Inzynieria Ekologiczna Nr 28, 2012

Dorota Kulikowska', Katarzyna Bernat, Bartosz Kowalski

WPLYW STRATEGII NAPOWIETRZANIA W CYKLU PRACY SBR
NA EFEKTYWNOSC NITRITACJI-DENITRITACJI PODCZAS
OCZYSZCZANIA ODCIEKOW SKLADOWISKOWYCH

Streszczenie. W pracy przedstawiono wyniki badan dotyczace mozliwo$ci usuwania azotu z
odciekow sktadowiskowych w procesie nitritacji-denitritacji. Proces prowadzono w reaktorach
typu SBR. W celu uzyskania azotu azotanowego (I1I), jako koncowego produktu nitryfikacji,
w reaktorach zastosowano dwie strategie napowietrzania. W pierwszej limitowano st¢zenie
tlenu w fazie napowietrzania (SBR 1), podczas gdy w drugiej zastosowano naprzemienne
warunki tlenowo/anoksyczne, poprzez wiaczanie i wylaczanie napowietrzania (SBR 2). Jako
donor elektronéw zastosowano octan sodu w takim stgzeniu, aby stosunek ChZT_ /N na
poczatku cyklu pracy SBR wynosit 4,0. Wykazano, Ze niezaleznie od zastosowanej strategii
napowietrzania, utlenianie azotu amonowego do azotu azotanowego (III) (nitritacja) zachodzito
z wysoka efektywnoscia (Srednia sprawnos¢ procesu wynosita 98,2% w SBR 11 94,4% w
SBR 2). Stata szybkosci utleniania azotu amonowego w SBR 1 wynosita 16,38 mg N-NH,/I'h,
a czas potrzebny do jego utlenienia wynosit 10 h. W SBR 2 utlenienie azotu amonowego
nastepowato w ciagu 19 h cyklu pracy reaktora. Naprzemienne warunki tlenowo/anoksyczne
sprzyjaly denitritacji, sprawno$¢ procesu w SBR 2 wynosita 77,4% i byta 1,3-krotnie wyzsza
w poréwnaniu z SBR 1.

Stowa kluczowe: odcieki sktadowiskowe; SBR; nitritacja; denitritacja.

WPROWADZENIE

Mimo, ze europejska dyrektywa dotyczaca sktadowania odpadéow komunalnych
(99/31/EC) nakazuje stopniowe ograniczanie ich gromadzenia, w Polsce jest to nadal
powszechny sposdb postepowania z odpadami. Uwzgledniajac dodatkowo, ze procesy
fermentacyjne w ztozu sktadowiska, i zwigzane z tym powstawanie biogazu i odcie-
kéw, zachodzg nawet po jego zamknigciu [15] to nawet zaprzestanie skladowania
odpadéw nie wyeliminuje catkowitego powstawania odciekow w ciggu kolejnych lat.

Unieszkodliwianie odciekow sktadowiskowych jest ztozonym problemem, gtow-
nie ze wzgledu na ich zréznicowany sktad chemiczny, ktory dodatkowo zmienia si¢
wraz z wiekiem sktadowiska [4, 9, 11]. Odcieki moga zawiera¢ zwiazki organiczne
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o niskiej podatno$ci na biodegradacje¢ oraz zwigzki uwazane za niebezpieczne [14].
Ponadto, w odciekach notowane sg wysokie stezenia azotu amonowego, co jest skut-
kiem gléwnie proceséw hydrolizy i fermentacji frakcji azotowej wystepujacych w
odpadach zwiazkow organicznych [3, 11, 20].

Usuwanie azotu w procesach biologicznego oczyszczania Sciekdw metoda osadu
czynnego jest wynikiem powigzania ze sobg procesow amonifikacji, syntezy biomasy
oraz nitryfikacji poprzedzajacej denitryfikacje, z czego jedynie synteza biomasy i
denitryfikacja umozliwiajg obnizenie st¢zenia azotu ogodlnego w §ciekach. Poniewaz
odcieki ze sktadowisk ustabilizowanych charakteryzuja si¢ niskim, niekorzystnym dla
denitryfikacji, stosunkiem BZT/N, w celu efektywnego usunigcia azotu konieczne jest
wprowadzenie zewngtrznego donora elektronéw, co w przypadku konwencjonalnej
nitryfikacji i denitryfikacji skutkuje wysokim zapotrzebowaniem na wegiel organiczny.

