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WPŁYW STRATEGII NAPOWIETRZANIA W CYKLU PRACY SBR 
NA EFEKTYWNOŚĆ NITRITACJI-DENITRITACJI PODCZAS 

OCZYSZCZANIA ODCIEKÓW SKŁADOWISKOWYCH

Streszczenie. W pracy przedstawiono wyniki badań dotyczące możliwości usuwania azotu z 
odcieków składowiskowych w procesie nitritacji-denitritacji. Proces prowadzono w reaktorach 
typu SBR. W celu uzyskania azotu azotanowego (III), jako końcowego produktu nitryfikacji, 
w reaktorach zastosowano dwie strategie napowietrzania. W pierwszej limitowano stężenie 
tlenu w fazie napowietrzania (SBR 1), podczas gdy w drugiej zastosowano naprzemienne 
warunki tlenowo/anoksyczne, poprzez włączanie i wyłączanie napowietrzania (SBR 2). Jako 
donor elektronów zastosowano octan sodu w takim stężeniu, aby stosunek ChZToct/N na 
początku cyklu pracy SBR wynosił 4,0. Wykazano, że niezależnie od zastosowanej strategii 
napowietrzania, utlenianie azotu amonowego do azotu azotanowego (III) (nitritacja) zachodziło 
z wysoką efektywnością (średnia sprawność procesu wynosiła 98,2% w SBR 1 i 94,4% w 
SBR 2). Stała szybkości utleniania azotu amonowego w SBR 1 wynosiła 16,38 mg N-NH4/l

.h, 
a czas potrzebny do jego utlenienia wynosił 10 h. W SBR 2 utlenienie azotu amonowego 
następowało w ciągu 19 h cyklu pracy reaktora. Naprzemienne warunki tlenowo/anoksyczne 
sprzyjały denitritacji, sprawność procesu w SBR 2 wynosiła 77,4% i była 1,3-krotnie wyższa 
w porównaniu z SBR 1. 
Słowa kluczowe: odcieki składowiskowe; SBR; nitritacja; denitritacja.

WPROWADZENIE 

Mimo, że europejska dyrektywa dotycząca składowania odpadów komunalnych 
(99/31/EC) nakazuje stopniowe ograniczanie ich gromadzenia, w Polsce jest to nadal 
powszechny sposób postępowania z odpadami. Uwzględniając dodatkowo, że procesy 
fermentacyjne w złożu składowiska, i związane z tym powstawanie biogazu i odcie-
ków, zachodzą nawet po jego zamknięciu [15] to nawet zaprzestanie składowania 
odpadów nie wyeliminuje całkowitego powstawania odcieków w ciągu kolejnych lat. 

Unieszkodliwianie odcieków składowiskowych jest złożonym problemem, głów-
nie ze względu na ich zróżnicowany skład chemiczny, który dodatkowo zmienia się 
wraz z wiekiem składowiska [4, 9, 11]. Odcieki mogą zawierać związki organiczne 
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o niskiej podatności na biodegradację oraz związki uważane za niebezpieczne [14]. 
Ponadto, w odciekach notowane są wysokie stężenia azotu amonowego, co jest skut-
kiem głównie procesów hydrolizy i fermentacji frakcji azotowej występujących w 
odpadach związków organicznych [3, 11, 20]. 

Usuwanie azotu w procesach biologicznego oczyszczania ścieków metodą osadu 
czynnego jest wynikiem powiązania ze sobą procesów amonifikacji, syntezy biomasy 
oraz nitryfikacji poprzedzającej denitryfikację, z czego jedynie synteza biomasy i 
denitryfikacja umożliwiają obniżenie stężenia azotu ogólnego w ściekach. Ponieważ 
odcieki ze składowisk ustabilizowanych charakteryzują się niskim, niekorzystnym dla 
denitryfikacji, stosunkiem BZT5/N, w celu efektywnego usunięcia azotu konieczne jest 
wprowadzenie zewnętrznego donora elektronów, co w przypadku konwencjonalnej 
nitryfikacji i denitryfikacji skutkuje wysokim zapotrzebowaniem na węgiel organiczny.

