
25

Inżynieria Ekologiczna
Ecological Engineering
Vol. 49, Sept. 2016, p. 25–32
DOI: 10.12912/23920629/64512

WIELOPIERŚCIENIOWE WĘGLOWODORY AROMATYCZNE W RÓŻNYCH 
FRAKCJACH PYŁU ZAWIESZONEGO W POWIETRZU OBSZARÓW 
ZDOMINOWANYCH EMISJĄ KOMUNIKACYJNĄ 

Barbara Kozielska1, Wioletta Rogula-Kozłowska2, Patrycja Rogula-Kopiec2, Izabela Jureczko2

1	 Katedra Ochrony Powietrza, Politechnika Śląska, ul. Konarskiego 22B, 44-100 Gliwice, e-mail: 
barbara.kozielska@polsl.pl 

2	 Instytut Podstaw Inżynierii Środowiska PAN, ul. M. Skłodowskiej-Curie 34, 41-819 Zabrze, e-mail: wioletta.
rogula-kozlowska@ipis.zabrze.pl; izabela.jureczko@ipis.zabrze.pl; patrycja.rogula-kopiec@ipis.zabrze.pl

STRESZCZENIE 
W pracy zaprezentowano wyniki badań 16 wielopierścieniowych węglowodorów aromatycznych (WWA) zwią-
zanych z czterema frakcjami pyłu zawieszonego (PM, PM10, PM2,5 i PM1; frakcje cząstek, których średnica aero-
dynamiczna mieści się w przedziałach od 30 nm do odpowiednio: 100; 10; 2,5 i 1 µm) prowadzonych w punktach 
zlokalizowanych na poboczu autostrady i przy ruchliwym skrzyżowaniu w Katowicach. Badania przy autostradzie 
prowadzono wiosną, a przy skrzyżowaniu latem 2012 roku. Próbki pobierano niskociśnieniowym impaktorem fir-
my DEKATI. Analizę WWA w próbkach pyłu wykonano metodą chromatografii gazowej. Średnie stężenie sumy 
16 WWA związanych z PM, wiosną wynoszące 14,6 ng/m3, było dwa razy wyższe niż latem. Stężenie to było 
kilku, a nawet kilkunastokrotnie niższe niż stężenia notowane wcześniej w miastach Polski Południowej w zi-
mie. Tymczasem wskaźniki toksyczności, mutagenności i kancerogenności obliczone dla WWA przy autostradzie 
i skrzyżowaniu były wysokie. Świadczy to o dużym zagrożeniu zdrowotnym generowanym obecnością WWA 
w powietrzu Katowic także w okresie wiosenno-letnim. Wartości wskaźników diagnostycznych, wskazujące 
z grubsza na pochodzenie WWA związanych z PM, potwierdziły, że w okresie badań komunikacja była głównym 
źródłem WWA w obu punktach Katowic.

Słowa kluczowe: powietrze atmosferyczne, pył zawieszony, beznzo[a]piren, narażenie zdrowotne, wskaźniki
diagnostyczne

POLYCYCLIC AROMATIC HYDROCARBONS IN VARIOUS FRANCTIONS OF AMBIENT 
PARTICULATE MATTER AT AREAS DOMINATED BY TRAFFIC EMISSION

ABSTRACT 
The paper presents the results of the research of 16 polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs) associated with 
four fractions of particulate matter (PM, PM10, PM2,5 and PM1; fractions of particles whose aerodynamic diameter 
ranges from 30 nm to respectively: 100, 10, 2.5 and 1 µm) conducted at points located on the side of a highway and 
at a busy crossroads in Katowice. The highway research was carried out in the spring, and the crossroads research 
in the summer of 2012. Samples were taken by low pressure impactor DEKATI. The analysis of PAHs in ambient 
particulate matter samples was performed by gas chromatography. The average concentration of the sum of 16 
PAH associated with PM, which amounted to 14.6 ng/m3 in the spring, was two times higher than in the summer. 
This concentration was a few or even several times lower than the levels recorded earlier in the cities of southern 
Poland in the winter. Meanwhile, indicators of toxicity, mutagenicity and carcinogenicity calculated for PAH at 
the highway and the crossroads were high. This indicates high health risk generated by the presence of PAHs in 
the Katowice air also in spring and summer time. The values of diagnostic ratio, roughly showing the origin of 
PAHs associated with the PM, confirmed that during the period of the research transportation was the main source 
of PAHs in both points of Katowice. 

