) zastosowano gabion dolomitowy,
pokryty dodatkowo mata kokosowa w celu przeciwdziatania kolmatacji zloza, jednak nie
przeprowadzono czastkowej analizy efektywnos$ci. Ponadto system byt w stanie zmniejszy¢
oddzialywanie hydrologiczne, tagodzac wezbrania w rzece dla opadoéw ponizej 9 mm dzigki
zastosowanej pojemnosci retencyjnej (Jurczak i in., 2018). Wyzsza efektywno§é wobec P-PO4
(84,9%) uzyskal SSSB z barierg wapienng skonstruowany w 2016 na Strudze Gnieznienskiej
(Font-Najera i wsp., 2021), jednak analizowano efektywno$¢ catego systemu, bez rozroznienia
poszczegodlnych stref, a §rednia efektywnos$¢ bazuje na trzech obserwacjach z catego roku. Jak
zauwazono juz wczesniej w przypadku PBR na bazie dolomitu, moze dochodzi¢ do duzych wahan
pomiedzy akumulacjg a uwalnianiem P-PQOs, co potwierdzono w mezoskali, w warunkach

realnego obcigzenia (Srinivasan i wsp., 2008).

Prawidlowe funkcjonowanie bariery biogeochemicznej w SSSB oraz substratu
W oczyszczalniach hydrofitowych ma duze znaczenie dla efektywnosci usuwania form
rozpuszczonych fosforu i innych zanieczyszczen. SSSBy posiadaja wydzielong strefe

sedymentacji, za$ sztuczne mokradla akumuluja wszystkie formy rumowiska, najczesciej
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w gornej czesci. W tych obszarach Pog moze podlega¢ mineralizacji do formy P-PO4 lub same
jony na skutek zmian pH lub powstania warunkow redukcyjnych, moga by¢ uwalniane
z kompleksow sorpcyjnych. Przyktadowo zalezno$¢ wzrostu zawartosci P-POs4 od spadku

stezenia tlenu w czesci sedymentacyjnej zaobserwowat Jurczak i wsp., (2018) dla SSSB.

Innym rozwijanym EH-RBN s3 Wysokoefektywne Strefy Ekotonowe (WSE)
ukierunkowane na usuwanie fosforu i azotu w ptytkich wodach gruntowych (Izydorczyk i wsp.,
2013; lzydorczyk i wsp., 2015; Fratczak i wsp., 2019). W celu usuni¢cia P-PO4 gabion stanowigcy
element WSE wypelniono mieszaning dolomitow i wapieni o $rednicy 5-8 cm i ustawiono
poprzecznie wobec koryta cieku okresowego. W okresie 3,5 lat, $rednia efektywnos¢ WSE wobec
P-POs wyniosta 12,4%. W wynikach badan wyraznie wida¢ wplyw wyczerpywania si¢
dostepnych miejsc sorpcyjnych, gdyz w pierwszym roku efektywno$¢ wyniosta 58,1% (Fratczak
i wsp., 2019). Wysycenie materiatu sorpcyjnego jest powszechnie obserwowane w RBN (Dunne
i Reddy, 2005; Vymazal, 2010). Innym rozwigzaniem z zakresu EH-RBN jest Sekwencyjny
System Biofiltracji Sciekéw, opracowany przez Kiedrzynska i wsp. (2017), ktéry posiada $rednig
efektywno$¢ na poziomie 16% wobec Pog i 25% wobec P-PQO,. System byt testowany pod
stosunkowo wysokim obcigzeniem, gdyz $rednie stezenie P-PO4 wynosito 5,33 mg P-PO, dm,
W tym przypadku PBR wypelniona byta dolomitem i stanowita pierwszy element kontaktu
Z podczyszczonymi $ciekami odptywajacymi z oczyszczalni komunalnej. Sama bariera, rowniez
nie wykazata efektywnosci wobec P-POys i pracowata ze $rednig efektywno$cia na poziomie 4%.
System pracowal pod obcigzeniem konduktywno$ci na poziomie 1018 uS cm-1, czyli na
poziomie $redniej konduktywnosci w punkcie odptywu rzeki Rykolanki do Pilicy (1080 uS cm-
1). Czynnikiem, ktéry moze obniza¢ efektywno$¢ procesu adsorpcji i precypitacji jest wzrost
mikroorganizmow w postaci biofilmu, na powierzchni stosowanego materiatu. Jak zaobserwowat
Font-Najera 1 wsp., (2021) w PBR wykorzystujacych wapien aktywno$¢ metaboliczna jest
wyzsza w stosunku do tych zbudowanych z dolomitu. Mozliwa przyczyna tkwi w wyzszej
porowato$ci wapieni w stosunku do dolomitéw, co utatwia wzrost mikroorganizmoéow. Biofilm
bakteryjny jest rowniez cennym elementem EH-RBN, gdyz jest w stanie metabolizowad

zanieczyszczenia (Font-Najera i wsp., 2020).

Bioragc pod uwage powyzsze obserwacje funkcjonowania RBN oraz wyniki uzyskane
w skali zlewni, jako kierunek optymalizacji obrano stworzenie barier wymiennych, ktore po
okresie zuzycia wolnych kompleksow sorpcyjnych, moga zosta¢ wymienione. Dodatkowo, ze
wzgledu na zidentyfikowane zanieczyszczenia pestycydowe w badanych zlewniach, zastosowany

materiat powinien cechowaé sie efektywnoscia nie tylko wobec P-POy ale takze SOR.
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6.4.2.0kreslenie efektywnosci preparatu BioKer w skali labolatoryjnej
i w mezoskali

Poniewaz dopiero w formie kruszywa pokrytego biopolimerem z wymiennymi
sktadnikami, BioKer uzyskuje swoja funkcjonalnos¢, problematyczne staje si¢ odnoszenie do
innych sorbentéw dostepnych np. w formie proszkoéw, gdzie srednica ziaren w stosunku do masy
skutkuje znacznym zwigkszeniem powierzchni sorpcyjnej, a co za tym idzie efektywnosci
(Herrmann i wsp., 2012; Sellner i wsp., 2019). Ponadto, inng efektywnoscia cechuja si¢ sorbenty
poddane oddzialywaniu wyzszych stezen P-PO4 np. w procesie oczyszczania $ciekow, za$ inaczej
reagujag w przypadku wod naturalnych i bezposrednie ich poréwnywanie rowniez nie jest
mozliwe. Dlatego, analiza maksymalnej pojemnosci sorpcyjnej, w oparciu o stezenia nawet
stukrotnie przekraczajgce te wystepujace w ekosystemach wodnych, moze prowadzi¢ do
zafalszowania obrazu skutecznosci preparatu w ekosystemie (Klimeski i wsp., 2012). Analizujac
dostepne opracowania naukowe zauwazy¢ mozna duza rozpigtos¢ efektywnoSci sorpcyjnej

badanych materiatow (Vohla i wsp., 2011; Klimeski 1 wsp., 2012).

Wsrdd badanych zwigzkéw wapnia najwicksza efektywno$é wykryto dla kalcytu, ktory
usunat 139,32 mg P-PO, kg™ co pokrywa sie¢ z wynikami badan innych autoréw w zakresie tej
samej temperatury — np. 100 mg P-PO, kg™ (Sellner i wsp., 2019). Stracanie fosforandéw
W obecnosci kalcytu to dobrze rozpoznany proces w limnologii, ktory opiera si¢ zardwno na
koagulacji, adsorpcji (Murphy i in. 1983; Kleiner 1988) jak i precypitacji i ko-precypitacji
W obecno$ci weglanu wapnia (CaCQOgs) (Holzbecher i Nutzmann, 2000). Badany zeolit nie
wykazat efektywnosci wobec P-PQO4, pomimo danych literaturowych wskazujacych efektywnosé
od 46 do nawet 2 150 mg P-PO4 kg™ (Sellner i wsp., 2019; Gubernat i wsp., 2020). Zbadane
dolomity, pochodzace z trzech réznych kopalni zlokalizowanych na terenie Polski przyniosty

efekt 0 okoto potowe mniejszy niz kalcyt.

Wsrdd czynnikéw ograniczajacych efektywnos¢ procesu adsorpcji wymienia si¢ jony
rozpuszczone. Jony weglanowe (CO3%) s3 w stanie ograniczy¢ efektywnos¢ sorpcji o nawet 33%,
poprzez wytworzenie sfery oddzialywan z jonami wapnia na powierzchni chitozanu (Pap i wsp.,
2020a). Szczegolnie istotne dla usuwania P-POj jest rowniez stezenie takich jonéw jak siarczany
(SOs) oraz pH srodowiska. Jak wskazali Liu i wsp. (2012) efektywno$¢ kalcytu w usuwaniu P-
PO, byta najnizsza w przedziale pH od 8,0 do 11,0. Inne wyniki badan uzyskali Gunawan i wsp.
(2010), gdzie przy niskich stezeniach P-PO4 wysokie pH odgrywalo korzystng rolg w usuwaniu,
a z kolei przy wysokich stezeniach P-POs, optimum osiggni¢to w przedziale pH od 6 do 7, za$
powyzej tej wartosci, efektywnos¢ malata. Z kolei Karageorgious i wsp. (2007) wykazali, ze
efektywno$¢ adsorpcji dla kalcytu wynosi ok. 80% przy pH 7,5 a 100% przy pH rownym 12.
W badanych rzekach wykrywano warto$¢ pH w zakresie od 7,5 do 9,1, co powinno umozliwiac¢

przebieg procesu sorpcji z kalcytem. Z kolei zwigzki reagujace z wapniem, takie jak SO4, moga
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interferowa¢ w proces powstawania fosforanu wapnia, np. zmieniajac rozpuszczalnos¢ kalcytu,
a mechanizm ten jest zalezny od pH (Liu i wsp., 2012). Inne jony, ktore interferujg w procesie
adsorpcji to magnez i wapn, ktore moga zwigkszy¢ proces adsorpcji, gdyz moga powodowaé
powstawanie wigzan z grupami weglowymi w kalcycie (Liu i wsp., 2012). Prawdopodobnie,
wilasnie to zjawisko odpowiada za zwigkszong efektywnosc¢ sorpcji preparatu BioKer w sztucznej
wodzie jeziornej w stosunku do roztworu P-POs w wodzie destylowanej. Wyzszg efektywno$é
materiatow zastosowanych w wodach naturalnych w poréwnaniu do roztworu laboratoryjnego
uzyskaty rowniez Siwek 1 Wlodarczyk (2011). Atutem w stosowaniu kalcytu jest efektywnosé¢
praktycznie niezalezna wobec zasolenia (Millero i wsp., 2001), co moze by¢ szczegoélnie istotne
stosujac preparat w systemie podczyszczajacym wody ze stanowiska 3. W tym miejscu jednak
moze pojawiaé sie wptyw innych jonéw, takich jak siarczany (4r. stezenie 117,97 mg dm™). Jak
wskazuje Pap i wsp. (2020b), preparat na bazie wigzania kalcytu z chitozanem, usuwal P-PO4
z roztworu na skutek tworzenia wigzan pomiedzy fosforem a grupami funkcyjnymi (gléwnie
NH4), oddzialtywania elektrostatycznego ale rowniez na drodze precypitacji i formowania si¢
hydroksyapatytu (Cas(PO4)3(OH)). Istnieje wigc podstawa aby przypuszczaé, ze w preparacie
BioKer zachodza podobne zjawiska. W procesie precypitacji, powstawa¢ mogg rézne odmiany

fosforanu wapnia, apatyty i hydroksyapatyty (Vymazal, 2007; Gunawan i wsp., 2010).
Analiza Kinetyki reakcji

Analize kinetyki reakcji stosuje si¢ w celu okreslenia dynamiki procesu sorpcji oraz
okreslenia mechanizmu transferu masy na styku dwoch faz, cieklej i stalej. Zastosowanie réwnan
kinetycznych pomaga lepiej zidentyfikowa¢ mechanizmy adsorpcji oraz zdeterminowaé
szybko$¢ reakcji i przewidywany wspotczynnik adsorpcji. Jak wskazuja Plazinski i Rudzinski
(2011), stosowanie roéwnan kinetyki reakcji czgsto prowadzi do nadinterpretacji wynikow.
Niemniej jednak, jest to nadal jedna z najpowszechniej stosowanych metod okre$lenia

charakterystyki procesu sorpcji, dlatego zostata zastosowana rowniez dla preparatu BioKer.

Badania dotyczace procesow sorpcji fosforandow przez kalcyt wykazuja wysoka
efektywno$¢ i zazwyczaj wskazuja na szybka adsorpcje, trwajaca od kilkunastu minut do ok. 2-3
godzin z mozliwo$cig pozniejszego odwrocenia procesu (Karageorgiou i wsp., 2007; Liu i wsp.,
2012; Sellner i wsp., 2019). W badaniach preparatu BioKer stan rownowagi ustalit si¢ po 24
godzinach, co moze §wiadczy¢ o stopniowym pojawianiu si¢ miejsc sorpcyjnych, na skutek
zmiany struktury biopolimeru przez oddzialywanie roztworu (Berendsen, 1975; Yakimets i wsp.,
2007). Dhuzszy czas ustalania rownowagi reakcji jest charakterystyczny dla biopolimerow (Pap
i wsp., 2020b), wigc mozna przypuszczac, ze to one decydujg o dostepnosci miejsc sorpcyjnych,
wydiuzajac czas osiagnigcia stanu wysycenia. Efektywno$¢ po tym czasie osiagneta od 46 do
58% usunietego P-POy przy stezeniu poczatkowym 2 mg P-PO, dm. Zazwyczaj reakcja pseudo-
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pierwszego rzgdu oznacza odwracalny proces adsorpcji, za$ pseudo-drugiego rzedu oznacza
chemisorpcje (Casentini i wsp., 2019). W $wietle uzyskanych wynikéw, mozna postawic tezg, ze
efektywno$¢ sorpcyjna preparatu BioKer opiera si¢ jednoczes$nie na obydwu procesach, gdyz
zaré6wno wzgledna miara dopasowania jak i doktadno$¢ modeli byly na zblizonym poziomie.
Model pseudo-pierwszego rzedu tylko nieznacznie lepiej wyjasnial zjawisko sorpcji.
W przypadku badanego przez Pap i wsp. (2020b) chitozanu z domieszka kalcytu, jako model
kinetyki reakcji okreslono reakcje pseudo-drugiego rzgdu, co §wiadczy o wigkszej roli kalcytu
W powstawaniu wigzan chemicznych. Z kolei stosujac wobec BioKer, model Weber-Morris,
wspolczynnik determinacji (R®) osiggat wyzsze wartoéci dla BioKer poddanego wczesniej
kontaktowi z woda, w stosunku do R? innych modeli kinetyki. Moze mieé¢ to zwigzek
z wytworzeniem warstw czasteczek wody na powierzchni sorbentu i zjawiska dyfuzji
w pierwszych chwilach kontaktu z zanieczyszczeniem. Zanim zajdzie adsorpcja, zachodzi kilka
procesow dyfuzji, o ktorych wiadomo, ze wptywaja na proces adsorpcji. W pierwszej kolejnosci
czasteczki dyfundujg do btony otaczajacej adsorbent, a nastgpnie do jego mikropordw.
W transporcie przez sfere otaczajaca sorbent wystepuje opor dyfuzyjny, ktory oczywiscie
zmnigjsza sig, jesli wystepuje wystarczajace mieszanie, co bylo zastosowane w eksperymencie,
aby zmniejszy¢ gradient st¢zenia. Nastgpnie pojawia si¢ zewngtrzny opor przenoszenia masy,
a na koncu op6r wewnatrzczasteczkowy. Kiedy ten ostatni jest etapem ograniczajacym szybkosc,
mechanizm sorpcji jest kontrolowany przez dyfuzje wewnatrzczasteczkowa. Wskazuje to na
proces adsorpcji sterowany przez obecno$¢ biopolimeru (Pap i wsp., 2020b). Nieznacznie
mniejszg pojemnoscig sorpcyjng wobec poczatkowego stezenia P-POs cechowal si¢ BioKer
poddany jednodniowemu ptukaniu woda, co moze mie¢ w przyszlosci odzwierciedlenie
w funkcjonowaniu PBR w poczatkowej fazie kontaktu. Co ciekawe, sorbenty na bazie
biopolimerow wykazuja wyzsza efektywno$¢ wraz ze wzrostem temperatury (Pap i wsp., 2020a),
co moze mie¢ zwiagzek ze struktura ulegajaca rozszerzeniu, a co za tym idzie dodatkowymi

miejscami adsorpcji.

Istnieje wiele publikacji dotyczacych kinetyki adsorpcji P, zazwyczaj opisujacych
usuwanie za pomocg modeli pseudo-pierwszego lub drugiego rzgdu, jednak preparat BioKer
integrujac trzy materialy o potencjalnie innym mechanizmie adsorpcji (keramzyt, agar, kalcyt)
nie wykazuje wyraznej korelacji z ktorym$ z analizowanych modeli, wskazujac raczej na
integracje sorpcji wymiennej i chemisorpcji. Natomiast wraz z postepujacym czasem kontaktu
z woda, efektywnos$¢ preparatu utrzymuje si¢ na takim samym poziomie, prawdopodobnie ze
wzgledu na nowe miejsca sorpcyjne powstate na skutek zmiany struktury biopolimeru pod

wplywem wody.
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Testowanie w skali laboratoryjnej

Zastosowano dwie metody optymalizacji dzialania preparatu BioKer. Modyfikacja
z wykorzystaniem lantanu, ktora jest stosowana m.in. przy produkcji preparatu Phoslock, gdzie
temu procesowi poddaje si¢ glinke bentonitowg jak réwniez ma udowodnione dziatanie
wspierajace adsorpcje wraz z innymi zwigzkami (Dong i wsp., 2017; Wu i wsp., 2019). Lantan
jest pierwiastkiem aktywnie wigzgcym jony P-POs, gdzie przy stosunku molowym 1:1 powstaje
fosforan lantanu (LaPO.). Wér6d modyfikacji testowano roéwniez dodatek Ca(OH),, ktory posiada
wyzsza efektywno$¢ sorpcyjng niz CaCOs zawarty w kalcycie (Vohla i wsp., 2011). Istotnym
elementem w przypadku sorbentéw jest mozliwos¢ pracy w okreslonych warunkach srodowiska.
O ile w przypadku oczyszczalni $ciekow, systemy modulujace pH w podczyszczonych $ciekach,
tak aby zapewni¢ zwigkszong efektywnos¢ sorbentéw jest mozliwe, tak w przypadku instalacji
srodowiskowych, jest to zadanie praktycznie niemozliwe. Ponadto, dozowanie dodatkowych
zwigzkow ksztattujacych odczyn srodowiska, mogtoby przynies¢ negatywne konsekwencje dla
elementéw biotycznych. Dlatego, przewaga preparatu BioKer jest mozliwos¢ modyfikacji pH
W otoczce biopolimerowej, a co za tym idzie wytworzenie warunkow faworyzujacych sorpcje
i stracanie na powierzchni materiatu (So i wsp., 2011). Najlepsze efekty optymalizacji uzyskano
dla 5% dodatku Ca(OH)., ktory umozliwil na zwiekszenie efektywnosci z poziomu 51,29 do
113,42 mg P-PO,; dm™. Kolejne pod wzgledem efektywnosci byty dodatek tlenku lantanu oraz
modyfikacja pH do zasadowego. Rozpatrujac, koszty zwigzane z produkcjg preparatu, za 100 g
tlenku lantanu nalezy zaptaci¢ ok. 1 800,00 PLN, Ca(OH); to koszt 40,00 PLN za$ Na(OH)
stosowany do podwyzszenia pH kosztuje 22,00 PLN. Jak mozna zauwazy¢, modyfikacja

z wykorzystaniem Ca(OH): jest kosztowo najefektywniejsza w stosunku do uzyskanych efektow.

