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Denitryfikacja azotanéw w wodach podziemnych
Streszczenie

Z analiz uje¢ wody w kraju oraz z danych literaturowych wynika, ze w wodach
podziemnych wystgpuja rosnace stgzenia azotanow. W wielu zaktadach wodociagowych na
terenie Polski stwierdzono podwyzszone ilosci azotandow w ujmowanych wodach
podziemnych, czasami przekraczajace obowiazujace normy (powyzej 50 mg NO5'). Zrodlem
nadmiernego stgzenia azotanow w wodach podziemnych jest przede wszystkim nieracjonalne
1 podwyzszone nawozenie w rolnictwie, a takze niezorganizowane systemy kanalizacji. Na
zanieczyszczenie wod azotanami maja wplyw rowniez wadliwie eksploatowane sktadowiska
odpadéw oraz zanieczyszczone opady atmosferyczne. Azotany moga by¢ usuwane z wody
przy zastosowaniu denitryfikacji heterotroficznej, wymiany jonowej, odwroconej osmozy,
elektrodializy, denitryfikacji autotroficznej lub redukcji chemiczne;.

W pracy zbadano mozliwosci usuwania azotandw Ww procesie biologicznej
denitryfikacji heterotroficznej in situ lub prowadzonym w zakladach uzdatniania wody.
Przeprowadzono badania denitryfikacji w skali laboratoryjnej, w dwoch uktadach
technologicznych.

Badania denitryfikacji in situ wykonano w reaktorze stanowigcym model gruntu,
zawierajacym barier¢ ze slomy owsianej. Stwierdzono niska wydajnos¢ denitryfikacji,
utrudnione sterowanie procesem, mozliwos¢ kolmatacji wypetienia oraz podwyzszona
metnos$¢ i1 utlenialno$¢ odptywu.

Po uzyskaniu niezadowalajacych efektow denitryfikacji in situ modelowano proces
denitryfikacji w zakltadzie uzdatniania wody, w reaktorze o przeptywie z dotu do gory,
wypetnionym granulowanym weglem aktywnym. Wegiel aktywny zapewnia dobra
immobilizacj¢ biomasy. Proces charakteryzuje krotki czas wpracowania, wysoka wydajnos¢
oraz latwe sterowanie jego przebiegiem. Konieczne jest systematyczne plukanie ztoza i
ponowne wpracowanie po plukaniu. Zbadano stosunek wagowy N:C wystarczajacy dla
niezaburzonego przebiegu procesu dla roznych zrodet wegla organicznego — etanolu, kwasu
octowego, kwasu mlekowego oraz melasy. Najwyzsza wydajno$¢ osiagnigto dla kwasu
octowego 1 etanolu. W badaniach okreslono zapotrzebowanie biomasy denitryfikacyjnej na
fosforany. Obnizenie temperatury powoduje spadek wydajnosci procesu denitryfikacji, ktory
mozna kompensowac przez wydtuzenie czasu retencji.

W pracy podano niezbedny uktad doczyszczania wody po denitryfikacji w zlozu

weglowym, ktéry pozwoli na jej doprowadzenie do sieci wodociagowe;.



Nitrate denitrification of groundwater
Abstract

Based on the survey results and the available information from the literature, the
increase in nitrate concentration in ground water has been observed. According to the Polish
drinking water standards, the limit value of nitrate concentration is equal to 50 mg NO;7/1.
However the exceeded nitrate concentration in ground water intake have been reported by
some number of water supply companies in Poland. It is the result of the excessive and
unreasonable fertilizers application in agriculture, the wastewater leakage from sewerage
systems and solid waste dumping sites, the discharges from septic tanks and the rain water
run-offs from the areas which are heavily polluted with nitrogen compounds. Nitrates can be
removed from the polluted water applying heterotrophic biological denitrification, ion
exchange, reversed osmosis and electrodialysis or by reduction by autotrophic or chemical
denitrification.

The research examined the opportunities of removing the nitrate in the process of
biological heterotrophic in situ denitrification or in the one conducted in a pilot water
treatment plant. The denitrification laboratory tests, in two technological systems were
performed.

The in situ denitrification analysis was conducted in the reactor being ground’s model
and having an oat straw made barrier. Low denitrification working capacity was found out, as
well as possibility of clogging pore spaces with the gaseous products and raised turbidity, and
COD concentration in the effluent from the reactor.

Having obtained poor results in situ denitrification process, the heterotrophic
denitrification process was modelled in the reactor of reverse flow, filled with the granular
activated carbon. The activated carbon ensures proper biomass immobilisation. The process is
characterised by short adaptation time, high working capacity and easy control of the process.
It was necessary to wash the activated carbon bed and renewed adaptation after washing.
Balance proportions N:C was analysed, sufficient for undisturbed course of process for
different sources of organic carbon — ethanol, acetic acid, lactid acid and molasses. The
highest working capacity was reached for acetic acid and for ethanol. The process has to be
supported by addition of phosphates. The process of denitrification is temperature dependent,
which requires the prolonging the retention time.

The activated carbon bed reactor was very efficient in reducing nitrate concentrations
by biological denitrification and can therefore be recommended for use on a technical scale.

After denitrification the water should be treated ahead of discharge to distribution system.
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1. Wstep

1.1. Przedmiot pracy

Przedmiotem pracy byta analiza mozliwos$ci usuwania azotandw na ujeciach 1 w
zaktadach uzdatniania wody oraz ustalenie przyczyn wystgpowania nadmiaru azotandéw w

wodach podziemnych.

1.2. Cel pracy

Praca miata na celu analiz¢ biologicznych procesow denitryfikacji in situ oraz w
zaktadzie uzdatniania wody - w reaktorze wypelionym granulowanym weglem aktywnym.
Celem badan laboratoryjnych byto okre§lenie warunkéw przebiegu procesu, stosunku azotu
do wegla 1 fosforu niezbednego do przebiegu procesu biologicznej denitryfikacji oraz
opracowanie wytycznych do wdrozenia procesu do skali technicznej na ujeciach 1 w

zaktadach uzdatniania wody.

1.3. Zakres pracy

Zakres badan obejmowat nastepujace zagadnienia:

e analiz¢ danych literaturowych dotyczacych przyczyn wystepowania podwyzszonych
stezen azotanow w wodach podziemnych,

e opis procesOw biochemicznych i chemicznych rozktadu zwiazkéw azotowych do
denitryfikacji wlacznie,

e analiz¢ zbadanych i stosowanych metod usuwania azotanow z wod podziemnych na
podstawie danych literaturowych,

e przygotowanie modelowych stanowisk badawczych do badan denitryfikacji in situ 1 w
uktadach technologicznych zakladu uzdatniania wody, wraz 2z metodycznym
przygotowaniem badan,

¢ rozruch i wpracowanie procesu denitryfikacji w uktadach technologicznych,

e okreslenie zalezno$ci sprawnosci procesu denitryfikacji od stosunku N:P:C w wodzie
surowej przy wykorzystaniu réznych zrodet wegla organicznego oraz w zré6znicowanym
zakresie obciazenia hydraulicznego i przy réznych czasach retencji,

e badania poréwnawcze w obnizonej temperaturze charakterystycznej dla  wod
podziemnych,

e zdefiniowanie i ustalenie optymalnych parametréw technologicznych prowadzenia

procesu,



e opracowanie wytycznych technologicznych stosowania i kontroli procesu.