Keywords: atmospheric air, ambient particulate matter, benzo[a]pyrene, exposure to health, diagnostic ratios 
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WPROWADZENIE

Polska, a zwłaszcza Górny Śląsk to specy-
ficzny na tle Europy obszar, w którym emisja 
komunalna i emisja związana z energetyką i prze-
mysłem kształtują stężenia pyłu zawieszonego 
(PM) w powietrzu. Z drugiej strony jest to obszar 
reprezentatywny dla tych rejonów wschodniej 
i środkowej Europy, gdzie wciąż produkcja ener-
gii opiera się na spalaniu paliw stałych (głównie 
węgla) i gdzie liczba pojazdów poruszających się 
po drogach dopiero zbliża się do tej, którą w in-
nych rejonach Europy i w Stanach Zjednoczo-
nych osiągnięto już dekadę (a nawet dwie) temu. 
W Polsce brakuje danych o składzie chemicznym 
PM w specyficznych lokalizacjach tj. pobocze 
autostrady czy kanion uliczny. Znanych jest tyl-
ko kilka prac z Polski, gdzie pokazano stężenia 
wielopierścieniowych węglowodorów aroma-
tycznych (WWA) związanych z pyłem PM2,5 lu-
b/i PM10 w miejscach narażonych na oddziaływa-
nie emisji komunikacyjnej [Grynkiewicz-Bylina 
i in. 2005, Ćwiklak i in. 2009, Rogula-Kozłowska 
i in. 2012, 2013, Kozielska i in. 2013]. 

Tymczasem badania prowadzone na całym 
świecie pokazały, że w wielu rejonach zurbani-
zowanych, zwłaszcza dużych miastach, emisja 
komunikacyjna jest lub staje się głównym źró-
dłem, nie tylko ogólnie rozumianego zanieczysz-
czenia powietrza, ale także źródłem PM. Emisja 
komunikacyjna szczególnie wyraźnie oddziałuje 
na skład chemiczny pyłu drobnego (PM1, PM2,5), 
a oddziaływanie to polega głównie na wzbogaca-
niu go w związki węgla, w tym także te z grupy 
WWA [Gianini i in. 2012, Sánchez-Jiménez i in. 
2012, Daher i in. 2014, Kozielska i in. 2015, Ro-
gula-Kozłowska 2015].

Mimo stosunkowo niewielkiego udziału ma-
sowego związków z grupy WWA w PM są one 
najczęściej badanymi składnikami organiczny-
mi PM. Podyktowane jest to przede wszystkim 
ich negatywnym oddziaływaniem na zdrowie, 
w tym toksycznością, kancerogennością i muta-
gennością [Durant i in. 1996, Kim i in. 2013, Jy-
ethi i in. 2014]. Względną miarą oddziaływania 
mieszaniny WWA na zdrowie są różnego rodzaju 
wskaźniki, takie jak np. znane od wielu lat rów-
noważnik toksyczności CEQ [Nisbet i in. 1992] 
i stosunek sumy kancerogennych WWA do sumy 
oznaczanych WWA [Bourotte i in. 2005], czy też 
zaproponowane przez autorów tej pracy – rów-
noważnik mutagenności (MEQ) oraz ekwiwa-
lent toksycznego oddziaływania TCDD (TEQ) 
[Rogula-Kozłowska i in. 2013].