Nalezy podkresli¢, ze badania przeprowadzone w ramach pracy doktorskiej nie
wyjasniaja w pelni mechanizmu dziatania preparatu BioKer, ale wskazuja jego efektywnosé
W usuwaniu wybranych zanieczyszczen oraz opisuja kinetyke reakcji, ktéra obrazuje model
procesu adsorpcji. Dalsze badania nad strukturg preparatu z wykorzystaniem technik obrazowania
mikroskopowego oraz analizy spektroskopii pozwola w przysztosci na lepsze zrozumienie
procesdOw zachodzacych na powierzchni preparatu oraz umozliwig dalsza optymalizacje

dziatania.

Testowanie preparatu BioKer w mezoskali

Efektywnos$¢ dla usuwania P-POs; w skali laboratoryjnej nie odpowiada czesto tej
uzyskiwanej w warunkach rzeczywistych (Vohla i wsp., 2011). Przyczynami moze by¢
wystepowanie wiekszej iloSci zmiennych, majacych wplyw na powodzenie proceséw sorpcji.
Bednarek i wsp. (2016) przeanalizowali materiaty organiczne nasgczane wodorotlenkiem wapnia

(Ca(OH),), chlorkiem zelaza (FeCls) oraz siarczanem glinu (Al2(S0a)s), uzyskujgc odpowiednio
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do 90% efektywnosci z Ca(OH)2 i ok. 49% z pozostalymi zwigzkami. Natomiast w skali

eksperymentu terenowego, efektywno$¢ wtokien nasgczonych Ca(OH), malata do zaledwie 2%.

Poniewaz docelowa forma aplikacji BioKer sag PBR, przeprowadzono badania
w mezoskali wykorzystujac bariery wypetnione BioKer z otoczka agarowa o stezeniu 1,5%
i dodatkiem kalcytu w stezeniu 500 g-dm™. W trakcie 28 dniowego eksperymentu, $rednie
stezenie P-PO, w doplywie wynosito 0,274 mg P-PO, dm. Zastosowane w trakcie eksperymentu
PBR usuwaty érednio 0,122 mg P-PO,; dm™ z wody przeptywajacej przez strukture bariery, co
stanowilo efektywno$¢ na poziomie 46,5%. Teoretyczny czas kontaktu w ztozu filtracyjnym
wyniost 11 godzin, jednak na skutek pigtrzenia wod doptywu i wystgpienia przelewu gornego ta
warto$¢ zostata skrocona. Wydtuzony czas retencji (HRT) prowadzi do zwigkszenia efektywnos$ci
procesu sorpcji fosforu w systemach doczyszczania wod (Vohla i wsp., 2011; Herrmann i wsp.,
2013), jednak w przypadku niektorych zt6z wydtuzony HRT moze obnizaé efektywnosé¢ (Song
i wsp., 2002; Liira i wsp, 2009). W przeprowadzonym eksperymencie, celowo zastosowano
minimalny czas retencji w celu uwypuklenia potencjatu adsorpcyjnego stosowanego materiatu

oraz odwzorowania wynikoéw uzyskanych modeli kinetycznych.

Skonstruowane bariery w trakcie prowadzonego monitoringu (28 dni) usunety 1,175 g P-
PO, dm™ co odpowiada 411 mg P-PO, kg™. Przy podobnym czasie retencji, wynoszacym 10,6 h
Forbes i wsp (2004) stosujac jako materiat tupki ilaste i piaski, wykazali efektywnos$¢ na poziomie
53,5 mg-kg™ badajac system doczyszczajacy $cieki, a wiec pracujacy pod wyzszym obciazeniem.
W badaniach nad kalcytem uzyskano zdecydowanie wyzsza efektywnos$¢, siegajacg 3174 mg P
kg™, jednak bariera miata dtugo$é 99 metréw a doptyw P-POs wynosit 7,3 mg-dm™ i pochodzit
ze Sciekow. W przypadku zloza pracujacego pod $rednim obcigzeniem (stezenie P-PO4 na
doptywie 1,27 mg-dm®) efektywnos¢ odsiarczonego gipsu okre$lono na 23 mg P kg-1, przy 31 h
HRT (Bryant i wsp., 2012). Zastosowany w formie kurtyn w wodzie stojacej, preparat Polonite
byt w stanie usungé 166 mg P-PO4 kg przy stezeniu 1,439 P-PO, (Karczmarczyk i wsp., 2016).
Jak mozna zauwazy¢, w warunkach rzeczywistego obcigzenia w mezoskali, pracujac
w warunkach zblizonych do naturalnych, preparat BioKer cechowat si¢ wysoka efektywnoscia

wobec P-PQg.

W zwigzku z uzyskana efektywnoscia, preparat BioKer moze by¢ zastosowany
w systemach gdzie czas kontaktu z zanieczyszczeniem jest ograniczony np. w rowach
melioracyjnych, skutecznie usuwajac P-POs. Nalezy jednak uwzgledni¢ fakt, ze
w przeprowadzonym eksperymencie zaobserwowano zjawisko kolmatacji ztoza, co jest uwazane
za jedna z gtownych przyczyn ograniczenia efektywnosci sorpcyjnej stosowanych materiatow
(Vohlaiwsp., 2011). W EH-RBN, gdzie PBR z preparatem BioKer majg zastosowanie, problem

ten zostat rozwigzany przez zastosowanie strefy sedymentacji (Zalewski i wsp., 2012; Zalewski
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i wsp., 2020). Stosowanie BioKer jest rowniez mozliwe w innych RBN, jak np. kurtyny filtrujace
(Karczmarczyk i wsp., 2016), bezposrednie doczyszczanie wod jeziornych (Lozynska i wsp.,

2020) czy tez strefy doczyszczania wzdtuz linii brzegowe;j jezior (Dunalska, 2018).

6.4.3.Efektywnos$¢ preparatu BioKer wobec substancji pestycydowej MCPA

Najczgsciej wykrywang substancjag w monitorowanych zlewniach byt herbicyd MCPA.
Poniewaz zwiazek ten jest powszechnie wystgpujacym zanieczyszczeniem wod, od lat poszukuje
si¢ materiatow sorpcyjnych zdolnych do jego usuwania z roztworéw wodnych (Cwielag-Piasecka
i wsp., 2018; Sophia A. i Lima, 2018). W badaniu réznych wariantéw preparatu BioKer,
najefektywniejszy wobec MCPA okazat si¢ BioKer modyfikowany weglem aktywnym, ktory
usungt calo$¢ substancji w trzech powtdrzeniach eksperymentu. Dlatego, wartos¢ 23,2 ug MCPA
g™ nie jest maksymalng pojemnoscig sorpcyjna preparatu. Tylko nieznacznie mniej usungt BioKer
z dodatkiem biowegla. Natomiast niskg efektywno$¢ wykazat BioKer z kalcytem i zeolitem, za$
pozostale badane materialy nie usuwaty MCPA. Efekt ten pokrywa si¢ z danymi literaturowymi,
przeanalizowanymi podczas przygotowywania substratow, gdzie najczesciej wskazuje sie wegiel
aktywny oraz biowegiel jako naturalne materialy zdolne do usuwania zanieczyszczen
organicznych ze §rodowiska wodnego (Essandoh i wsp., 2017; Bis i wsp., 2018; Sophia A. i Lima,
2018). Niestety, niepozgdanym efektem materiatéw pochodzenia organicznego jest uwalnianie
fosforu, gdyz jak okazalo si¢ w trakcie badan, w procesie spalania materii organicznej w celu
pozyskania biowegla lub wegla aktywnego, frakcje fosforu pozostajg w produkcie koncowym
i mogg by¢ uwalniane do §rodowiska wodnego, szczegblnie P-PO4. Podobnych obserwacji mozna
dokonaé analizujac prace SBS, gdzie stezenie P-PO4 wzrastato z poziomu 5,20 do 5,64 mg P-PO,
dm™ po przejsciu przez ztoze weglowe (Kiedrzynska i wsp., 2017). Charakter biowegla, jako
adsorbenta lub potencjalne zrodto fosforu w duzej mierze zalezy od zastosowanej w produkcji
biomasy (Jung i wsp., 2015). Rozwigzaniem tego problemu, moze by¢ zastosowanie
odpowiedniej sekwencji PBR w EH-RBN lub modyfikacja BioKer z wykorzystaniem biowegla
wzbogacanego kalcytem. Tego typu produkt posiada udowodniong efektywno$¢ wobec usuwania
P-PO,; na poziomie 28,18 mg-g* przy pH 4,5 (Li i wsp., 2019). Znane s3 rowniez przyktady
modyfikacji biowggla innymi zwigzkami np. zelaza z maksymalng pojemnoscia okre§lona na
111,0 mg P g* (Yang i wsp., 2018). Efektywno$¢ wobec substancji pestycydowych powinna by¢
testowana rowniez wobec innych zwigzkow oraz w celu ustalenia kinetyki reakcji, jak rowniez
W celu ustalenia czynnikow mogacych obniza¢ efektywnos¢ PBR wykonanych z BioKer

wzbogacanego bioweglem lub weglem aktywnym.

Pestycydy o wysokim wspotczynniku Kow 1 niskiej rozpuszczalnosci sa z reguly
skutecznie usuwane przez mokradtlowe systemy doczyszczania, jednak istnieja od tej reguty
wyjatki i jednym z nich jest herbicyd MCPA (Vymazal i Brezinova, 2015). Dlatego, w miejscach

gdzie wystepuje on w znacznych stezeniach, jak np. zlewnia rzeki Rykolanki, zastosowanie
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preparatu BioKer moze wzmocni¢ potencjal samooczyszczania, blokujac pestycyd w puli
trudnodostepnej, gdzie w obecnosci tlenu metabolizm bakteryjny moze prowadzi¢ do catkowitej
mineralizacji zanieczyszczen (Serensen i wsp., 2006). Drugi najczesciej wykrywany herbicyd,
réwniez z grupy kwaséw fenoksyoctowych, 2,4-D rowniez posiada udowodnione powinowactwo
do wegli aktywnych (Wawrzyniak i Stgpniak, 2016), jednak dalsze badania z preparatem BioKer
sa niezbedne w celu potwierdzenia utrzymania potencjalu sorpcyjnego wegla aktywnego

i biowegla po sieciowaniu w strukturze otoczki biopolimerowe;.

6.4.4. Preparat BioKer a rynek adsorbentow w Polsce

Wsréd dostgpnych na rynku produktéw komercyjnych mozna wymieni¢ preparaty
sorpcyjne, takie jak PhosBinder i PhosSorbent firmy Hydroidea, ktore wystgpuja w formie sypkiej
o drobnym uziarnieniu (nawet ok. 0,1 — 0,2 mm). Brak dostepnych opracowan naukowych dla
preparatow PhosBinder oraz PhosSorb. W przypadku drugiego materiatu dostepny funkcjonuje
certyfikat nieakredytowanego laboratorium, ktore okreslito sorpcje na 199 g P kg™ przy stezeniu
wyjéciowym 16,315 mg P dm™. Inne dostepne na rynku materiaty to Pollytag o efektywnosci
32,24 g P kg* (Bus i wsp., 2014) lub apatyt 4,76 g P kg™ (Molle i wsp., 2005). Jako zblizony do
BioKer pod wzgledem rozmiaru, mozna okresli¢ produkt Polonite, szwedzkiej firmy
Ecofiltration, ktory powstaje podczas prazenia opoki w temperaturze ok. 900°C, gdy formujg si¢
tlenki wapnia (CaO) (Brogowski i Renman, 2004; Gubernat i wsp., 2020). Docelowa granulacja
tego preparatu to 2 — 6 mm, za$ gesto$é okreslana jest jako 730 kg-m™ (Karczmarczyk i wsp.,
2017). W zwigzku z powyzszym, jest to lzejsza alternatywa niz bariery dolomitowe (masa
nasypowa nawet do 2080 kg-m™), za$ ciezsza niz preparat BioKer (ok. 350 kg-m™). Badania dla
preparatu BioKer prowadzono przy stezeniu 2 mg P-POs; dm?® co odpowiada stezeniom
wystepujacym w Srodowisku do ktorego bedzie aplikowany produkt. Karczmarczyk i Bus (2014)
okreslity efektywnosé¢ Polonite na poziomie 0,1 g P-PO, kg™ przy wyjéciowym stezeniu 1 mg P-
PO, dm™, za$ Nilsson i wsp. (2013) wyznaczyli efektywnoséé sorpcyjng jako 1,14 g POs kg™ przy
stezeniu wyjéciowym 8,95 mg PO dm™. W przypadku BioKer warto$¢ ta wynosi 0,05 g PO4 kg°
! przy stezeniu wyjsciowym 2 mg POs dm™ (dane dla preparatu bez optymalizacji). W zwiazku
ztym, mozna zaobserwowac, ze przy zblizonym poziomie stezenia jondéw fosforanowych
efektywno$¢ preparatu Polonite jest Ok. 2-krotnie wyzsza niz preparatu BioKer. O ile jednak
preparat Polonite isthieje na ryku od ponad 10 lat i nie podlega dalszym modyfikacjom,
technologia BioKer znajduje si¢ w dynamicznej fazie rozwoju. Dalsze podnoszenie efektywno$ci
preparatu BioKer moze podlega¢ na modyfikacji pH otoczki biopolimerowej, dodatku innych
zwigzkow sorpcyjnych np. soli lantanu, co wykazano rowniez w niniejszej pracy. Porownujac
preparat BioKer do dolomitu, przy zachowaniu zblizonej objetosci materialu i1 stezeniu
wyjsciowym 2 mg P-PO, dm™ preparat BioKer modyfikowany Ca(OH), osiagnat pojemno$é
sorpcyjng 113,42 mg P-PO4 kg™ zas dolomit 14,07 mg P-PO, kg™.
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7. Podsumowanie

Podejscie ekohydrologiczne do zarzgdzania zasobami wodnymi umozliwia tworzenie
rozwigzan na plaszczyznie systemowej, ujetej w ramy terytorialne wyznaczone przez jednostke
hydrologiczng jaka jest zlewnia. Jak wykazano, presja wynikajaca z uzytkowania zlewni moze
by¢ szczegblnie wyrazna w matych ciekach, ktore na calym $wiecie sg degradowane na skutek
dziatalnosci cztowieka (Meybeck, 2002). Stanowigc 89% lacznej dtugosci globalnych systemow
rzecznych (Downing i wsp., 2012), cieki te odgrywajg istotng role w regulacji obiegu biogenow
i innych zanieczyszczen w srodowisku. Dlatego tez, w niniejszej pracy, podjeto probe przetozenia
badan podstawowych na temat procesow ekohydrologicznych w systemach rzecznych, na proces
tworzenia technologii, stuzacej optymalizacji Ekohydrologicznych Rozwiazan Bliskich Naturze.
Preparat BioKer zostal opracowany dzigki uwzglednieniu dynamiki czasoprzestrzennej
zanieczyszczen w badanych zlewniach rolniczych (zasada I) oraz analizie funkcjonowania
stosowanych obecnie biotechnologii ekohydrologicznych (zasada I1). Uzyskany preparat posiada
potencjatl wdrozeniowy i znamiona innowacyjnosci. Optymalizacja Rozwigzan Bliskich Naturze,
jest niezbedna do zwigkszenia udziatu tych technologii w zarzgdzaniu zasobami wodnymi, gdyz
ich obecny poziom inwestycji wynosi zaledwie 1% finansowania sektora wodnego (UN WWDR,
2018).

W pracy udowodniono, ze w zlewniach rolniczych i sadowniczych dochodzi do
wyplukiwania fosforu czgsteczkowego ze zlewni wraz z deszczem, ktory nastepnie jest
mobilizowany, juz w formie mineralnej, podczas zmiany hydrauliki przeptywu w korycie
(Wagner i Zalewski, 2000). W obliczu intensyfikacji opadow w okresie cieptym, bedacych
elementem zmiany klimatu w centralnej Europie oraz dtuzszych okreséw suszy (Kundzewicz
i Kowalczy, 2008), ktore wraz ze specyfika upraw sadowniczych, bede intensyfikowaé erozje,
mozemy spodziewaé si¢ wzrostu presji zwigzanej z eutrofizacja wod w centralnej Polsce.
Dodatkowo, na tym obszarze wystgpuje znaczace zanieczyszczenie —substancjami
pestycydowymi, ktdre nie byto do tej pory identyfikowane w tej skali na terenie Polski. Zgodnie
z wiedza ekohydrologiczna, metody ograniczania tadunku zanieczyszczen powinny uwzgledniaé
obnizony potencjat czynnikow biotycznych w okresie zimowym (Wagner i Zalewski, 2000;
Wagner i Zalewski, 2016), tym bardziej w $wietle wynikow niniejszej pracy. Dlatego, dziatania
zwigzane z rozwojem i stosowaniem EH-RBN powinny dazy¢ w rownym stopniu w Kierunku
optymalizacji proceséw biotycznych jak i abiotycznych, takich jak adsorpcja, precypitacja, ktore
blokujg zanieczyszczenia w puli trudnodostepnej. W wyniku przeprowadzonych badan
potwierdzono potencjat opracowanego preparatu do usuwania fosforandw i pestycydow. Przyszite
kierunki rozwoju technologii BioKer to integracja EH-RBN z koncepcja ekonomii cyrkularnej
W zakresie odzyskiwania i ponownego wykorzystania fosforu oraz wspieranie mikroorganizmow

w procesie biodegradacji, poprzez optymalizacj¢ sktadu otoczki biopolimerowe;.
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Nalezy pamigtaé, ze poprawa stanu jako$ciowego matych zlewni rolniczych powinna
obejmowaé dziatania systemowe. Przykladem moze by¢, zbudowany na podstawie
ekohydrologii, program dziatan dla ograniczania zanieczyszczen obszarowych w zlewni Pilicy
(Fratczak i lzydorczyk, 2015). Wsréd dostgpnych, jako metody ograniczania emisji
zanieczyszczen z rolnictwa i sadownictwa wymieni¢ mozna odbudowe struktury mikroflory
glebowej poprzez zastosowanie materii organicznej i bionawozoéw (Malusa i wsp., 2012; Sas-
Paszt i wsp., 2014; Cui i wsp., 2020), stosowanie traw jako pokrycia terenu (Niu i wsp., 2020),
stosowanie nawozoéw o kontrolowanym czasie uwalniania oraz zintegrowane metody
wykorzysujace m.in. biologiczne $rodki ochrony roslin (Suckling i wsp., 1999; Program Ochrony
Jabtoni, 2020; Cui i wsp., 2020), jak réowniez inne dziatania legislacyjne niewymienione
w niniejszej pracy. Uzupelnieniem tych dziatan sa Ekohydrologiczne Rozwigzania Bliskie
Naturze, ktorych optymalizacja w obliczu wyzwan jakimi mogg by¢ zanieczyszczenia

pestycydowe i fosforanowe w matych zlewniach rolniczych, jest konieczna.
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8. Whnioski

W odniesieniu do postawionych w pracy hipotez oraz celow, na podstawie uzyskanych

wynikoéw badan podstawowych i aplikacyjnych, sformutowano nastepujace wnioski:

1.