Z tego powodu nowsze rozwiązania technologiczne oparte są o częściową nitry-
fikację (do azotu azotanowego III; nitritacja) w połączeniu ze skróconą denitryfikacją 
(denitritacja). Zabieg taki pozwala na zmniejszenie o 25% zapotrzebowania na tlen, 
40% redukcję ilości węgla organicznego, niższą produkcję biomasy oraz wzrost szyb-
kości denitryfikacji, co wykazały badania prowadzone na ściekach przemysłowych 
o wysokim stężeniu azotu amonowego [1].

Uzyskanie nitritacji wymaga zahamowania II fazy procesu, czyli utlenienia azotu 
azotanowego (III) do azotu azotanowego (V) [19]. Jak wynika z danych literaturowych, 
utlenianie azotu amonowego do azotu azotanowego (III), można uzyskać na dwa sposo-
by. Pierwszy z nich polega na wykorzystaniu różnicy w energiach aktywacji pomiędzy 
utlenianiem azotu amonowego i azotu azotanowego (III), które wynoszą odpowiednio 
68 kJ/mol oraz 44 kJ/mol. Wyższa energia aktywacji azotu amonowego powoduje, że 
szybkość procesu zależy od temperatury [19]. W oczyszczalniach z konwencjonalną 
nitryfikacją bakterie utleniające azot azotanowy (III) rosną szybciej w porównaniu z 
bakteriami utleniającymi azot amonowy, w wyniku czego nie notuje się gromadzenia 
azotu azotanowego (III). W temperaturze 35oC specyficzna szybkość wzrostu bakterii 
utleniających amoniak jest dwukrotnie wyższa w porównaniu z szybkością wzrostu 
bakterii utleniających azot azotanowy (III) (odpowiednio 1 d-1 i 0,5 d-1) [12]. Wysoka 
temperatura sprzyja zatem szybkiemu namnażaniu bakterii utleniających azot amo-
nowy, co skutkuje gromadzeniem azotu azotanowego (III) [5, 13]. 

Drugim sposobem umożliwiającym uzyskanie nitritacji jest regulacja stężenia 
tlenu. Przy niskim stężeniu tlenu wzrost bakterii utleniających azot azotanowy (III) 
jest ograniczany. W tych warunkach bakterie utleniające azot amonowy mają wyż-
sze powinowactwo do tlenu niż bakterie II fazy nitryfikacji, dzięki czemu w osadzie 
czynnym dominuje I faza nitryfikacji [18]. Gromadzenia azotu azotanowego (III) w 
reaktorze nitryfikacyjnym można również uzyskać stosując naprzemienne mieszanie i 
napowietrzanie. Ponowne włączenie napowietrzania powoduje, że bakterie z rodzaju 
Nitrobacter wchodzą w lag-fazę, która jest dłuższa niż lag-faza bakterii z rodzaju 
Nitrosomonas [8]. 
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Biorąc pod uwagę, że uzyskanie nitritacji na skutek prowadzenia procesu w 
podwyższonej temperaturze wiąże się z dodatkowymi kosztami, w niniejszej pracy 
założono, że czynnikiem ograniczającym utlenianie azotu amonowego do azotu 
azotanowego (V) będzie ograniczone napowietrzanie. Zastosowano dwie strategie 
napowietrzania. W pierwszej limitowano stężenie tlenu, natomiast w drugiej zasto-
sowano naprzemienne warunki tlenowo/anoksyczne, poprzez włączenie i wyłączanie 
napowietrzania. Prowadzenie procesu w takich warunkach tlenowych sprzyjało dodat-
kowo denitritacji, co jest o tyle ważne, że w większości prac dotyczących skróconej 
nitryfikacji autorzy koncentrowali się głównie na określeniu parametrów sprzyjających 
nitritacji, a nie usunięciu azotu.

METODYKA BADAŃ

Charakterystyka odcieków składowiskowych

Odcieki do badań pochodziły ze zorganizowanego składowiska odpadów komu-
nalnych w Wysiece koło Bartoszyc (warmińsko-mazurskie), które jest eksploatowane 
od 1996 roku.

