
Wprowadzenie

Ścieki zawierają substancje wysoko reak-
tywne chemicznie i biologicznie, co sprawia, że 
kanalizacja jest reaktorem, gdzie zachodzą 

przemiany tych związków [1]. W trakcie trans-
portu ścieków występują znaczące zmiany ilości 
i  jakości związków organicznych oraz tlenu, 
azotanów i siarczanów [2]. Znanym i powszech-
nie występującym efektem przemian biochemicz-

nych w  ściekach, a  zarazem niebezpiecznym, 
jest powstawanie gazowej formy siarkowodoru 
[3]. Problemy z  wydzielającym się ze ścieków 
siarkowodorem, są przedmiotem licznych badań 
i  prac od początku ubiegłego wieku. Gaz ten 
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Znanym i powszechnie występującym efektem przemian biochemicznych w ściekach, a zarazem niebezpiecznym, jest powstawanie 
gazowej formy siarkowodoru. Siarkowodór jest uznawany za główną przyczynę odorów i korozji w systemach kanalizacyjnych. 
Mimo wielu lat badań, kwestie te pozostają kosztownymi i nie rozwiązanymi problemami. Przeanalizowano modele służące do pro-
gnozowania przyrostu stężenia siarczków na końcu rurociągu tłocznego. Celem badań było przetestowanie skuteczności przewidy-
wania wybranych modeli empirycznych na danych uzyskanych w eksperymencie laboratoryjnym. Przeprowadzono doświadczenie 
laboratoryjne, którego istotą było odzwierciedlenie sposobu pracy kanalizacyjnych rurociągów ciśnieniowych. W tym celu powstało 
stanowisko doświadczalne o skali „wielkolaboratoryjnej”, o pojemności ok. 80 dm3 i długości rurociągu 28,65 m. W doświadczeniu 
wykorzystywano ścieki mechanicznie oczyszczone, pochodzące z miejskiej oczyszczalni ścieków. Porównano wyniki przyrostów stę-
żeń siarczków w ściekach, uzyskane w czasie eksperymentu, z przewidywaniami wynikającymi z zastosowania wybranych modeli. 
Większość wykorzystanych modeli wielokrotnie zawyżyło wyniki w porównaniu z obserwacjami. Jedynie modele Hvitveda-Jacobse-
na i in. oraz Nielsena i in. generowały wyniki o podobnym rzędzie wielkości, jednak nie w całym zakresie obserwacji. Model EPA 
poddano kalibracji poprzez dostosowanie stałej M, do otrzymanych wyników w eksperymencie, za pomocą metody najmniejszej 
sumy kwadratów. Otrzymana stała jest znacznie mniejsza niż sugerują autorzy modelu. Opracowano własne równanie, kierując się 
nieco odmiennymi założeniami. Założono nieliniowy wpływ czasu zatrzymania na przyrost stężenia siarczków. Otrzymany model jest 
istotny statystycznie, ale nie ma znaczącej dokładności. Powstał także na stosunkowo niedużej próbie danych. Nie mniej stanowi on 
próbę przedstawienia zagadnienia prognozowania stężenia siarczków z nieco innej strony.
Słowa kluczowe: kanalizacja ciśnieniowa, siarkowodór, korozja betonu

The formation of hydrogen sulphide is a well-known, common and dangerous effect of biochemical transformations in wastewater. 
Hydrogen sulphide is recognised as a major cause of odour and corrosion in sewer systems. Despite years of research, these issues 
remain costly and unresolved problems. Models for predicting the increase in sulphide concentration at the end of the discharge 
pipeline were analysed. The aim of the study was to test the predictive performance of selected empirical models on data obtained in 
a laboratory experiment. A laboratory experiment was carried out, the essence of which was to reflect how sewer pressure pipelines 
work. For this purpose, a ‘large-laboratory’ scale test bed was set up, with a capacity of several tens of litres and a pipeline length of 
28.65 m. The experiment used mechanically treated wastewater from a municipal wastewater treatment plant. The results of the 
increments in effluent sulphide concentrations obtained during the experiment were compared with the predictions resulting from the 
selected models. Most of the models used repeatedly overestimated the results compared to observations. Only the models of Hvitved-
Jacobsen et al. and Nielsen et al. generated results of a similar order of magnitude, but not over the entire range of observations. The 
EPA model was calibrated by adjusting the constant M, according to the results obtained in the experiment, using the least sum of 
squares method. The resulting constant is much smaller than suggested by the model authors. An equation of its own was developed, 
following slightly different assumptions. A non-linear effect of retention time on the increase in sulphide concentration was assumed. The 
resulting model is statistically significant but does not have considerable accuracy. It was also created on a relatively small sample of 
data. It is no less an attempt to present the issue of sulphide concentration forecasting from a slightly different angle.
Keywords: pressure sewerage system, hydrogen sulphide, concrete corrosion
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 W 
uważany jest za główną przyczynę odorów 
i korozji w systemach kanalizacyjnych [4]. 

W  systemach kanalizacyjnych, w  czasie 
przepływu ścieków, na ściankach przewodów 
kanalizacyjnych wytwarza się biofilm. Siarko-
wodór powstaje w wyniku przemian beztleno-
wych, w  procesie rozkładu związków orga-
nicznych oraz rozkładu siarczanów, które po-
wszechnie występują w ściekach [5], [6]. Bak-
terie redukujące siarczany przetwarzają zwią-
zaną siarkę do postaci zredukowanej (-2), 
w warunkach beztlenowych. Następnie siarka 
przenika z biofilmu do ścieków, gdzie w zależ-
ności od pH tworzy siarkowodór (H2S), jon HS 

– lub S2-. Powstające formy siarki (II) są trans-
portowane ze ściekami. W kanalizacji ciśnie-
niowej, siarkowodór wydziela się w  postaci 
gazowej w studni rozprężnej, gdzie następuje 
wymieszanie ścieków z powietrzem. Emitowa-
ny ze ścieków siarkowodór powoduje odory 
oraz korozję betonu i elementów metalowych. 