Przestrzenna struktura uzytkowania zlewni, szczegdlnie pod wzgledem wystepowania
sadow i obecnosci stref buforowych, jest gltownym czynnikiem decydujacym o stopniu
zanieczyszczenia systemow rzecznych substancjami pestycydowymi na terenie
centralnej Polski.

Czasowe wystepowanie rozpuszczonych substancji pestycydowych byto dodatnio
skorelowane z opadem krotkoterminowym (do 3 dni przed datg poboru), jednak istotno$é¢
statystyczng zaobserwowano jedynie dla zlewni rzeki Rykolanki, ktora byta
W najwigkszym stopniu  zanieczyszczona pestycydami. To moze $wiadczy¢
0 kompleksowos$ci procesow abiotyczno-biotycznych w kontroli przemieszczania si¢
substancji pestycydowych w korycie rzecznym. Dopiero gdy matryca zanieczyszczen
przekracza okreslony poziom ztozonosci, mozna zaobserwowaé wplyw proceséw
hydrologicznych. Nalezy podkresli¢, ze w pracy analizowano rozpuszczone substancje
pestycydowe, a wiec transport wraz z osadami, ktory wigkszym stopniu moze podlegaé
procesom hydrologicznym nie byt uwzgledniony.

Dynamika mobilizacji i retencji substancji pestycydowych w korycie rzecznym byta
kontrolowana w najwiekszym stopniu przez stezenie tlenu rozpuszczonego oraz doptyw
zawiesiny organicznej.

W zlewniach o dominujgcym udziale sadow wykrywano zwigkszone stezenia fosforu
ogdlnego 1 azotu ogdlnego, prawdopodobnie powigzane ze zjawiskiem
zintensyfikowanej erozji powierzchniowej na terenach sadow, w wyniku obnizania
warstwy wod podziemnych i przesuszania wierzchniej warstwy gleby. Nie
zaobserwowano istotnego statystycznie przestrzennego zréznicowania dla form
rozpuszczonych zanieczyszczen, prawdopodobnie na skutek wysokiej presji
agrotechnicznej we wszystkich zlewniach.

Dynamika wystgpowania fosforandw w rzece Rykolance byla dodatnio skorelowana
Z przeptywem, co $wiadczy o mozliwosci uwalniania tych zanieczyszczen z puli
zgromadzonej w osadach. Odmienng charakterystyka cechuja si¢ rzeki w zlewniach
0 matej presji rolniczej, gdzie dominuja punktowe zrodla zanieczyszczen. Wtedy wzrost
przeptywu w systemach rzecznych powoduje efekt rozcienczenia i spadek stezenia P-
POa.

Uwzgledniajac wystgpowanie zanieczyszczen pestycydowych i fosforanowych w skali
catlego roku oraz wyraznie obnizony potencjatl systeméw rzecznych do redukcji

zanieczyszczen w okresie niskich temperatur, wytypowano procesy sorpcji i precypitacji
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jako podstawg dla optymalizacji biotechnologii ekohydrologicznych. Zidentyfikowano
wyrazng potrzebg optymalizacji procesow sorpcji w stosowanych Przepuszczalnych
Barierach Reaktywnych.

Opracowany preparat BioKer, w podstawowym wariancie usuwat 53 mg P-PO4 kg™, zas
po optymalizacji osiggal warto$é 113,42 mg P-PO, kg™ . Wykazano tez efektywnosé
preparatu Bioker w wariancie z biowgglem i weglem aktywnym wobec usuwania
herbicydu MCPA, ktory byl najczeSciej wykrywany w analizowanych zlewniach.
W $wietle powyzszych wynikdéw, uzyskano materiat 8-krotnie efektywniejszy niz
dotychczas stosowany dolomit wzgledem jonow fosforanowych, 6-krotnie 1zejszy a przy
tym, z potencjatem do usuwania substancji pestycydowych.

Testujac PBR w mezoskali uzyskano efektywno$¢ na poziomie 411 mg P-PO; kg™
bariery. Wzrost efektywnosci preparatu w wodach naturalnych jest zwigzany
Z obecnoscig innych jondw wspierajacych proces adsorpcji i precypitacji P-POa z jonami
wapnia. Podobny efekt zaobserwowano badajgc preparat z wykorzystaniem roztworu
fosforanow w wodzie destylowanej i w sztucznej wodzie jeziorne;j.

Udowodniono, ze preparat BioKer moze w znaczacy sposob zwigkszy¢ efektywnosé¢ EH-
RBN, szczegblnie w obliczu zagrozen zidentyfikowanych na terenie matych zlewni
rolniczych. Sciezki rozwoju technologii obejmuja zaréwno dalsza optymalizacje
wzgledem wykrywanych zanieczyszczen jak rowniez mozliwos¢ odzyskiwania fosforu

w celach nawozowych, zgodnie z zasadami gospodarki cyrkularnej.
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9. Streszczenie w jezyku polskim

Dostgp do dobrej jakosci zasobdéw wodnych stanowi jeden z gltownych Celow
Zréwnowazonego Rozwoju Organizacji Narodow Zjednoczonych, a posrednio dotyczy co
najmniej szesciu innych. W zwigzku z rosngcym zapotrzebowaniem na zywno$¢ oraz rozwojem
technologicznym rolnictwa, wzrasta presja na ekosystemy wodne, zwigzana m.in. ze
stosowaniem nawozOéw oraz substancji pestycydowych. Na intensywnos$¢ transportu
zanieczyszczen wplyw ma roéwniez zmieniajacy si¢ klimat, ktory destabilizuje cykl
hydrologiczny. W strefie umiarkowanej, na terytorium Europy centralnej, konsekwencja
ocieplenia klimatu, moze by¢ zwigkszona mobilno$¢ zanieczyszczen w sezonie zimowym oraz
dhuzsze okresy przesuszania gleb w okresie cieptym, co sprzyja procesowi erozji. Szczeg6lnie
narazone na zanieczyszczenia sa male rzeki (I-III rzedowe) zlokalizowane w zlewniach
sadowniczych i rolniczych. Z drugiej strony, mate cieki posiadajg potencjat do samooczyszczania,
kontrolowany przez kontinuum czynnikéw abiotyczno-biotycznych, przez co moga
zdecydowanie ograniczaé transfer zanieczyszczen. W §wietle rosnacej presji na zasoby wodne,
niezbedne jest wprowadzenie spojnej i systemowej polityki ograniczania zanieczyszczen przy
jednoczesnym zwiekszaniu odpornosci ekosystemow. Elementem tej strategii powinny by¢
Ekohydrologiczne Rozwigzania Bliskie Naturze (EH-RBN), wykorzystujace naturalne procesy
w celu intensyfikacji samooczyszczania w systemach rzecznych. Dalszy rozwoj i optymalizacja
tych technologii jest zalezna od precyzyjnego rozpoznania czasoprzestrzennej dynamiki

wystepowania zanieczyszczen w ujgciu zlewniowym.

Realizujac niniejsza prace, analizie poddano relacje pomigdzy wystepowaniem
zanieczyszczen w Systemach rzecznych a czynnikami decydujacymi o presji, takimi jak
uzytkowanie przestrzenne iopad. Jednocze$nie badano procesy regulujace przemieszczanie
zanieczyszczen wewnatrz  kontinuum rzecznego. Udowodniono, ze wystgpowanie
zanieczyszczen pestycydowych jest skorelowane z udziatem sadow w strukturze zlewni, przy
czym oddziatywanie to moze by¢ buforowane przez strefy ekotonowe. Wptyw sadownictwa
uwypuklil sie rowniez w transporcie fosforu ogolnego, ktéorego obecno$¢ w ciekach byla
dodatkowo skorelowana z opadami, co ma zwigzek ze zwigkszong erozja. Okreslono rowniez, ze
re-mobilizacja fosforu w korycie rzecznym, w formie mineralnej, jest skorelowana z przeptywem
(r=0,67). Zidentyfikowano tgcznie 30 substancji pestycydowych o zréznicowanym charakterze
dziatania, ktoérych wykrycia notowano w 89% pobieranych prob, przy czym najwigksza presje
wykryto w gérnej czgsci zlewni uzytkowanie sadowniczo. Efektywnos$¢ usuwania zanieczyszczen
fosforanowych i pestycydowych byta powigzana z temperaturg, co $wiadczy o znaczacej roli
czynnikow biotycznych. Jednocze$nie obserwowano nizszy potencjat rzek do samooczyszczania

w okresie zimowym. W $wietle powyzszych obserwacji, okreslono, ze rozwoj EH-BRN, na
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terenach narazonych na presj¢ sadownictwa i rolnictwa, powinien obejmowac optymalizacje
procesOw zwigzanych z sorpcja zanieczyszczen, posiadajacych efektywnos$¢ rowniez okresie

zimowym.

Na tej podstawie, opracowano i przetestowano nowg technologi¢ BioKer w zakresie
usuwania fosforanéw i substancji pestycydowych. W badaniach laboratoryjnych, okreslono
efektywno$¢ preparatu wobec jonow fosforanowych na poziomie 51,29 mg P-PO; kg?, przy
efektywnosci tradycyjnie stosowanego dolomitu osiagajacej 14,07 mg P-PO, kg™. Dodatkowo,
okreslono kinetyke procesu adsorpcji wobec P-POa, ktora stanowi wypadkowa procesow
chemicznych i fizycznych, prawdopodobnie na skutek jednoczesnego oddziatywania biopolimeru
i substancji wymiennej. Jednoczesnie udowodniono, ze w wyniku kontaktu z woda, efektywnos¢
preparatu jest zachowana, a dominujace znaczenie zaczyna odgrywac sorpcja prowadzona przez
biopolimer. Przeprowadzono réwniez proces optymalizacji, z najskuteczniejszym wariantem
uzupetnianym Ca(OH),, ktory osiagnat efektywno$¢ na poziomie 113,42 mg P-PO; kg™
Efektywno$¢ wobec najcze$ciej wykrywanego w badanych zlewniach herbicydu, MCPA,
wyniosta 23,3 pg MCPA g, przy zastosowaniu modyfikacji weglem aktywnym. Materiat
W wersji  podstawowej, uzupelniany kalcytem, testowano w mezoskali, wykorzystujac
infrastrukture badawcza Stacji Terenowej Wydzialu Biologii i Ochrony Srodowiska,
Uniwersytetu Lodzkiego w Trescie, wykazujac wysokg pojemnos¢ sorpeyjng (411 mg P-PO4 kg
1Y oraz ograniczenia w stosowaniu w wodach ptynacych, co ma znaczenie dla przysztych prac

wdrozeniowych.

Opracowany preparat moze przyczyni¢ sie¢ do optymalizacji EH-RBN, szczeg6lnie na
obszarach matych zlewni rolniczych, przyczyniajac si¢ do ograniczania zanieczyszczen
fosforanowych i pestycydowych, a co za tym idzie przyczynic si¢ do osiggnigcia celow Ramowej
Dyrektywy Wodnej.
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10. Streszczenie w jezyku angielskim

Access to the good quality water resources is one of the United Nations' Sustainable
Development Goals and indirectly refers to at least six others. Due to the growing demand for
food and agriculture industrialization, the pressure on aquatic ecosystems is increasing, and can
be related to the growing consumption of fertilizers and pesticides. The intensity pollutants
movement in the environment is influenced by the climate change, which alters the hydrological
cycle. In the temperate zone of central Europe, climate warming will result in increased mobility
of pollutants in the winter season and longer periods of soils drying out in the warm period, which
is conducive to the erosion process. Small rivers (1st — 3rd order) located in rural catchments are
particularly vulnerable to pollution. On the other hand, small watercourses have a self-cleaning
potential, controlled by a continuum of abiotic-biotic factors, and therefore they can significantly
reduce the transfer of pollutants. In light of the increasing pressure, it is necessary to introduce
a coherent and systemic policy to reduce pollution while increasing the resilience of ecosystems.
An element of this strategy should be Ecohydrological Nature Based Solutions (EH-NBS), using
natural processes to intensify self-purification in river systems. Further development and
optimization of these technologies depends on the precise recognition of the spatio-temporal

dynamics of the pollutants in relation to the catchment.

Herein, the relationship between the occurrence of pollution in rivers and factors
determining pressure, such as spatial use and precipitation, was analyzed. At the same time, the
processes regulating the movement of pollutants within the river continuum were investigated. It
has been proved that the occurrence of pesticide contamination is correlated with the participation
of orchards in the catchment structure, and that the impact may be buffered by ecotones. The
influence of orchards was also emphasized in the transport of total phosphorus, which was
additionally correlated with rainfall, related to increased erosion. It was also determined that the
re-mobilization of phosphorus in the river bed in the mineral forms is correlated with the river
discharge (r = 0.67). A total of 30 pesticide substances with various types of action were
identified, and the detection of which was recorded in 89% of the collected samples, with the
highest pressure detected in the upper part of the catchment under orchard use. The efficiency of
removing phosphate and pesticide pollutants was related to the temperature, which proves the
significant role of biotic factors. At the same time, a lower potential of rivers for self-cleaning in
winter was observed. In the light of the above observations, it was determined that the
development of EH-NBS in areas exposed to the pressure of orchards and agriculture should
include the optimization of processes related to the sorption mechanism, which are also effective

in the winter period.

Following those results, the BioKer technology for the removal of phosphates and

pesticides was developed and tested. In laboratory scale, the effectiveness of the BioKer against
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phosphate ions was determined at the level of 51.29 mg P-PO4 kg™, compared to the effectiveness
of the traditionally used dolomite reaching 14.07 mg P-PO,4 kg™. In addition, the kinetics of the
adsorption process towards P-POs, was the resultant of chemical and physical sorption, probably
due to the simultaneous interaction of the biopolymer and the exchangeable factor. At the same
time, it has been proven that as a result of contact with water, the effectiveness of the BioKer is
maintained, and sorption carried out by the biopolymer begins to play a dominant role. The
optimization process was also carried out with the most effective variant supplemented with
Ca(OH),, which achieved efficiency at the level of 113.42 mg P-PO, kg™. The effectiveness
against the most frequently detected herbicide in the studied catchments, MCPA, was 23.3 ug
MCPA g*, with the use of activated carbon modification. The material in the basic version,
supplemented with calcite, was tested at the mesoscale, using the research infrastructure of the
Tresta Field Station of the Faculty of Biology and Environmental Protection, University of £.6dz,
showing high sorption capacity (411 mg P-POs kg?). During the experiment a limitation
connected to the hydraulic resistance have been found which is important for future

implementation.

The BioKer may contribute to the optimization of EH-NBS, especially in the areas of
small agricultural catchments, contributing to the reduction of phosphate and pesticide pollution

and therefore facilitates the Water Framework Directive goals achievement.

143



11. Literatura

1.

10.

11.

12.

13.

14.

15.

16.

17.

18.

19.

20.

Accinelli, C., Screpanti, C., Dinelli, G., Vicari, A. (2002). Short-time effects of pure and formulated
herbicides on soil microbial activity and biomass. International Journal of environmental analytical
chemistry, 82(8-9), 519-527.

Adyari, B., Shen, D, Li, S., Zhang, L., Rashid, A., Sun, Q., Hu, A., Chen, N., Yu, C. P. (2020). Strong
impact of micropollutants on prokaryotic communities at the horizontal but not vertical scales in a
subtropical reservoir, China. Science of The Total Environment, 721, 137767.

Aguiar, T. R, Bortolozo, F. R., Hansel, F. A., Rasera, K., Ferreira, M. T. (2015). Riparian buffer zones
as pesticide filters of no-till crops. Environmental Science and Pollution Research, 22(14), 10618-
10626.

Ajmal, Z., Muhmood, A., Usman, M., Kizito, S., Lu, J., Dong, R., Wu, S. (2018). Phosphate removal
from aqueous solution using iron oxides: adsorption, desorption and regeneration characteristics.
Journal of colloid and interface science, 528, 145-155.

Alexandratos, N., J. Bruinsma. (2012). World agriculture towards 2030/2050: the 2012 revision. ESA
Working paper No. 12-03. Rome, FAO

Allan, D., Erickson, D., Fay, J. (1997). The influence of catchment land use on stream integrity across
multiple spatial scales. Freshwater biology, 37(1), 149-161.

Amaral, A. F. (2014). Pesticides and asthma: challenges for epidemiology. Frontiers in public health,
2, 6.

Bailey, H. D., Infante-Rivard, C., Metayer, C., Clavel, J., Lightfoot, T., Kaatsch, P., Romano, E.,
Magnani, C., Spector, L. G., Petridou, E. T., Milne, E., Dockerty, J. D., Milligi, L., Armstrong, B. K.,
Rudant, J., Fritschi, L., Simpson, J., Zhang, L., Rondeli, R., Baka, M., Orsi, L., Moschovi, M., Kang,
A. Y., Schiiz, J. (2015). Home pesticide exposures and risk of childhood leukemia: Findings from the
childhood leukemia international consortium. International journal of cancer, 137(11), 2644-2663.
Bain, C., Selfa, T., Dandachi, T., Velardi, S. (2017). ‘Superweeds’ or ‘survivors’? Framing the problem
of glyphosate resistant weeds and genetically engineered crops. Journal of rural studies, 51, 211-221.
Banaszuk, P., Wysocka-Czubaszek, A. (2005). Phosphorus dynamics and fluxes in a lowland river:
The Narew Anastomosing River System, NE Poland. Ecological Engineering, 25(4), 429-441.
Barata, C., Baird, D. J., Nogueira, A. J. A., Soares, A. M. V. M., Riva, M. C. (2006). Toxicity of binary
mixtures of metals and pyrethroid insecticides to Daphnia magna Straus. Implications for multi-
substance risks assessment. Aquatic Toxicology, 78(1), 1-14.

Barrett, G. W., Van Dyne, G. M., Odum, E. P. (1976). Stress ecology. BioScience, 26(3), 192-194.
Bates, B., Kundzewicz, Z., Wu, S. (2008). Climate change and water. Intergovernmental Panel on
Climate Change Secretariat.

Barchanska, H., Sajdak, M., Szczypka, K., Swientek, A., Tworek, M., Kurek, M. (2017). Atrazine,
triketone herbicides, and their degradation products in sediment, soil and surface water samples in
Poland. Environmental Science and Pollution Research, 24(1), 644-658.

Baurand, P. E., Capelli, N., de Vaufleury, A. (2015). Genotoxicity assessment of pesticides on
terrestrial snail embryos by analysis of random amplified polymorphic DNA profiles. Journal of
hazardous materials, 298, 320-327.

Bednarek, A., Szklarek, S., Zalewski, M. (2014). Nitrogen pollution removal from areas of intensive
farming—comparison of various denitrification biotechnologies. Ecohydrology Hydrobiology, 14(2),
132-141.

Bednarek, A., Szklarek, S., Dziedziczak, K., Kowalski, B., Zalewski, M. (2016). Using Chemically
Treated Organic Recycling Materials to Enhance Freshwater Purification. Polish Journal of
Environmental Studies, 25(5).

Benettayeb, A., Guibal, E., Morsli, A., Kessas, R. (2017). Chemical modification of alginate for
enhanced sorption of Cd (1), Cu (I1) and Pb (I). Chemical Engineering Journal, 316, 704-714.
Berendsen, H. J. (1975). Specific interactions of water with biopolymers. In Water in Disperse Systems
(pp. 293-330). Springer, Boston, MA.

Biggs, J., Von Fumetti, S., Kelly-Quinn, M. (2017). The importance of small waterbodies for
biodiversity and ecosystem services: implications for policy makers. Hydrobiologia, 793(1), 3-39.

144



21.

22.

23.

24,

25.

26.

27.

28.

29.