Według danych z Zakładu Usług Komunalnych w Bartoszycach na wysypisku 
są składowane odpady takie jak szkło, papier, tektura oraz odpady organiczne po-
chodzenia roślinnego i zwierzęcego. Składowisko nie przyjmuje fekaliów, odpadów 
płynnych, substancji niebezpiecznych, toksycznych i radioaktywnych. Powstające 
odcieki zbierane są systemem drenów i magazynowane w zbiorniku retencyjnym. 
Skład fizyko-chemiczny odcieków przedstawiono w tabeli 1. 

Wskaźnik Jednostka Wartość

Odczyn pH 8,12

ChZT mg O2/l 732,0

BZT5 mg O2/l 51,0

BZT5/ChZT – 0,07

BZT5/ Nog – 0,09

Azot ogólny mg Nog/l 561,4

Azot amonowy mg NNH4/l 471,4

Fosfor ogólny mg P/l 48,9

Sucha pozostałość ogólna mg/l 7032

Sucha pozostałość mineralna mg/l 5945

Sucha pozostałość organiczna mg/l 1087

Tabela 1.	Charakterystyka odcieków ze składowiska odpadów komunalnych
Table 1.	 Characteristic of municipal landfill leachate 
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Stanowisko badawcze

Badania prowadzono w reaktorach SBR (SBR 1 i SBR 2), o pojemności roboczej 5 l. 
Reaktory były wyposażone w mieszadła o regulowanej prędkości obrotów (badania 
wykonywano przy 36 obr./min.) oraz drobnopęcherzykowy system napowietrzający. 
Ponadto zastosowano system umożliwiający kontrolę stężenia tlenu w reaktorach w 
fazie napowietrzania. Cykl pracy obu reaktorów wynosił 24 h.

W SBR 1 cykl składał się z czterech następujących po sobie faz: napełniania (5 
min), mieszania (3 h), napowietrzania (20 h) oraz sedymentacji i dekantacji (55 min). 
Stężenie tlenu w fazie napowietrzania utrzymywano na poziomie 0,7±0,2 mg O2/l.

W SBR 2 po napełnieniu reaktora (5 min) stosowano 3 h fazę mieszania a następ-
nie prowadzono naprzemienne napowietrzania (2 h) oraz mieszanie (1 h). Cykl pracy 
reaktora SBR 2 kończyła faza sedymentacji i dekantacji (55 min). Stężenie tlenu w 
fazach napowietrzania utrzymywano na poziomie 2±0,2 mg O2/l.

Stopień wymiany objętościowej w obu reaktorach wynosił 0,3 d-1. Do reaktorów 
oprócz odcieków składowiskowych wprowadzano octan sodu (ChZToct), tak aby sto-
sunek ChZToct/Nog na początku cyklu pracy SBR wynosił 4,0. Badania prowadzono 
w temperaturze 20±2°C.

Kontrola analityczna procesu

W odciekach surowych i oczyszczonych oznaczano:
–– stężenie substancji organicznych wyrażonych wskaźnikiem ChZT (metodą dwu-

chromianową wg Hermanowicza i in. [6]),
–– stężenie azotu ogólnego (PN-Z-15011-3:2001) i amonowego (PN-C-04576-15),
–– stężenie azotu azotanowego (III) (PN-C-04576-06) i azotanowego (V) (PN-C-

04576-08).

W osadzie czynnym oznaczano:
–– zawiesiny ogólne i organiczne – wg Hermanowicza i in. [6].