Jako główne czynniki wpływające na po-
wstawanie siarkowodoru wymieniane są [7], 
[8], [9], [10], [11]:
l	 wysokie wartości BZT5 , ChZT;
l	 wysoka temperatura;
l	 turbulentność przepływu (kanalizacja gra-

witacyjna);
l	 długi czas zatrzymania ścieków w  ukła-

dzie;
l	 mała ilość tlenu rozpuszczonego w  ście-

kach;
l	 mała prędkość przepływu ścieków (kanali-

zacja grawitacyjna);
l	 niskie pH ścieków.

Wysokie stężenie siarczanów w  ściekach 
nie jest czynnikiem warunkującym szybkość po-
wstawania siarkowodoru i zjawisk korozyjnych 
[12], ponieważ zjawiska te zachodzą przy sto-
sunkowo niskich stężeniach, a wyższe stężenia 
nie wpływają na szybkość tworzenia siarczków 
w  biofilmie. W  raporcie EPA oszacowano, że 
stężenie siarczanów może być czynnikiem limi-
tującym szybkość powstawania H2S, gdzieś 
w przedziale 20 – 100 mg/dm3. Inni badacze 
podają jako wartość limitującą 10 mg/dm3 [13] 
lub zakres 5 – 15 mg/dm3 [14].

Korozja siarczanowa związana jest z wy-
stępowaniem biogenicznego kwasu siarkowe-
go (VI). Biorą w  niej udział głównie bakterie 
redukujące siarczany oraz bakterie utleniające 
siarkę. Wydzielający się ze ścieków H2S, roz-
puszcza się w wilgoci na ściankach studni ka-
nalizacyjnych i  tam jest utleniany do kwasu 
siarkowego [7]. Kwas siarkowy wchodzi w re-
akcję ze składnikami betonu powodując koro-
zję[15]. W wyniku tej reakcji powstają trudno 
rozpuszczalne sole, które pod wpływem kry-
stalizacji zwiększają swoją objętość i powodu-
ją pęknięcia oraz obniżenia spójności beto-
nu[16]. Pomimo szeroko zakrojonych badań, 
biokorozja pozostaje kosztowną i  nierozwią-
zaną kwestią z  ograniczonym wpływem na 
rzeczywiste praktyki budowlane [17].

Badano wiele technologii, których zastoso-
wanie ma ograniczać powstawanie siarkowo-

doru i korozję. Można je podzielić na prewen-
cyjne i minimalizujące skutki [18]. W literaturze 
przedmiotu zidentyfikowano co najmniej 20 
metod stosowanych w  tych celach [4], [19], 
[20]. Strategie ograniczania powstawania siar-
kowodoru i korozji siarczanowej powinny być 
dokładnie przemyślane, biorąc pod uwagę 
charakterystykę ścieków, układ sieci kanaliza-
cyjnej, a także sposób pracy oczyszczalni ście-
ków, która znajduje się na końcu układu [21]. 

Znaczące problemy związane z występo-
waniem siarkowodoru doprowadziły do roz-
woju modeli prognozujących powstawanie 
H2S, co jest istotne zarówno z punktu widzenia 
procesu projektowania jak i eksploatacji [22]. 

Celem niniejszych badań było przetesto-
wanie skuteczności przewidywania wybranych 
modeli empirycznych na danych uzyskanych 
w eksperymencie laboratoryjnym. 

Modele służące do 
prognozowania stężenia 
siarkowodoru

W tabeli 1 przedstawiono równania opi-
sujące powstawanie siarkowodoru w  rurocią-
gach tłocznych. Zostały one przekształcone, 
podobnie jak przedstawił to Dąbrowski W. 
[23] tak, aby wynikiem był przyrost stężenia 
siarczków w ściekach, po czasie zatrzymania 
ścieków, na końcu rurociągu tłocznego.

W  tabeli 1 wprowadzono następujące 
oznaczenia:
ΔS	 –	 przyrost stężenia siarczków, g/m3

COD	–	 wartość ChZT, g/m3

CODs	 –	wartość ChZT rozpuszczone,  
g/m3

T	 –	 temperatura, °C
th	 –	 czas zatrzymania, h
A	 –	 powierzchnia biofilmu, m2

V	 –	 objętość rurociągu, m3

M	 –	 stała wyznaczana empirycznie, m/h, 
jako wyjściową wartość EPA zaleca 
przyjąć 1.

a	 –	 stała
		  a  = 0,0015 dla ścieków bytowych 

w Danii
		  a = 0,003 dla ścieków komunalnych 

i przemysłowych
		  a  = 0,006 dla ścieków głównie 

z przemysłu spożywczego
a’	 –	 stała
		  a’ = 0,001 – 0,002 dla ścieków byto-

wych w Danii
		  a’ = 0,003 – 0,006 dla mieszaniny 

ścieków bytowych i przemysłowych
		  a’ = 0,007 – 0,01 dla ścieków głównie 

z przemysłu spożywczego
a1	 –	 stała, a1 = 0,041
b1	 –	 stała, b1 = 0,13
SSO4	 –	 długoterminowe stężenie siarczanów 

(zakres stosowalności równania 
wynosi 5 – 30 mg/dm3)

SSCOD	 – długoterminowa wartość ChZT roz-
puszczone, mg/dm3 (zakres stosowal-
ności równania 100 – 500 mg/dm3)

BOD	–	 wartość BZT5 , g/m3

D – średnica kanału, m
v – prędkość przepływu, m/s

Prezentowane w tabeli 1 modele progno-
zujące przyrost stężenia siarczków, uzależnia-
ją ich produkcję głównie od wartości chemicz-
nego zapotrzebowania tlenu (ChZT) lub bio-
chemicznego zapotrzebowania tlenu (BZT5) 
w  ściekach oraz w  znaczącym stopniu od 

temperatury. We wszystkich równaniach pro-
dukcja siarczków jest stała w czasie, co ozna-
cza, że im dłuższy czas przetrzymania ścieków 
w układzie, tym proporcjonalnie więcej siarko-
wodoru. Agencja Ochrony Środowiska USA 
(EPA) podała [26], że od 10% do 20% siarki 
dwuwartościowej jest zazwyczaj związana 
w postaci siarczków żelaza. Według Dąbrow-
skiego W. [23], wartość ta powinna być zmie-
rzona i odjęta od emisji obliczonej za pomocą 
równań empirycznych.