30.

31.

32.

33.

34.

35.

36.

37.

38.

39.

40.

41.

42,

Bis, Z., Kobytecki, R., Scistowska, M., Zarzycki, R. (2018). Biochar—Potential tool to combat climate
change and drought. Ecohydrology Hydrobiology, 18(4), 441-453.

Btachuta, J., Picinska-Fattynowicz, J., Czoch, K., Kulesza, K. (2010). Abiotyczne typy wod ptynacych
w Polsce. Gospodarka Wodna, 181-191.

Boatman, N. D., Brickle, N. W., Hart, J. D., Milsom, T. P., Morris, A. J., Murray, A. W., Murray, K.
A., Robertson, P. A. (2004). Evidence for the indirect effects of pesticides on farmland birds. Ibis, 146,
131-143.

Bony, S., Gillet, C., Bouchez, A., Margoum, C., Devaux, A. (2008). Genotoxic pressure of vineyard
pesticides in fish: field and mesocosm surveys. Aquatic toxicology, 89(3), 197-203.

Boudreau, B. P., Jorgensen, B. B. (Eds.). (2001). The benthic boundary layer: Transport processes and
biogeochemistry.

Bratieres, K., Fletcher, T. D., Deletic, A., Zinger, Y. A. R. O. N. (2008). Nutrient and sediment removal
by stormwater biofilters: A large-scale design optimisation study. Water research, 42(14), 3930-3940.
Bridi, D., Altenhofen, S., Gonzalez, J. B., Reolon, G. K., Bonan, C. D. (2017). Glyphosate and
Roundup® alter morphology and behavior in zebrafish. Toxicology, 392, 32-39.

Brogowski, Z., Renman, G. (2004). Characterization of opoka as a basis for its use in wastewater
treatment. Polish Journal of Environmental Studies, 13(1), 15-20.

Bryant, R. B., Buda, A. R., Kleinman, P. J., Church, C. D., Saporito, L. S., Folmar, G. J., Allen, A. L.
(2012). Using flue gas desulfurization gypsum to remove dissolved phosphorus from agricultural
drainage waters. Journal of Environmental Quality, 41(3), 664-671.

Brysiewicz, A., Bonistawska, M., Czerniejewski, P., Kierasinski, B. (2019). Quality Analysis of
Waters from Selected Small Watercourses within the River Basins of Odra River and Wista River.
Rocznik Ochrona Srodowiska, 21, 1202-1216.

Bui, T. H., Hong, S. P., Yoon, J. (2018). Development of nanoscale zirconium molybdate embedded
anion exchange resin for selective removal of phosphate. Water research, 134, 22-31.

Burek, P., Satoh, Y., Fischer, G., Kahil, M. T., Scherzer, A., Tramberend, S., Hanasaki, N. (2016).
Water futures and solution-fast track initiative

Burzyniska, 1. (2015). Zmiany stezen fosforandw w wodach rolniczej zlewni rzeki Raszynki. Polish
Journal of Agronomy, 23, 24-30.

Cabalska, J., Mikotajczyk, A., Palak-Mazur, D., Wotkowicz, W. (2015). Wyniki oznaczen pestycydow
w punktach pomiarowych monitoringu stanu chemicznego wod podziemnych. Przeglad Geologiczny,
63(10/1), 635-638.

Callanan, M., Baars, J. R., Kelly-Quinn, M. (2014). Macroinvertebrate communities of Irish headwater
streams: contribution to catchment biodiversity. In Biology and Environment: Proceedings of the Royal
Irish Academy (Vol. 114, No. 3, pp. 143-162). Royal Irish Academy.

Carson, R. (1962). Silent spring. Houghton Mifflin Harcourt.

Carvalho, F. P. (2017). Pesticides, environment, and food safety. Food and Energy Security, 6(2), 48-
60.

Casado, J., Brigden, K., Santillo, D., Johnston, P. (2019). Screening of pesticides and veterinary drugs
in small streams in the European Union by liquid chromatography high resolution mass spectrometry.
Science of the total environment, 670, 1204-1225.

Casentini, B., Gallo, M., Baldi, F. (2019). Arsenate and arsenite removal from contaminated water by
iron oxides nanoparticles formed inside a bacterial exopolysaccharide. Journal of Environmental
Chemical Engineering, 7(1), 102908.

Cedergreen, N. (2014). Quantifying synergy: a systematic review of mixture toxicity studies within
environmental toxicology. PloS one, 9(5), €96580.

Cerejeira, M. J., Viana, P., Batista, S., Pereira, T., Silva, E., Valério, M. J., Silva, A., Ferreira, M.,
Silva-Fernandes, A. M. (2003). Pesticides in Portuguese surface and ground waters. Water research,
37(5), 1055-1063.

Chen, J,, Lu, J. (2014). Effects of land use, topography and socio-economic factors on river water
quality in a mountainous watershed with intensive agricultural production in East China. PloS one,
9(8), 102714.

145



43.

44,

45.

46.

47.

48.

49.

50.

51

52.

53.

54.

55.

56.

57.

58.

59.

60.

61.

62.

Chen, Y., Wen, Y., Zhou, Q., Vymazal, J., (2014). Effects of plant biomass on nitrogen transformation
in subsurface-batch constructed wetlands: a stable isotope and mass balance assessment. Water Res.
63, 158e167.

Clasen, B., Loro, V. L., Murussi, C. R., Tiecher, T. L., Moraes, B., Zanella, R. (2018). Bioaccumulation
and oxidative stress caused by pesticides in Cyprinus carpio reared in a rice-fish system. Science of
the total environment, 626, 737-743.

Cohen-Shacham, E., Walters, G., Janzen, C. and Maginnis, S. (eds.) (2016) Nature-based Solutions to
address global societal challenges. Gland, Switzerland: TUCN. xiii + 97pp

Cordell, D., Drangert, J. O., White, S. (2009). The story of phosphorus: global food security and food
for thought. Global environmental change, 19(2), 292-305.

Correll, D. L. (1998). The role of phosphorus in the eutrophication of receiving waters: A review.
Journal of environmental quality, 27(2), 261-266.

Crawford, C. G. (2001). FACTORS AFFECTING PESTICIDE OCCURRENCE AND TRANSPORT
IN A LARGE MIDWESTERN RIVER BASIN 1. JAWRA Journal of the American Water Resources
Association, 37(1), 1-15.

Cruzeiro, C., Rocha, E., Pardal, M. A., Rocha, M. J. (2016). Environmental assessment of pesticides
in the Mondego River Estuary (Portugal). Marine pollution bulletin, 103(1-2), 240-246.

Cui, M., Zeng, L., Qin, W., Feng, J. (2020). Measures for reducing nitrate leaching in orchards: A
review. Environmental Pollution, 114553.

Curchod, L., Oltramare, C., Junghans, M., Stamm, C., Dalvie, M. A., R66sli, M., Fuhrimann, S. (2020).
Temporal variation of pesticide mixtures in rivers of three agricultural watersheds during a major
drought in the Western Cape, South Africa. Water research X, 6, 100039.

Cwielag-Piasecka, 1., Medynska-Juraszek, A., Jerzykiewicz, M., Debicka, M., Bekier, J., Jamroz, E.,
Kawatko, D. (2018). Humic acid and biochar as specific sorbents of pesticides. Journal of Soils and
Sediments, 18(8), 2692-2702.

da Silva, M. B., Abrantes, N., Rocha-Santos, T. A. P., Duarte, A. C., Freitas, A. C., Gomes, A. M.,
Pereira, R. (2016). Effects of dietary exposure to herbicide and of the nutritive quality of contaminated
food on the reproductive output of Daphnia magna. Aquatic Toxicology, 179, 1-7.

Dabrowski, J. M., Peall, S. K., Van Niekerk, A., Reinecke, A. J., Day, J. A., Schulz, R. (2002).
Predicting runoff-induced pesticide input in agricultural sub-catchment surface waters: linking
catchment variables and contamination. Water Research, 36(20), 4975-4984.

De Vries, W., Breeuwsma, A. (1987). The relation between soil acidification and element cycling.
Water, Air, and Soil Pollution, 35(3), 293-310.

Décamps, H., Naiman, R. J. (Eds.). (1990). The ecology and management of aquatic-terrestrial
ecotones (Vol. 4). CRC Press.

Dias, L. D. A., Gebler, L., Niemeyer, J. C., Itako, A. T. (2020). Destination of pesticide residues on
biobeds: State of the art and future perspectives in Latin America. Chemosphere, 248, 126038.

Ding, J. Y., Wu, S. C. (1993). Laboratory studies of the effects of dissolved organic material on the
adsorption of organochlorine pesticides by sediments and transport in rivers. Water Science and
Technology, 28(8-9), 199-208.

Ding, J., Jiang, Y., Liu, Q., Hou, Z., Liao, J., Fu, L., Peng, Q. (2016). Influences of the land use pattern
on water quality in low-order streams of the Dongjiang River basin, China: a multi-scale analysis.
Science of the total environment, 551, 205-216.

Dmitruk, U., Piascik, M., Taboryska, B., & Dojlido, J. (2008). Persistent organic pollutants (POPS) in
bottom sediments of the Vistula River, Poland. CLEAN-Soil, Air, Water, 36(2), 222-229.
Dobrowolski, R., Szcze$, A., Czemierska, M., Jarosz-Wikotazka, A. (2017). Studies of cadmium (11),
lead (I1), nickel (1), cobalt (1) and chromium (VI) sorption on extracellular polymeric substances
produced by Rhodococcus opacus and Rhodococcus rhodochrous. Bioresource technology, 225, 113-
120.

Dodds, W. K., Smith, V. H. (2016). Nitrogen, phosphorus, and eutrophication in streams. Inland
Waters, 6(2), 155-164.

146



63.

64.

65.

66.

67.

68.

69.

70.

71.

72.

73.

74,

75.

76.

77.

78.

79.

80.

81.

82.

Dong, S., Wang, Y., Zhao, Y., Zhou, X., Zheng, H. (2017). La3+/La (OH) 3 loaded magnetic cationic
hydrogel composites for phosphate removal: effect of lanthanum species and mechanistic study. Water
research, 126, 433-441.

Doppler, T., Camenzuli, L., Hirzel, G., Krauss, M., Liick, A., Stamm, C. (2012). Spatial variability of
herbicide mobilisation and transport at catchment scale: insights from a field experiment. Hydrology
and Earth System Sciences, 16(7), 1947-1967.

Dordio, A. V., Carvalho, A. J. P. (2013). Organic xenobiotics removal in constructed wetlands, with
emphasis on the importance of the support matrix. Journal of Hazardous materials, 252, 272-292.
Dosskey, M. G., Vidon, P., Gurwick, N. P., Allan, C. J., Duval, T. P., Lowrance, R. (2010). The role
of riparian vegetation in protecting and improving chemical water quality in streams 1. JAWRA
Journal of the American Water Resources Association, 46(2), 261-277.

Downing, J.A., Cole, J.J., Duarte, C.M., Middelburg, J.J., Melack, J.M., Prairie, Y.T., Kortelainen, P.,
Striegl, R.G., McDowell, W.H., Tranvik, L.J. (2012) Global abundance and size distribution of streams
and rivers, Inland Waters, 2:4, 229-236.

Dragon, K., Drozdzynski, D., Gorski, J., & Kruc, R. (2019). The migration of pesticide residues in
groundwater at a bank filtration site (Krajkowo well field, Poland). Environmental Earth Sciences,
78(20), 1-11.

Dunalska, J. A. (2018). Abiotic—biotic method of water treatment in a shore of lake—A new strategy
for protection of urban lakes. Ecohydrology Hydrobiology, 18(4), 454-458.

Dunne, E. J., Reddy, K. R. (2005). Phosphorus biogeochemistry of wetlands in agricultural watersheds.
Nutrient management in agricultural watersheds: a wetland solution. Wageningen, The Netherlands:
Wageningen Academic Publishers, 105-119.

Dz.U.UE.C.2020.324.28 - Opinia Europejskiego Komitetu Regionow - Ocena adekwatno$ci ramowej
dyrektywy wodnej, dyrektywy w sprawie ochrony wod podziemnych, dyrektywy w sprawie
srodowiskowych norm jakosci i dyrektywy powodziowej (2020/C 324/05)

EASAC, (2015). Ecosystem services, agriculture and neonicotinoids. German National Academy of
Sciences Leopoldina 2015

EC, (2015). European Commission. Towards an EU Research and Innovation Policy Agenda for
Nature-based Solutions Re-naturing Cities. Final report of the Horizon 2020. ISBN: 978-92-79-46051-
7.

EC, (2020). European Commission, 14.10.2020, Communication from the commission to the European
Parliament, the Council, the European Economic and Social Committee and the Committee of the
Regions. Chemicals Strategy for Sustainability Towards a Toxic-Free Environment.

ECPA, (2010). EU Integrated Pest Management Project e an Investment in Agricultural Technology.
http://www.ecpa.eu/news-item/agriculture-today/11-08-2010/465/euintegrated-pest-management-
project-investment-agricult accessed January 2011.

EEA, (2018a), European waters — assessment of status and pressures 2018, EEA Report No 7/2018,
European Environment Agency.

EEA, (2018b), European waters — assessment of status and pressures 2018, EEA Report No 18/2018,
European Environment Agency.

EEA, (2019), The European environment — state and outlook 2020. European Environment Agency.
Egbe, C. C., Oyetibo, G. O., llori, M. O. (2021). Ecological impact of organochlorine pesticides
consortium on autochthonous microbial community in agricultural soil. Ecotoxicology and
Environmental Safety, 207, 1113109.

Eljamal, O., Okawauchi, J., Hiramatsu, K., Harada, M. (2013). Phosphorus sorption from aqueous
solution using natural materials. Environmental earth sciences, 68(3), 859-863.

Elsaesser, D., Blankenberg, A. G. B., Geist, A., M&hlum, T., Schulz, R. (2011). Assessing the
influence of vegetation on reduction of pesticide concentration in experimental surface flow
constructed wetlands: Application of the toxic units approach. Ecological Engineering, 37(6), 955-962.
Engel, S. M., Wetmur, J., Chen, J., Zhu, C., Barr, D. B., Canfield, R. L., Wolff, M. S. (2011). Prenatal
exposure to organophosphates, paraoxonase 1, and cognitive development in childhood.
Environmental health perspectives, 119(8), 1182-1188.

147


http://www.ecpa.eu/news-item/agriculture-today/11-08-2010/465/euintegrated-pest-management-project-investment-agricult%20accessed%20January%202011
http://www.ecpa.eu/news-item/agriculture-today/11-08-2010/465/euintegrated-pest-management-project-investment-agricult%20accessed%20January%202011

83.

84.

85.

86.

87.
88.
89.

90.

91.

92.

93.

94.

95.

96.

97.

98.

99.

100.

101.

102.

Estevez, E., del Carmen Cabrera, M., Fernandez-Vera, J. R., Molina-Diaz, A., Robles-Molina, J., del
Pino Palacios-Diaz, M. (2016). Monitoring priority substances, other organic contaminants and heavy
metals in a volcanic aquifer from different sources and hydrological processes. Science of The Total
Environment, 551, 186-196.

EU, (2000). Directive 2000/60/EC of the European Parliament and of the council of 23 October 2000
establishing a framework for community action in the field of water policy.Off. J. Eur. Union 327, 1—
73.

EU, (2013), Directive 2013/39/EU of the European Parliament and of the Council of 12 August 2013
amending Directives 2000/60/EC and 2008/105/EC as regards priority substances in the field of water
policy (OJ L 226, 24.8.2013, pp. 1-17).

Falandysz, J., Wyrzykowska, B., Warzocha, J., Barska, I., Garbacik-Wesotowska, A., & Szefer, P.
(2004). Organochlorine pesticides and PCBs in perch Perca fluviatilis from the Odra/Oder river
estuary, Baltic Sea. Food Chemistry, 87(1), 17-23.

FAO, (2012). The State of World Fisheries and Aquaculture 2012 (www.fao.org/3/a-i2727e.pdf).
FAOSTAT, (2021), http://www.fao.org/faostat/en/

FAO-WHO, (2019). Global situation of pesticide management in agriculture and public health.
Geneva: World Health Organization and Food and Agriculture Organization of the United Nations
FDPA, 2017, Ochrona i ksztattowanie zasobéw wodnych na terenach wiejskich. Fundacja na Rzecz
Rozwoju Polskiego Rolnictwa. K. J6zwiakowski, W., Siuda (eds) (2017).

Fink, D. F., Mitsch, W. J. (2007). Hydrology and nutrient biogeochemistry in a created river diversion
oxbow wetland. Ecological Engineering, 30(2), 93-102.

Finn, D. S., Bonada, N., Murria, C., Hughes, J. M. (2011). Small but mighty: headwaters are vital to
stream network biodiversity at two levels of organization. Journal of the North American Benthological
Society, 30(4), 963-980.

Forbes, M. G., Dickson, K. R., Golden, T. D., Hudak, P., Doyle, R. D. (2004). Dissolved phosphorus
retention of light-weight expanded shale and masonry sand used in subsurface flow treatment wetlands.
Environmental science technology, 38(3), 892-898.

Frade, P. R., Notini, L., Santos, S. V., Moreira, R. F., Ledo, M. M., Amorim, C. C. (2018). Feasibility
study of the use of basic oxygen furnace sludge in a permeable reactive barrier. Journal of hazardous
materials, 351, 188-195.

Fratczak, W., Izydorczyk, K., (red) 2015. Program dzialan dla ograniczenia zanieczyszczen
obszarowych w zlewni Pilicy powyzej Zbiornika Sulejowskiego. Europejskie Regionalne Centrum
Ekohydrologii PAN.

Fratczak, W., Michalska-Hejduk, D., Zalewski, M., lzydorczyk, K. (2019). Effective phosphorous
reduction by a riparian plant buffer zone enhanced with a limestone-based barrier. Ecological
Engineering, 130, 94-100.

Fu, W., Zhang, X. (2020). Global phosphorus dynamics in terms of phosphine. npj Climate and
Atmospheric Science, 3(1), 1-6.

Furuya, K., Hafuka, A., Kuroiwa, M., Satoh, H., Watanabe, Y., Yamamura, H. (2017). Development
of novel polysulfone membranes with embedded zirconium sulfate-surfactant micelle mesostructure
for phosphate recovery from water through membrane filtration. Water research, 124, 521-526.

Gadd, G. M. (2009). Biosorption: critical review of scientific rationale, environmental importance and
significance for pollution treatment. Journal of Chemical Technology Biotechnology: International
Research in Process, Environmental Clean Technology, 84(1), 13-28.

Gale, P. M., Reddy, K. R., Graetz, D. A. (1994). Phosphorus retention by wetland soils used for treated
wastewater disposal (Vol. 23, No. 2, pp. 370-377). American Society of Agronomy, Crop Science
Society of America, and Soil Science Society of America.

Gao, Y., Yu, J,, Song, Y., Zhu, G., Paerl, H. W., & Qin, B. (2019). Spatial and temporal distribution
characteristics of different forms of inorganic nitrogen in three types of rivers around Lake Taihu,
China. Environmental Science and Pollution Research, 26(7), 6898-6910.

Geiger, F., Bengtsson, J., Berendse, F., Weisser, W. W., Emmerson, M., Morales, M. B., Ceryngier,
P., Liira, J., Tschrantke, T., Wingvist, C., Eggers, S., Bommarco, R., Part, T., Bretagnolle, V.,
Plantegenest, M., Clement, L. W., Dennis, C., Palmer, C., Onate, J. J., Guerrero, I., Hawro, V., Aavik,

148



103.