W pracy przedstawiono stężenia 16 związ-
ków WWA w czterech frakcjach granulome-
trycznych PM (PM, PM10, PM2,5 i PM1; frakcje 
cząstek, których średnica aerodynamiczna mieści 
się w przedziałach od 30 nm do odpowiednio: 
100; 10; 2,5 i 1 µm). Oznaczono WWA, które ze 
względu na oddziaływanie zdrowotne wymienia 
się jako związki priorytetowe; są to: acenaften 
(Ace), acenaftylen (Acy), antracen (An), benzo-
[a]antracen (BaA), benzo[a]piren (BaP), benzo[b]
fluoranten (BbF), benzo[k]fluoranten (BkF), ben-
zo[g,h,i]perylen (BghiP), chryzen (Ch), diben-
zo[a,h]antracen (DBA), fluoranten (Fl), fluoren 
(Flu), fenantren (Fen), naftalen (Na), piren (Pir) 
i indeno[1,2,3-cd]piren (IP). Stężenia WWA ba-
dano w dwóch punktach Katowic narażonych na 
bezpośrednie oddziaływanie emisji komunikacyj-
nej – przy autostradzie i skrzyżowaniu. Za pomo-
cą tzw. wskaźników diagnostycznych oceniono 
wpływ emisji komunikacyjnej na kształtowanie 
stężeń WWA, a wykorzystując wybrane wskaź-
niki oddziaływania, oceniono kancerogenność, 
mutagenność i ekwiwalent toksycznego odziały-
wania TCDD mieszaniny WWA w Katowicach.

METODYKA BADAŃ

Lokalizacja punktów pomiarowych

Próbki pyłu pobrano w dwóch punktach po-
miarowych w Katowicach w bezpośrednim zasię-
gu oddziaływania emisji komunikacyjnej. Jeden 
z punktów zlokalizowany był na poboczu auto-
strady A4 (rys. 1, punkt A4), około 1,5 km na po-
łudnie od centrum. Drugi punkt komunikacyjny 
(symbol CM) wybrano w centrum miasta w bli-
skim sąsiedztwie dwóch ruchliwych skrzyżowań 
i największego ronda w Katowicach. 

Pobór próbek

Próbki pyłu były pobierane w okresie ma-
rzec-czerwiec w punkcie A4 (wiosna) oraz czer-
wiec-wrzesień 2012 roku (lato) w punkcie CM. 
W każdym z punków pobrano 9 próbek, a czas 
poboru jednej próbki wynosił około tygodnia.

PM był pobierany trzynastostopniowym ni-
skoprzepływowym impaktorem DEKATI (DLPI, 
natężenie przepływu 30 dm3/min). Pył pobierano 
na filtry kwarcowe (Whatman, QMA, ø25 mm, 
CAT No. 1851–025). Pobrane były następujące 
frakcje pyłu: PM0,03–0,06, PM0,06–0,108, PM0,108–0,17, 
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PM0,17–0,26, PM0,26–0,4, PM0,4–0,65, PM0,65–1, PM1–1,6, 
PM1,6–2,5, PM2,5–4,4, PM4,4–6,8, PM6,8–10, PM10–40. 
W pracy zaprezentowano stężenia WWA dla czte-
rech głównych frakcji – PM, PM10, PM2,5 i PM1, 
które otrzymano poprzez sumowanie stężeń od-
powiednich frakcji:
•• dla PM – wszystkich 13 frakcji,
•• dla PM10 – PM0,03–0,06, PM0,06–0,108, PM0,108–0,17, 

PM0,17–0,26, PM0,26–0,4, PM0,4–0,65, PM0,65–1, 
PM1–1,6, PM1,6–2,5, PM2,5–4,4, PM4,4–6,8, PM6,8–10, 

•• dla PM2,5 – PM0,03–0,06, PM0,06–0,108, PM0,108–0,17, 
PM0,17–0,26, PM0,26–0,4, PM0,4–0,65, PM0,65–1, 
PM1–1,6, PM1,6–2,5,

•• dla PM1 – PM0,03–0,06, PM0,06–0,108, PM0,108–0,17, 
PM0,17–0,26, PM0,26–0,4, PM0,4–0,65, PM0,65–1.

Metoda analityczna

Próbki pyłu poddano ekstrakcji dichlorome-
tanem (DCM) w łaźni ultradźwiękowej przez 
1,5 h. Uzyskany ekstrakt przesączano, przemy-
wano i zagęszczano w atmosferze helu do sucha. 
Następnie ekstrakt rozcieńczano propanolem-2 
a potem wodą redestylowaną tak, aby uzyskać 
proporcję propanol-2:woda 15:85(V/V). Tak 
przygotowane próbki poddano ekstrakcji do 
fazy stałej (SPE) na kolumienkach wypełnio-
nych fazą stacjonarną C-18 w celu selektywnego 
oczyszczenia.