Z tego powodu nowsze rozwigzania technologiczne oparte sg o cze§ciowa nitry-
fikacje (do azotu azotanowego I1I; nitritacja) w potaczeniu ze skrécong denitryfikacja
(denitritacja). Zabieg taki pozwala na zmniejszenie o 25% zapotrzebowania na tlen,
40% redukcje ilosci wegla organicznego, nizsza produkcje biomasy oraz wzrost szyb-
kosci denitryfikacji, co wykazaty badania prowadzone na $ciekach przemystowych
o wysokim stezeniu azotu amonowego [1].

Uzyskanie nitritacji wymaga zahamowania II fazy procesu, czyli utlenienia azotu
azotanowego (I11) do azotu azotanowego (V) [19]. Jak wynika z danych literaturowych,
utlenianie azotu amonowego do azotu azotanowego (I11), mozna uzyska¢ na dwa sposo-
by. Pierwszy z nich polega na wykorzystaniu roznicy w energiach aktywacji pomigdzy
utlenianiem azotu amonowego i azotu azotanowego (I11), ktore wynosza odpowiednio
68 kJ/mol oraz 44 kJ/mol. Wyzsza energia aktywacji azotu amonowego powoduje, ze
szybko$¢ procesu zalezy od temperatury [19]. W oczyszczalniach z konwencjonalng
nitryfikacja bakterie utleniajace azot azotanowy (III) rosng szybciej w poréwnaniu z
bakteriami utleniajacymi azot amonowy, w wyniku czego nie notuje si¢ gromadzenia
azotu azotanowego (I1I). W temperaturze 35°C specyficzna szybkos¢ wzrostu bakterii
utleniajacych amoniak jest dwukrotnie wyzsza w poréwnaniu z szybko$cig wzrostu
bakterii utleniajacych azot azotanowy (III) (odpowiednio 1 d'1 0,5 d™") [12]. Wysoka
temperatura sprzyja zatem szybkiemu namnazaniu bakterii utleniajgcych azot amo-
nowy, co skutkuje gromadzeniem azotu azotanowego (III) [5, 13].

Drugim sposobem umozliwiajagcym uzyskanie nitritacji jest regulacja st¢zenia
tlenu. Przy niskim stgzeniu tlenu wzrost bakterii utleniajacych azot azotanowy (I1I)
jest ograniczany. W tych warunkach bakterie utleniajgce azot amonowy maja wyz-
sze powinowactwo do tlenu niz bakterie II fazy nitryfikacji, dzigki czemu w osadzie
czynnym dominuje I faza nitryfikacji [18]. Gromadzenia azotu azotanowego (I1I) w
reaktorze nitryfikacyjnym mozna réwniez uzyskac stosujac naprzemienne mieszanie i
napowietrzanie. Ponowne wlaczenie napowietrzania powoduje, ze bakterie z rodzaju
Nitrobacter wchodzg w lag-faze, ktora jest dtuzsza niz lag-faza bakterii z rodzaju
Nitrosomonas [8].
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Biorac pod uwage, ze uzyskanie nitritacji na skutek prowadzenia procesu w
podwyzszonej temperaturze wigze si¢ z dodatkowymi kosztami, w niniejszej pracy
zatozono, ze czynnikiem ograniczajacym utlenianie azotu amonowego do azotu
azotanowego (V) bedzie ograniczone napowietrzanie. Zastosowano dwie strategie
napowietrzania. W pierwszej limitowano stgzenie tlenu, natomiast w drugiej zasto-
sowano naprzemienne warunki tlenowo/anoksyczne, poprzez wlaczenie i wylaczanie
napowietrzania. Prowadzenie procesu w takich warunkach tlenowych sprzyjato dodat-
kowo denitritacji, co jest o tyle wazne, ze w wigkszosci prac dotyczacych skroconej
nitryfikacji autorzy koncentrowali si¢ gtéwnie na okresleniu parametréw sprzyjajacych
nitritacji, a nie usunigciu azotu.