2. Wprowadzenie do tematu

2.1. Obieg azotu w przyrodzie

Azot jest podstawowym sktadnikiem biatka, nieodzownym pierwiastkiem w zyciu
roslin 1 zwierzat. Uproszczony schemat przemian, jakie zachodza w przyrodzie z udzialem

zwiazkoéw azotowych przedstawia rys. 1.

Opady Scieki Kompost Nawozy Atmosfera
atmosferyczne i obornik sztuczne
NH3/NH, Norg NH3/NH, NH;
NO;, N,O| |NHy/NH," biatka NO; N, T
Norg Norg

<wigzani¢>

Biatka
Norg

denitryfikacja

v v wody podziemne

Rysunek 1.  Obieg azotu w przyrodzie (Kowal 1997b)

Azot przedostaje si¢ do wod gruntowych ze §ciekami, sptywami z terendw rolniczych
oraz opadami atmosferycznymi. Zrodlem azotu jest réwniez atmosfera. W wodach
gruntowych azot wystgpuje w roznych formach: gtéwnie jako azot organiczny (Nor), azot
amonowy (NH4"), azotany (NO3) i rozpuszczony azot czasteczkowy (Ny).

Azot organiczny w wyniku hydrolizy przechodzi w formg amonowa.

Azot amonowy moze by¢ wiazany na powierzchni ptytek materialow ilastych. Wzrost
pH powyzej 8,5 moze powodowac uwalnianie amoniaku do atmosfery. Azot amonowy moze
by¢ takze asymilowany przez ro$liny lub mikroorganizmy. W odpowiednich warunkach azot

amonowy podlega nitryfikacji do azotu azotanowego.



Azotany wystepujace w srodowisku wodnym moga by¢ asymilowane przez system
korzeniowy ro$lin lub denitryfikowane. Azotany sa anionami, dlatego nie ulegaja adsorpcji
przez natadowane ujemnie koloidy glebowe. Sa mobilne w roztworze glebowym. Latwo
przemieszczaja si¢ ponizej strefy korzeniowej do wod podziemnych. Maja tam tendencj¢ do
gromadzenia si¢, poniewaz w wodach podziemnych zaznacza si¢ czgsto brak dostatecznej

ilosci wegla dla skutecznej ich denitryfikacji.

2.2. Domieszki wystepujace w wodach podziemnych

Wody podziemne moga zawiera¢ znaczne ilo$ci zwiazkdéw mineralnych pochodzacych
z rozpuszczania skat. Typ 1 stgzenie zawartych w wodzie domieszek zalezy od rodzaju i
rozpuszczalnosci mineraléw budujacych wodonosiec oraz zrodta i szybkosci przeptywu
wody. W tabeli 1 zestawiono st¢zenia najczesciej wystepujacych wybranych sktadnikow wod
podziemnych.

Tabela 1. Stezenia wybranych sktadnikow wod podziemnych (Macioszczyk 1987)

Stezenie w
Sktadnik wodzie naturalnej
mg/l

azotany (N-NO3) 0-5
chlorki 2-60
fluorki 0,05-1,0
magnez 1-20
mangan 0,02-0,04
potas 1-5
siarczany 1-100
sod 1-60
wapn 1-60
wodoroweglany 5-200
zelazo 0-1,0

Szerszy zakres sktadu wod podziemnych przedstawia Rozporzadzenie Ministra
Srodowiska z dnia 11 lutego 2004 r. w sprawie klasyfikacji dla prezentowania stanu wod
powierzchniowych 1 podziemnych, sposobu prowadzenia monitoringu oraz sposobu
interpretacji wynikow 1 prezentacji stanu tych wod. Rozporzadzenie wprowadza klasyfikacje
dla prezentowania stanu wod podziemnych obejmujaca pig¢ klas jakosci tych wod.

Warto$ci graniczne stezen azotanéw w poszczegdlnych klasach jakosci wod podziemnych
przedstawione zostaty w zataczniku nr 3 do rozporzadzenia i wynosza:

e [ klasa jakosci 10 mg NO3/1

e I klasa jakosci 25 mg NOsy/1



e [II klasa jakosci 50 mg NOs/1

e [V klasa jakosci 100 mg NOs/1

e V klasa jakosci >100 mg NOs/1
Azotany oraz pozostale wskazniki uwzglednione w zat. nr 3 do rozporzadzenia (Rozp. Min.
Srodowiska z dn. 11 lutego 2004 r) wskazuja na istotne zanieczyszczenie wod podziemnych,
szczegolnie w klasach [V 1 V.

Procesy uzdatniania wod podziemnych (usuwanie zelaza 1 manganu) przebiegaja w
warunkach tlenowych. Ilo$¢ tlenu potrzebna do utlenienia poszczegélnych wskaznikdéw
przedstawia si¢ nastgpujaco:

e utlenienie 1 mg Fe** - 0,29 mg O,

e utlenienie 1 mg Mn*" - 0,28 mg O,

e utlenienie 1 mgNH;"  -3,6 mg O,

e utlenienie 1 mg CH4 - 4,0 mg O,,

e utlenienie 1 mg H,S - 1,4 mg O,.

Wynika z tego, ze obecnos$¢ azotu amonowego, metanu i siarkowodoru moze istotnie zaktoci¢
proces odzelaziania i odmanganiania.

W odréznieniu od procesow odzelaziania i odmanganiania oraz utleniania azotu
amonowego, metanu 1 siarkowodoru, proces biologicznej denitryfikacji zachodzi w

warunkach anoksycznych.

2.3. Procesy biochemiczne i chemiczne rozktfadu zwigazkéw azotowych

2.3.1. Amonifikacja

Amonifikacja jest procesem polegajacym na przemianie organicznych zwiazkow
azotowych oraz biatek do azotu amonowego pod wplywem mikroorganizmow
heterotroficznych:

Norg — NH3/NH," (1)
Przemiana ta nie wymaga udziatlu tlenu i moze przebiega¢ zarowno w warunkach tlenowych,

jak 1 beztlenowych.

2.3.2. Nitryfikacja

Proces nitryfikacji jest nastgpnym etapem rozkladu azotu organicznego. Nitryfikacja
to dwustopniowy proces przemiany azotu amonowego do azotanow. Podstawowa rolg w

biologicznej nitryfikacji odgrywaja bakterie Nitrosomonas i Nitrobacter. Sa to tlenowe



bakterie autotroficzne uzyskujace energi¢ z utleniania odpowiednio amoniaku do azotynow, a
nastepnie azotynéw do azotanéw. Zrodtem wegla dla tych bakterii jest dwutlenek wegla.
Pierwszy etap to utlenienie azotu amonowego do azotyndw przez bakterie Nitrosomonas
(Stickstoffkreislauf... 1988):

NH;" + 1,50, - NO, + 2H" + H,O AG°=-2739kJ/mol  (2)

Drugi etap to utlenienie azotynoéw do azotandw przez bakterie Nitrobacter:

NO; + 0,50, - NO5 AG® = -76,7 kJ/mol 3)
Szybkos¢ reakceji w drugim etapie jest znacznie wigksza niz w etapie pierwszym, co powoduje
w normalnych warunkach niska zawarto$¢ azotynéw w wodzie.