Do oznaczania WWA korzystano z chroma-
tografu gazowego firmy Perkin Elmer Clarus 500 
z detektorem płomieniowo-jonizacyjnym (FID). 
Do chromatograficznego rozdziału składników 
użyto kolumny kapilarnej o symbolu RTX-5 
firmy Restek i wymiarach 30 m × 0,32 mm × 
0,25 mm film. Gazem nośnym był hel o natężeniu 
przepływu 1,5 cm3/min. 

Oznaczenia ilościowe wykonane zostały 
w oparciu o wyznaczone krzywe kalibracyjne, 
obejmujące 16 wzorcowych WWA. Liniową ko-
relację zależności wartości powierzchni piku od 
stężenia WWA sprawdzono dla zakresu stężeń od 
1 do 20 ng/µl. Współczynniki korelacji dla tego za-
kresu stężeń mieściły się w granicach 0,98–0,99.

Próbki wprowadzano do dozownika. Tem-
peratura odparowalnika wynosiła 240°C, zaś 
detektora 280°C. Analizę prowadzono z zastoso-
waniem programowanego przyrostu temperatury 
pracy kolumny. Temperatura początkowa analizy, 
w czasie do 4 minut, wynosiła 60°C, następnie 
wzrastała 10°C/min., aby osiągnąć 280°C. W tej 
temperaturze kolumna była wygrzewana przez 
14 minut. Całkowity czas analizy wynosił 40 
minut. Detektor FID był zasilany wodorem (na-
tężenie przepływu 45 cm3/min.) i powietrzem 
(450 cm3/min.). Metodyka została dokładnie opi-
sana w publikacji [Rogula-Kozłowska i in. 2013]. 

WYNIKI BADAŃ I ICH OMÓWIENIE

Średnie w obu okresach pomiarowych stęże-
nia ΣWWA i B[a]P zaprezentowano w tabeli 1. 
Na rysunku 2 pokazano stężenia 16 WWA zwią-
zanych z czterema frakcjami PM w obu punktach 
pomiarowych – A4 i CM. 

W okresie letnim, stężenia większości związ-
ków z grupy 16 oznaczanych WWA były znacz-
nie niższe niż w  przypadku okresu wiosenne-
go, co skutkowało występowaniem dwukrotnie 
mniejszego stężenia sumy WWA (ΣWWA). Na 
tej podstawie można domniemywać, że wartości 
stężeń WWA w Katowicach były uzależnione od 
wielkości emisji komunikacyjnej. Pomiary w CM 
prowadzono w lecie, w sezonie urlopowym, a za-

Rys. 1. Lokalizacja stanowisk pomiarowych w Katowicach
Fig. 1. Location of sampling points in Katowice
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Tabela 1. Średnie stężenie ΣWWA i B[a]P w frakcjach pyłu oraz średnie wartości czterech wskaźników naraże-
nia (CEQ, MEQ, TEQ i WWAcanc/∑WWA) na mieszaninę WWA w punktach A4 i CM
Table 1. Mean ambient concentrations of PM-bound ΣPAH, B[a]P and mean values of the four risk indicators 
(CEQ, MEQ, TEQ and PAHcanc/∑PAH) at A4 and CM sampling points

Frakcja pyłu 
(µm)

∑WWA,  
(ng/m3) B[a]P, (ng/m3) CEQ1),  

(ng/m3) MEQ2) (ng/m3) TEQ3), 
(pg/m3) WWAcanc/∑WWA4)

A4 – wiosna
PM1 7,706 0,929 1,750 1,225 264,2 0,55
PM2,5 11,497 2,127 3,092 2,526 372,5 0,59
PM10 14,202 3,030 4,157 3,541 413,9 0,64
PM 14,582 3,089 4,226 3,609 416,9 0,63

CM – lato 
PM1 5,633 1,481 2,061 1,687 96,1 0,62
PM2,5 6,465 1,653 2,261 1,896 120,7 0,62
PM10 7,046 1,803 2,428 2,060 128,0 0,63
PM 7,127 1,832 2,460 2,091 129,1 0,63

tem w okresie kiedy po drogach poruszało się 
znacznie mniej pojazdów niż na wiosnę w trakcie 
trwania pomiarów w A4.