METODYKA BADAN

Charakterystyka odciekéow skladowiskowych

Odcieki do badan pochodzily ze zorganizowanego sktadowiska odpadow komu-
nalnych w Wysiece koto Bartoszyc (warminsko-mazurskie), ktore jest eksploatowane
od 1996 roku.

Wedhug danych z Zaktadu Ustug Komunalnych w Bartoszycach na wysypisku
sg sktadowane odpady takie jak szkto, papier, tektura oraz odpady organiczne po-
chodzenia roslinnego i zwierzecego. Sktadowisko nie przyjmuje fekaliow, odpadow
ptynnych, substancji niebezpiecznych, toksycznych i radioaktywnych. Powstajace
odcieki zbierane sa systemem drenéw i magazynowane w zbiorniku retencyjnym.
Sktad fizyko-chemiczny odciekow przedstawiono w tabeli 1.

Tabela 1. Charakterystyka odciekow ze sktadowiska odpadéow komunalnych
Table 1. Characteristic of municipal landfill leachate

Wskaznik Jednostka Wartos¢
Odczyn pH 8,12
ChzT mg O,/I 732,0
BZT, mg O,/I 51,0
BZT//ChzZT - 0,07
BZT,/ N, - 0,09
Azot ogdlny mg Nog/I 561,4
Azot amonowy mg Nyl 471,4
Fosfor ogoiny mg P/l 48,9
Sucha pozostatos¢ ogdlna mg/| 7032
Sucha pozostato$¢ mineralna mgl/l 5945
Sucha pozostato$¢ organiczna mg/| 1087
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Stanowisko badawcze

Badania prowadzono w reaktorach SBR (SBR 11 SBR 2), o pojemnosci roboczej 5 1.
Reaktory byly wyposazone w mieszadla o regulowanej predkosci obrotow (badania
wykonywano przy 36 obr./min.) oraz drobnopg¢cherzykowy system napowietrzajacy.
Ponadto zastosowano system umozliwiajacy kontrole stezenia tlenu w reaktorach w
fazie napowietrzania. Cykl pracy obu reaktorow wynosit 24 h.

W SBR 1 cykl sktadat si¢ z czterech nastepujacych po sobie faz: napetniania (5
min), mieszania (3 h), napowietrzania (20 h) oraz sedymentacji i dekantacji (55 min).
Stgzenie tlenu w fazie napowietrzania utrzymywano na poziomie 0,7+0,2 mg O,/1.

W SBR 2 po napelnieniu reaktora (5 min) stosowano 3 h faz¢ mieszania a nastgp-
nie prowadzono naprzemienne napowietrzania (2 h) oraz mieszanie (1 h). Cykl pracy
reaktora SBR 2 konczyta faza sedymentacji i dekantacji (55 min). Stezenie tlenu w
fazach napowietrzania utrzymywano na poziomie 2+0,2 mg O,/1.

Stopien wymiany objeto$ciowej w obu reaktorach wynosit 0,3 d-!. Do reaktorow
oprocz odciekow sktadowiskowych wprowadzano octan sodu (ChZT,_ ), tak aby sto-
sunek ChZT /N, o Na poczatku cyklu pracy SBR wynosit 4,0. Badania prowadzono

oct

w temperaturze 20+2°C.

Kontrola analityczna procesu

W odciekach surowych i oczyszczonych oznaczano:

— stezenie substancji organicznych wyrazonych wskaznikiem ChZT (metoda dwu-
chromianowg wg Hermanowicza i in. [6]),

— stezenie azotu og6lnego (PN-Z-15011-3:2001) i amonowego (PN-C-04576-15),

— stezenie azotu azotanowego (III) (PN-C-04576-06) i azotanowego (V) (PN-C-
04576-08).