Uwzgledniajac produkcje biomasy (CsH70,N) réwnania reakcji dla obu etapéw mozna

przedstawi¢ nastgpujaco:
- Letap: kom. bakterii
55NH,;" + 5CO; + 760, — CsH;0,N + 54NO;” + 52H,0 + 109H" (4)
- L etap: kom. bakterii
400NO; + 5CO; + NH;" + 1950, + 2H,0 — CsH;0,N + 400NO3 + H" (5)
co daje facznie: fomn. bakeri
NH," + 1,860, + 0,10CO; — 0,021CsH;0,N + 0,941H,0 + 0,98NO;™ + 1,98H" (6)

Proces nitryfikacji przebiega w $rodowisku utleniajacym przy wysokim potencjale
redox. Dla prawidlowego przebiegu reakcji niezbedna jest obecno$¢ tlenu w stgzeniu
wynoszacym optymalnie 2 mg O,/l. Przy niewystarczajacej ilo$ci tlenu proces moze
zatrzymac si¢ po I etapie i w wodzie obecne beda azotyny. Z ostatniej, sumarycznej reakcji
wynika, ze do utlenienia 1 g N-NH4" w procesie nitryfikacji niezbedne jest 4,25 g tlenu oraz
0,31 g dwutlenku wegla. Randall i wsp. (1992) podaja, Zze minimalne st¢zenie tlenu
rozpuszczonego, ponizej ktorego nitryfikacja nie przebiega, wynosi 0,3 mg O/1.

W efekcie nitryfikacji 1 g N-NH," przyrost biomasy wynosi 0,170 g.

W wyniku utlenienia 1 mola NH4 uwalnia si¢ 1,98 mola protonéw, co moze
powodowa¢ zmniejszenie zasadowosci lub, w przypadku wod migkkich przy
niewystarczajacej zasadowosci wody, zakwaszenie srodowiska. Wolny kwas (H"), powstajacy
w wyniku nitryfikacji, reaguje z wodoroweglanami zgodnie z rownaniem reakcji:

HCO; + H" 2 CO, + H,0 (7)
Uwzgledniajac synteze biomasy zuzycie zasadowoéci na 1 g N-NH4" wynosi 7,07 g CaCO:.



Odczyn $rodowiska ma duzy wplyw na intensywno$¢ przebiegu nitryfikacji.
Optymalne pH mieséci si¢ w granicach 7+8, a juz przy pH = 6,6 szybko$¢ nitryfikacji
zmniejsza si¢ o potowe.

Optymalna temperatura wzrostu bakterii nitryfikacyjnych wynosi 28-30 °C
(Olanczuk-Neyman 2001). Wraz ze wzrostem temperatury intensywnos¢ utleniania azotu
amonowego ros$nie. Ponizej za$ temperatury 2 °C proces nitryfikacji ulega catkowitemu
zahamowaniu (Wasowski 1992).

Bakterie nitryfikacyjne wystepuja zwykle w glebach. Ich liczba w $§rodowisku
podpowierzchniowym jest od dwoch do trzech rzedow wielkosci nizsza (Chapelle 1993).
Przyczyna ich ograniczonej aktywno$ci jest prawdopodobnie niskie st¢zenie jonow
amonowych.

Proces nitryfikacji przebiega bardzo sprawnie w wyniku infiltracji wod
powierzchniowych do wod podziemnych (Kowal 1999). Zachodzi réwniez przy odzelazianiu

1 odmanganianiu w procesie filtracji napowietrzonych wod podziemnych.

2.3.3. Denitryfikacja

Azotany wystgpujace w wodach podziemnych moga by¢ czg§ciowo asymilowane
przez system korzeniowy ro$lin lub denitryfikowane. Proces denitryfikacji to biochemiczna
redukcja azotandéw do azotu gazowego:

NO3; = NO,” —- NO — N,O - N, (8)
N (N () (N) (N

Redukcja azotanow do azotu gazowego przebiega wieloetapowo. Wigkszo$¢ bakterii
denitryfikacyjnych wystepujacych w przyrodzie jest heterotroficzna i zdolna do
wykorzystania réznorodnych zwiazkow wegla (weglowodany, kwasy organiczne,
aminokwasy 1 in.) jako Zrdodla elektronow. Bakterie Pseudomonas wystepuja powszechnie 1
moga by¢ uwazane za najaktywniejsze denitryfikanty w $rodowisku naturalnym. Inne grupy
denitryfikantow heterotroficznych to: Micrococus, Achromobacter, Bacillus, Alcaligenes 1
Flavobacterium. Typowym autotroficznym gatunkiem denitryfikujacym jest: Thiobacillus
denitryficans.

Denitryfikacja przebiega w $rodowisku anoksycznym. Oddychanie aerobowe jest
woOwczas zastgpowane anaerobowym, a tlen - alternatywnym akceptorem elektronow, np.:
azotanami, azotynami, tlenkami azotu (Knowles 1982). Po wyczerpaniu zapaséw tlenu
redukowane sa azotany wg reakcji:

NO;5 + 6H" + 5¢ = 0,5N,T + 3H,0 9)



Denitryfikacja przebiega przy udziale szczepow bakterii heterotroficznych Iub
autotroficznych. Bakterie heterotroficzne uzyskuja energic w wyniku utleniania zwiazkow
organicznych, natomiast autotroficzne — zwiazkdw nieorganicznych.

Reakcja utleniania zwiazkéw organicznych (weglowodanow) przebiega nastepujaco:
CH,0 + H,0 2CO,T +4H" + 4¢” (10)
Proces utleniania zwiazkdéw nieorganicznych (np. pirytu) ma przebieg:
0,071FeS, + 0,571H,0=20,143S0,> + 0,071Fe*" + 1,143H" + ¢ (11)
Laczac rownania (9) 1 (10) otrzymuje si¢ réwnanie reakcji denitryfikacji heterotroficzne;:
5CH,0 + 4NO; +4H" 2 2N, + 5CO, + 7H,0 (12)
Roéwnania (9) 1 (11) daja sumaryczne réwnanie reakcji denitryfikacji autotroficznej:
5FeS, + 14NO; + 4H" 2 7N, + 10S0,> + 5Fe*" + 2H,0 (13)
W wyniku dalszego utleniania jonéw Fe®” w obecno$ci azotandw moga przebiegaé w

warstwie wodono$nej nastgpujace reakcje (Kowal, Swiderska-Broz 1997):

2NO;5 + 10Fe” + 24H,0 2= N, T + 10Fe(OH); + 18H" (14)
2NOs + 10Fe* + 14H,0 2= N, T + 10FeO(OH) + 18H" (15)
2NO5 + 10Fe*" + 12H" =2 N, T + 10Fe’* + 6H,0 (16)

Oprocz jonow zelaza (I1) takze obecny czgsto w wodach podziemnych siarkowodor (H-,S)
oraz posrednio metan (CH4) moga redukowaé azotany do azotu gazowego.