Wyniki generowane przez równania mają 
pewne ograniczenia wynikające z  warunków 

Tabela 1. Wzory empiryczne służące do prognozowania stężenia siarkowodoru
Table 1. Empirical formulas used to predict the concentration of hydrogen sulphide

Wzór Źródło Nr równania

Harlina i in. 2011 [24] (1)

Pomeroy i Parkhust 1977 [25] (2)

EPA 1985 [26] (3)

Elamleh i in. 1998 [27] (4)

Boon i Lister 1975 [28] (5)

Alani i in. 2014 [22] (6)

Hvited-Jacobsen i in. 
1988 [14] (7)

Nielsen i in. 1998 [6] (8)

Sun i in. 2018 [29] (9)
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w jakich prowadzone były eksperymenty. Rów-
nanie 1 powstało w oparciu o wyniki uzyskane 
w Malezji, gdzie panują wysokie temperatury 
(ok. 29°C). Model laboratoryjny miał bardzo 
małą skalę i  nie wytwarzano w  nim biofilmu. 
Ścieki przetrzymywano w laboratoryjnych kol-
bach o pojemności 250 ml. W przypadku in-
nych prac często nie podawano warunków 
prowadzenia eksperymentu. Równania są 
przekształcone tak, aby wyznaczyć stężenie 
dla całkowicie wypełnionych przewodów, jed-
nak większość z przedstawionych równań nie 
powstała w oparciu o badania na rurociągach 
tłocznych. W badaniach Elmaleh S. i in. badany 
kolektor był wypełniony w całości, jednak prze-
pływ odbywał się w sposób grawitacyjny [27]. 
Model opracowany przez Sun J. i  in. [29] ma 
ograniczenie związane z  zawartością siarcz-
ków w ściekach (5-30 mg/dm3). W typowych 
ściekach stężenia są zdecydowanie wyższe 
i wynoszą od 40 do 200 mg/dm3 [19]. 

Inne podejście zaproponowali Shokri R. 
i  in. [30]. Opracowany przez autorów model 
Z  służy określaniu ryzyka wystąpienia siarko-
wodoru i korozji siarczanowej: 

	 � (10)

gdzie:
Q	 –	 przepływ ścieków
S	 –	 spadek przewodu
P	 –	 obwód zwilżony
B	 –	 szerokość powierzchni wody w kanale 

W tabeli 2 przedstawiono ryzyko powsta-
wania siarkowodoru w zależności od wartości 
Z [30].

Tabela 2. Przedział wartości Z i związane z tym 
ryzyko powstawania siarkowodoru.
Table 2. Z-score range and associated risk of 
hydrogen sulphide formation.

Przedział wartości 
Z Ryzyko powstawania H2S

do 5 000 Nie ma ryzyka powstawania H2S

5 000 – 1 0000 Możliwe powstawanie H2S

10 000 – 25 000 Wysokie prawdopodobieństwo 
powstawania H2S

Powyżej 25 000 Gwarantowane powstawanie H2S

Model ten jednak dotyczy kanalizacji gra-
witacyjnej, dlatego nie został uwzględniony 
w dalszych rozważaniach.

Badania dotyczące powstawania siarko-
wodoru w kanalizacji ciśnieniowej na rzeczywi-
stych system kanalizacyjnych zostały wykonane 
przez Nielsena P. i in. [31] oraz Hvitveda-Jacob-
sena T. i in. [14]. Zamiast wartości ChZT lub BZT5 
posłużyli się oni w swoim modelu ChZT rozpusz-
czonym (ChZTr). W  wyniku prac terenowych 
i laboratoryjnych opracowali oni równanie (8). 
W pracach tych nie podano jakie występowały 
czasy zatrzymania ścieków w rurociągach. Ba-
dania laboratoryjne były prowadzone na ście-
kach rzeczywistych, ale ich objętość była nie-
wielka i  wynosiła 250 ml. Po około 10 latach 
Nielsen P. i  in. [6] podjęli próbę zastosowania 

opracowanych modeli w innym systemie kanali-
zacyjnym. W  wyniku tych prac zmodyfikowali 
oni nieco swoje równanie do postaci (9).

Próbę przewidywania stężeń siarczków 
w ściekach, w rurociągach ciśnieniowych prze-
prowadzili również Bertran de Lis F. i  in. [32]. 
Wyniki uzyskane przez nich za pomocą modeli 
miały podobny rząd wielkości do obserwowa-
nych wartości w 4 rurociągach. Jednak dla in-
nych 3 analizowanych układów wyniki różniły 
się nawet kilkukrotnie. W pracy tej nie podano 
szczegółowych parametrów tych rurociągów. 

Według przedstawionych modeli stężenie 
siarkowodoru w ściekach uzależnione jest także 
od stosunku powierzchni biofilmu do objętości 
ścieków w rurociągu. Bazując na analizie wyko-
nanej przez Alaniego A. i in. [22] (rys. 1), wyko-
nano obliczenia dla różnych średnic rurocią-
gów, zakładając taki sam czas zatrzymania 

ścieków. Dla średnic przewodów do ok. 0,5 – 
0,6 m stężenie szybko maleje wraz ze wzrostem 
średnicy. Powyżej tej średnicy stężenia zmniej-
szają się znacznie wolniej. Dla małych średnic, 
typowych dla kanalizacji tłocznej, rzędu 75 – 
160 mm, stężenia są bardzo duże sięgając setek 
miligramów na litr, co nie znajduje odzwiercie-
dlenia w badaniach przedstawionych w literatu-
rze przedmiotu oraz badaniach własnych. Ob-
serwowane w  badaniach stężenia siarczków 
zwykle nie przekraczają 30 mg/dm3. W prze-
glądzie literatury wykonanym przez Zhang L. 
i  in. [19] sprawdzono skuteczność 14 różnych 
metod ograniczania powstawania siarkowodo-
ru. Najwyższe stężenia przedstawione w  tej 
pracy wynosiły ok. 70 mg/dm3.