W osadzie czynnym oznaczano:
— zawiesiny ogolne i organiczne — wg Hermanowicza i in. [6].

OMOWIENIE I DYSKUSJA WYNIKOW BADAN

W odciekach sktadowiskowych stezenie zwiazkow organicznych wyrazonych jako
BZT,1ChZT wynosito odpowiednio 51,0 mg O/l oraz 732,0 mg O,/1, a stosunek BZT./
ChZT-0,07. Oznacza to, ze wystepujace w odciekach zwiazki organiczne byty oporne
na biologiczny rozktad. Analizowane odcieki pochodzily z 16-letniego sktadowiska
odpadéw komunalnych, co dobrze koreluje z odnotowang wartoscig BZT/ChZT.
Widomo bowiem, ze wraz z wiekiem sktadowiska w odciekach zmniejsza si¢ propor-
cja pomigdzy BZT, i ChZT, co zwigzane jest z faktem, ze w ogdlnej puli zwigzkow
organicznych maleje udziat kwasoéw lotnych i innych niskoczasteczkowych zwigzkoéw
organicznych zaliczanych do fatwo rozktadalnych. Niski stosunek BZT,/ChZT
w odciekach ze sktadowisk ustabilizowanych potwierdzajg dane literaturowe [2, 21].
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Stezenie azotu og6lnego w surowych odciekach wynosito 561,4 mg N_ /1, natomiast
stezenie azotu amonowego —471,4 mg N-NH,/1 (rys. 1a), co stanowito 83,9% azotu ogol-
nego. Zmiany stgzenia poszczegodlnych form azotu odciekach surowych i oczyszczonych
w czasie trwania doswiadczenia przedstawiono na rysunku 1.

Uzyskane dane wskazuja, ze w SBR 1 okres pierwszych 3 tygodni prowadzenia
procesu byl okresem adaptacyjnym, podczas ktdrego stezenie azotu amonowego w
odciekach oczyszczonych wahato si¢ od 58,7 mg N-NH,/I do 168,5 mg N-NH,/I.
Czas adaptacji osadu czynnego do warunkéw doswiadczenia w SBR 2 byl dtuzszy
1 wynosit okoto 5 tygodni. Poczatkowo stezenie azotu amonowego przekraczato
150 mg N-NH,/1 i stopniowo ulegato obnizeniu do wartosci ponizej 1 mg N-NH,/1

(rys. 1a).
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Rys. 1. Zmiany st¢zenia azotu amonowego (a), azotu azotanowego (I11) (b)
oraz azotu azotanowego (V) (c) w SBR 11 SBR 2
Fig. 1. Changes in concentration of ammonia (a), nitrite (b) and nitrate (¢) in SBR 1 and SBR 2
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Poniewaz proces oczyszczania odciekdéw sktadowiskowych w SBR 1 prowadzono
przy limitowanym st¢Zeniu tlenu na poziomie 0,7 mg O,/1, aw SBR 2 stosowano naprze-
mienne wlaczanie i wylgczanie napowietrzania, gldownym produktem utleniania azotu
amonowego byt azot azotanowy (III). Srednie stezenie tej formy azotu w odptywie z SBR
1 ksztattowato si¢ na poziomie 80,77 mg N-NO,/1, zrozpigtoscig od 69,2 mg N-NO,/l1 do
91,2mg N-NO,/I. W SBR 2, przy naprzemiennym wigczaniu i wytgczaniu napowietrza-
nia, Srednie stezenie azotu azotanowego (11I) byto ponad 2,5-krotnie nizsze w poréwnaniu
z SBR 1, przy maksymalnym st¢zeniu dochodzgcym do 42,1 mg N-NO,/I 1 minimalnym
na poziomie 16,4 mg N-NO,/1 (rys. 1 b). St¢zenie azotu azotanowego (V) w odciekach
oczyszczonych wynosito ok. 8 mg N-NO,/l oraz 3,4 mg N-NO,/l odpowiednio w SBR 1
1 SBR 2 (rys. 1c).