Tlen jest waznym inhibitorem procesu denitryfikacji. Flora bakteryjna w warunkach
acrobowych wykorzystuje tlen jako akceptor elektrondéw. W warunkach anoksycznych, przy
niskim potencjale redox, role akceptora elektronow przejmuja azotany. Przyjmuje sig, ze
stezenie tlenu rozpuszczonego powinno by¢ nizsze niz 0,5 mg O/l (Kowal 1997a). Dla
niektorych szczepow bakterii wzrost stezenia tlenu rozpuszczonego juz powyzej 0,13 mg O,/1
powoduje zahamowanie procesu denitryfikacji (Randall i wsp. 1992).

W wyniku redukcji 1 mola azotanow do azotu gazowego powstaje 1 mol sumy jonéw
wodorotlenowych (OH’) 1 wodorowgglanowych (HCOs’). Przebieg procesu powoduje
zwigkszenie zasadowosci wody. Przy redukcji 1 g N-NO;™ zasadowos$¢ wzrasta o 3,57 g
CaCOs. Jest to ok. potowa zasadowosci zuzywanej w procesie biologicznej nitryfikacji 1 g N-
NH,".

Denitryfikacja prowadzi do mniejszego lub wigkszego wzrostu pH $rodowiska
wodnego. Optymalne pH, w ktorym przebiega biologiczna redukcja azotandw, wynosi 7+8.
Przy zmianie pH od 8 do 9,5 oraz od 7 do 4 stwierdzono liniowy spadek szybkosci

denitryfikacji (Randall i wsp. 1992).



W niskiej temperaturze szybko$¢ denitryfikacji wyraznie si¢ zmniejsza, ale jest
mierzalna nawet przy 0-5 °C (Gauntlett, Craft 1979). Ze wzrostem temperatury wydajno$¢
procesu rosnie.

Wykazano, ze zwiazki siarki hamuja przebieg procesu biologicznej redukcji azotanow
do azotu gazowego (Myers 1972). Siarczki wprowadzone do gleby w postaci Na,S w
warunkach beztlenowych hamuja redukcje azotandw do azotu gazowego, stymuluja natomiast
redukcj¢ azotanéw do azotu amonowego (reakcja 17) i, w mniejszym stopniu, do azotu
azotynowego.

NOs +2H" + H,O — NH;" + 20, (17)

Proces w ktérym azotany redukowane sa do amoniaku, nazywany jest redukcja
asymilacyjna. Amonifikacja azotanow moze przebiega¢ zaréwno w warunkach tlenowych, jak
1 beztlenowych, w obecnosci wegla organicznego. Sklada si¢ na nia nastgpujacy cykl
przemian (Kowal 1997a):

NO; = NO, = NO — NOH — NH,0H — NH," (18)
N (N N N N ()

Jony siarczanowe (SO4) sa w beztlenowych warunkach konkurencyjne dla
azotanowych 1 ich obecno$¢, w odpowiednio wysokim st¢zeniu, moze wpltywaé na
zmniejszenie wydajnosci denitryfikacji.

Acetylen (C,H») jest znanym inhibitorem redukcji podtlenku azotu (N,O) do azotu
gazowego (Ny) - jednego z etapow procesu denitryfikacji.

Biologiczna redukcja azotanow do azotu gazowego przebiega w obecnosci
odpowiednio wysokiego stezenia biodegradowalnych zwiazkéw organicznych (lub niektorych
nieorganicznych) 1 fosforanéw. Ze stechiometrii reakcji procesu denitryfikacji z udziatem
réznych zrodet wegla organicznego, uwzgledniajacych produkcje biomasy wynika, ze
niezbedny stosunek wagowy N:C wynosi 1:1+1,4 (Stickstoftkreislauf...1988). Zbadana
proporcja wagowa C:N:P:S w komorce bakteryjnej wynosi 100:20:4:1 (Spector 1956),
dlatego do rozwoju biomasy w procesach biologicznej redukcji azotanow korzystny jest
stosunek N:P = 5:1.

Zbyt niska zawarto$¢ zwiazkow organicznych i fosforandow, szczegdlnie w glgbokich
wodach podziemnych, powoduje zmniejszenie wydajnosci denitryfikacji. Badania naturalnie
przebiegajacej denitryfikacji w $rodowisku warstw wodonosnych wykazuja, ze bakterie

denitryfikacyjne wystepuja powszechnie zaréwno w wodach podziemnych ptytkich, jak i



glebinowych (Gamble i wsp. 1977). Ich namnazanie jest ograniczone jedynie dostgpnoscia
odpowiednich pozywek.

W 1985 r. w USA (Thurman 1985) zbadano okoto stu Zrédel wod podziemnych i
stwierdzono zawartos¢ rozpuszczonego wegla organicznego rowna ~0,7 mg/l w warstwach
wodonos$nych umiejscowionych na podtozu piaskowym i zwirowym. W 1984 r. w pin.
Illinois w 11 plytkich formacjach niezanieczyszczonej warstwy wodono$nej stgzenie
ogolnego wegla organicznego wynosito 2,95 mg/l (Barcelona 1984). Na podstawie
powyzszych danych mozna stwierdzi¢, ze w naturalnych warunkach tylko ~3 mg N-NO;7/1
moga ulega¢ denitryfikacji.

Brak rozpuszczonych zwiazkéw wegla organicznego na duzych glebokosciach
spowodowany jest faktem, ze znaczna czg$¢ wegla organicznego ulega wcze$niej utlenieniu
do dwutlenku wegla, czesto przed osiagnigciem poziomu wod podziemnych. Zawarto$¢ wegla
pochodzacego z utwordow geologicznych budujacych warstwy wodonosne jest rowniez niska.

Naturalnie przebiegajaca denitryfikacja autotroficzna (np. FeS, jako zrodto

elektronow) rzadko wystgpuje w wodach podziemnych.

2.4. Wystepowanie podwyzszonych stezen azotanow w wodach podziemnych

2.4.1. Wartosci normatywne oraz toksycznos¢ azotanow

Najwyzsze dopuszczalne st¢zenia sktadnikow wystepujacych w wodzie do picia i na
potrzeby gospodarcze w Polsce okresla zatacznik nr 2 do Rozporzadzenia Ministra Zdrowia z
dnia 19 listopada 2002 r. w sprawie wymagan dotyczacych jako$ci wody przeznaczonej do
spozycia przez ludzi. Dziennik Ustaw Nr 203, poz. 1718.

Dopuszczalne st¢zenie azotanow w wodzie do picia wynosi 50 mg NOs7/1 (11,3 mg
N/1), azotynéw 0,5 mg NO,7/1 (0,152 mg N/I), amoniaku 0,5 mg NH, /1 (0,64 mg N/1) (Rozp.
Min. Zdrowia z dn. 19 list. 2002 r .).

Ograniczenie stgzenia azotanow w wodzie do picia wynika z ich wplywu na zdrowie
cztowieka. Na rys. 2 przedstawiono przeglad potencjalnych mechanizméw oddziatywania
azotanoéw na czlowieka.