104.

105.

106.

107.

108.

109.
110.

111.

112.

113.

114.
115.
116.
117.

118.

119.

120.

121.

122.

123.

124.

T., Thies, C., Flohre, A., Hanke, S., Fischer, C., Goedhart, P. W., Inchausti, P. (2010). Persistent
negative effects of pesticides on biodiversity and biological control potential on European farmland.
Basic and Applied Ecology, 11(2), 97-105.

Gilliom, R. J. (2007). Pesticides in US streams and groundwater. American Chemical Society.
Environmental Science Technology 3409

GIOS, (2018), Stan Srodowiska w Polsce, Raport 2018, Gtowny Inspektorat Ochrony Srodowiska,
Biblioteka Monitoringu Srodowiska

GIOS, (2020a), Raport z klasyfikacji i oceny stanu jednolitych czesci wod powierzchniowych
wykonanej za 2019 rok na podstawie danych z lat 2014-2019. Gléwny Inspektorat Ochrony
Srodowiska.

GIOS, (2020b), Stan $rodowiska w wojewodztwie todzkim — raport 2020, Glowny Inspektorat
Ochrony Srodowiska, Departament Monitoringu Srodowiska Regionalny Wydziat Monitoringu
Srodowiska w Lodzi.

GIOS, (2020c), Stan $rodowiska w wojewddztwie mazowieckim — raport 2020, Gtéwny Inspektorat
Ochrony Srodowiska, Departament Monitoringu Srodowiska.

Golterman, H. L. (2007). The chemistry of phosphate and nitrogen compounds in sediments. Springer
Science & Business Media.

Gorniak, A., Kajak, Z. (2020) Hydrobiologia. Limnologia. Wydawnictwo Naukowe PWN SA
Goulson, D., Nicholls, E., Botias, C., Rotheray, E. L. (2015). Bee declines driven by combined stress
from parasites, pesticides, and lack of flowers. Science, 347(6229).

Gubernat, S., Maston, A., Czarnota, J., Koszelnik, P. (2020). Reactive Materials in the Removal of
Phosphorus Compounds from Wastewater—A Review. Materials, 13(15), 3377.

Guerrefio, M., Armengol, M. F. L., Luquet, C. M., Venturino, A. (2016). Comparative study of
toxicity and biochemical responses induced by sublethal levels of the pesticide azinphosmethyl in two
fish species from North-Patagonia, Argentina. Aquatic Toxicology, 177, 365-372.

Gunawan, E. K., Warmadewanthi, X., Liu, J. C. (2010). Removal of phosphate and fluoride from
optoelectronic wastewater by calcite. International Journal of Environmental Technology and
Management, 12(2-4), 308-321.

GUS, 2018, Produkcja ogrodnicza. Badanie sadow w 2017 r., Gtowny Urzad Statystyczny

GUS, 2020a, Rocznik Statystyczny Rolnictwa, Gtowny Urzad Statystyczny

GUS, 2020b, Rolnictwo w 2019 r., Gtéwny Urzad Statystyczny

Hahn, M., Schotthéfer, A., Schmitz, J., Franke, L. A., Briihl, C. A. (2015). The effects of
agrochemicals on Lepidoptera, with a focus on moths, and their pollination service in field margin
habitats. Agriculture, Ecosystems Environment, 207, 153-162.

Halliday, F. W., Heckman, R. W., Wilfahrt, P. A., Mitchell, C. E. (2020). Eutrophication, biodiversity
loss, and species invasions modify the relationship between host and parasite richness during host
community assembly. Global Change Biology, 26(9), 4854-4867.

Hammer, @., Harper, D. A. T., Ryan, P. D. (2001). PAST-palaeontological statistics, ver. 1.89.
Palaeontol. electron, 4(1), 1-9.

Hanazato, T. (2001). Pesticide effects on freshwater zooplankton: an ecological perspective.
Environmental pollution, 112(1), 1-10.

Harnisz, M., Kiedrzynska, E., Kiedrzynski, M., Korzeniewska, E., Czatzkowska, M., Koniuszewska,
I., Zalewski, M. (2020). The impact of WWTP size and sampling season on the prevalence of
antibiotic resistance genes in wastewater and the river system. Science of The Total Environment,
741, 140466.

Harremoés, P. (1982). Immediate and delayed oxygen depletion in rivers. Water Research, 16(7),
1093-1098.

Hartmann, M., Frey, B., Mayer, J., Mider, P., Widmer, F. (2015). Distinct soil microbial diversity
under long-term organic and conventional farming. The ISME journal, 9(5), 1177-1194.

Haygarth, P. M., Condron, L. M., Heathwaite, A. L., Turner, B. L., Harris, G. P. (2005). The
phosphorus transfer continuum: linking source to impact with an interdisciplinary and multi-scaled
approach. Science of the total environment, 344(1-3), 5-14.

149



125.

126.

127.

128.

129.

130.

131.

132.

133.

134.

135.

136.

137.

138.
139.

140.

141.

142.

143.

144.

Haygarth, P. M., Hepworth, L., Jarvis, S. C. (1998). Forms of phosphorus transfer in hydrological
pathways from soil under grazed grassland. European Journal of Soil Science, 49(1), 65-72.

Health Canada (2010) Guidelines for Canadian Drinking Water Quality: Guideline Technical
Document—2-Methyl-4-chlorophenoxyacetic Acid (MCPA). Water, Air and Climate Change
Bureau, Healthy Environments and Consumer Safety Branch, Health Canada, Ottawa, Ontario.
Hedstrom, A. (2006). Wollastonite as reactive filter medium for sorption of wastewater ammonium
and phosphorus. Environmental technology, 27(7), 801-809.

Heikkinen, K., Ihme, R., Osma, A. M., Hartikainen, H. (1995). Phosphate removal by peat from peat
mining drainage water during overland flow wetland treatment (Vol. 24, No. 4, pp. 597-602).
American Society of Agronomy, Crop Science Society of America, and Soil Science Society of
America.

HELCOM, (2018a). Sources and pathways of nutrients to the Baltic Sea. Baltic Sea Environment
Proceedings No. 153

HELCOM, (2018b). Input of nutrients by the seven biggest rivers in the Baltic Sea region. Baltic Sea
Environment Proceedings No. 161

Herrmann, 1., Jourak, A., Hedstrom, A., Lundstrom, T. S., Viklander, M. (2013). The effect of
hydraulic loading rate and influent source on the binding capacity of phosphorus filters. PLoS One,
8(8), e69017.

Herrmann, 1., Jourak, A., Lundstrém, T. S., Hedstrom, A., Viklander, M. (2012). Phosphorus binding
to Filtra P in batch tests. Environmental technology, 33(9), 1013-101

Hobbie, S. E., Finlay, J. C., Janke, B. D., Nidzgorski, D. A., Millet, D. B., Baker, L. A. (2017).
Contrasting nitrogen and phosphorus budgets in urban watersheds and implications for managing
urban water pollution. Proceedings of the National Academy of Sciences, 114(16), 4177-4182.
Hobbs, R. J., Arico, S., Aronson, J., Baron, J. S., Bridgewater, P., Cramer, V. A., Epstein, P. R., Ewel,
J. J., Klink, C. A, Lugo, A. E., Norton, D., Qjima D., Richardson, D. M., Sanderson, E. W.,
Valladares, F., Vila, M., Zamora, R., Zobel, M. (2006). Novel ecosystems: theoretical and
management aspects of the new ecological world order. Global ecology and biogeography, 15(1), 1-
7.

Holvoet, K. M., Seuntjens, P., Vanrolleghem, P. A. (2007). Monitoring and modeling pesticide fate
in surface waters at the catchment scale. Ecological modelling, 209(1), 53-64.

Holzbecher, E., Niitzmann, G. (2000). Influence of the subsurface watershed on eutrophication—Lake
Stechlin case study. Ecological Engineering, 16(1), 31-38.

House, W. A. (2003). Geochemical cycling of phosphorus in rivers. Applied Geochemistry, 18(5),
739-748.

http://aprs.com.pl/kompleksowa-usluga-redukcji-biogenow-w-wodach-powierzchniowych/

Hu, G., Dai, J., Mai, B., Luo, X., Cao, H., Wang, J., Li, F., Xu, M. (2010). Concentrations and
accumulation features of organochlorine pesticides in the Baiyangdian Lake freshwater food web of
North China. Archives of environmental contamination and toxicology, 58(3), 700-710.

Hu, Y. S., Zhao, Y. Q., Sorohan, B. (2011). Removal of glyphosate from aqueous environment by
adsorption using water industrial residual. Desalination, 271(1-3), 150-156.

Huang, H., Liu, J., Zhang, P., Zhang, D., Gao, F. (2017). Investigation on the simultaneous removal
of fluoride, ammonia nitrogen and phosphate from semiconductor wastewater using chemical
precipitation. Chemical Engineering Journal, 307, 696-706.

Hubbard, R. K., Williams, R. G., Erdman, M. D. (1989). Chemical Transport from Coastal Plain Soils
Under Simulated Rainfall: L Surface Runoff, Percolation, Nitrate, and Phosphate Movement.
Transactions of the ASAE, 32(4), 1239-1249.

Hvézdova, M., Kosubova, P., Kosikova, M., Scherr, K. E., Simek, Z., Brodsky, L., Sudoma, M.,
Skulcova, L., Sanka, M., Svobodova, M., Krkoskova, L., Vasickova, J., Neuvirthova, N., Bielska, L.,
Hofman, J. (2018). Currently and recently used pesticides in Central European arable soils. Science
of the Total Environment, 613, 361-370.

IPCC (Intergovermental Panel on Climate Change) (2014). Impacts, Adaptation and Vulnerability.
Working Group Il Contribution to the Fifth Assessment Report of the Intergovermental Panel on
Climate Change. Cambridge, UK/New Yor, Cambridge University Press

150



145.

146.

147.

148.

149.

150.

151.

152.

153.

154.

155.

156.

157.

158.

159.

160.

161.

162.

163.

164.

Izydorczyk K., Michalska-Hejduk D., Fratczak W., Bednarek A., Lapinska M., Jarosiewicz P.,
Kosinska A., Zalewski M. (2015), Strefy buforowe i biotechnologie ekohydrologiczne w ograniczaniu
zanieczyszczen obszarowych. ERCE PAN, ISBN 978-83-928245-1-0.

Izydorczyk, K., Fratczak, W., Drobniewska, A., Cichowicz, E., Michalska-Hejduk, D., Gross, R.,
Zalewski, M. (2013). A biogeochemical barrier to enhance a buffer zone for reducing diffuse
phosphorus pollution—preliminary results. Ecohydrology Hydrobiology, 13(2), 104-112.
Izydorczyk, K., Michalska-Hejduk, D., Jarosiewicz, P., Bydatek, F., Fratczak, W. (2018). Extensive
grasslands as an effective measure for nitrate and phosphate reduction from highly polluted subsurface
flow—Case studies from Central Poland. Agricultural Water Management, 203, 240-250.

Jaacks, L. M., Staimez, L. R. (2015). Association of persistent organic pollutants and non-persistent
pesticides with diabetes and diabetes-related health outcomes in Asia: A systematic review.
Environment international, 76, 57-70.

Jahn, T., Hotker, H., Oppermann, R., Bleil, R., Vele, L. (2014). Protection of biodiversity of free
living birds and mammals in respect of the effects of pesticides. Umweltbundesamt Deutschland.
Jarosiewicz P., Zalewski M. Zgloszenie patentowe nr P.420265 Kruszywo Ceramiczne oplaszczone
wielowarstwowym biopolimerem, 20.01.2017

Jarvie, H. P., Sharpley, A. N., Withers, P. J., Scott, J. T., Haggard, B. E., Neal, C. (2013). Phosphorus
mitigation to control river eutrophication: murky waters, inconvenient truths, and “postnormal”
science. Journal of Environmental Quality, 42(2), 295-304.

Ji, C., Song, Q., Chen, Y., Zhou, Z., Wang, P., Liu, J., Sun, Z., Zhao, M. (2020). The potential
endocrine disruption of pesticide transformation products (TPs): The blind spot of pesticide risk
assessment. Environment international, 137, 105490.

Johansson, L., Gustafsson, J. P. (2000). Phosphate removal using blast furnace slags and opoka-
mechanisms. Water research, 34(1), 259-265.

JRC, 2018, European Integrated Pollution Prevention and Control Bureau, Dokument referencyjny
dotyczacy najlepszych dostepnych technik (BAT) dla przemyshi spozywczego, mleczarskiego i
produkcji napojow

Junghans, M., Backhaus, T., Faust, M., Scholze, M., Grimme, L. H. (2006). Application and validation
of approaches for the predictive hazard assessment of realistic pesticide mixtures. Aquatic toxicology,
76(2), 93-110.

Jurczak, T., Wagner, 1., Kaczkowski, Z., Szklarek, S., Zalewski, M. (2018). Hybrid system for the
purification of street stormwater runoff supplying urban recreation reservoirs. Ecological Engineering,
110, 67-77.

Jurczak, T., Wagner, l., Wojtal-Frankiewicz, A., Frankiewicz, P., Bednarek, A., Lapinska, M.,
Kaczkowski, Z., Zalewski, M. (2019). Comprehensive approach to restoring urban recreational
reservoirs. Part 1-Reduction of nutrient loading through low-cost and highly effective
ecohydrological measures. Ecological Engineering, 131, 81-98.

Jurczak, T., Wagner, 1., Zalewski, M. (2012). Urban aquatic ecosystems management. Public Services
Review: Europe, 24, 178.

Kajak, Z. (1995). Hydrobiologia: ekosystemy wod $rodladowych. Dziat Wydawnictw Filii UW w
Biatymstoku.

Kalwasinska, A., Kesy, J., Wilk, 1., Donderski, W. (2011). Neustonic versus epiphytic bacteria of
eutrophic lake and their biodegradation ability on deltamethrin. Biodegradation, 22(4), 699-707.
Kamp-Nielsen, L. (1974). Mud-water exchange of phosphate and other ions in undisturbed sediment
cores and factors affecting the exchange rates. Archiv fiir Hydrobiologie, 218-237.

Karaca, S., Giirses, A., Ejder, M., Agikyildiz, M. (2006). Adsorptive removal of phosphate from
aqueous solutions using raw and calcinated dolomite. Journal of hazardous materials, 128(2-3), 273-
279.

Karageorgiou, K., Paschalis, M., Anastassakis, G. N. (2007). Removal of phosphate species from
solution by adsorption onto calcite used as natural adsorbent. Journal of Hazardous Materials, 139(3),
447-452.

Karczmarczyk A., Bus A., (2014). Testing of reactive materials for phosphorus removal from water
and wastewater — comparative study. Ann. Warsaw Univ. of Life Sci. — SGGW, Land Reclam. 46 (1)

151



165.

166.

167.

168.

169.

170.

171.

172.

173.

174.

175.

176.

177.

178.

179.

180.

181.

182.

183.

184.

Karczmarczyk, A., Bus, A., Baryla, A. (2016). Filtration curtains for phosphorus harvesting from
small water bodies. Ecological Engineering, 86, 69-74.

Karczmarczyk, A., Woja, K., Bliska, P., Baryta, A., Bus, A. (2017). The efficiency of filtration
materials (Polonite® and Leca®) supporting phosphorus removal in on site treatment systems with
wastewater infiltration. Infrastruktura i Ekologia Terenow Wiejskich.

Kiedrzynska, E., Kiedrzynski, M., Urbaniak, M., Magnuszewski, A., Sktodowski, M., Wyrwicka, A.,
Zalewski, M. (2014). Point sources of nutrient pollution in the lowland river catchment in the context
of the Baltic Sea eutrophication. Ecological engineering, 70, 337-348.

Kiedrzynska, E., Urbaniak, M., Kiedrzynski, M., Jozwik, A., Bednarek, A., Gagata, 1., Zalewski, M.
(2017). The use of a hybrid Sequential Biofiltration System for the improvement of nutrient removal
and PCB control in municipal wastewater. Scientific reports, 7(1), 5477.

Kleiner, J. (1988). Coprecipitation of phosphate with calcite in lake water: a laboratory experiment
modelling phosphorus removal with calcite in Lake Constance. Water Research, 22(10), 1259-1265.
Klimeski, A., Chardon, W. J., Uusitalo, R., Turtola, E. (2012). Potential and limitations of phosphate
retention media in water protection: A process-based review of laboratory and field-scale tests.
Agricultural and Food Science, 21(3), 206-223.

Koelmans, A. A., Poot, A., Lange, H. J. D., Velzeboer, 1., Harmsen, J., Noort, P. C. V. (2010).
Estimation of in situ sediment-to-water fluxes of polycyclic aromatic hydrocarbons,
polychlorobiphenyls and polybrominated diphenylethers. Environmental science technology, 44(8),
3014-3020.

Kolkwitz R., Marsson M., (1911), Okologie der tierischen Saproben, “Internationale Revue der
gesamten Hydrobiologie” 2, 126-152

Kolpin, D. W., Furlong, E. T., Meyer, M. T., Thurman, E. M., Zaugg, S. D., Barber, L. B., Buxton,
H. T. (2002). Pharmaceuticals, hormones, and other organic wastewater contaminants in US streams,
1999— 2000: A national reconnaissance. Environmental science technology, 36(6), 1202-1211.
Konieczny, P., Szymanski, M. (2007). Scieki i osady z przemyshu spozywczego-charakterystyka
problemu w aspekcie zagrozen i korzysci. Przeglad Komunalny, (2), 35-40.

Korzeniewska, E., Harnisz, M. (2020). Sources, occurrence, and environmental risk assessment of
antibiotics and antimicrobial-resistant bacteria in aquatic environments of Poland. In Polish River
Basins and Lakes—Part Il (pp. 179-193). Springer, Cham.

Kostka, G., Urbanek-Olejnik, K., Liszewska, M. (2011). Szacowanie ryzyka dla tacznego narazenia
na pozostatos¢ pestycydow w zywnosci. Roczniki Panstwowego Zaktadu Higieny, 62(2).

Koutros, S., Silverman, D. T., Alavanja, M. C., Andreotti, G., Lerro, C. C., Heltshe, S., Lynch, C. F.,
Sandler, D. P., Blair, A., Beane Freeman, L. E. (2016). Occupational exposure to pesticides and
bladder cancer risk. International journal of epidemiology, 45(3), 792-805.

Krebs, J. R., Wilson, J. D., Bradbury, R. B., Siriwardena, G. M. (1999). The second silent spring?.
Nature, 400(6745), 611-612.

Kretschmann, A., Gottardi, M., Dalhoff, K., Cedergreen, N. (2015). The synergistic potential of the
azole fungicides prochloraz and propiconazole toward a short a-cypermethrin pulse increases over
time in Daphnia magna. Aquatic Toxicology, 162, 94-101.

Kreuger, J., Graaf, S., Patring, J., Adielsson, S. (2010). Pesticides in surface water in areas with open
ground and greenhouse horticultural crops in Sweden 2008. Sveriges lantbruksuniversitet. Swedish
University of Agricultural Sciences

Kroiss, H., Rechberger, H., Egle, L. (2011). Phosphorus in water quality and waste management.
In Integrated Waste Management-Volume Il (pp. 181-214). IntechOpen.

Kundzewicz Z.W., Kowalczak P. 2008. Zmiany klimatu i ich konsekwencje. Poznan: Wyd. Kurpisz
SA 320.