Na podstawie zmian stezenia azotu amonowego w czasie cyklu pracy reaktorow
SBR (fazy napowietrzania) wyznaczono state kinetyczne procesu nitritacji. Utlenianie
azotu amonowego zachodzito zgodnie z rownaniem 0. rzedu, co oznacza, ze zmiany
stezenia w czasie wykazywaly liniowy charakter, co mozna wyrazi¢ rownaniem (1):

TN NH4 = KN4 ()
Stezenie azotu amonowego po czasie £ mozna obliczy¢ z réwnania (2):

Canga = Kynms " tTC

0,N-NH4 (2)
gdzie:

Fynpa  — Szybko$¢ utleniania azotu amonowego (mg N-NH,/T'h),

kyana — stata szybkosci utleniania azotu amonowego (mg N-NH,/I'h),
Cynna — Stezenie azotu amonowego po czasie t (mg N-NH,/1),

t —czas (h),
Connpg— SteZenie azotu amonowego na poczatku fazy napowietrzania (mg N-NH /).

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

Z przedstawionych danych wynika, Ze stata szybkosci utleniania azotu amonowego
w SBR 1 wynosita 16,38 mg N-NH,/I'h. Poniewaz proces przebiegat zgodnie z reakcjg
0. rzedu, stata szybkosci byla rowna szybkosci reakcji, a czas potrzebny do utlenienia
azotu amonowego wynosit 10 h, czyli potowe czasu trwania fazy napowietrzania
(rys. 2a). Zmiany stgzenia azotu amonowego w SBR 2 przedstawiono na rysunku
2b. Spadek stezenia azotu amonowego nastepowat podczas 6 z 7 faz napowietrzania.
Proces utleniania azotu amonowego w kazdej z faz napowietrzania zachodzit zgodnie
zreakcja 0. rzgdu (na rysunku zaprezentowano réwnania opisujace proste wyznaczone
na podstawie danych doswiadczalnych). Szybkos¢ spadku stezenia azotu amonowego
zmieniata si¢ w granicach 9,4-18,07 mg N-NH,/I'h. Czas potrzebny na utlenienie azotu
amonowego w fazach napowietrzania w SBR 2 wynosit 12 h, co przy uwzglednieniu
naprzemiennie wystepujacych faz mieszania, oznacza calkowite utlenienie azotu
amonowego nastepowato w ciggu 19 h cyklu pracy reaktora.

37



Inzynieria Ekologiczna Nr 28, 2012

a)

y =-16,379x + 158,28

N-NH, [mgiL]

0 T T T T = T T T T |
0 2 4 6 8 10 12 14 16 18 20
czas reakgji [d]

b)
1 y=-13,42x + 158,32

= o y=-18,074x + 178,56

= 125
S o)

:‘1007 y =-9,4x + 151,07
T B\{g

Z 75 y =-14,3x + 201,6
=z
50 + D\Kn y =-15,7x + 236,03
25 4
EKK. o v= -12,8x + 206,1

0 . . . . . . . B . a
0 2 4 6 8 10 12 14 16 18 20
czas reakcji [d]

Rys. 2. Zmiany st¢zenia 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] wykazaly, ze przy stosunku C/N w $ciekach powyzej
1 szybkos¢ nitryfikacji wynosita 0,025 g N/g smo'd (1,04 mg N/g smoh). Dalsze
zwigkszanie stosunku C/N od 1 do 6, nie wplywato na szybko$¢ utleniania azotu
amonowego. W badaniach wlasnych, przy stosunku zwigzkdéw organicznych do azotu
wynoszacym 4 uzyskano $rednio ponad 2,5-krotnie wyzsza szybko$¢ nitryfikacji (2,7
mg N/g smoh w SBR 11 1,78-3,43 mg N/g smoh w SBR 2). Proces utleniania azotu
w mieszaninie wod nadosadowych oraz odciekéw z wysypisk w reaktorze SBR badali
réwniez Zhou i in. [22]. Reaktor pracowat przy odczynie (pH) rownym 8, natomiast
stezenie tlenu rozpuszczonego utrzymywane byto na poziomie ok. 0,5 mg O,/1.
Autorzy uzyskali wysoka sprawnos$¢ utleniania azotu amonowego, rowna 99,21%,
przy szybkosci 1,5 mg/g s.m.o."h.