W  celu skuteczniejszego prognozowania 
przemian ścieków Hvitved-Jacobsen T. i in. opra-
cowali model WATS (Wastewater Aerobic/
Anaerobic Transformations in Sewers) [33], [34]. 
Model ten bazuje na równaniach bilansu masy. 
Ze względu na stopień złożoności nie jest jesz-
cze postrzegany jako gotowy do implementacji 
w  programie symulacyjnym. Stanowi raczej 
matematyczną koncepcję zjawisk związanych 
z przemianą węgla, azotu i siarki, który trzeba 
dostosować do konkretnych potrzeb [35]. 
W obecnej formie nie jest możliwe jego zastoso-
wanie do dowolnej zlewni, wykorzystując usta-
lone wartości poszczególnych parametrów, co 
spowodowane jest ekstremalnym skomplikowa-
niem zagadnienia przemian ścieków w kanali-
zacji [1]. Według autorów modelu, rozwiąza-

niem jest jego rozwój jako elastycznego, kon-
ceptualnego modelu, a w przyszłości jako na-
rzędzia prognostycznego. Obecnie zastosowa-
nie i  kalibracja modelu wymaga znaczących 
ilości danych i nakładu pracy, co czyni go nie-
użytecznym w praktyce inżynierskiej. 

Alternatywnym rozwiązaniem dla WATS 
jest model SeweX opracowany przez Sharmę K. 
i in. [36], [37]. Zmaga się on aktualnie z podob-
nymi wyzwaniami i  nie jest gotowy do imple-
mentacji.

Opis eksperymentu 
laboratoryjnego

Założenia eksperymentu
Zaplanowany eksperyment polegał na mo-

delowaniu warunków jakie panują w układzie 
kanalizacji ciśnieniowej, uwzględniając kilka 

dodatkowych założeń. Badania prowadzono 
na ściekach rzeczywistych, ale mechanicznie 
oczyszczonych. Ścieki pobierano z oczyszczal-
ni ścieków „Pomorzany” w Szczecinie, z kanału 
prowadzącego z  osadnika wstępnego do ko-
mór osadu czynnego. Dzięki temu pobierano 
ścieki o uśrednionym składzie, pozbawione du-
żych zanieczyszczeń, które mogłyby spowodo-
wać awarię układu laboratoryjnego. Przepro-
wadzono eksperyment w skali wielkolaborato-
ryjnej, składający się ze zbiornika początkowe-
go o  pojemności 43 litrów oraz rurociągu 
o średnicy wewnętrznej 39 mm i długości 28,65 
m. Taka skala modelu pozwoliła na uzyskanie 
powierzchni biofilmu ok. 3,6 m2. Do stanowiska 
podawano ok. 80 dm3 ścieków dla każdej serii 
badawczej. 

Bazując na założeniu, że siarkowodór 
powstaje głównie w  biofilmie [20], właściwe 
badania poprzedzono rozruchem instalacji, 
który polegał na wytwarzaniu biofilmu na 
ściankach przewodu. Odnosząc się do badań 
Nielsena A. i  in.[38] ustalono minimalny czas 
rozruchu biologicznego na 2 miesiące. 
W praktyce trwał on około 4 miesiące. 

Budowa i sposób działania 
stanowiska badawczego

Schemat stanowiska badawczego przed-
stawiono na rys. 2.

Stanowisko składało się z czterech głów-
nych elementów: zbiornika początkowego (1), 

Rys. 1 
Stężenie siarczków w  ściekach 
w  zależności od średnicy ruro-
ciągu, obliczone wybranymi 
wzorami empirycznymi (źródło: 
opracowanie własne na pod-
stawie [22])
Fig. 1 Sulphide concentration in 
wastewater depending on 
pipeline diameter, calculated 
using selected empirical formu-
lae (source: own elaboration 
based on [22])
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pompy (2), rurociągu tłocznego (3) oraz zbior-
nika końcowego (4) pełniącego funkcję studni 
rozprężnej. Ze zbiornika B wyprowadzono 
wylot poprzez rozdzielacz (7) albo do kanali-
zacji (5) albo z powrotem do zbiornika począt-
kowego (6). W  tym drugim przypadku ścieki 
krążyły w  układzie zamkniętym. Rozdzielacz 
był układem zaworów i trójników, który umoż-
liwiał odpowiednie kierowanie ścieków lub 
pobór próbki do analiz. Na końcu rurociągu 
tłocznego umieszczono trójnik, w którym znaj-
dowała się sonda tlenowa (8). Siarkowodór 
był emitowany do powietrza w  zbiorniku B, 
gdzie zlokalizowano sondę H2S (9), która 
umożliwiała ciągły pomiar stężenia gazu. Po 
zakończeniu pomiaru, gazy były wyprowa-
dzane z komory i oczyszczane. Pierwszy ele-
ment tego układu stanowiła dmuchawa (10), 
z którego doprowadzono przewód powietrza 
do dolnej części zbiornika B. W górnej części 
zbiornika znajdował się wylot podłączony do 
płuczki gazów. Dmuchawa wtłaczała powie-
trze do komory powodując wydmuchanie ga-
zów wyemitowanych ze ścieków do płuczki 
gazów, gdzie były oczyszczane. Zastosowano 
4-stopniową płuczkę: 1 – pusta płuczka awa-
ryjna, 2 – 0,1 molowy roztwór NaOH, 3 – 
0,1 molowy roztwór H2SO4, 4 – granulowany 
węgiel aktywny. Z płuczki gazów, oczyszczo-
ne powietrze trafiało do pomieszczenia labo-
ratorium. Na wylocie płuczki prowadzono 
kontrolę przepływu za pomocą rotametru. Uzu-
pełnienie stanowiska stanowił układ sterująco-
-pomiarowy (13), który zbierał dane z  sond 
oraz sterował pracą pompy i dmuchawy. 

Rys. 3 przedstawia fragment stanowiska 
badawczego.

W czasie badań układ pracował według 
następującego schematu:

Faza 1 – włączenie pompy. Przez cały 
czas trwania badań pompa pracowała z taką 
samą wydajnością oraz przez taki sam czas 
w  każdym pojedynczym cyklu. Doświadczal-
nie ustalono czas pracy pompy jako 126 s. 

Faza 2 – przerwa. Miała na celu ustabili-
zowanie stężenia siarkowodoru po fazie tło-
czenia ścieków. Ustalono czas przerwy jako 
2,5 minuty. Maksymalne stężenie zaobserwo-
wane w tym czasie, przyjmowano jako stęże-
nie uzyskane w danym cyklu.