Kwiatkowska, M., Jarosiewicz, P., Michatowicz, J., Koter-Michalak, M., Huras, B., Bukowska, B.
(2016). The impact of glyphosate, its metabolites and impurities on viability, ATP level and
morphological changes in human peripheral blood mononuclear cells. PloS one, 11(6), e0156946.
Kwiatkowska, M., Michalowicz, J., Jarosiewicz, P., Pingot, D., Sicinska, P., Huras, B., Jarosiewicz
M., Bukowska, B. (2020). Evaluation of apoptotic potential of glyphosate metabolites and impurities

152



185.

186.

187.

188.

189.

190.

191.

192.

193.

194.

195.

196.

197.

198.

199.

200.

201.

in human peripheral blood mononuclear cells (in vitro study). Food and Chemical Toxicology, 135,
110888.

Larsbo, M., Lofstrand, E., de Veer, D. V. A., Ulén, B. (2013). Pesticide leaching from two Swedish
topsoils of contrasting texture amended with biochar. Journal of contaminant hydrology, 147, 73-81.
Leader, J. W., Dunne, E. J., Reddy, K. R. (2008). Phosphorus sorbing materials: sorption dynamics
and physicochemical characteristics. Journal of environmental quality, 37(1), 174-181.

LeBrun, E. S, King, R. S., Back, J. A., Kang, S. (2018). A metagenome-based investigation of gene
relationships for non-substrate-associated microbial phosphorus cycling in the water column of
streams and rivers. Microbial ecology, 76(4), 856-865.

Levia, D. F., Creed, I. F., Hannah, D. M., Nanko, K., Boyer, E. W., Carlyle-Moses, D. E., van de
Giesen, N., Grasso, D., Guswa, A. J., Hudson J. E., Hudson S. A., Lida S., Jackson R. B., Katul G.
G., Kumagai, T., Llorens, P., Ribeiro, F. L., Pataki, D. E., Peters, C. A., Carretero, D. S., Selker J. S.,
Tetzlaff, D., Zalewski, M., Bruen, M. (2020). Homogenization of the terrestrial water cycle. Nature
Geoscience, 13(10), 656-658.

Lew, S., Lew, M., Biedunkiewicz A. (2013) Impact of pesticide contamination on aquatic
microorgnisms population in the littoral zone. Arch Environ. Contam. Toxicol. 64:399-409

Li, J., Li, B., Huang, H., Lv, X., Zhao, N., Guo, G., Zhang, D. (2019). Removal of phosphate from
aqueous solution by dolomite-modified biochar derived from urban dewatered sewage sludge. Science
of the total environment, 687, 460-469.

Li, Y., Lohmann, R., Zou, X., Wang, C., Zhang, L. (2020). Air-water exchange and distribution
pattern of organochlorine pesticides in the atmosphere and surface water of the open Pacific ocean.
Environmental Pollution, 265, 114956.

Liira, M., K&iv, M., Mander, U., Métlep, R., Vohla, C., Kirsimie, K. (2009). Active filtration of
phosphorus on Ca-rich hydrated oil shale ash: does longer retention time improve the process?.
Environmental science technology, 43(10), 3809-3814.

Liu, T., Xu, S., Lu, S., Qin, P., Bi, B., Ding, H., Liu, X. (2019). A review on removal of
organophosphorus pesticides in constructed wetland: performance, mechanism and influencing
factors. Science of the Total Environment, 651, 2247-2268.

Liu, Y., Lonappan, L., Brar, S. K., Yang, S. (2018). Impact of biochar amendment in agricultural soils
on the sorption, desorption, and degradation of pesticides: a review. Science of the Total Environment,
645, 60-70.

Liu, Y., Sheng, X., Dong, Y., Ma, Y. (2012). Removal of high-concentration phosphate by calcite:
effect of sulfate and pH. Desalination, 289, 66-71.

Loga M. (red.) (2016). Wody pod presja — praktyczny kurs oceny presji obiektow gospodarki
komunalnej na wody powierzchniowe, WITKOM (Salma Press)

Loos, R., Carvalho, R., Anténio, D. C., Comero, S., Locoro, G., Tavazzi, S., Paracchini, B., Ghiani,
M., Lettieri, T., Blaha, L., Jarosova, B., Voorspoels, S., Servaes, K., Haglund, P., Fick, J., Lindberg,
R. H., Schwesig, D., Gawlik, B. M. (2013). EU-wide monitoring survey on emerging polar organic
contaminants in wastewater treatment plant effluents. Water research, 47(17), 6475-6487.

Loos, R., Gawlik, B. M., Locoro, G., Rimaviciute, E., Contini, S., Bidoglio, G. (2009). EU-wide
survey of polar organic persistent pollutants in European river waters. Environmental pollution,
157(2), 561-568.

Loos, R., Locoro, G., Comero, S., Contini, S., Schwesig, D., Werres, F., Balsaa, P., Gans, O., Weiss,
S., Blaha, L., Bolchi, M., Gawlik, B. M. (2010). Pan-European survey on the occurrence of selected
polar organic persistent pollutants in ground water. Water research, 44(14), 4115-4126.

Lozynska, J., Bankowska-Sobczak, A., Popek, Z., Dunalska, J. A. (2020). Selection of P-reactive
materials for treatment of hypolimnetic water withdrawn from eutrophic lakes. Ecohydrology
Hydrobiology, 20(2), 276-288.

Li, J., Guo, M., Chen, S., Noland, J. E., Guo, W., Sang, W., Qi, Y., Qiu, B., Zhang, Y., Yang, C,,
Pan, H. (2020). Double-stranded RNA targeting vATPase B reveals a potential target for pest
management of Henosepilachna vigintioctopunctata. Pesticide biochemistry and physiology, 165,
104555.

153



202.

203.

204.

205.

206.

207.

208.

209.

210.

211.

212.

213.

214.

215.

216.

217.

218.

219.

220.

221.
222.

223.

Ly, N. T. K., Shin, H., Gupta, K. C., Kang, I. K., & Yu, W. (2019). Bioactive antibacterial
modification of orthodontic microimplants using chitosan biopolymer. Macromolecular Research,
27(5), 504-510.

Lyandres, O. (2012). Keeping Great Lakes water safe: Priorities for protecting against emerging
chemical pollutants. Alliance for the Great Lakes.

Macdonald, R. W., Mackay, D., Li, Y. F., Hickie, B. (2003). How will global climate change affect
risks from long-range transport of persistent organic pollutants?. Human and Ecological Risk
Assessment, 9(3), 643-660.

Malusa, E., Sas-Paszt, L., Ciesielska, J. (2012). Technologies for beneficial microorganisms inocula
used as biofertilizers. The scientific world journal, 2012.

Manczak, H. (1972). Techniczne podstawy ochrony wod przed zanieczyszczeniem. Politechnika
Wroctawska.

Mankiewicz-Boczek, J. (2012). Application of molecular tools in Ecohydrology. Ecohydrology
Hydrobiology, 12(2), 165-170.

Mankiewicz-Boczek, J., Bednarek, A., Gagata-Borowska, 1., Serwecinska, L., Zaborowski, A.,
Kolate, E., Pawelczyk, J., Zaczek, A., Dziadek, J., Zalewski, M. (2017). The removal of nitrogen
compounds from farming wastewater—The effect of different carbon substrates and different microbial
activators. Ecological Engineering, 105, 341-354.

Marttila, H., Karjalainen, S. M., Kuoppala, M., Nieminen, M. L., Ronkanen, A. K., Klove, B.,
Hellsten, S. (2018). Elevated nutrient concentrations in headwaters affected by drained peatland.
Science of the total environment, 643, 1304-1313.

Masia, A., Campo, J., Navarro-Ortega, A., Barcelo, D., Picd, Y. (2015). Pesticide monitoring in the
basin of Llobregat River (Catalonia, Spain) and comparison with historical data. Science of the Total
Environment, 503, 58-68.

Matamoros, V., Rodriguez, Y. (2016). Batch vs continuous-feeding operational mode for the removal
of pesticides from agricultural run-off by microalgae systems: A laboratory scale study. Journal of
hazardous materials, 309, 126-132.

McGarrigle, M., (2014). Assessment of small water bodies in Ireland Biology and Environment.
Proceedings of the Royal Irish Academy 114B(3): 119-128.

Meffe, R., de Bustamante, I. (2014). Emerging organic contaminants in surface water and
groundwater: a first overview of the situation in Italy. Science of the Total Environment, 481, 280-
295.

Mekonnen, M. M., Hoekstra, A. Y. (2018). Global anthropogenic phosphorus loads to freshwater and
associated grey water footprints and water pollution levels: A high-resolution global study. Water
resources research, 54(1), 345-358.

Mello, C. R., Avila, L. F., Lin, H., Terra, M. C., Chappell, N. A. (2019). Water balance in a neotropical
forest catchment of southeastern Brazil. Catena, 173, 9-21.

Meybeck, M. (2002). Riverine quality at the Anthropocene: Propositions for global space and time
analysis, illustrated by the Seine River. Aquatic Sciences, 64(4), 376-393.

Meybeck, M. (2003). Global analysis of river systems: from Earth system controls to Anthropocene
syndromes. Philosophical Transactions of the Royal Society of London. Series B: Biological Sciences,
358(1440), 1935-1955.

Meyer, A. M., Klein, C., Fiinfrocken, E., Kautenburger, R., Beck, H. P. (2019). Real-time monitoring
of water quality to identify pollution pathways in small and middle scale rivers. Science of the Total
Environment, 651, 2323-2333.

Millero, F., Huang, F., Zhu, X., Liu, X., Zhang, J. Z. (2001). Adsorption and desorption of phosphate
on calcite and aragonite in seawater. Aquatic Geochemistry, 7(1), 33-56.

Mitsch, W. J., Dorage, C. L., Wiemhoff, J. R. (1979). Ecosystem dynamics and a phosphorus budget
of an alluvial cypress swamp in southern Illinois. Ecology, 60(6), 1116-1124.

Mitsch, W. J., Gosselink, J. G. (2015). Wetlands. John Wiley Sons.

Mitsch, W. J., Horne, A. J., Nairn, R. W. (2000). Nitrogen and phosphorus retention in wetlands-
ecological approaches to solving excess nutrient problems. Ecological Engineering, 14(1/2), 1-7.
Mitsch, W. J., Jorgensen, S. E. (1989). Ecological engineering: an introduction to ecotechnology.

154



224,

225.

226.

227.

228.

229.

230.

231.

232.

233.

234.

235.

236.

237.

238.

239.

240.

241.

242.

Mitsch, W. J., Jergensen, S. E. (2003). Ecological engineering and ecosystem restoration. John Wiley
Sons.

Mlih, R., Bydalek, F., Klumpp, E., Yaghi, N., Bol, R., & Wenk, J. (2020). Light-expanded clay
aggregate (LECA) as a substrate in constructed wetlands—A review. Ecological engineering, 148,
105783.

Moisan, F., Spinosi, J., Delabre, L., Gourlet, V., Mazurie, J. L., Bénatru, 1., Goldberg, M., Weisskopf,
M. G., Imbernon, E., Tzouiro, C., Elbaz, A. (2015). Association of Parkinson’s disease and its
subtypes with agricultural pesticide exposures in men: a case—control study in France. Environmental
health perspectives, 123(11), 1123-1129.

Molle, P., Lienard, A., Grasmick, A., Iwema, A., Kabbabi, A. (2005). Apatite as an interesting seed
to remove phosphorus from wastewater in constructed wetlands. Water Science and Technology,
51(9), 193-203.

Morse, G. K., Brett, S. W., Guy, J. A., Lester, J. N. (1998). Phosphorus removal and recovery
technologies. Science of the total environment, 212(1), 69-81.

Moschet, C., Wittmer, 1., Simovic, J., Junghans, M., Piazzoli, A., Singer, H., Stamm, C., Leu, C,,
Hollender, J. (2014). How a complete pesticide screening changes the assessment of surface water
quality. Environmental Science Technology, 48(10), 5423-5432.

Mulholland, P. J., Marzolf, E. R., Webster, J. R., Hart, D. R., Hendricks, S. P. (1997). Evidence that
hyporheic zones increase heterotrophic metabolism and phosphorus uptake in forest streams.
Limnology and oceanography, 42(3), 443-451.

Mulholland, P. J., Newbold, J. D., Elwood, J. W., Ferren, L. A., Webster, J. R. (1985). Phosphorus
spiralling in a woodland stream: seasonal variations. Ecology, 66(3), 1012-1023.

Mufioz, J. P., Bleak, T. C., Calaf, G. M. (2020). Glyphosate and the key characteristics of an endocrine
disruptor: A review. Chemosphere, 128619.

Murphy, T. P., Hall, K. J., Yesaki, I. (1983). Coprecipitation of phosphate with calcite in a naturally
eutrophic lake. Limnology and Oceanography, 28(1), 58-69.

Naiman, R. J., Bechtold, J. S., Drake, D. C., Latterell, J. J., O'keefe, T. C., Balian, E. V. (2005).
Origins, patterns, and importance of heterogeneity in riparian systems. In Ecosystem function in
heterogeneous landscapes (pp. 279-309). Springer, New York, NY.

Najera, A. F., Serwecinska, L., Szklarek, S., Mankiewicz-Boczek, J. (2020). Characterization and
comparison of microbial communities in sequential sedimentation-biofiltration systems for removal
of nutrients in urban rivers. Ecological Engineering, 149, 105796.

Najera, A. F., Serwecinska, L., Szklarek, S., Mankiewicz-Boczek, J. (2021). Seasonal and spatial
changes of N-transforming microbial communities in sequential sedimentation-biofiltration systems-
Influence of system design and environmental conditions. International Biodeterioration
Biodegradation, 159, 105203.

Nawrocki, J., Bitozor, S., Wydawnictwo Naukowe, P. W. N. (Eds.). (2000). Uzdatnianie wody:
procesy chemiczne i biologiczne: praca zbiorowa. Wydaw. Naukowe PWN.

Niewiadowska, A., Kiljanek, T., Semeniuk, S. (2015). Contamination of Fish and Sediments from the
Vistula River by Organochlorine Pesticides and PCBs. Polish Journal of Environmental Studies,
24(5).

Ndunda, E. N., Madadi, V. O., Wandiga, S. O. (2018). Organochlorine pesticide residues in sediment
and water from Nairobi River, Kenya: levels, distribution, and ecological risk assessment.
Environmental Science and Pollution Research, 25(34), 34510-34518.

Newbold, J. D., Elwood, J. W., O'Neill, R. V., Winkle, W. V. (1981). Measuring nutrient spiralling in
streams. Canadian Journal of Fisheries and Aquatic Sciences, 38(7), 860-863.

Nilsson, C., Lakshmanan, R., Renman, G., Rajarao, G. K. (2013). Efficacy of reactive mineral-based
sorbents for phosphate, bacteria, nitrogen and TOC removal—column experiment in recirculation batch
mode. Water research, 47(14), 5165-5175.

Niu, Y. H., Li, X., Wang, H. X., Liu, Y. J., Shi, Z. H., Wang, L. (2020). Soil erosion-related transport
of neonicotinoids in new citrus orchards. Agriculture, Ecosystems Environment, 290, 106776.

155



243.

244,

245.

246.

247.

248.

249.

250.

251.

252.

253.

254.

255.

256.

257.

258.

259.

260.

261.

Obolewski, K. (2011). Composition and density of plant-associated invertebrates in relation to
environmental gradients and hydrological connectivity of wetlands. Oceanological and
Hydrobiological Studies, 40(4), 52-63.

Obolewski, K., Glinska-Lewczuk, K., Kobus, S. (2009). Effect of hydrological connectivity on the
molluscan community structure in oxbow lakes of the Lyna River. Oceanological and Hydrobiological
Studies, 38(4), 75-88.

Odum, E. P., Barrett, G. W. (1971). Fundamentals of ecology (Vol. 3, p. 5). Philadelphia: Saunders.
OECD (Organisation for Economic Co-operation and Develompent). 2013. Comendium of Agri-
Environemntal Indicators. Paris, OECD Publishing

Osmond, D. L., Shober, A. L., Sharpley, A. N., Duncan, E. W., Hoag, D. L. K. (2019). Increasing the
effectiveness and adoption of agricultural phosphorus management strategies to minimize water
quality impairment. Journal of environmental quality, 48(5), 1204-1217.

Ouyang, W., Hao, X., Wang, L., Xu, Y., Tysklind, M., Gao, X., Lin, C. (2019). Watershed diffuse
pollution dynamics and response to land development assessment with riverine sediments. Science of
the Total Environment, 659, 283-292.

Paiga, P., Correia, M., Fernandes, M. J., Silva, A., Carvalho, M., Vieira, J., Jorge, S., Silva, J. G,
Freire, C., Delerue-Matos, C. (2019). Assessment of 83 pharmaceuticals in WWTP influent and
effluent samples by UHPLC-MS/MS: Hourly variation. Science of the total environment, 648, 582-
600.

Paiga, P., Ramos, S., Jorge, S., Silva, J. G., Delerue-Matos, C. (2019). Monitoring survey of caffeine
in surface waters (Lis River) and wastewaters located at Leiria Town in Portugal. Environmental
Science and Pollution Research, 26(32), 33440-33450.

Palma, P., Palma, V. L., Matos, C., Fernandes, R. M., Bohn, A., Soares, A. M. V. M., Barbosa, I. R.
(2009). Assessment of the pesticides atrazine, endosulfan sulphate and chlorpyrifos for juvenoid-
related endocrine activity using Daphnia magna. Chemosphere, 76(3), 335-340.

Pap, S., Kirk, C., Bremner, B., Sekulic, M. T., Gibb, S. W., Maletic, S., Taggart, M. A. (2020a).
Synthesis optimisation and characterisation of chitosan-calcite adsorbent from fishery-food waste for
phosphorus removal. Environmental Science and Pollution Research, 1-13.

Pap, S., Kirk, C., Bremner, B., Sekulic, M. T., Shearer, L., Gibb, S. W., Taggart, M. A. (2020b). Low-
cost chitosan-calcite adsorbent development for potential phosphate removal and recovery from
wastewater effluent. Water research, 173, 115573.

Pérez, S., Rial, D., Beiras, R. (2015). Acute toxicity of selected organic pollutants to saltwater (mysid
Siriella armata) and freshwater (cladoceran Daphnia magna) ecotoxicological models. Ecotoxicology,
24(6), 1229-1238.

Perks, M. T., Owen, G. J., Benskin, C. M. H., Jonczyk, J., Deasy, C., Burke, S., Reaney, S. M.,
Haygarth, P. M. (2015). Dominant mechanisms for the delivery of fine sediment and phosphorus to
fluvial networks draining grassland dominated headwater catchments. Science of the Total
Environment, 523, 178-190.

Petersen Jr, R. C. (1992). The RCE: ariparian, channel, and environmental inventory for small streams
in the agricultural landscape. Freshwater biology, 27(2), 295-306.

Piha, H., Dulio, V., Hanke, G., (2010). Workshop report River Basin-Specific Pollutants.
Identification and Monitoring. Joint Research Centre. European Union.

Piniewski, M., Marcinkowski, P., Kardel, 1., Gietczewski, M., Izydorczyk, K., Fratczak, W. (2015).
Spatial quantification of non-point source pollution in a meso-scale catchment for an assessment of
buffer zones efficiency. Water, 7(5), 1889-1920.

Pifiskwar, 1., Chorynfski, A., Kundzewicz, Z. W. (2020). Severe Drought in the Spring of 2020 in
Poland—More of the Same?. Agronomy, 10(11), 1646.