Stężenia poszczególnych związków z grupy 
16 WWA związanych z PM mieściły się w prze-
dziale od około 0,05 ng/m3 (IP) do około 3,54 ng/
m3 (BaA) dla punktu zlokalizowanego przy au-
tostradzie – A4 oraz od około 0,01 ng/m3 (BkF) 

do ponad 1,88 ng/m3 (BaA) w centrum miasta 
– CM. W punkcie A4, we wszystkich frakcjach 
pyłu wykryto Na, Fl, Pir, BaA, Ch i BaP (rys. 3). 
Udziały stężeń WWA związanych z PM1 w PM 
stanowiły dla poszczególnych związków, od oko-
ło 28,7% (Ace) do 86,9% (IP) – rys. 3. W przy-
padku ΣWWA analogiczny udział (PM1 w PM) 
wynosił 52,85%. 

Rys. 2. Stężenia 16 WWA związanych z czterema frakcjami PM w dwóch punktach pomiarowych, A4 i CM, 
w Katowicach

Fig. 2. Ambient concentration of related 16 PAH related to four PM fraction at A4 and CM in Katowice

1)	 CEQ = 0,001 × ([Na] + [Ace] + [Acy] + [Flu] + [Fen] + [Fl] + [Pir]) + 0,01 × ([An] + [Ch] + [BghiP]) + 0,1 × 
([BaA] + [BbF] + [BkF] + [IP]) + 1 × [BaP] + 5 × [DBA]; Nisbet i in. 1992

2)	 MEQ = 0,00056 × [Acy] + 0,082 × + 0,017 × [Ch] + 0,25 × [BbF] + 0,11 × [BkF] + 1 × [BaP] + 0,31 × [IP] + 
0,29 × [DBA] + 0,19 × [BghiP]; Rogula-Kozłowska i in. 2013

3)	 TEQ = 0,000025 × [BaA] + 0,00020 × [Ch] + 0,000354 × [BaP] + 0,00110 × [IP] + 0,00203 × [DBA] + 0,00253 
× [BbF] + 0,00487 × [BkF]; Rogula-Kozłowska i in. 2013

4)	 WWAcanc/∑WWA = ([BaA] + [BaP] + [BbF] + [BkF] + [Ch] + [DBA] + [IP]) / [∑WWA]; Bourotte i in. 2005
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Z kolei, w centrum miasta przy skrzyżowa-
niu (CM), w badanych frakcjach pyłu wykryto 
tylko Fl, BaA oraz BaP, w żadnej frakcji pyłu nie 
było Ace i An (rys. 2 i 3). Jedynie we frakcji PM1 
obecne były Acy, Flu, Fen, BghiP oraz IP. Stęże-
nia ΣWWA związanych z PM1 stanowiły 79,04% 
stężeń ΣWWA związanych z PM (rys. 3). 

Wyraźnie zatem widać, że zarówno w A4 jak 
i w CM dominują WWA niesione na najdrobniej-
szych cząstkach PM – PM1 . Jako, że spaliny z sil-
ników samochodowych zawierają głównie drobne 
i ultra drobne cząstki i to one są nośnikami WWA 
w spalinach [Kittelson 1998, Maricq 2007], po 
wyemitowaniu są one również głównymi nośni-
kami WWA w  powietrzu atmosferycznym rejo-
nów narażonych na bezpośrednie oddziaływanie 
emisji komunikacyjnej [Zhu i in, 2008, Ringuet 
i in, 2012, Rogula-Kozłowska i in, 2013]. 

W celu ustalenia identyfikacji źródeł emisji 
pyłu w zanieczyszczeniu powietrza przez WWA 
wyznacza się między innymi wskaźniki diagno-
styczne (DR) czyli stosunki stężeń wybranych 
indywiduów z grupy WWA. DR liczy się bazu-
jąc na stężeniach związków, które mają podob-
ne masy cząsteczkowe i właściwości fizykoche-
miczne oraz zachowują się podobnie w środowi-
sku [Dvorska i in, 2011, Mirante i in, 2013]. 