OMÓWIENIE I DYSKUSJA WYNIKÓW BADAŃ

W odciekach składowiskowych stężenie związków organicznych wyrażonych jako 
BZT5 i ChZT wynosiło odpowiednio 51,0 mg O2/l oraz 732,0 mg O2/l, a stosunek BZT5/
ChZT – 0,07. Oznacza to, że występujące w odciekach związki organiczne były oporne 
na biologiczny rozkład. Analizowane odcieki pochodziły z 16-letniego składowiska 
odpadów komunalnych, co dobrze koreluje z odnotowaną wartością BZT5/ChZT. 
Widomo bowiem, że wraz z wiekiem składowiska w odciekach zmniejsza się propor-
cja pomiędzy BZT5 i ChZT, co związane jest z faktem, że w ogólnej puli związków 
organicznych maleje udział kwasów lotnych i innych niskocząsteczkowych związków 
organicznych zaliczanych do łatwo rozkładalnych. Niski stosunek BZT5/ChZT 
w odciekach ze składowisk ustabilizowanych potwierdzają dane literaturowe [2, 21].
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Stężenie azotu ogólnego w surowych odciekach wynosiło 561,4 mg Nog/l, natomiast 
stężenie azotu amonowego – 471,4 mg N-NH4/l (rys. 1a), co stanowiło 83,9% azotu ogól-
nego. Zmiany stężenia poszczególnych form azotu odciekach surowych i oczyszczonych  
w czasie trwania doświadczenia przedstawiono na rysunku 1.

Uzyskane dane wskazują, że w SBR 1 okres pierwszych 3 tygodni prowadzenia 
procesu był okresem adaptacyjnym, podczas którego stężenie azotu amonowego w 
odciekach oczyszczonych wahało się od 58,7 mg N-NH4/l do 168,5 mg N-NH4/l. 
Czas adaptacji osadu czynnego do warunków doświadczenia w SBR 2 był dłuższy 
i wynosił około 5 tygodni. Początkowo stężenie azotu amonowego przekraczało 
150 mg N-NH4/l i stopniowo ulegało obniżeniu do wartości poniżej 1 mg N-NH4/l 
(rys. 1a). 

0

100

200

300

400

500

10 20 30 40 50 60 70 80
czas [d]

N
-N

H
4 [

m
g/

L]

SBR 1 SBR 2 dopływ

0

25

50

75

100

125

150

10 20 30 40 50 60 70 80
czas [d]

N-
N

O
2 [

m
g/

L]

SBR 1 SBR 2

0

10

20

30

40

50

10 20 30 40 50 60 70 80
czas [d]

N
-N

O
3 [

m
g/

L]

SBR 1 SBR 2

a)

b)

c)

Rys. 1. Zmiany stężenia azotu amonowego (a), azotu azotanowego (III) (b)  
 oraz azotu azotanowego (V) (c) w SBR 1 i SBR 2 

Fig. 1. Changes in concentration of ammonia (a), nitrite (b) and nitrate (c) in SBR 1 and SBR 2



	 37

Inżynieria Ekologiczna Nr 28, 2012 

Ponieważ proces oczyszczania odcieków składowiskowych w SBR 1 prowadzono 
przy limitowanym stężeniu tlenu na poziomie 0,7 mg O2/l, a w SBR 2 stosowano naprze-
mienne włączanie i wyłączanie napowietrzania, głównym produktem utleniania azotu 
amonowego był azot azotanowy (III). Średnie stężenie tej formy azotu w odpływie z SBR 
1 kształtowało się na poziomie 80,77 mg N-NO2/l, z rozpiętością od 69,2 mg N-NO2/l do  
91,2 mg N-NO2/l. W SBR 2, przy naprzemiennym włączaniu i wyłączaniu napowietrza-
nia, średnie stężenie azotu azotanowego (III) było ponad 2,5-krotnie niższe w porównaniu  
z SBR 1, przy maksymalnym stężeniu dochodzącym do 42,1 mg N-NO2/l i minimalnym 
na poziomie 16,4 mg N-NO2/l (rys. 1 b). Stężenie azotu azotanowego (V) w odciekach 
oczyszczonych wynosiło ok. 8 mg N-NO3/l oraz 3,4 mg N-NO3/l odpowiednio w SBR 1  
i SBR 2 (rys. 1c). 

Na podstawie zmian stężenia azotu amonowego w czasie cyklu pracy reaktorów 
SBR (fazy napowietrzania) wyznaczono stałe kinetyczne procesu nitritacji. Utlenianie 
azotu amonowego zachodziło zgodnie z równaniem 0. rzędu, co oznacza, że zmiany 
stężenia w czasie wykazywały liniowy charakter, co można wyrazić równaniem (1):

	 rN-NH4 = –kN-NH4 	 (1)

Stężenie azotu amonowego po czasie t można obliczyć z równania (2):

	 CN-NH4 = –kN-NH4 · t + C0,N-NH4 	 (2)

gdzie:
rN-NH4 	 – szybkość utleniania azotu amonowego (mg N-NH4/l

.h),
kN-NH4 	 – stała szybkości utleniania azotu amonowego (mg N-NH4/l

.h),
CN-NH4 	 – stężenie azotu amonowego po czasie t (mg N-NH4/l),
t 		  – czas (h),
C0,N-NH4	– stężenie azotu amonowego na początku fazy napowietrzania (mg N-NH4/l).