Toksyczno$¢ azotanéw spowodowana jest przede wszystkim przez mozliwo$¢ ich
bakteryjnej redukcji w organizmie do azotynow. Azotany, przyjete droga doustng moga pod
wptywem flory jelitowej ulec redukcji do azotynow oraz wywotaé typowy obraz zatrucia
azotynami. Zasadniczym toksycznym dzialaniem azotynow jest wywolywanie

methemoglobinemii (WHO 2004, Fewtrell 2004, Senczuk 1994). Jon azotynowy utlenia



zelazo hemoglobiny do trojwarto§ciowego, powstaje methemoglobina, ktéra powoduje utrate
zdolnosci hemoglobiny do transportu tlenu. Problem wyst¢powania methemoglobinemii

dotyczy gléwnie matych dzieci i niemowlat, szczegolnie ponizej 3 miesiaca zycia.

Pierwotna toksyczno$¢

mate znaczenie zdrowotne
A

nie zmienione

z wody do piciz> ‘ < Z Zywnosci

Bakteryjna redukcja w
organizmie do azotynow

-

Wtérna toksyczno$¢ III-rzedowa toksycznosé
reakcja z hemoglobing do reakcja z aminami i amidami
methemoglobiny, do karcinogennych
wywotuje methemoglobinemig N-nitrozozwiazkow
u niemowlat (nitrozoamin 1 nitrozoamidow)
Rysunek 2.  Toksycznos$¢ azotanow 1 azotynow dla cztowieka (Rohmann, Sontheimer
1985)

Azotyny moga by¢ roéwniez przyczyna probleméw zdrowotnych u oséb dorostych. Na
skutek ich reakcji z Il-rzgdowymi aminami i amidami w organizmie powstaja zwiazki
potencjalnie karcinogenne, odpowiednio N-nitrozoaminy i N-nitrozoamidy.

Azotany przedostaja si¢ do organizmu cztowieka nie tylko w wyniku spozywania
wody, ale przede wszystkim zywnosci — gtownie produktow pochodzenia roslinnego. Szacuje
sig, ze warzywa zawieraja ok. 86,3% ogolnej liczby azotanéw i azotynéw dostarczanych do
organizmu w wyniku spozywania pokarmow (National Academy of Sciences 1977).
Swiatowa Organizacja Zdrowia podaje, ze dorosty cztowiek moze bez skutkéw ubocznych
spozywa¢ w ciagu doby 5 mg NaNOs/kg masy ciata. Przyjmujac przeci¢tng wage dorostego
cztowieka za 60 kg odpowiada to 220 mg NOs;/d. Ustalono, ze $rednio 75 mg NO;/d
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pochodzi z innych zrédet zywnosci, wige przy spozywaniu ok. 2 1/d wody do picia moze ona

zawiera¢ maksymalnie ~72 mg NOs7/1 (16,3 mg N/1) (Stickstoffkreislauf...1988).

2.4.2. Zrodta zanieczyszczenia azotanami

Ilo$ci uymowanych woéd podziemnych z nadmiarem azotandw wynosza w Holandii
20 %, w RFN 15 %, we Francji, Szwajcarii, Wtoszech i Anglii po 10 %, a w Danii i Szwecji
8 % (Kowal 1999).

Badano stgzenia azotandow w wodach podziemnych w 17 krajach europejskich (EEA
1999). Wg raportu Europejskiej Agencji Ochrony Srodowiska z czerwca 1999 r. w siedmiu
krajach, w ok. 25% badanych wod podziemnych zostalo przekroczone stezenie 25 mg NOs/1.
W Rumunii w 35% badanych waod stgzenie azotanéw przekraczalo dopuszczalne normy (50
mg NOs/l). Z badanych 96 obszaréw wod podziemnych w Europie tylko w 20 nie
stwierdzono ponadnormatywnych stgzen azotanow.

W Polsce ok. 62 % wody do zaopatrzenia ludnos$ci jest pobierana z ujgé wod
podziemnych. Stopien degradacji tych wod zalezy od ilosci dopltywajacych zanieczyszczen
oraz budowy geologicznej obszaréw wystgpowania zt6z wodonosnych. Ilos¢ zanieczyszczen
docierajacych do wod podziemnych ulega istotnemu zmniejszeniu na skutek przebiegu
naturalnych proces6w oczyszczania. Jednak w przypadku denitryfikacji brak odpowiednich
warunkow do przebiegu procesu (ograniczona ilos¢ wegla organicznego w glebie, sSrodowisko
beztlenowe) oraz wysoka mobilno§¢ jondw azotanowych powoduja niewystarczajaca
redukcje duzych ilosci zanieczyszczen. Waznym czynnikiem wplywajacym na stopien
degradacji wod podziemnych jest przepuszczalno$¢ gleby nad warstwa wodono$na. Plytkie
wody czwartorzedowe przewaznie nie sa przykryte warstwa nieprzepuszczalna i1 dlatego
narazone na bezposrednie oddziatywanie zanieczyszczen z powierzchni.

Rodzaj zwiazkow azotowych wystgpujacych w wodach podziemnych jest
wskaznikiem ich zanieczyszczenia. Duze stezenie azotu amonowego przy nieobecnosci
azotandw 1 azotynéw S$wiadczy o $wiezym zanieczyszczeniu S$ciekami. Wystgpowanie
wszystkich nieorganicznych form azotu wskazuje na trwale zanieczyszczenie, natomiast
dominacja azotu azotanowego $wiadczy o zanieczyszczeniu odleglym w czasie.

Zwiazki azotowe, wystepujace w wodach podziemnych, pochodza z réznych zrédet.
Zrodta te mozna podzielié¢ na dwie grupy:

1) punktowe, lokalne zrodta zwiazkéw azotowych:
- infiltracja $ciekow bytowo-gospodarczych i przemystowych,

- odcieki z niewlasciwie zorganizowanych sktadowisk odpadow.
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2) obszarowe zrodia pochodzenia azotanow:

- sptywy z intensywnie nawozonych terenow wykorzystywanych rolniczo,

- suche 1 mokre opady atmosferyczne,

- infiltracja zanieczyszczonych wod powierzchniowych.

W niektérych wodach podziemnych moga wystepowaé zwiazki azotowe (azot

amonowy, azotany) pochodzenia naturalnego.
W wodach podziemnych z terenéw bagiennych moga wystgpowaé duze ilosci zwiazkoéw
humusowych, ktoérych biodegradacja prowadzi do zuzycia tlenu i powstania azotu
amonowego w ilosci do 2 mg N/l. W wodach zawierajacych zwiazki zredukowane, w
obecnosci wegla organicznego, moze dochodzi¢ do amonifikacji azotanow.
W glebokich i nienarazonych na obce zanieczyszczenia wodach obecno$¢ azotu amonowego
oraz azotanow w niewielkich stgzeniach $wiadczy o pochodzeniu geologicznym tych

zwiazkow, typowym dla danej warstwy wodonosne;.

2.4.2.1. Punktowe zrédta zanieczyszczenia wod podziemnych

Zanieczyszczenie wod podziemnych $ciekami bytowo-gospodarczymi oraz z hodowli
zwierzat dotyczy gtownie terendw wiejskich, na ktorych brak zbiorczej kanalizacji. Usuwanie
scieckow z pojedynczych gospodarstw wiaze si¢ z eksploatacja osadnikow gnilnych i
podziemnego nawadniania $ciekami, np. drenazem. Przy niewlasciwym zastosowaniu tego
typu rozwiazan zanieczyszczenia czgsto docieraja do wod podziemnych z pominigciem
wierzchniej, biologicznie czynnej warstwy gleby.