Plazinski, W., Rudzinski, W. (2011). Kinetyka adsorpcji na granicy faz roztwor/ciato state. Znaczenie
réwnan pseudo-first order oraz pseudo-second order. Wiadomosci Chemiczne, 1055-1067.

PMRA (2006). Re-evaluation of the lawn and turf uses of the herbicide 4-chloro-2-methylphenoxy
acetic acid (MCPA). Pest Management Regulatory Agency, Health Canada, Ottawa, Ontario, April
28 (PACR2006-05).

156



262.

263.

264.

265.

266.

267.

268.

269.

270.

271.

272.

273.

274.

275.

276.

277.

278.

279.

280.

281.

282.

283.

Poikane, S., Kelly, M. G., Herrero, F. S., Pitt, J. A, Jarvie, H. P., Claussen, U., Leujak, W., Solheim,
A. L., Teixeira, H., Phillips, G. (2019b). Nutrient criteria for surface waters under the European Water
Framework Directive: Current state-of-the-art, challenges and future outlook. Science of the Total
Environment, 695, 133888.

Poikane, S., Phillips, G., Birk, S., Free, G., Kelly, M. G., Willby, N. J. (2019a). Deriving nutrient
criteria to support ‘good’ ecological status in European lakes: an empirically based approach to linking
ecology and management. Science of the Total Environment, 650, 2074-2084.

Polkowska, Z. (2000). Jakos$¢ opadéw atmosferycznych jako wskaznik zanieczyszczenia powietrza.
Chemia i Inzynieria Ekologiczna, 7(1-2), 55-67.

Potapowicz, J., Lambropoulou, D., Nannou, C., Koziol, K., Polkowska, Z. (2020). Occurrences,
sources, and transport of organochlorine pesticides in the aquatic environment of Antarctica. Science
of the Total Environment, 735, 139475.

Przybyta, C., Kozdrdj, P., Sojka, M. (2015). Wykorzystanic wielowymiarowych metod
statystycznych w analizie stanu fizykochemicznego wod w systemie rzeka—zbiornik retencyjny na
przyktadzie zbiornikow retencyjnych Pakostaw i Jutrosin potozonych w zlewni rzeki Orli. Rocznik
Ochrona Srodowiska, 17(cz. 2), 1125-1141

Ramowa Dyrektywa Wodna 2000/60/WE Parlamentu Europejskiego i Rady z dnia 23 pazdziernika
2000 r. ustanawiajgca ramy wspolnotowego dziatania w dziedzinie polityki wodnej

Reddy, K. R., Gale, P. M. (1994). Wetland processes and water quality: a symposium
overview. Journal of environmental quality, 23(5), 875-877.

Reddy, K. R., DeBusk, W. F., DeLaune, R. D., Koch, M. S. (1993). Long-term nutrient accumulation
rates in the Everglades. Soil Science Society of America Journal, 57(4), 1147-1155.

Reddy, K. R., Kadlec, R. H., Flaig, E., Gale, P. M. (1999). Phosphorus retention in streams and
wetlands: a review. Critical reviews in environmental science and technology, 29(1), 83-146.
Reichenberger, S., Bach, M., Skitschak, A., Frede, H. G. (2007). Mitigation strategies to reduce
pesticide inputs into ground-and surface water and their effectiveness; A review. Science of the Total
Environment, 384(1-3), 1-35.

Rejestr srodkéw ochrony roslin dopuszczonych do obrotu zezwoleniem Ministra Rolnictwa i Rozwoju
Wsi (2018; 2020).

Richardson, C. J., King, R. S., Qian, S. S., Vaithiyanathan, P., Qualls, R. G., Stow, C. A. (2007).
Estimating ecological thresholds for phosphorus in the Everglades. Environmental science
technology, 41(23), 8084-8091.

Rimer, A. E., Nissen, J. A., Reynolds, D. E. (1978). Characterization and impact of stormwater runoff
from various land cover types. Journal (Water Pollution Control Federation), 252-264.
Rodriguez-Murillo, J. C., Zobrist, J., Filella, M. (2015). Temporal trends in organic carbon content in
the main Swiss rivers, 1974-2010. Science of the Total Environment, 502, 206-217.

Rowinski, P. M., Vistild, K., Aberle, J., Jarvel4, J., Kalinowska, M. B. (2018). How vegetation can
aid in coping with river management challenges: A brief review. Ecohydrology Hydrobiology, 18(4),
345-354.

Roy, N. M., Carneiro, B., Ochs, J. (2016b). Glyphosate induces neurotoxicity in zebrafish.
Environmental Toxicology and Pharmacology, 42, 45-54.

Roy, N. M., Ochs, J., Zambrzycka, E., Anderson, A. (2016a). Glyphosate induces cardiovascular
toxicity in Danio rerio. Environmental toxicology and pharmacology, 46, 292-300.
Rozporzadzeniem Ministra Gospodarki Morskiej i Zeglugi Srodladowej z dnia 11 pazdziernika 2019
r (Dz. U. z 2019 r. poz. 2149)

Rézanski L., (1992). Przemiany pestycydow w organizmach zywych 1 $rodowisku.
Panstw.Wydaw.Rolnicze i Lesne.

Rydin, E. (2000). Potentially mobile phosphorus in Lake Erken sediment. Water Research, 34(7),
2037-2042.

Ryszkowski, L., Ke¢dziora, A. (2007). Modification of water flows and nitrogen fluxes by shelterbelts.
Ecological engineering, 29(4), 388-400.

Sahin, C.,Karpuzcu, M. E. (2020). Mitigation of organophosphate pesticide pollution in agricultural
watersheds. Science of The Total Environment, 710, 136261.

157



284.

285.

286.

287.

288.

289.

290.

291.
292.

293.

294.

295.

296.

297.

298.

299.

300.

301.

302.

303.

304.

305.

306.

SANTE (2017), https://www.eurl-pesticides.eu/docs/public/tmplt_article.asp?CntID=727

SANTE (2019), https://www.eurl-pesticides.eu/docs/public/tmplt_article.asp?CntID=727

Sas-Paszt, L., Pruski, K., Zurawicz, E., Sumorok, B., Derkowska, E., Gluszek, S. (2014). The effect
of organic mulches and mycorrhizal substrate on growth, yield and quality of Gold Milenium apples
on M. 9 rootstock. Canadian Journal of Plant Science, 94(2), 281-291.

Sauvé, S., Desrosiers, M. (2014). A review of what is an emerging contaminant. Chemistry Central
Journal, 8(1), 15.

Schiffer A, Filser J, Frische T, Gessner M, Kock W, Kratz W, Liess M, Nuppenau, E-A, RoB-Nickoll
M, Schifer R, Scheringer M. (2007). The Silent Spring - On the need for sustainable plant protection.
Leopoldina Discussions No. 16; 61.

Schiffer, A., Késtner, M., Trapp, S. (2018). A unified approach for including non-extractable residues
(NER) of chemicals and pesticides in the assessment of persistence. Environmental Sciences Europe,
30(1), 1-14.

Schroder, J. J., Smit, A. L., Cordell, D., Rosemarin, A. (2011). Improved phosphorus use efficiency
in agriculture: a key requirement for its sustainable use. Chemosphere, 84(6), 822-831.

Schueler, T. R. (1992). Design of stormwater wetland systems. Design of stormwater wetland systems.
Schulz, R. (2001a). Comparison of spray drift-and runoff-related input of azinphos-methyl and
endosulfan from fruit orchards into the Lourens River, South Africa. Chemosphere, 45(4-5), 543-551.
Schulz, R. (2001b). Rainfall-induced sediment and pesticide input from orchards into the Lourens
River, Western Cape, South Africa: importance of a single event. Water Research, 35(8), 1869-1876.
Schulz, R. (2004). Field studies on exposure, effects, and risk mitigation of aquatic nonpoint-source
insecticide pollution: A review. Journal of environmental quality, 33(2), 419-448.

Sellner, B. M., Hua, G., Ahiablame, L. M., Trooien, T. P., Hay, C. H., Kjaersgaard, J. (2019).
Evaluation of industrial by-products and natural minerals for phosphate adsorption from subsurface
drainage. Environmental technology, 40(6), 756-767.

Sharpley, A. N., Menzel, R. G. (1987). The impact of soil and fertilizer phosphorus on the
environment. Advances in agronomy, 41, 297-324.

Sharpley, A. N., Weld, J. L., Beegle, D. B., Kleinman, P. J., Gburek, W. J., Moore, P. A., Mullins, G.
(2003). Development of phosphorus indices for nutrient management planning strategies in the United
States. Journal of Soil and Water Conservation, 58(3), 137-152.

Shen, Z., Hou, X., Li, W., Aini, G., Chen, L., Gong, Y. (2015). Impact of landscape pattern at multiple
spatial scales on water quality: A case study in a typical urbanised watershed in China. Ecological
Indicators, 48, 417-427.

Shi, P., Zhang, Y., Li, Z., Li, P., Xu, G. (2017). Influence of land use and land cover patterns on
seasonal water quality at multi-spatial scales. Catena, 151, 182-190.

Shutes, R. B. E., Ellis, J. B., Revitt, D. M., Forshaw, M., Winter, B. (2004). Urban and highway runoff
treatment by constructed wetlands. In Wetlands Ecosystems in Asia (pp. 361-382). Elsevier.

Siwek, H., Wtodarczyk, M. (2011). Inaktywacja jonéw fosforanowych w srodowisku wodnym z
uzyciem syntetycznego getytu. Woda-Srodowisko-Obszary Wigjskie, 11, 267-276.

Siwek, H., Bartkowiak, A., Wlodarczyk, M. (2019). Adsorption of phosphates from aqueous solutions
on alginate/goethite hydrogel composite. Water, 11(4), 633.

Sktodowski, M., Kiedrzynska, E., Kiedrzynski, M., Urbaniak, M., Zielinska, K. M., Kurowski, J. K.,
Zalewski, M. (2014). The role of riparian willows in phosphorus accumulation and PCB control for
lotic water quality improvement. Ecological engineering, 70, 1-10.

Skrzecz, 1., Szmidla, H., (red) (2021). Srodki ochrony ro$lin oraz produkty biobojcze do stosowania
w lesnictwie w roku 2021, Instytut Badawczy Les$nictwa, Analiza i Raporty, Nr 31, cze$¢ A

Smiley Jr, P. C., King, K. W., Fausey, N. R. (2014). Annual and seasonal differences in pesticide
mixtures within channelized agricultural headwater streams in central Ohio. Agriculture, ecosystems
environment, 193, 83-95.

Smith, E. J., Davison, W., Hamilton-Taylor, J. (2002). Methods for preparing synthetic freshwaters.
Water research, 36(5), 1286-1296.

158



307.

308.

309.

310.

311.

312.

313.

314.

315.
316.

317.

318.

319.

320.

321.

322.

323.

324.

325.

326.

327.

Se, H. U., Postma, D., Jakobsen, R., Larsen, F. (2011). Sorption of phosphate onto calcite; results
from batch experiments and surface complexation modeling. Geochimica et Cosmochimica Acta,
75(10), 2911-2923.

Soballe, D. M., Kimmel, B. L. (1987). A large-scale comparison of factors influencing phytoplankton
abundance in rivers, lakes, and impoundments. Ecology, 68(6), 1943-1954.

Soderquist, C.J. and Croshy, D.G. (1975). Dissipation of 4-chloro-2-methylphenoxyacetic acid
(MCPA) in a rice field. Pestic. Sci., 6: 17-33.

Song, Y., Hahn, H. H., Hoffmann, E. (2002). Effects of solution conditions on the precipitation of
phosphate for recovery: A thermodynamic evaluation. Chemosphere, 48(10), 1029-1034.

Sophia A., C., Lima, E. C. (2018). Removal of emerging contaminants from the environment by
adsorption. Ecotoxicology and environmental safety, 150, 1-17.

Serensen, S. R., Schultz, A., Jacobsen, O. S., Aamand, J. (2006). Sorption, desorption and
mineralisation of the herbicides glyphosate and MCPA in samples from two Danish soil and
subsurface profiles. Environmental Pollution, 141(1), 184-194.

Sousa, J. C., Ribeiro, A. R., Barbosa, M. O., Pereira, M. F. R., Silva, A. M. (2018). A review on
environmental monitoring of water organic pollutants identified by EU guidelines. Journal of
hazardous materials, 344, 146-162.

Srinivasan, R., Hoffman, D. W., Wolfe Ill, J. E., Prcin, L. J. (2008). Evaluation of removal of
orthophosphate and ammonia from rainfall runoff using aboveground permeable reactive barrier
composed of limestone and zeolite. Journal of Environmental Science and Health Part A, 43(12),
1441-1450.

Stahel, W. R. (2016). The circular economy. Nature News, 531(7595), 435.

Stangroom, S. J., Collins, C. D., Lester, J. N. (2000). Abiotic behaviour of organic micropollutants in
soils and the aquatic environment. A review: Il. Transformations. Environmental technology, 21(8),
865-882.

Steegen, A., Govers, G., Nachtergaele, J., Takken, I., Beuselinck, L., Poesen, J. (2000). Sediment
export by water from an agricultural catchment in the Loam Belt of central Belgium. Geomorphology,
33(1-2), 25-36.

Stehle, S., Dabrowski, J. M., Bangert, U., Schulz, R. (2016). Erosion rills offset the efficacy of
vegetated buffer strips to mitigate pesticide exposure in surface waters. Science of the Total
Environment, 545, 171-183.

Strahler, A. N. (1957). Quantitative analysis of watershed geomorphology. Eos, Transactions
American Geophysical Union, 38(6), 913-920.

Suckling, D. M., Walker, J. T. S., Wearing, C. H. (1999). Ecological impact of three pest management
systems in New Zealand apple orchards. Agriculture, ecosystems environment, 73(2), 129-140.
Sumner, M. E., Noble, A. D. (2003). Soil acidification: the world story. Handbook of soil acidity, 1-
28.

Syversen, N., Bechmann, M. (2004). Vegetative buffer zones as pesticide filters for simulated surface
runoff. Ecological Engineering, 22(3), 175-184.

Szklarek, S., Wagner, 1., Jurczak, T., Zalewski, M. (2018). Sequential Sedimentation-Biofiltration
System for the purification of a small urban river (the Sokolowka, Lodz) supplied by stormwater.
Journal of environmental management, 205, 201-208.

Szlinder-Richert, J., Usydus, Z., & Pelczarski, W. (2010). Organochlorine pollutants in European eel
(Anguilla anguilla L.) from Poland. Chemosphere, 80(2), 93-99.

Szocs, E., Brinke, M., Karaoglan, B., Schifer, R. B. (2017). Large scale risks from agricultural
pesticides in small streams. Environmental science technology, 51(13), 7378-7385.

Tarczynska, M., Romanowska-Duda, Z., Jurczak, T., Zalewski, M. (2001). Toxic cyanobacterial
blooms in a drinking water reservoir-causes, consequences and management strategy. Water Science
and Technology: Water Supply, 1(2), 237-246.

Tatarazako, N., Oda, S. (2007). The water flea Daphnia magna (Crustacea, Cladocera) as a test species
for screening and evaluation of chemicals with endocrine disrupting effects on crustaceans.
Ecotoxicology, 16(1), 197-203.

159



328.

329.

330.

331.

332.

333.

334.

335.

336.

337.

338.

339.

340.

341.

342.

343.

344,

345.

346.

347.

348.

349.

350.
351.

Taylor, M. D., White, S. A,, Chandler, S. L., Klaine, S. J., Whitwell, T. (2006). Nutrient management
of nursery runoff water using constructed wetland systems. HortTechnology, 16(4), 610-614.

Taylor, R., Bogacka, T., (1979). Transport of pesticides to the sea by the Vistula river. Oceanology
(Oceanologia), 11, 129-151.

Temporetti, P., Beamud, G., Nichela, D., Baffico, G., Pedrozo, F. (2019). The effect of pH on
phosphorus sorbed from sediments in a river with a natural pH gradient. Chemosphere, 228, 287-299.
Tomza-Marciniak, A., & Witczak, A. (2010). Distribution of endocrine-disrupting pesticides in water
and fish from the Oder River, Poland. Acta Ichthyologica et Piscatoria, 40(1).

Tournebize, J., Chaumont, C., Mander, U. (2017). Implications for constructed wetlands to mitigate
nitrate and pesticide pollution in agricultural drained watersheds. Ecological Engineering, 103, 415-
425.

Tsaboula, A., Menexes, G., Papadakis, E. N., Vryzas, Z., Kotopoulou, A., Kintzikoglou, K.
Papadopoulou-Mourkidou, E. (2019). Assessment and management of pesticide pollution at a river
basin level part 11: Optimization of pesticide monitoring networks on surface aquatic ecosystems by
data analysis methods. Science of the Total Environment, 653, 1612-1622.

Ulrich, B. (1986). Natural and anthropogenic components of soil acidification. Zeitschrift fiir
Pflanzenerndahrung und Bodenkunde, 149(6), 702-717.

Ulrich, U., Hérmann, G., Unger, M., Pfannerstill, M., Steinmann, F., Fohrer, N. (2018). Lentic small
water bodies: Variability of pesticide transport and transformation patterns. Science of the Total
Environment, 618, 26-38.

UN WWDR, (2017). The United Nations World Water Development Report, Wastewater: the
untapped resource

UN WWDR, (2018), The United Nations, World Water Development Report, Nature-Based Solutions
for Water

UNDESA (United Nations Department of Economic and Social Affairs) (2017). World Urbanization
Prospects: Key Findings and Advance Tables — The 2017 Revision. Working Paper No.
ESA/P/WP/248, New York, UNDESA, Population Division

UNEP, (2005). Millennium Ecosystem Assessment Synthesis Report. Pre-publication Final Draft
Approved by MA Board on March 23, 2005, The United Nations Environment Programme.

UNEP, (2016). A Snapshot of the World’s Water Quality: Towards a global assessment. United
Nations Environment Programme, Nairobi, Kenya. 162pp

Urbaniak, M., Kiedrzynska, E., Kiedrzynski, M., Mendra, M., Grochowalski, A. (2014). The impact
of point sources of pollution on the transport of micropollutants along the river continuum. Hydrology
Research, 45(3), 391-410.

Ustawa o $rodkach ochrony rolin z dnia 8 marca 2013 r. (Dz.U. 2013 nr 0 poz. 455)

Vannote, R. L., Minshall, G. W., Cummins, K. W., Sedell, J. R., Cushing, C. E. (1980). The river
continuum concept. Canadian journal of fisheries and aquatic sciences, 37(1), 130-137.

Varjani, S., Kumar, G., Rene, E. R. (2019). Developments in biochar application for pesticide
remediation: current knowledge and future research directions. Journal of environmental
management, 232, 505-513.

Vogel, G. (2017). Where have all the insects gone?. Science

Vohla, C., Kdiv, M., Bavor, H. J., Chazarenc, F., Mander, U. (2011). Filter materials for phosphorus
removal from wastewater in treatment wetlands—A review. Ecological Engineering, 37(1), 70-89.
von Liebig, J. F. (1841). Die organische Chemie in ihrer Anwendung auf Agricultur und Physiologie.
Vieweg.

Vorosmarty, C. J., Mclntyre, P. B., Gessner, M. O., Dudgeon, D., Prusevich, A., Green, P., Glidden,
S., Bunn, S. E., Sulivan, C. A., Liermann, C. R., Davies, P. M. (2010). Global threats to human water
security and river biodiversity. nature, 467(7315), 555-561.

Vymazal, J. (2007). Removal of nutrients in various types of constructed wetlands. Science of the
total environment, 380(1-3), 48-65.