Zmiany stężenia azotu amonowego w fazie napowietrzania (SBR 1) oraz fazach 
napowietrzania (SBR 2) cyklu pracy reaktorów przedstawiono na rysunku 2. 

Z przedstawionych danych wynika, że stała szybkości utleniania azotu amonowego  
w SBR 1 wynosiła 16,38 mg N-NH4/l

.h. Ponieważ proces przebiegał zgodnie z reakcją 
0. rzędu, stała szybkości była równa szybkości reakcji, a czas potrzebny do utlenienia 
azotu amonowego wynosił 10 h, czyli połowę czasu trwania fazy napowietrzania 
(rys. 2a). Zmiany stężenia azotu amonowego w SBR 2 przedstawiono na rysunku 
2b. Spadek stężenia azotu amonowego następował podczas 6 z 7 faz napowietrzania. 
Proces utleniania azotu amonowego w każdej z faz napowietrzania zachodził zgodnie 
z reakcją 0. rzędu (na rysunku zaprezentowano równania opisujące proste wyznaczone 
na podstawie danych doświadczalnych). Szybkość spadku stężenia azotu amonowego 
zmieniała się w granicach 9,4-18,07 mg N-NH4/l

.h. Czas potrzebny na utlenienie azotu 
amonowego w fazach napowietrzania w SBR 2 wynosił 12 h, co przy uwzględnieniu 
naprzemiennie występujących faz mieszania, oznacza całkowite utlenienie azotu 
amonowego następowało w ciągu 19 h cyklu pracy reaktora. 
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Rys. 2. Zmiany stężenia azotu amonowego w cyklu pracy SBR: a) SBR 1, b) SBR 2
Fig. 2. Changes in ammonia concentration during SBR cycle: a) SBR 1, b) SBR 2

Badania Ling, Chen [10] wykazały, że przy stosunku C/N w ściekach powyżej 
1 szybkość nitryfikacji wynosiła 0,025 g N/g smo.d (1,04 mg N/g smo.h). Dalsze 
zwiększanie stosunku C/N od 1 do 6, nie wpływało na szybkość utleniania azotu 
amonowego. W badaniach własnych, przy stosunku związków organicznych do azotu 
wynoszącym 4 uzyskano średnio ponad 2,5-krotnie wyższą szybkość nitryfikacji (2,7 
mg N/g smo.h w SBR 1 i 1,78-3,43 mg N/g smo.h w SBR 2). Proces utleniania azotu 
w mieszaninie wód nadosadowych oraz odcieków z wysypisk w reaktorze SBR badali 
również Zhou i in. [22]. Reaktor pracował przy odczynie (pH) równym 8, natomiast 
stężenie tlenu rozpuszczonego utrzymywane było na poziomie ok. 0,5 mg O2/l. 
Autorzy uzyskali wysoką sprawność utleniania azotu amonowego, równą 99,21%, 
przy szybkości 1,5 mg/g s.m.o.·h.

Do efektywnego usuwania azotu z odcieków składowiskowych, charakteryzują-
cych się niskim udziałem związków organicznych podatnych na biodegradację oraz 
niekorzystnym stosunkiem BZT5/N (tab. 1), potrzebne jest dodatkowe źródło węgla 
organicznego. W niniejszej pracy zastosowano octan sodu. 
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Zdecydowanie niższe stężenie utlenionych form azotu w odpływie z reaktorów w 
porównaniu ze stężeniem azotu amonowego na początku cyklu pracy SBR świadczy o 
tym, że obie zastosowane strategie napowietrzania sprzyjały nie tylko nitritacji, ale również 
redukcji azotu azotanowego (III) do azotu cząsteczkowego/tlenków azotu (denitritacja). 