Scieki powstajace przy hodowli zwierzat zawieraja znaczne ilosci zwiazkow
azotowych - st¢zenie azotu ogdlnego wynosi ok. 1350 mg N/l (Kowalik 2001). Jest to warto$¢
wielokrotnie wyzsza od st¢zenia azotu ogdélnego w $ciekach komunalnych (ok. 50 mg N/1).
Gnojowica zawiera azot organiczny w postaci protein i aminokwasOw oraz mocznika.
Zwiazki te podlegaja amonifikacji 1 nitryfikacji do azotu azotanowego, dlatego stgzenie
azotanéw w gnojowicy jest wysokie. Maksymalna obsada bydta w gospodarstwie, przy ktorej
gnojowica 1 obornik moga by¢ wykorzystane jako nawo6z organiczny w produkcji rolnej
wynosi 2 — 3 sztuki / ha. Hodowla duzej ilosci zwierzat na niewielkiej powierzchni uprawnej
powoduje gromadzenie znacznych ilo$ci obornika czgsto w zle zabezpieczonych zbiornikach,
co moze by¢ przyczyna zanieczyszczenia wod gruntowych azotanami. Analizy wody
pochodzacej z tych studzien wykazaly, ze ponad potowa miata sktad wody nieodpowiadajacy

przepisom sanitarnym (Kowal 1997b). Na terenach wiejskich dochodzi takze do
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niewlasciwego magazynowania nawozow mineralnych. Czynniki te powoduja znaczne
podwyzszenie zawartos$ci zwiazkéw azotowych w studniach wiejskich.

Typowym przyktadem niewtasciwej gospodarki wodno-$ciekowej w strefie zabudowy
wiejskiej oraz w konsekwencji zanieczyszczenia ujmowanych wod podziemnych zwigzkami
azotu sa Lipiany, gm. Bolestawiec (Paluch, Duciak 2000). Wysokie zuzycie wody na terenie
wsi  spowodowalo konieczno$¢ budowy oczyszczalni zagrodowych z drenazami
rozsaczajacymi, wykonywanymi czgsto ponizej biologicznie czynnej warstwy gleby. Rozwdj
przydomowej hodowli drobiu i1 zwierzat gospodarskich na wlasne potrzeby wywotat
konieczno$¢ magazynowania znacznych ilosci obornika, czgsto w niewtasciwych warunkach.
Budowa geologiczna terenu (utwory czwatrorzegdowe) wskazywala na brak ciaglej warstwy
ochronnej nad warstwa wodono$na ujmowang w trzech studniach. Predkos¢ filtracji zmieniata
si¢ w granicach 10,7 — 24,2 m/d. Przy takich parametrach (po uwzglednieniu grubosci
warstwy gleby nad formacja wodono$na) woda z powierzchni terenu po 1-2 dobach mogta
osigga¢ poziom wodonos$ny. Analizy jakosci wody w okresie pompowan probnych
(1979/1980 r) wykazywaty niskie stezenia zwiazkow azotu (0,02 mg N-NO,/1 i 0,6 mg N-
NO3/l). W trakcie dwudziestoletniej eksploatacji ujgcia stgzenia azotanéw wzrosty 1 w wodzie
uzdatnionej osiagnely 12,65-13,7 mg N/I. Wyniki te byty podstawa do wytaczenia jednej ze
studzien z eksploatacji. W listopadzie 1999 r. i styczniu 2000 r. wykonano w laboratorium
Instytutu Ochrony Srodowiska Oddziat we Wroctawiu analizy probek wody pochodzacej ze
studzien w Lipianach. Badania wykazaty w dwoch studniach podwyzszone st¢zenia azotanow
w granicach 5,8 — 9,2 mg N/Il. W studni wylaczonej z eksploatacji stwierdzono spadek
stezenia azotu azotanowego do wartosci $ladowych — 0,06 mg N/I. Zmniejszenie stezenia
azotanow potaczone byto z obnizka potencjatu redox. Spadek stgzenia azotanow wynikal z
wydluzenia czasu przeptywu wody w gruncie po zaprzestaniu eksploatacji studni oraz ze
zmiany stosunkéw wodno — powietrznych w glebie.

W Strzelcach Opolskich w ciagu ok. 30 lat zawarto§¢ azotandow w podziemnych
wodach triasowych wzrosta z utamka do 15,3 mg N/I. Powodem wzrostu zanieczyszczenia
azotanami bylo oczyszczanie $ciek6w na polach filtracyjnych oraz brak ciagtego,
nieprzepuszczalnego przykrycia nad warstwa wod triasowych, ktorych wychodnie nie miaty
warstwy nieprzepuszczalnej. Podobne problemy wystepuja w innych ujeciach wody z
opolskiego zbiornika triasowego (Kryza 1996).

Eksploatacja osadnikéw gnilnych na nieskanalizowanych przedmiesciach i1 osiedlach
moze by¢ roéwniez przyczyna podwyzszenia st¢zenia zwiazkow azotowych. Szczelnos¢ tego

typu osadnikow czesto budzi watpliwosci. O zanieczyszczeniu wody pochodzacym ze
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sciekdéw sanitarnych §wiadczy, oprocz podwyzszonej zawartosci zwiazkow azotowych, takze
obecnos¢ trudno rozktadalnych detergentow.

W Lesznie zaniechano ujmowania wod podziemnych, poniewaz zanieczyszczone byty
one zwigzkami azotowymi wskutek infiltracji z pol irygowanych oraz z osiedla, na ktorym
eksploatowano osadniki gnilne (Kowal 1997b).

W ujeciu wody dla miejscowosci Lgota koto Trzebini w woj. §laskim na przetomie lat
osiemdziesiatych 1 dziewigédziesiatych obserwowano powolny wzrost zawarto$ci jonow
azotanowych, az do ilosci $rednio 12 mg N/I i maksymalnie 20 mg N/I. Na podstawie badan
przeprowadzonych w rejonie ujecia stwierdzono, ze potencjalnymi ogniskami skazen byty:
scieki komunalne, uprawy rolnicze 1 ,,dzikie” sktadowiska odpadow (Filipek, Korczak 1997).

Zaktady przemystowe moga oddzialywa¢ na wody podziemne przez odprowadzane
Scieki. Niektore Scieki przemystowe zawieraja nawet kilkaset mg N/I, a w $ciekach z
wytworni maczki rybnej moga wystapi¢ stezenia do 10 000 mg N/I (Dojlido 1995). Przemyst
wplywa na zbiorniki wodne takze na skutek skazenia i zanieczyszczenia terenu samych
zaktadow. Na terenie wystepowania zaktadéw przemystowych wody podziemne sa czgsto w
znacznym stopniu skazone (pH = 3-10) 1 wystepuje konieczno$¢ centralnego zaopatrzenia
ludnosci tych obszarow w wodg (Kowal 1997b).