Faza 3 – przedmuch komory rozprężnej 
i usunięcie gazów. Po ustalonym czasie włącza-
ła się dmuchawa w celu przedmuchu zbiornika 
B i oczyszczenia gazów w płuczkach. Dmucha-
wa powinna pracować, aż stężenie H2S w ko-
morze osiągnie wartość 0 ppm. W  praktyce 
ustalono czas przedmuchu jako 12 minut.

Faza 4 – postój. Po zakończonym prze-
dmuchu następowała przerwa, aż do kolejnego 
załączenia pompy. Czas trwania tej fazy zale-
żał od założonego czasu zatrzymania ścieków 
w rurociągu i wynosił od 15 minut do ok. 12h. 

Ustalone czasy trwania faz od 1 do 3 po-
zostały niezmienne przez cały okres badań we 
wszystkich seriach pomiarowych. W zależności 
od założonego czasu zatrzymania ścieków 
w rurociągu, zmieniano czas przerwy pomiędzy 
kolejnymi włączeniami pompy – faza 4. Im 
dłuższy czas postoju, tym dłuższy czas zatrzy-
mania uzyskiwano. W tabeli 3 zestawiono obli-
czone czasy trwania cykli pracy oraz czasy po-
stojów pompy w  zależności od założonego 
czasu zatrzymania ścieków. Ustalono, że dla 
każdego czasu zatrzymania ścieków ilość włą-

czeń pompy i czas pracy pompy powinien być 
taki sam. Dzięki temu można założyć, że pomia-
ry stężenia siarkowodoru odbywały się dokład-
nie w ten sam sposób za każdym razem. Przyję-
to, że pompa będzie włączać się 8 razy. Ilość 
ścieków przetłoczona w  każdym cyklu pracy 
wynosiła ok. 4,3 dm3. Wydajność pompy wy-
nosiła 0,034 dm3/s, a prędkość przepływu ok. 
0,03 m/s.

Tabela 3. Obliczone czasy trwania cykli pracy 
oraz czasy postojów pompy
Table 3. Calculated duty cycle times and pump 
off times

Założony 
czas  

zatrzymania 
ścieków

Czas  
między 

załączenia-
mi pompy

Czas postoju 
między 

załączenia-
mi pompy

Czas 
przerwy 
(faza IV)

[h] [min] [h:min:s] [h:min:s]

4 30 0:27:54 0:15:54

8 60 0:57:54 0:45:54

12 90 1:27:54 1:15:54

16 120 1:57:54 1:45:54

24 180 2:57:54 2:45:54

36 270 4:27:54 4:15:54

48 360 5:57:54 5:45:54

96 720 11:57:54 11:45:54 

Badania podzielono na 2 etapy: etap 
podstawowy oraz etap sprawdzający. Badano 
czasy zatrzymania ścieków w rurociągu tłocz-
nym: 4, 8, 12, 16, 24, 48 oraz 96h. W każdej 
serii odpowiadającej danemu czasowi zatrzy-
mania oznaczano wartość ChZT ścieków do-
prowadzonych do reaktora, pH, stężenie 
siarczków. Kontrolnie badano również stężenie 
siarczanów, aby stwierdzić, czy zgodnie z lite-
raturą, nie będą one substancją limitującą pro-
ces tworzenia siarkowodoru. W studni rozpręż-
nej mierzone było stężenie siarkowodoru 
w  postaci gazowej oraz oznaczano stężenie 
siarczków po przepłynięciu ścieków przez re-
aktor. Prace prowadzone były od czerwca 
2021 do października 2022.

Metodyka wykonywanych 
oznaczeń i pomiarów

1.	 Pomiar stężenia siarkowodoru w  powie-
trzu
Głowica G1-ID
Metoda pomiaru: elektrochemiczna
Pomiar w sposób ciągły, dane przesyłane 

do komputera, zapis wyniku co 1s.
Zakres pomiarowy: 0-1000 ppm, dokład-

ność ± 1% zakresu pomiarowego
2.	 Temperatura ścieków w zbiorniku A

Czujnik typu DS18B20 (półprzewodniko-
wy)

Pomiar w sposób ciągły, dane przesyłane 
do komputera, zapis wyniku co 1 s.

Zakres pomiarowy: od – 55°C do 125°C, 
dokładność ± 0,5°C
3.	 Chemiczne zapotrzebowanie tlenu (ChZT)

Oznaczenie wykonywane metodą dichro-
mianową, zgodnie z  Normą PN-ISO 
6060:2006. 

Rys. 2 
Schemat stanowi-
ska badawczego 
Fig. 2 Scheme of 
laboratory model

Rys. 3 
Fragment stanowiska badaw-
czego 
Fig. 3 A section of the labora-
tory installation
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4.	 Stężenie siarczków w ściekach
Testy Spectroquant S2 – 1.14779.0001; 

metoda analogiczna do ISO 10530 oraz DIN 
38405-26

Metoda pomiaru: fotometryczna.
Zakres pomiarowy: 0,02–1,5 mg/dm3

5.	 pH ścieków
Elektroda pH Intellical PHC301 z  mierni-

kiem HACH HQ40d
Metoda pomiaru: element referencyjny 

z  możliwością napełniania, zgodne z  ASTM 
Method

D1293-83(90) i USEPA Method 150
Zakres pomiarowy: 0-14

6.	 Stężenie siarczanów w ściekach (kontrolnie)
Testy Spectroquant SO4

2 – 1.14791.0001 
oraz Testy Spectroquant SO4

2 – 1.02537.0001
Testy Spectroquant SO4

2 – 1.14791.0001
Metoda pomiaru: fotometryczna,
Zakres pomiarowy: 25-300 mg/dm3

Testy Spectroquant SO4
2 – 1.02537.0001

Metoda pomiaru: turbidyteryczna
Zakres pomiarowy: 5-300 mg/dm3

Wszystkie próbki do oznaczeń ścieków, 
były przechowywane w plastikowych pojemni-
kach o objętości 500 ml, w lodówce, w tempe-
raturze 4 °C i oznaczane w ciągu nie więcej 
niż 7 dni. Oznaczenie każdej próbki wykony-
wano w 3 powtórzeniach. 