Wartości stosunku stężeń dwóch markerów 
emisji komunikacyjnej – BaA i BaP [Zencak i in, 
2007, Vestenius i in, 2011, Sofowote i in, 2011, 
Hu i in, 2012], obliczone dla WWA w całkowi-
tym PM, były w Katowicach na poziomie 1,15 
i 1,03 odpowiednio dla A4 i CM, a więc wskaza-
ły komunikację jako główne źródło emisji WWA 

w obu punktach [Lim i in. 1993] (rys. 4). Także 
pozostałe obliczone wskaźniki, tj. [Flu]/([Flu-
]+[Pir]), [Fl]/([Fl]+[Pir]), [Fl]/([Fl]+[Pir]), [IP]/
([IP]+[BghiP]) przyjmowały w A4 i CM wartości 
wskazujące, że w obu punktach głównym źró-
dłem WWA jest emisja komunikacyjna. 

Średnie stężenia ΣWWA związanej z PM10 
wiosną w punkcie A4 kształtujące się na pozio-
mie 14,6 ng/m3 były, w zależności od pory roku, 
5,6 lub 2,3 razy niższe niż stężenia ΣWWA od-
notowanych w lokalizacji obarczonej emisją ko-
munikacyjną w Delhi (Indie) i o 1,3 razy niższe 
niż zimą w Zagrzebiu (Chorwacja). Podobne stę-
żenia jak w Katowicach odnotowano w Oporto 
(Portugalia). Z kolei w Paryżu (Francja) stężenia 
ΣWWA były takie same jak latem w Katowicach 
(CM). W Katowicach średnie stężenia ΣWWA 
związanej z PM2,5 były niższe niż te jakie odnoto-
wano wcześniej w sąsiednich miastach – Zabrzu 
i Rudzie Śląskiej (tab. 2).

Niezależnie od stężeń ∑WWA narażenie 
zdrowotne na mieszaninę WWA wyrażone za 
pomocą wybranych wskaźników (tab. 1 i 2), 
jest praktycznie najwyższe (poza Delhi, India; 
tabela 2) w polskich miastach, w tym także wio-
sną i latem w Katowicach w dwóch rozważanych 
punktach komunikacyjnych. Wskaźniki naraże-
nia na mieszaninę WWA w A4 i CM są zbliżo-
ne do wartości obliczonych na podstawie danych 
uzyskanych we wcześniejszych badaniach w Za-
brzu i Rudzie Śląskiej.

Analiza danych zebranych w tabelach 1 i 2 
pokazuje, że niezależnie od sezonu pomiarowe-
go w polskich miastach istnieje duże zagrożenie 

Rys. 3. Udział WWA we frakcjach pyłu PM1, PM1–2,5, PM2,5–10 i PM>10 w stężeniu całkowitym WWA 
(WWA związanych z PM)

Fig. 3. Mass contribution of PM1-, PM1–2,5-, PM2,5–10- and PM>10- bound PAH in total PAH 
(PM-bound PAH)
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zdrowotne generowane obecnością w powietrzu 
WWA związanych z pyłem zawieszonym. Bar-
dzo wysokie wartości wskaźników narażenia no-
towano wcześniej w przypadku analizy danych 
pochodzących z sezonu grzewczego [Rogula-
-Kozłowska i in, 2013]. Jak pokazały te badania, 

w sezonie niegrzewczym wartości charaktery-
stycznych wskaźników w Katowicach są znacz-
nie niższe jednak wciąż stosunkowo wysokie. Na 
uwagę zasługuje fakt, że niezależnie od frakcji 
PM z jaką są związane, praktycznie więcej niż 
60% ∑WWA stanowią związki kancerogenne 

Rys. 4. Średnie wartości wskaźników diagnostycznych (dla WWA w PM) w dwóch punktach pomiarowych, A4 
i CM, w Katowicach

Fig. 4. Mean values of diagnostic ratios (for PM-bound PAH) in two sampling points, at A4 and CM in Katowice