Sktadowiska odpadow moga takze stanowi¢ zrodto zanieczyszczenia wody zwiazkami
azotu, przede wszystkim azotem amonowym. W przypadku nieszczelnosci sktadowiska
istnieje  niebezpieczenstwo przesigkania odciekow do wod gruntowych. Stopien
zanieczyszczenia wod zalezy glownie od rodzaju gromadzonych odpadéow i wieku
sktadowiska oraz sposobu jego przygotowania do eksploatacji.

Analizy odciekow ze sktadowisk odpadéw komunalnych w Wielkiej Brytanii, USA i
Polsce wykazaty znaczne ilo$ci azotu ogélnego i amonowego, ktorych stgzenia zmniejszaty
si¢ z wiekiem sktadowisk. Jak podaje Szyc (2003), na podstawie badan odciekow z ok. 50
sktadowisk odpadéw komunalnych, wartosci stezen azotu ogdlnego Kjeldahla i amonowego
w odciekach wahaja si¢ w bardzo szerokim zakresie (azot ogélny Kjeldahla 2,4-2746 mg N/I;
azot amonowy 0,1-2470 mg N/1).

W miejscowosci Siandw k. Koszalina zbadano wpltyw odleglosci sktadowiska na
jako$¢ wody podziemnej. W odleglosci 100 m od sktadowiska stezenie azotu amonowego w
wodzie wynosito ok. 26 mg N/I, a azotu organicznego 31 mg N/I, natomiast w odlegtosci
300m od sktadowiska stgzenia zmniejszyty si¢ i wynosily odpowiednio: 2 mg N/11 10 mg N/1
(Szymanski, Thomas 1987).
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2.4.2.2. Obszarowe zrodta zanieczyszczenia woéd podziemnych

Wptyw gospodarki rolnej

Na obszarowe zanieczyszczenia zwiazkami azotu ma wplyw przede wszystkim

gospodarka rolna. Zrodlem azotanéw sa gloéwnie nawozy sztuczne. Wg informacji podanych
przez ONZ w latach siedemdziesiatych ich produkcja gwattownie zwigkszata si¢ — w latach
1961-1966 wynosita 15,8 mln ton, za§ w latach 1974-1975 az 42,3 mln ton.
W latach 1994-1995 w rolnictwie europejskim stosowano 11.768 tys. ton nawozdw
azotowych rocznie (EEA 1999). W wysokorozwinigtych krajach zachodnioeuropejskich
stosowano 9.71 tys. ton nawozdéw azotowych, natomiast tylko 2.058 tys. ton w krajach
Europy wschodnie;.

Stosowanie nawozow azotowych przyczynito si¢ do znacznego wzrostu produkcji
rolniczej na Swiecie. W USA ok. 25 % produkcji rolniczej jest wynikiem nawozenia
azotowego (Thompson 1996). Na terenie USA koszt zakupu nawozow azotowych w
porownaniu z zyskami ze sprzedazy plondéw jest niski, dlatego nawozy azotowe stosuje si¢ w
nadmiarze, aby uzyska¢ odpowiednio wysokie plony. Wykorzystanie przez ro$liny azotu
dostarczanego przez nawozenie jest bardzo zroznicowane 1 waha si¢ w granicach 30-70 %, w
zaleznosci od rodzaju upraw 1 zabiegow agrotechnicznych (Kowalik 2001). Wysokie,
jednorazowe dawki tatwo rozpuszczalnych nawozéw mineralnych powoduja gromadzenie si¢
azotu w glebie i w konsekwencji silne zanieczyszczenie wod podziemnych. Waznym
czynnikiem jest jako$¢ gleb i podglebia. Plytkie wody czwartorzegdowe sa szczegdlnie
narazone na zanieczyszczenia azotanami. Wykazano natomiast, ze penetracja jonow
azotanowych do wdd podziemnych na terenach upraw rolnych charakteryzujacych si¢ duza
migzszoscia urodzajnego humusu praktycznie nie wystepuje.

W wielu krajach obserwuje si¢ $cista zalezno$¢ migdzy przyrostem azotanow w
wodach podziemnych a intensywnym nawozeniem terendw uprawnych.

Dane Stuzby Geologicznej USA (USGS) (Kowalik 2001) wskazuja, ze w 20 stanach
charakteryzujacych si¢ najwigksza sprzedaza produktow rolnych w 7,1 % studzien
wystepowatly przekroczenia dopuszczalnych wartosci stezen azotandéw. W pozostatych
stanach problem ten wystgpowal w 3,0 % studzien. Duze obszary zanieczyszczeh azotanami
byly $ciSle zwiazane z bardzo intensywna produkcja rolna oraz z plytkim poziomem
wystgpowania wod podziemnych. W Nebrasce przekroczenia stezen azotandéw powigzane
byly z intensywna uprawa kukurydzy oraz ptytkim poziomem wodd podziemnych. Wokot
miasta Phoenix w $rodkowej Arizonie przyczyna zanieczyszczen byto najprawdopodobnie;j

przeszte 1 obecne bardzo intensywne nawadnianie ro$lin uprawnych.
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W wodociagach Bruchsal (Rohmann, Sontheimer 1985) w Niemczech w latach 1973-
1983 badano sktad wod podziemnych pochodzacych z wielu studzien. Czeg$¢ studzien
umiejscowiona byta w lesie, cz¢$¢ na granicy lasu i pol uprawnych oraz czgs¢ na terenie pol
uprawnych. Woda pochodzaca ze studzien potozonych w lesie zawierata $ladowe iloSci
azotanow. W wodzie ze studzien umiejscowionych na granicy lasu i pol uprawnych
stwierdzono w latach 1973-1981 stezenie azotandw wynoszace ok. 6 mg N/I, ktére w roku
1983 wzrosto do ok. 10 mg N/I. W wodzie ze studzien potozonych na terenie pél uprawnych
stezenie azotanO6w w tym samym okresie wzrosto z ok. 12 do 25 mg N/I.

We Francji, w rejonach intensywnych upraw rolniczych, stosowano wysokie dawki
nawozow azotowych - do 170 kg N/ha. Plony pszenicy na tych terenach wzrosty do 70 q z ha,
ale rownoczes$nie stezenie azotandow w wodach podziemnych osiagngto wartos¢ ok. 25 mg N/1
(Kowal 1997b).

W Anglii i Walii w 1970 r. przekroczenia dopuszczalnych wartosci stgzen azotanow w
wodzie do picia (>11,3 mg N/1) stwierdzono w 60 publicznych zrodtach zaopatrzenia w wodg.
W 1980 r. liczba takich zrédet wzrosta do ok. 90, a w 1987 r. do ok. 142 (Hiscock 1 wsp.
1991).

W USA na terenie Illinois na skutek intensyfikacji nawozenia odptyw azotanow z
terenu zlewni do rzek wzrastat od 2,33 kg/ha-r w latach 1900-1902 przez 8,6 kg/ha-r w latach
1956-1966 do 16,7 kg/ha-r w latach 1966-1971 (National Academy of Sciences 1977).