Do efektywnego usuwania azotu z odciekéw sktadowiskowych, charakteryzuja-
cych si¢ niskim udziatem zwigzkow organicznych podatnych na biodegradacje oraz
niekorzystnym stosunkiem BZT./N (tab. 1), potrzebne jest dodatkowe zrodto wegla
organicznego. W niniejszej pracy zastosowano octan sodu.
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Zdecydowanie nizsze stezenie utlenionych form azotu w odptywie z reaktoréw w
poréwnaniu ze stezeniem azotu amonowego na poczatku cyklu pracy SBR $wiadczy o
tym, Ze obie zastosowane strategie napowietrzania sprzyjaty nie tylko nitritacji, ale rowniez
redukcji azotu azotanowego (11I) do azotu czasteczkowego/tlenkow azotu (denitritacja).

Wiadomo, ze za usuwanie azotu metodami biologicznymi odpowiedzialne sg dwa
procesy, tj. denitryfikacja oraz wykorzystanie na przyrost biomasy. Catkowite st¢zenie
azotu usunietego w cyklu pracy reaktora SBR policzono ze wzoru (3):

CNs = CNsyn + CNred (3)
gdzie:
CNsyn — stgzenie azotu wykorzystanego na przyrost biomasy (mg N-NH,/1),
Cirea — St€Zenie azotu usunigtego na skutek denitryfikacji (mg N, /1).

Stezenie azotu usunigtego w wyniku denitritacji (mg N__ /1), obliczono ze

wzoru (4):

CNred = (CNutl +C

red’

+C C

e-1,N-NO2 e-l,N-NO3) - Ce-l,N-Noz ~ “e-1,N-NO3 (G

a efektywnos¢ denitritacji (n,) wyznaczono na podstawie rownania (5):
CNred

Np= -100 (5)
? Cru Ce—l,N—N02 + Ce—l,N—NO3

gdzie:

Cyuy — SteZenie azotu amonowego utlenionego przez osad czynny (mg N /1),

Ce.1.x-N02 — Stezenie azotu azotanowego (III) w odciekach oczyszczonych pozostatych
w reaktorze po poprzednim cyklu (mg N-NO,/1),

e-1.N-N03 — SteZenie azotu azotanowego (V) w odciekach oczyszczonych pozostatych
w reaktorze po poprzednim cyklu (mg N-NO,/1),

Cennoa™ stezenie azotu azotanowego (IIT) w odciekach oczyszczonych (mg N-NO,/1),

C. | nnos3 — Stezenie azotu azotanowego w odciekach oczyszczonych (mg N-NO,/I).

C

Wyniki efektywnosci nitryfikacji, denitritacji oraz catkowitego usunigcia zapre-
zentowano na rysunku 3.

Wykazano, ze w warunkach ustabilizowanych strategia napowietrzania nie miata
wplywu na efektywnos$¢ utleniania azotu amonowego do azotu azotanowego (III)
(nitritacja) podczas oczyszczania odciekow skladowiskowych w SBR. Nieznacznie
wyzszg sprawno$¢ procesu nitritacji uzyskano w SBR 1 (98,2%) w poréwnaniu z SBR
2 (94,4%). Wyzsza efektywno$¢ denitritacji (77,4%) uzyskano w naprzemiennych
warunkach tlenowo/anoksycznych (SBR 2). W SBR 1, w warunkach ograniczonego
stezenia tlenu w fazie napowietrzania sprawnosc¢ denitritacji wynosita §rednio 59,1%.
Natomiast calkowita efektywnos$¢ usuwania azotu, w procesie denitritacji i w wyniku
jego wykorzystania na przyrost biomasy, w SBR 1 i SBR 2 wyniosta odpowiednio
77,2% 1 83,8%. Oznacza to, ze stosunek ChZT /N it poziomie 4,0, okazal si¢