Wyniki badań

W  tabeli 4 przedstawiono wyniki badań 
ścieków podawanych do instalacji oraz wyniki 
analizy stężenia siarczków po przepłynięciu 
ścieków przez układ po założonym czasie za-
trzymania. Badanie każdego czasu zatrzymania 
ścieków określono jako seria badawcza i ozna-
czono odpowiednią literą, w  celu identyfikacji 
próbek. Podstawowe oznaczenie literowe doty-
czą etapu podstawowego badań. Natomiast 
oznaczenie z symbolem ‘ – dotyczy serii spraw-
dzającej, gdzie powtarzano doświadczenia.

ChZT ścieków podawanych do reaktora 
mieściło się w zakresie od 269 do 598 mg/
dm3, średnia wartość była równa 416 mg/
dm3, a współczynnik zmienności wynosił 21%. 
Stężenie siarczków w ściekach było stosunko-
wo niewielkie i wynosiło od 0,06 do 0,94 mg/
dm3. Średnie stężenie wynosiło 0,26 mg/dm3, 
a współczynnik zmienności – 81%. Temperatu-
ra w czasie prowadzenia prac była mniej wię-
cej stała, równa temperaturze w pomieszcze-
niu laboratoryjnym i wyniosła ok. 21,5 ± 1 °C. 
Ścieki miały pH od 7,74 do 8,32. Na tej pod-
stawie można stwierdzić, że jakość ścieków 
pobieranych z  oczyszczalni nie zmieniała się 
znacząco w czasie prowadzenia badań. 

W  czasie badań kontrolnie sprawdzano 
poziom siarczanów w ściekach, aby określić, 
czy ich zbyt mała ilość nie jest czynnikiem limi-
tującym powstawanie siarczków i  H2S. Uzy-
skano stężenia siarczanów w zakresie 150 – 
266 mg/dm3, a więc wystarczająco, aby nie 
limitowały one procesu.

Po przepłynięciu przez reaktor ilość siarcz-
ków w ściekach zwykle znacząco się zwiększa-
ła. Najwyższe zaobserwowane stężenie wynosi-
ło 27,31 mg/dm3 , dla czasu zatrzymania ście-

ków 48 godzin. Po 4 godzinach przebywania 
w  rurociągu, w  serii podstawowej stwierdzono 
niewielki przyrost siarczków (ok. 0,1 mg/dm3), 
natomiast w  serii sprawdzającej, przyrost był 
bardziej znaczący i wynosił 6,73 mg/dm3. 

Wyniki uzyskane w  eksperymentach po-
służyły jako dane wejściowe do modeli pro-
gnozujących przyrost stężenia siarczków na 
końcu rurociągu tłocznego. Pozostałe dane do 
obliczeń zestawiono w tabeli 4.

Ponieważ w  czasie badań nie wykony-
wano oznaczeń BZT5 oraz ChZTr, przyjęto 
założenie, że wartości te wynoszą połowę 
wartości ChZT. Dla wyników przedstawionych 
w tabeli 3 obliczono średni przyrost stężenia 
siarczków dla kolejnych czasów zatrzymania. 

Wykonano obliczenia posługując się przed-
stawionymi modelami. Wyniki zestawiono 
w tabeli 6.

Jak wynika z  Tabeli 6, większość modeli 
wielokrotnie zawyża wyniki w  porównaniu 
z obserwacjami z badań laboratoryjnych. Dla 
czasu zatrzymania ścieków 4 godziny, uzyska-
no średnio 4 mg/dm3 przyrostu stężenia 
siarczków podczas, gdy modele prognozują 
od 7 do nawet 534 mg/dm3. Równanie Sun 
i  in. zostało opracowane w  warunkach, gdy 
stężenie siarczanów wynosiło 5-30 mg/dm3, 
tymczasem obliczenia prowadzono dla warto-
ści zwykle spotykanej w ściekach bytowych – 
150 mg/dm3. Najbliżej wyników uzyskanych 
w  eksperymencie są wartości generowane 
przez model Nielsena P. i in., ale powyżej 16 
godzin czasu zatrzymania ścieków, różnica 
między tym modelem a otrzymanymi wynikami 
zwiększa się. Dla czasu 96 godzin, model ten 
przewiduje 182 mg/dm3, podczas gdy obser-
wowano 17,9 mg/dm3.

Tabela 4. Wyniki badań właściwości ścieków w czasie badań
Table 4. Test results of sewage properties

Tabela 5. Dane wejściowe do obliczeń
Table 5. Input data for calculations

Lp. Seria Czas zatrzymania 
ścieków [h]

ChZT  
[mg/dm3]

Stężenie siarczków 
początkowe [mg/dm3]

Stężenie siarczków po 
czasie t [mg/dm3]

Temperatura 
[°C] pH [-]

1 B, t = 8h 8 466  – *  – * 20,2 7,9

2 C, t=4h 4 292 0,27 0,37 20,5 7,93

3 D, t=12h 12 441 0,06 18,97 20,5 8,1

4 E, t=16h 16 450 0,12 24,16 21,5 7,88

5 F, t=24h 24 354 0,15 20,50 21 7,95

6 G, t=36h 36 474 0,26 20,75 23 7,82

7 H, t=48h 48 372 0,28 27,31 21,5 7,75

8 I, t=96h 96 348 0,36 19,68 22 7,74

9 B’, t=8h 8 521 0,94 11,85 21,1 8,32

10 C’, t=4h 4 340 0,33 7,06 21,4 8,06

11 D’, t=12h 12 412 0,19 14,12 21,2 7,93

12 E’, t=16h 16 598 0,28 20,40 21,5 8,07

13 F’, t=24h 24 511 0,13 23,54 21,5 8,31

14 G’, t=36h 36 269 0,08 13,17 21,7 8,03

15 H’, t=48h 48 422 0,18 16,44 21,8 8,06

16 I’, t=96h 96 383 0,22 15,63 22,4 7,94

* w pierwszej serii badań (B) metodyka oznaczania siarczków okazała się niewłaściwa i prowadziła do zaniżonych wyni-
ków, w następnych seriach posługiwano się już zmodyfikowaną metodyką