Wiadomo, że za usuwanie azotu metodami biologicznymi odpowiedzialne są dwa 
procesy, tj. denitryfikacja oraz wykorzystanie na przyrost biomasy. Całkowite stężenie 
azotu usuniętego w cyklu pracy reaktora SBR policzono ze wzoru (3): 

	 CNs = CNsyn + CNred 	 (3)

gdzie:		
CNsyn	 –	stężenie azotu wykorzystanego na przyrost biomasy (mg N-NH4/l),
CNred	 –	stężenie azotu usuniętego na skutek denitryfikacji (mg Nred/l).

Stężenie azotu usuniętego w wyniku denitritacji (mg Nred/l), obliczono ze 
wzoru (4):

	 CNred = (CNutl + Ce-1,N-NO2  + Ce-1,N-NO3) – Ce-1,N-NO2  – Ce-1,N-NO3 	 (4),

a efektywność denitritacji (hD) wyznaczono na podstawie równania (5):

	 	 (5)

gdzie:		
CNutl	 –	stężenie azotu amonowego utlenionego przez osad czynny (mg Nutl/l),
Ce-1,N-NO2 – stężenie azotu azotanowego (III) w odciekach oczyszczonych pozostałych 

w reaktorze po poprzednim cyklu (mg N-NO2/l),
Ce-1,N-NO3 – stężenie azotu azotanowego (V) w odciekach oczyszczonych pozostałych 

w reaktorze po poprzednim cyklu (mg N-NO3/l),
Ce,N-NO2	– stężenie azotu azotanowego (III) w odciekach oczyszczonych (mg N-NO2/l),
Ce-1,N-NO3 – stężenie azotu azotanowego w odciekach oczyszczonych (mg N-NO3/l).

Wyniki efektywności nitryfikacji, denitritacji oraz całkowitego usunięcia zapre-
zentowano na rysunku 3. 

Wykazano, że w warunkach ustabilizowanych strategia napowietrzania nie miała 
wpływu na efektywność utleniania azotu amonowego do azotu azotanowego (III) 
(nitritacja) podczas oczyszczania odcieków składowiskowych w SBR. Nieznacznie 
wyższą sprawność procesu nitritacji uzyskano w SBR 1 (98,2%) w porównaniu z SBR 
2 (94,4%). Wyższą efektywność denitritacji (77,4%) uzyskano w naprzemiennych 
warunkach tlenowo/anoksycznych (SBR 2). W SBR 1, w warunkach ograniczonego 
stężenia tlenu w fazie napowietrzania sprawność denitritacji wynosiła średnio 59,1%. 
Natomiast całkowita efektywność usuwania azotu, w procesie denitritacji i w wyniku 
jego wykorzystania na przyrost biomasy, w SBR 1 i SBR 2 wyniosła odpowiednio 
77,2% i 83,8%. Oznacza to, że stosunek ChZToct/Nog na poziomie 4,0, okazał się 
niewystarczający do całkowitego usunięcia azotu.
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Badania Ruiz i in. [17] dotyczące oczyszczania ścieków przemysłowych o wysokiej 
zawartości azotu amonowego (610 mg N-NH4/l) wykazały, że przy koncentracji tlenu 
na poziomie 0,7 mg O2/l możliwe jest przekształcenie jedynie 60% azotu amonowego 
do azotu azotanowego (III), przy 98% całkowitej sprawności nitryfikacji. Przy stężeniu 
tlenu poniżej 0,5 mg O2/l następowało akumulowanie azotu amonowego, natomiast 
powyżej 1,7 mg O2/l osiągnięto całkowitą nitryfikację. Rostron i in. [16] wykazali 
natomiast, że na efektywność nitryfikacji oraz produkty końcowe procesu ma wpływ 
czas zatrzymania ścieków (HRT). Całkowita nitryfikację autorzy uzyskali przy HRT 
w zakresie od 2,2 do 8 d.