oct
niewystarczajacy do calkowitego usunigcia azotu.
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Rys. 3. Efektywno$¢ nitryfikacji (N), denitryfikacji (DN) oraz usuwania azotu (N ) w cza-
sie trwania do§wiadczenia (na wykresach przedstawiono wyniki efektywnosci po uzyskaniu
warunkow stabilnych): a) SBR 1; b) SBR 2
Fig. 3. The effectiveness of nitrification (N), denitrification (DN) and nitrogen removal
(N, during experimental period (experimental data shown in the figures concern the ste-
ady-state conditions): a) SBR 1; b) SBR 2

Badania Ruiz i in. [17] dotyczace oczyszczania Sciekéw przemystowych o wysokiej
zawartosci azotu amonowego (610 mg N-NH /1) wykazaty, ze przy koncentracji tlenu
na poziomie 0,7 mg O,/ mozliwe jest przeksztatcenie jedynie 60% azotu amonowego
do azotu azotanowego (III), przy 98% catkowitej sprawnosci nitryfikacji. Przy st¢zeniu
tlenu ponizej 0,5 mg O,/ nastgpowato akumulowanie azotu amonowego, natomiast
powyzej 1,7 mg O,/1 osiagnigto catkowitg nitryfikacj¢. Rostron i in. [16] wykazali
natomiast, ze na efektywnos¢ nitryfikacji oraz produkty koncowe procesu ma wpltyw
czas zatrzymania Sciekéw (HRT). Catkowita nitryfikacje¢ autorzy uzyskali przy HRT
w zakresie od 2,2 do 8 d.

Skrécenie czasu zatrzymania do 1,5 d spowodowalo zahamowanie drugiej fazy
procesu oraz pojawienie si¢ w odptywie azotu azotanowego (I1I). Dalsze skrocenie
HRT do 1 d spowodowato catkowita inhibicje procesu. Z kolei Jianlong, Jing [7],
ktorzy wykazali, ze w celu uzyskania stabilnej nitritacji, oprocz niskiego stezenia
tlenu (1,5 mg O,/1) konieczna jest wysoka temperatura (30°C) i odczyn powyzej 7 pH.
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PODSUMOWANIE

Przeprowadzone badania wykazaty, Ze obie zastosowane strategie napowietrza-
nia, tj. prowadzenie procesu w warunkach ograniczonego stezenia tlenu (0,7 mg
O,/1) oraz w naprzemiennych warunkach tlenowo/anoksycznych sprzyjaty nitritacji
(gtownym produktem procesu byt azot azotanowy (I1I)). Stezenie azotu amonowego
w odciekach oczyszczonych nie przekraczato 1 mg N-NH,/1. Z badan kinetyki reakc;ji
wynika natomiast, ze czas potrzebny do catkowitego utlenienia azotu amonowego w
SBR 11 SBR 2 wynosil odpowiednio 10 h i 19 h, co stanowito 42% (SBR 1) oraz
79% (SBR 2) dtugosci trwania cyklu. Oznacza to, ze w SBR 2, przy wzro$cie stezenia
azotu amonowego w odciekach, czas trwania cyklu (24 h) moze by¢ niewystarczajacy
do jego calkowitego utlenienia.

Na podstawie uzyskanych wynikoéw stwierdzono tez, ze zastosowana strategia
napowietrzania byta czynnikiem wptywajacym na efektywno$¢ denitritacji. W reak-
torze pracujacym w naprzemiennych warunkach tlenowo/anoksycznych efektywnos¢
usuwania azotu byta ponad 1,3-krotnie wyzsza w poroéwnaniu z reaktorem, w kto-
rym stosowano ograniczone stezenie tlenu w fazie napowietrzania. Przy zatozonym
stosunku ChZToct/N 4,0 nie uzyskano catkowitego usunigcia azotu dlatego dalsze
badania powinny zmlerzac do wyznaczenia optymalnego, dla catkowitego usuni¢cia
azotu, stosunku ChZT__/N .
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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 COD, ... /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-NH,/Lxh, 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.
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