Dane do obliczeń Wartość Jednostka

Długość rurociągu 28,65 m

Średnica rurociągu 0,039 m

Powierzchnia wewnętrzna 
rurociągu 3,51 m2

Objętość rurociągu 0,034 m3

Prędkość przepływu 0,03 m/s

Tabela 6. Wyniki obliczeń przyrostu stężenia siarczków ΔS w  mg/dm3, obliczone za pomocą 
wybranych modeli oraz wyniki uzyskane w  eksperymencie w  zależności od czasu zatrzymania 
ścieków w układzie
Table 6. Results of the calculation of the increase in sulphide concentration ΔS in mg/dm3, calculated 
using the selected models, and the experimental results as a function of the detention time of the 
wastewater in the system

Czas zatrzymania ścieków [h] 4 8 12 16 24 36 48 96

ΔS średnie – eksperyment 4,0 12,8 16,7 22,5 22,2 17,1 22,1 17,9

ΔS Harlina i in. 2011 207 535 716 1102 1480 2220 2916 5793

ΔS Pomeroy i Parkhust 1977 69 230 279 476 581 808 1096 2091

ΔS EPA 1985 70 234 284 483 589 820 1113 2123

ΔS Elmaleh i in. 1998 128 667 677 1387 1422 1729 2488 4411

ΔS Boon i Lister 1975 32 107 129 220 269 374 507 967

ΔS Alani i in. 2014 21 54 72 108 147 210 284 552

ΔS Hvitved-Jacobsen i in. 1988 7 19 25 40 52 76 101 198

ΔS Nielsen i in. 1998 7 18 24 37 49 69 95 182

ΔS Sun i in. 2018 534 1174 1698 2350 3404 4964 6701 13197
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Jednym z powodów, dla których obserwuje 

się tak znaczące różnice jest podejście do wpły-
wu czasu przebywania ścieków w rurociągu na 
przyrost stężenia siarczków. Większość z  pre-
zentowanych modeli opiera się na założeniu 
jednostkowej produkcji siarczków przez 1 m2 
powierzchni biofilmu w czasie 1 godziny. Skut-
kuje to założeniem liniowego przyrostu stężenia 
siarczków w czasie. W prezentowanych bada-
niach tendencja ta nie została potwierdzona. 
Obserwowano dynamiczny przyrost stężenia 
do czasu ok. 16-24 godziny, natomiast powyżej 
tego czasu przyrosty nie były już znaczące. 

Model EPA 1985 umożliwia dostosowanie 
stałej M, w zależności od uzyskanych danych 
i  w  ten sposób kalibrację modelu. Wykonano 
próbę dopasowania wartości M, badając 
sumę kwadratów odchyłek wartości generowa-
nych przez model o założonej wartości M od 
wyników uzyskanych w eksperymencie. W ten 
sposób wyznaczono wartość M jako 0,015, co 
jest znacznie mniejszą wartością niż propono-
wana przez autorów wartość 1. Najniższa 
wartość podawana przez autorów tego opra-
cowania wynosiła 0,05. Rys. 4 przedstawia 
wyniki uzyskane w eksperymencie oraz odpo-
wiadające im przewidywania za pomocą mo-
delu EPA, przy stałej M równej 0,015. Tak skali-
browany model nadal jednak generuje znaczą-
ce odchylenia od wartości obserwowanych, 
różnice są nawet kilkukrotne. 

Podobne obliczenia wykonano dla przy-
kładowego rurociągu tłocznego, o  długości 
1000 m, średnicy wewnętrznej 96,8 mm (jak 
dla rury PE 100, SDR 17). Temperatura ścieków 
– 14°C, ChZT równe 1600 mg/dm3, pręd-
kość przepływu 1 m/s, a  czas zatrzymania 
w  rurociągu – 18 h. Wyniki obliczeń według 
poszczególnych modeli dla powyższych zało-
żeń przedstawiono na rys. 5. 

Przedstawione na rys. 5 wyniki obliczeń 
pokazują, że większość modeli przewiduje setki 
a nawet tysiące miligramów siarczków na dm3. 
Tymczasem w rzeczywistości obserwowane stę-

żenia osiągają dziesiątki miligramów. Jak wspo-
mniano w punkcie 2, najwyższe zarejestrowane 
stężenia w  przeglądzie literatury Zhang L. i  in. 
[19] wynosiły ok 70 mg/dm3. Z kolei w bada-
niach wykonywanych przez Bering S. i  in. [39] 
dla rurociągu o podobnej charakterystyce stwier-
dzono maksymalnie ok. 18 mg/dm3. W  tym 
przypadku jedynie modele Hvitveda-Jacobsena 
T. i  in. oraz Nielsena P. i  in. generują rezultaty 
o podobnym rzędzie wielkości. Pierwszy z tych 
modeli przewiduje 20 mg/dm3 , a drugi 26 mg/
dm3, co okazuje się być niedalekie od rzeczywi-
stych maksymalnych obserwowanych stężeń.

Podjęto próbę dopasowania własnej krzy-
wej, która uwzględniałaby nieliniowy wpływ 
czasu na przyrosty stężenia siarczków. Bazując 
na danych z  eksperymentu, zdecydowano się 
pominąć wpływ temperatury, ponieważ była 
ona niemal stała we wszystkich seriach badaw-
czych. Przyjęto następującą, wyjściową postać 
równania:

	 � (11)

gdzie:
M	 –	 stała
ChZT	–	 wartość ChZT, mg/dm3
th	 –	 czas zatrzymania ścieków w  rurocią-

gu tłocznym, h
A/V	 – stosunek powierzchni ścian rurociągu 

(A) do jego objętości (V)

Następnie obliczono wykładniki potęg oraz 
statystyki, metodą najmniejszych kwadratów. 
Uzyskana w ten sposób funkcja ma postać:

    � (12)

Współczynnik determinacji zależności (12) 
wynosi ok. 0,64, co wskazuje, że model nie jest 
szczególnie dobrze dopasowany do danych. 
Statystyka testowa F (test Fishera) wynosi 6,43, 
podczas, gdy F krytyczne wynosi 3,59. Wynika 
z  tego, że model jest istotny statystycznie przy 
założonym poziomie istotności p = 0,05. Jednak 
różnica między statystyką testową, a wartością 
krytyczną nie jest znacząca, co potwierdza, że 
model nie jest precyzyjny. W kontekście niezwy-
kle trudnego zagadnienia – przewidywania 
stężeń siarkowodoru, nie jest to zaskoczeniem. 
Sprawdzono również, czy obie zmienne (ChZT 
i th) są użyteczne przy prognozowaniu stężenia 
siarczków. Posłużono się testem t, gdzie wartość 
krytyczna wynosi 2,20 (dla 11 stopni swobody 
i p = 0,05). Wartość t, dla ChZT wynosi 2,79, 
natomiast dla th wynosi 3,35. Oznacza to, że 
obie zmiennie są użyteczne w modelu, jednak 
wartości t są niewiele wyższe od t krytyczne, 
zatem podobnie jak w  przypadku wartość F, 
trudno uznać ten model za dokładny.