Skrócenie czasu zatrzymania do 1,5 d spowodowało zahamowanie drugiej fazy 
procesu oraz pojawienie się w odpływie azotu azotanowego (III). Dalsze skrócenie 
HRT do 1 d spowodowało całkowitą inhibicję procesu. Z kolei Jianlong, Jing [7], 
którzy wykazali, że w celu uzyskania stabilnej nitritacji, oprócz niskiego stężenia 
tlenu (1,5 mg O2/l) konieczna jest wysoka temperatura (30°C) i odczyn powyżej 7 pH. 

Rys. 3. Efektywność nitryfikacji (N), denitryfikacji (DN) oraz usuwania azotu (Nus) w cza-
sie trwania doświadczenia (na wykresach przedstawiono wyniki efektywności po uzyskaniu 

warunków stabilnych): a) SBR 1; b) SBR 2 
Fig. 3. The effectiveness of nitrification (N), denitrification (DN) and nitrogen removal 

(Nus) during experimental period (experimental data shown in the figures concern the ste-
ady-state conditions): a) SBR 1; b) SBR 2 
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PODSUMOWANIE

Przeprowadzone badania wykazały, że obie zastosowane strategie napowietrza-
nia, tj. prowadzenie procesu w warunkach ograniczonego stężenia tlenu (0,7 mg 
O2/l) oraz w naprzemiennych warunkach tlenowo/anoksycznych sprzyjały nitritacji 
(głównym produktem procesu był azot azotanowy (III)). Stężenie azotu amonowego 
w odciekach oczyszczonych nie przekraczało 1 mg N-NH4/l. Z badań kinetyki reakcji 
wynika natomiast, że czas potrzebny do całkowitego utlenienia azotu amonowego w 
SBR 1 i SBR 2 wynosił odpowiednio 10 h i 19 h, co stanowiło 42% (SBR 1) oraz 
79% (SBR 2) długości trwania cyklu. Oznacza to, że w SBR 2, przy wzroście stężenia 
azotu amonowego w odciekach, czas trwania cyklu (24 h) może być niewystarczający 
do jego całkowitego utlenienia.

Na podstawie uzyskanych wyników stwierdzono też, że zastosowana strategia 
napowietrzania była czynnikiem wpływającym na efektywność denitritacji. W reak-
torze pracującym w naprzemiennych warunkach tlenowo/anoksycznych efektywność 
usuwania azotu była ponad 1,3-krotnie wyższa w porównaniu z reaktorem, w któ-
rym stosowano ograniczone stężenie tlenu w fazie napowietrzania. Przy założonym 
stosunku ChZToct/Nog 4,0 nie uzyskano całkowitego usunięcia azotu dlatego dalsze 
badania powinny zmierzać do wyznaczenia optymalnego, dla całkowitego usunięcia 
azotu, stosunku ChZToct/Nog. 
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THE INFLUENCE OF AERATION STRATEGY IN SBR CYCLE 			 
ON THE EFFECTIVENESS OF NITRITATION-DENITRITATION 
DURING LANDFILL LEACHATE TREATMENT 

Abstract. The paper presents the results of the research concerning the possibility of nitrogen 
removal from municipal landfill leachate in nitritiation-denitritation. Process was carried out 
in SBR reactors. To obtain nitrate nitrogen (III) as the end product of nitrification, in the reac-
tors two aeration strategies were used – limited oxygen concentration of in the aeration phase 
(SBR 1), and alternating aerobic/anoxic condition by switching on and off the aeration (SBR 
2). As electron donors sodium acetate was dosed to leachate. Thee ratio CODacetate/N at the 
beginning of the SBR cycle was 4.0. It was shown that regardless of the aeration strategy the 
efficiency of ammonium oxidation (nitritation) was high (the average efficiency of the process 
amounted to 98.2% in SBR 1 and 94.4% in SBR 2). Ammonia oxidation constant rate of in 
SBR 1 was 16.38 mg N-NH4/L×h, and the time required for the ammonia oxidation was 10 
h. In SBR 2 ammonia oxidation lasted 19 h of the reactor cycle. Alternating aerobic/anoxic 
conditions promoted denitritation, the efficiency of the process was 77.4% in SBR 2 and was 
1.3-fold higher in comparison to SBR 1.
Keywords: landfill lechate; SBR; nitritation; denitritation.