Tabela 2. Średnie stężenia ΣWWA, B[a]P w frakcjach PM oraz średnie wartości trzech wskaźników narażenia 
(CEQ, MEQ i TEQ) na mieszaninę WWA w różnych punktach pomiarowych narażonych na oddziaływanie 
emisji komunikacyjnej
Table 2. Mean ambient concentrations of PM-bound ΣPAH, B[A]P and mean values of the three risk indicators 
(CEQ, MEQ and TEQ) in selected areas exposed to traffic emission 

Lokalizacja Okres pomiarowy Frakcja
ΣWWA B[a]P CEQ MEQ TEQ

Literatura
(ng/m3) (pg/m3)

Atlanta, USA
I–III 2004

PM2,5

1,94 0,22 0,48 0,53 2,19
Li i in, 2009

X–XII 2004 3,33 0,49 0,90 0,97 3,52

Delhi, Indie
zima 2007 PM10 81,50 9,9 59,75 20,07 106,42

Singh i in, 2011
lato 2007/2008 PM10 33,10 5,1 23,09 7,87 42,82

Oporto, Portugalia zima 2008 PM10 13,48 0,95 22,58 3,31 16,74 Slezakova i in, 2010
Oporto, Portugalia 2008 PM10 20,79 2,02 12,34 4,98 23,85 Slezakova i in, 2011

Paryż, Francja
dzień

IX 2010 PM10

6,71 0,14 0,28 0,31 1,22
Ringuet i in, 2012

noc 7,05 0,19 0,36 0,43 1,68

Florencja, Włochy
zima 2009 – 

2010 PM2,5

10,15 1,0 5,43 2,17 11,79
Martellini i in, 2012

lato 4,99 0,21 1,54 0,54 3,47

Madryt, Hiszpania
lato

2009 PM1

0,70 0,034 0,12 0,09 0,43
Mirante i in, 2013

zima 4,1 0,24 0,51 0,51 2,55

Zagrzeb, Chorwacja
lato 2007

PM10

0,49 0,07 0,10 0,14 0,56
Šišović i in, 2012

zima 2008 18,82 2,76 3,64 4,91 16,12
Zabrze, Polska

V-VIII 2006 PM2,5

12,3 1,1 1,48 1,9 10,29
Kozielska i in, 2013

Ruda Śląska, Polska 17,6 0,3 1,57 0,87 6,62
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(tab. 1). Jedną z istotnych przyczyn obserwowa-
nej sytuacji w Katowicach jest dominująca rola 
emisji komunikacyjnej w okresie wiosenno-let-
nim. Ponadto, niezależnie od sezonu, na terenie 
całego kraju a zwłaszcza w jego południowej 
części notuje się bardzo wysokie, w odniesieniu 
do danych z innych rejonów Europy, stężenia 
B[a]P w powietrzu [Rogula-Kozłowska 2014; 
2015]. Tło to powodowane jest emisją WWA 
z produkcji energii opartej w Polsce głównie 
o spalanie paliw stałych.

PODSUMOWANIE

1.	 W okresie wiosennym stężenia ΣWWA w Ka-
towicach przy autostradzie nie przekraczają 
15 ng/m3. O połowę niższe są przy skrzyżo-
waniu w lecie, w okresie urlopowym. 

2.	 Stężenia ΣWWA związanych z PM1 stanowiły 
79% stężeń ΣWWA związanych z PM latem 
i 53% wiosną. 

3.	 Narażenie na oddziaływanie mieszaniny 
WWA w punktach komunikacyjnych w Ka-
towicach jest duże. Niezależnie od faktu ist-
nienia w Polsce wysokiego stężenia tzw. tła 
dla B[a]P, przyczyną tej sytuacji jest emisja 
komunikacyjna, która powoduje wysokie stę-
żenia B[a]P w powietrzu polskich miast w se-
zonie wiosenno-letnim.

4.	 Wyniki analizy uzyskanych danych metodą 
współczynników diagnostycznych potwier-
dziła, że w okresie wiosenno-letnim emisja 
komunikacyjna stanowi główne źródło WWA 
w powietrzu Katowic. 
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