Na rys. 6 przedstawiono obserwowane 
wartości stężenia siarczków oraz obliczone za 
pomocą opracowanego modelu.

Model ten opracowano na stosunkowo 
niewielkiej próbie badawczej – 15 zestawów 
wyników pomiarów. Warunki eksperymentu 
również były szczególne – stała temperatura, 
ścieki wstępnie oczyszczone, niewielka pręd-
kość przepływu ścieków. To wszystko sprawia, 
że model ten nie jest w pełni wiarygodny i nie-
zbędna jest jego weryfikacja w kolejnych ekspe-
rymentach, w szczególności terenowych. Stano-
wi on jedynie próbę odpowiedzi na pytanie, 
dlaczego istniejące modele empiryczne tak da-
lece odstają od obserwowanych wyników. Być 

może przyczyną jest założenie stałego przyrostu 
siarkowodoru w  czasie, co w  przeprowadzo-
nym doświadczeniu laboratoryjnym nie było 
obserwowane i  znalazło odzwierciedlenie 
w proponowanym równaniu.

Przedstawiony model nie zawiera informa-
cji na temat temperatury, która dla procesów 
biologicznych jest kluczowa. Wynika to z faktu, 
że w  prowadzonych badaniach temperatura 
była stała. Można proponowane równanie 
rozszerzyć o  moduł uwzględniający wpływ 
temperatury, podobnie jak zostało to zrobione 

Rys. 4 
Przyrost stężenia siarczków 
obserwowany w ekspery-
mencie oraz obliczony za 
pomocą modelu EPA ze stała 
M równą 0,015
Fig. 4 Increased sulphide con-
centration observed in the 
experiment and calculated 
using the EPA model with 
a constant M of 0.015

Rys. 6 
Obserwowane oraz prze-
widywane przyrosty stęże-
nia siarczków otrzymane 
za pomocą opracowanego 
modelu
Fig. 6 Observed and pre-
dicted increments of sulphi-
de concentration obtained 
with the developed model

Rys. 5. 
Prognozowany przyrost 
stężenia siarkowodoru 
na końcu przykładowe-
go rurociągu tłocznego
Fig. 5. Predicted increase 
in hydrogen sulphide 
concentration at the end 
of an example force 
main
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w  innych modelach. Wtedy przyjęło by ono 
postać:

Kwestią poruszoną w badaniach jest rów-
nież znaczący wpływ średnicy kanału na pro-
gnozowane stężenie siarczków. Jak wynika 
z  rys. 1, dla rurociągów o podobnej długości, 
ale mniejszej średnicy, stężenia powinny być 
znacznie większe, ze względu na większą po-
wierzchnię biofilmu przypadającą na jednostkę 
objętości ścieków. Ponieważ nie podjęto tej 
kwestii w  badaniach, to przyjęto do modelu 
wyjściową postać taką jak inne równania. Wy-
daje się jednak, że aspekt ten wymaga spraw-
dzenia, ponieważ może się okazać, że w ruro-
ciągach tłocznych, nie ma to tak znaczącego 
wpływu na stężenia siarczków. 

Wnioski

W literaturze przedmiotu istnieje wiele me-
tod prognozowania stężenia siarkowodoru. 
Jednak większość modeli nie powstała w opar-
ciu o badania terenowe na rurociągach tłocz-
nych. Z kolei eksperymenty laboratoryjne były 
zwykle prowadzone w  niewielkiej skali i  nie 
wytwarzano biofilmu w reaktorach. 

Przeprowadzono eksperyment laborato-
ryjny, którego celem było odzwierciedlenie 
sposobu pracy kanalizacji ciśnieniowej. Bada-
nia były poprzedzone rozruchem biologicz-
nym, w trakcie którego wytwarzano biofilm na 
ściankach przewodu. Doświadczenie prowa-
dzono dla różnych czasów zatrzymania ście-
ków w układzie od 4 do 96h. Istniejące mode-
le empiryczne znacząco zawyżyły przewidy-
wane wartości w stosunku do obserwacji stę-
żeń siarczków w przeprowadzonym ekspery-
mencie laboratoryjnym. 

W  przypadku rzeczywistych rurociągów, 
przeprowadzone obliczenia pokazały, że mo-
dele te również znacząco, wielokrotnie zawy-
żają przewidywane wartości w porównaniu do 
obserwacji. Jedynie modele Hvitveda-Jacob-
sena T. i  in. oraz Nielsena P. i  in. generowały 
wartości bliskie rejestrowanym oraz występują-
cym w  literaturze. W  przeciwieństwie do in-
nych, modele te były opracowane w oparciu 
o badania na rurociągach tłocznych.

Wszystkie modele zakładają stały przyrost 
stężenia siarczków w  zależności od czasu. 
Z kolei w przeprowadzonych badaniach taka 
zależność nie była obserwowana. Początko-
wo, dla krótszych czasów zatrzymania stęże-
nia szybko rosły, natomiast dla dłuższych cza-
sów dynamika ta zmniejszała się.

Zaproponowano własny model służący do 
przewidywania stężeń siarkowodoru, który 
przyjmuje postać: 

Statystyki modelu wskazały, że jest on 
istotny statystycznie, chociaż nie jest dokładny. 
Nie był on testowany na danych pochodzą-
cych z  eksperymentów terenowych, zatem 

jego opracowanie nie stanowi rozwiązania 
problemu, a raczej następny krok i próbę uka-
zania zjawiska z  odmiennej niż dotychczas 
perspektywy. Potwierdzenie postawionych tez, 
takich jak nieliniowy wpływ czasu zatrzymania 
ścieków oraz nie tak znaczący wpływ średnicy 
rurociągu na końcowe stężenia siarkowodoru, 
wymaga dalszych badań. 
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