Vymazal, J. (2010). Constructed wetlands for wastewater treatment. Water, 2(3), 530-549.

Vymazal, J., Biezinova, T. (2015). The use of constructed wetlands for removal of pesticides from
agricultural runoff and drainage: a review. Environment international, 75, 11-20.

160



352.

353.

354.

355.

356.

357.

358.

359.

360.

361.

362.

363.

364.

365.

366.

367.

368.

369.

370.

371.

372.

373.

Wagner, 1., Izydorczyk, K., Kiedrzynska, E., Mankiewicz-Boczek, J., Jurczak, T., Bednarek, A.,
Wojtal-Frankiewicz, A., Frankiewicz, P., Ratajski, S., Kaczkowski, Z., Zalewski, M. (2009).
Ecohydrological system solutions to enhance ecosystem services: the Pilica River Demonstration
Project. Ecohydrology Hydrobiology, 9(1), 13-39.

Wagner, 1., Zalewski, M. (2000). Effect of hydrological patterns of tributaries on biotic processes in
a lowland reservoir—consequences for restoration. Ecological Engineering, 16(1), 79-90.

Wagner, 1., Zalewski, M. (2016). Temporal changes in the abiotic/biotic drivers of selfpurification in
a temperate river. Ecological Engineering, 94, 275-285.

Wang, C. N, Wu, R. L., Li, Y. Y., Qin, Y. F., Li, Y. L, Meng, F. Q., Wang, L. G., Xu, F. L. (2020).
Effects of pesticide residues on bacterial community diversity and structure in typical greenhouse soils
with increasing cultivation years in Northern China. Science of The Total Environment, 710, 136321.
Wang, H., Molinos, J. G., Heino, J., Zhang, H., Zhang, P., Xu, J. (2021). Eutrophication causes
invertebrate biodiversity loss and decreases cross-taxon congruence across anthropogenically-
disturbed lakes. Environment International, 153, 106494.

Wang, N., Mitsch, W. J. (2000). A detailed ecosystem model of phosphorus dynamics in created
riparian wetlands. Ecological Modelling, 126(2-3), 101-130.

Wang, X., Sun, D., Yao, T. (2016). Climate change and global cycling of persistent organic pollutants:
a critical review. Science China Earth Sciences, 59(10), 1899-1911.

Warren, N., Allan, 1. J., Carter, J. E., House, W. A., Parker, A. (2003). Pesticides and other micro-
organic contaminants in freshwater sedimentary environments—a review. Applied geochemistry,
18(2), 159-194.

Waszak, 1., Dabrowska, H., Komar-Szymczak, K. (2014). Comparison of common persistent organic
pollutants (POPs) in flounder (Platichthys flesus) from the Vistula (Poland) and Douro (Portugal)
River estuaries. Marine pollution bulletin, 81(1), 225-233.

Wawrzyniak, P., Stepniak, L. (2016). Usuwanie z wody herbicydu 2, 4-D na wybranym weglu
aktywnym. Inzynieria i Ochrona Srodowiska, 19.

Webster, J. R., Waide, J.B., Patten, B. C., (1975). Nutrient recycling and the stability of ecosystems
Mineral Cycling in Southeastern Ecosystems; Proceedingsof a Symposium

Wen, Y., Schoups, G., Van De Giesen, N. (2017). Organic pollution of rivers: Combined threats of
urbanization, livestock farming and global climate change. Scientific reports, 7(1), 1-9.

WHO, (2019). WHO recommended classification of pesticides by hazard and guidelines to
classification, 2019 edition. Geneva: World Health Organization

Withers, P. J. A., Jarvie, H. P. (2008). Delivery and cycling of phosphorus in rivers: a review. Science
of the total environment, 400(1-3), 379-395.

Withers, P. J., Edwards, A. C., Foy, R. H. (2001). Phosphorus cycling in UK agriculture and
implications for phosphorus loss from soil. Soil use and Management, 17(3), 139-149.

Wohl, E. (2017). Connectivity in rivers. Progress in Physical Geography, 41(3), 345-362.
Wojtkowska, M., Bojanowski, D. (2018). Influence of Catchment Use on the Degree of River Water
Pollution by Forms of Phosphorus. Rocznik Ochrona Srodowiska, 20.

Wu, Q., Riise, G., Lundekvam, H., Mulder, J., Haugen, L. E. (2004). Influences of suspended particles
on the runoff of pesticides from an agricultural field at Askim, SE-Norway. Environmental
geochemistry and health, 26(2), 295-302.

Wu, Y., Li, X,, Yang, Q., Wang, D., Xu, Q., Yao, F., Huang, X. (2019). Hydrated lanthanum oxide-
modified diatomite as highly efficient adsorbent for low-concentration phosphate removal from
secondary effluents. Journal of environmental management, 231, 370-379.

Yadav, I. C., Devi, N. L. (2017). Pesticides classification and its impact on human and environment.
Environmental science and engineering, 6, 140-158.

Yakimets, I., Paes, S. S., Wellner, N., Smith, A. C., Wilson, R. H., Mitchell, J. R. (2007). Effect of
water content on the structural reorganization and elastic properties of biopolymer films: a
comparative study. Biomacromolecules, 8(5), 1710-1722.

Yang, M., Wang, S., Zhao, X., Gao, X., Liu, S. (2020). Soil properties of apple orchards on China's
Loess Plateau. Science of The Total Environment, 723, 138041.

161



374.

375.

376.

377.

378.

379.

380.

381.

382.

383.

384.

385.

386.

387.

388.

389.

390.

391.

392.

Yang, Q., Wang, X., Luo, W., Sun, J., Xu, Q., Chen, F., Zhao, J., Wang, S., Yao, F., Wang, D., Li,
X., Zeng, G. (2018). Effectiveness and mechanisms of phosphate adsorption on iron-modified
biochars derived from waste activated sludge. Bioresource Technology, 247, 537-544.

Yang, Y., Dai, Y., Li, N, Li, B, Xie, S., & Liu, Y. (2017). Temporal and spatial dynamics of sediment
anaerobic ammonium oxidation (Anammox) bacteria in freshwater lakes. Microbial ecology, 73(2),
285-295.

Yavari, S., Malakahmad, A., Sapari, N. B. (2015). Biochar efficiency in pesticides sorption as a
function of production variables—a review. Environmental Science and Pollution Research, 22(18),
13824-13841.

Zalewski M., Wisniewski R. J. (red.) (1997). Zastosowanie biotechnologii ekosystemalnych do
poprawy jakosci wod. Instytut Ekologii PAN Oficyna Wydawnicza 1997, Warszawa

Zalewski, M. (1993). Riparian ecotones as a factor modifying fish community in rivers. Theory and
Practice of Ecological Research. Idee Ekologiczne, 3, 75-85.

Zalewski, M. (2000). Ecohydrology-the scientific background to use ecosystem properties as
management tools toward sustainability of water resources. Ecological engineering, 16(1), 1-8.
Zalewski, M. (2002). Ecohydrology- integrative science for sustainable water, environment and
society. International Journal of Ecohydrology Hydrobiology, 2(1), 3-10.

Zalewski, M. (red) (2020). Ekohydrologia. Wydawnictwo Naukowe PWN SA

Zalewski, M., Harper, D. M. (2001). Ecohydrology-the use of ecosystem properties as management
tools for enhancement of the absorbing capacity of ecosystems against human impact. Ecohydrology
and Hydrobiology, 1, 1-2.

Zalewski, M., Janauer, G. A., Jolankai, G. (1997). Ecohydrology: a new paradigm for the sustainable
use of aquatic resources. Ecohydrology. A New Paradigm for the Sustainable Use of Aquatic
Resources.

Zalewski, M., Naiman, R. J. (1985). The regulation of riverine fish communities by a continuum of
abiotic-biotic factors. [w:] Habitat modification and freshwater fisheries. Butterworths Scientific, red.
J.S. Alabaster, London.

Zalewski, M., Wagner, |., Fratczak, W., Mankiewicz-Boczek, J., Parniewki, P. (2012). Blue-green
city for compensating global climate change. The Parliament Magazine, 350(11), 2-3.

Zhang, M., Liu, W., Qu, Q., Ke, M., Zhang, Z., Zhou, Z., Lu, T., Qian, H. (2020). Metabolomic
modulations in a freshwater microbial community exposed to the fungicide azoxystrobin. Journal of
Environmental Sciences, 97, 102-109.

Zhang, W., Pueppke, S. G, Li, H., Geng, J., Diao, Y., Hyndman, D. W. (2019). Modeling phosphorus
sources and transport in a headwater catchment with rapid agricultural expansion. Environmental
Pollution, 255, 113273.

Zheng, S., Chen, B., Qiu, X., Chen, M., Ma, Z., Yu, X. (2016). Distribution and risk assessment of 82
pesticides in Jiulong River and estuary in South China. Chemosphere, 144, 1177-1192.

Zhou, A., Tang, H., Wang, D. (2005). Phosphorus adsorption on natural sediments: modeling and
effects of pH and sediment composition. Water research, 39(7), 1245-1254.

Zhou, P., Huang, J., Pontius Jr, R. G., Hong, H. (2016). New insight into the correlations between
land use and water quality in a coastal watershed of China: does point source pollution weaken it?.
Science of the Total Environment, 543, 591-600.

Zielinski, P., Jekatierynczuk-Rudczyk, E. (2015). Comparison of mineral and organic phosphorus
forms in regulated and restored section of a small lowland river (NE Poland). Ecohydrology
Hydrobiology, 15(3), 125-135.

Zipper, C., Nickel, K., Angst, W., Kohler, H. P. (1996). Complete microbial degradation of both
enantiomers of the chiral herbicide mecoprop [(RS)-2-(4-chloro-2-methylphenoxy) propionic acid] in
an enantioselective manner by Sphingomonas herbicidovorans sp. nov. Applied and Environmental
Microbiology, 62(12), 4318.

162



10. Zalaczniki

Zalacznik 1. Ponizszy zbior tabel prezentuje wyniki korelacji Spearmana dla badanych
zmiennych w ujgciu wszystkich zlewni (Razem) oraz w podziale na indywidualne zlewnie (Z1. 1,
ZI1. 2, ZI. 3i ZI. 4). Pogrubieniem zaznaczono wyniki istotne statystycznie (p < 0,05).

Razem zI1 zlL2 ZzI3 ZIL4 Razem ZIL1 ZL2 ZI1.3 Zl4
Temperatura [C] pH

pH -049 -0,67 -067 -0,46 -0,50
02 -052 -039 -0,25 -0,80 -0,60 005 026 -0,08 -0,04 -0,01
SPC -0,02 032 -012 -059 019 -005 015 0,09 -0,14 0,15
Pog 0,31 0,18 041 o010 064 -0,05 -0,04 -0,21 -0,05 -0,17
Nog 0,13 0,15 0,16 -0,17 1021 -0,11 -0,09 -0,46 -0,25 0,20
Z0 0,05 0,33 -0,17 009 006 -0,08 -0,16 0,21 015 -0,47
ZWO 0,06 0,09 -0,22 0,02 0,29 0,02 003 032 -021 -021
PO4 0,17 0,07 001 037 0,36 0,11 024 018 015 -0,26
NO3 0,17 039 003 043 013 0,00 -0,19 -0,17 -0,10 0,44
NO2 -0,17 -051 0,29 -0,03 -059 0,10 -0,03 -0,19 0,17 0,37
NH4  -040 -045 -0,24 -031 -060 034 037 030 035 051
Na 0,14 0,00 001 020 058 -013 041 051 -0,30 -0,39
K -0,09 008 -045 -0,01 0,49 0,12 -0,05 048 007 -011
Mg 0,17 0,26 0,13 006 036 -003 001 030 -008 -0,17
Ca 0,14 0,04 0,24 010 0,29 0,22 -0,09 027 017 0,33
Cl -0,07 -0,34 -041 -042 0,12 005 062 08 -015 0,20
so4 0,14 0,26 -066 -027 -005 018 -0,08 0,69 -0,09 0,23
SOR 0,04 -0,05 042 -008 007 -031 -040 -047 -0,27 -0,37

Razem ZI.1 Z1.2 Z1.3 Zl.4 Razem  ZI1 ZI.2 Z1.3 Zl.4

Tlen rozpuszczony [mg dm®] Przewodnictwo elektrolityczne [uS cm™]
spC -0,18 -080 -060 0,76 -0,23
Pog -0,39 -0,73 -0,06 0,07 -0,57 041 061 -0,43 0,01 -0,02
Nog -0,09 -045 0,31 0,44 -055 035 047 -0,04 0,08 0,60
Z0 -0,15 -055 0,42 -0,21 -0,24 -0,02 0,34 -0,66 -0,35 -0,29
ZwWOo -0,11 0,13 0,38 0,05 -0,53 015 -0,00 -047 0,07 -0,33
PO4 -0,19 0,23 0,13 -0,52 -0,57 0,22 0,05 -0,28 -0,65 0,06
NO3 0,13 0,29 0,74 -0,62 -0,27 0,10 0,02 -0,64 -0,26 0,13
NO2 0,18 0,34 0,33 0,03 036 011 -050 -0,66 -0,29 -0,07
NH4 0,08 0,15 0,15 0,23 026 022 -003 -041 -0,29 -0,15
Na -024 -045 -054 0,14 -0,49 0,78 0,85 0,27 0,22 0,22
K -0,05 0,27 0,19 -001 -0,86 0,72 -0,19 -048 -0,30 0,01
Mg -0,18 -0,41 0,16 -0,01 -0,51 046 0,71 -0,20 -0,20 0,38
Ca -0,05 0,34 -0,06 001 -041 020 -015 -0,33 -0,18 -0,17
Cl -0,0 -0,07 -0,17 066 -0,38 0,74 0,42 0,03 049 044
SO4 0,03 0,19 0,36 0,24 -0,18 049 -0,06 -0,09 0,37 -0,26
SOR 0,03 -0,32 0,01 0,25 027 034 -004 -040 0,16 -0,07
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Nog
Z0
ZWO
PO4
NO3
NO2
NH4
Na

Mg
Ca
Cl
SO4
SOR

ZWO
PO4
NO3
NO2
NH4
Na

Mg
Ca
Cl
S04
SOR

NO3

NO2

NH4
Na

Mg

Ca

Cl
SO4
SOR

Razem

0,43
0,42
0,50
0,16
0,03
0,13
0,01
0,51
0,42
0,20
0,20
0,42
0,21
0,12

Razem

0,65
0,12
0,01
0,20
0,19
0,15
0,20
0,06
0,00
0,16
0,07
0,07

Razem

0,31
0,27
0,27
0,45
0,45
0,64
0,21
0,39
0,33
-0,12

Zl.1 Zl.2 ZL.3
Fosfor ogélny [mg dm™]
0,65 0,11 0,37
0,31 0,40 0,59
-0,19 043 0,71
-0,25 0,20 -0,06
-0,26 0,40 -0,15
-0,60 0,51 0,08
-0,53 0,36 0,01
0,35 0,13 0,66
-0,22 0,03 0,23
0,15 -0,13 0,00
-0,72 0,21 0,51
0,07 -0,05 0,48
-0,18 -0,15 -0,14
0,45 -0,02 -0,17
ZIl.1 Zl.2 Zl.3
Zawiesina ogélna [mg dm™]
0,42 0,82 0,66
0,18 -0,09 0,06
-0,15 0,65 0,14
-0,12 0,45 0,36
0,18 0,63 0,36
0,17 -0,18 0,14
0,29 0,17 0,15
0,22 0,17 -0,16
-0,36 0,08 0,15
0,04 0,27 0,00
0,24 0,48 -0,52
0,35 0,19 0,27
ZI.1 Zl.2 Z1.3
Fosforany [mg P-PO, dm™®]
0,44 0,18 0,40
0,15 0,50 0,06
0,52 0,13 0,04
0,33 0,17 0,01
0,80 0,69 0,38
0,39 0,27 0,61
0,22 0,22 0,18
-0,01 0,22 -0,20
0,66 -0,07 0,16
-0,23  -0,49 -0,20

Zl.4

0,41
0,22
0,69
0,25
-0,10
-0,32
-0,41
0,34
0,71
0,09
0,46
0,13
-0,06
-0,03

Zl.4

0,50
0,35
-0,50
0,06
-0,12
0,08
0,37
0,08
-0,08
-0,19
-0,01
0,08

Zl.4

-0,10
0,14
0,22
0,82
0,64
0,72
0,24
0,36
0,06
-0,09

Razem ZI.1 Z1.2
Azot ogoélny [mg dm™]
0,07 -0,10 -0,01
0,21 0,06 0,02
-0,02 -0,25 -0,50
0,07 0,17 0,15
0,04 -0,44 0,13
-0,10 -0,38 -0,13
0,34 029 -054
0,14 -0,25 -0,52
0,08 015 -0,33
-0,01 -0,10 -0,15
029 -0,13 -0,39
0,01 -0,19 0,01
0,17 0,14 0,22
Razem ZI.1 Z1.2

Z1.3

0,20
0,22
-0,13
-0,47
0,57
0,30
0,21
0,01
-0,25
0,29
0,47
-0,31
0,29

Z1.3

Zl.4

-0,07
0,31
0,25
-0,14
-0,21
-0,15
0,30
0,36
0,15
0,06
0,24
-0,42
-0,25

Zl.4

Zawieszony wegiel organiczny [mg dm™]

0,06
0,30
0,00
0,18
0,33
0,34
0,13
0,25
0,33
0,28
-0,12

Razem

0,12
0,14
0,16
0,14
0,35
0,17
0,12
0,46
-0,17

0,15
0,53
-0,07
0,29
0,05
0,40
0,12
0,08
-0,02
0,26
0,03

Zl.1

-0,09
0,03
0,16
0,58
0,39
0,33
-0,28
0,61
-0,27

-0,08
0,70
0,34
0,75
0,06
0,06
0,02
0,26
0,31
0,42
-0,10

Z1.2

0,57
0,53
-0,36
0,07
0,22
0,15
-0,08
0,23
-0,08

-0,35
0,11
0,05
-0,05
0,38
0,29
-0,21
0,24
0,28
-0,06
-0,13

Z1.3

Azotany [mg N-NOs dm?]

0,03
-0,20
0,17
0,01
0,31
-0,02
-0,15
0,20
-0,24

0,13
-0,15
-0,41
-0,28
0,17
0,62
0,02
0,19
0,07
0,05
-0,28

Zl.4

0,01
0,22
0,04
0,07
0,31
0,51
0,31
0,79
-0,04
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NH4
Na

Mg

Ca

Cl
SO4
SOR

Razem

0,62
0,15
0,28
0,09
0,42
0,17
0,11
0,11

Zl.1

Azotyny [mg N-NO, dm™®]

0,64
-0,23
0,29
-0,06
0,38
-0,18
0,23
0,01

Z1.2 Z1.3
059 0,73
-0,13 0,19
0,26 0,02
0,20 -0,13
0,40 0,51
0,17 0,22
-0,13  -0,52
0,03 0,15

Zl.4

0,83
-0,17
-0,22
0,02
0,05
-0,04
0,28
0,30

Razem

Zl.1

Zl.2

Z1.3

Zl.4

Jony amonowe [mg N-NH; dm™]

0,25
0,33
0,23
0,43
0,35
0,24
0,01

0,25
0,38
0,27
0,46
0,22
0,14
-0,11

0,27
0,24
0,09
0,50
0,52
0,17
-0,13

-0,03
0,05
0,17
0,27
0,22
-0,38
0,22

0,03
-0,21
0,19
0,13
0,19
0,36
-0,13
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