Wplyw gospodarki rolnej na st¢zenia azotanéw w rzekach badano w latach 1977-79 w
zlewni rzeki Pomorki we wsi Paryz w pn. Polsce (Kowalik, Kulbik 1997). Zlewnia o pow. 4
km? pokryta byla ornymi glebami gliniastymi. W zlewni miato miejsce tylko uzytkowanie
rolnicze, bez zabudowy wiejskiej lub miejskiej, czyli bez punktowych Zrddet zanieczyszczen.
W zlewni rzeki Pomorki zuzycie nawozow mineralnych jako dawki NPK (3:1:1) wynosito
280 kg/ha. Przyjeto, ze opady atmosferyczne dostarczaly azotany w ilosci 15 kg/ha-r. Na
terenie zlewni wykopane zostaly rowy melioracyjne w celu odprowadzania nadmiaru wody
opadowej. W czasie badan stwierdzono sezonowa zmienno$¢ ste¢zenia azotandow w wodzie
rzecznej. Najnizsze st¢zenia wystgpowaly w miesigcach letnich — lipiec, sierpien, najwyzsze
jesienia 1 w zimie — styczen i marzec. W okresie letnim zapotrzebowanie roslin uprawnych na
azot byto wysokie, zaistniaty tez korzystne warunki do przebiegu denitryfikacji na dnie rzeki.
Efektem tych czynnikow byto niskie stezenie azotanow w wodzie rzecznej. W okresie pdznej
jesieni miaty miejsce intensywne opady. Po zakonczeniu okresu wegetacyjnego znaczne ilo$ci

azotanow pozostaly w §rodowisku glebowym. Sptywy powierzchniowe dostarczaly wowczas
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do rzeki duzych ilosci azotanow wyptukanych z gleby. W czasie mrozoéw stezenie azotanow
w rzece zmniejszalo si¢. Odptyw azotandéw z terenu zlewni wynosit 14,6 kg/ha-r. Stwierdzono
Scista zalezno$¢ migdzy stgzeniem azotandw w rzece i1 przeptywem wody na terenie zlewni.

W celu ograniczenia zanieczyszczenia wod podziemnych azotanami na skutek
niewlasciwe] gospodarki rolnej konieczne sa zmiany. Rada Wspdlnoty Europejskiej przyjeta
w 1991 r. Dyrektywe azotanowa - 91/676/EWG, ktéora ma na celu zmniejszenie
zanieczyszczenia wody spowodowanego lub wywolanego przez azotany pochodzace ze
zrodet rolniczych oraz zapobieganie dalszemu zanieczyszczeniu. Wdrozenie przepisow
dyrektywy do polskiego prawodawstwa dokonane zostalo poprzez ustawe¢ z dnia 18 lipca
2001 r. - Prawo wodne, ktora zaczgta obowiazywac od 1 stycznia 2002 roku oraz poprzez
rozporzadzenia wykonawcze do tej ustawy (Rozp. Min. Srodowiska z dn. 23 grudnia 2002 r.)

W  Dyrektywie stwierdzono, ze stosowanie nawozOw sztucznych 1 naturalnych
zawierajacych azot jest niezbgdne dla rolnictwa wspdlnotowego, ale nadmierne stosowanie
nawozow stanowi ryzyko dla $rodowiska. Dlatego potrzebne jest wspolne dziatanie
poszczegolnych panstw w celu kontrolowania problemu wynikajacego z intensywnej
produkcji zwierzecej oraz prowadzenie polityki rolnej w wigkszym stopniu uwzgledniajace;]
cele ochrony srodowiska. Wazne jest podjgcie Srodkow dotyczacych sktadowania i1 rolniczego
wykorzystania wszelkich zwiazkow azotu, oraz dotyczacych tego praktyk zagospodarowania
gruntow.

Panstwa wspdlnotowe zobowigzane zostaly do wyznaczania stref zagrozenia oraz
ustanowienia i1 wprowadzenia w zycie programOéw dzialania w celu zmniejszenia
zanieczyszczenia wody zwiazkami azotu w tych strefach.

W Polsce do konca 2002 roku Rejonowe Zarzady Gospodarki Wodnej (RZGW) wykonaly we
wilasnym zakresie prace badawcze, ktére postuzyly do wyznaczenia projektéw granic
obszarow szczegolnie narazonych. Uszczegotowiono dane monitoringowe dotyczace
zanieczyszczenia wod powierzchniowych i podziemnych azotanami, w tym szczegdlnie wod
wykorzystywanych i przewidzianych do wykorzystania dla zaopatrzenia ludnosci w wode do
spozycia. Oceniono stopien 1 przyczyny eutrofizacji wod powierzchniowych ptynacych i
stojacych oraz wod przybrzeznych morskich. Rozpoznano i oszacowano wielko$¢ i rodzaj
produkcji rolniczej oraz ustalono zakres wplywu rolnictwa na jako§¢ wod. W wyniku tych
prac wyznaczono 21 obszarow szczegoélnie narazonych na zanieczyszczenie wod azotanami.
Laczna powierzchnia tych terenéw wynosi okoto 6263,25 km?, co stanowi 2% powierzchni
Polski. Jest to niewielki procent w pordwnaniu na przyktad z Anglia - 55%, Szkocja - 15%,

ale wigkszy niz w Irlandii - 1%. Problem zanieczyszczenia wod azotanami wystgpuje na

17



terenie 6 RZGW z wyjatkiem RZGW Krakow. W latach 1991-2003 na terenie wojewodztwa
dolnos$laskiego prowadzono badania monitoringowe wod podziemnych - w 8 % badanych
wod stwierdzono stgzenie azotandw przekraczajace 50 mg NO;/l1 (Inspekcja Ochrony
Srodowiska 2004).

Zostaly opracowane zbiory zasad dobrej praktyki rolniczej dla poszczegdlnych
panstw. Monitoring stanu S$rodowiska w okresie realizacji programu ma pozwoli¢ na
oszacowanie efektow zastosowanych srodkow zaradczych i1 decyzje, co do dalszych dziatan
na terenie wyznaczonego obszaru szczeg6lnie narazonego.

Na potrzeby kontroli i monitorowania oraz dokumentowania stosowania $rodkow
zaradczych, okreslonych w programach dziatan sa sporzadzane przez odpowiednie stuzby
kontrolne bilanse azotu w gospodarstwach oraz plany nawozenia.

Przy stosowaniu nawozow azotowych nalezy uwzglednia¢ zapotrzebowanie roslin na
azot w poszczegolnych fazach wzrostu. W poczatkowym okresie wzrostu rosliny potrzebuja
niewiele azotu, potem wigcej, a nastgpnie, w okresie dojrzewania, coraz mniej. Zbyt wczesne
stosowanie nawozenia azotowego w wysokich dawkach, przed siewem powoduje znaczne
stezenia nie wykorzystywanych przez rosliny azotandw w glebie. Stosowanie nawozenia
azotowego w zalezno$ci od zapotrzebowania przez roSliny, w znacznym stopniu
ograniczytoby zanieczyszczenie wod podziemnych azotanami.

Nalezy uwzglednia¢ takze ilo$¢ pozostalego azotu w glebie. Zaleca si¢ takie
nawozenie, aby nie przekracza¢ wartosci 50 kg N/ha-r (Kowal 2001) azotu pozostatego w
glebie.

Stosowanie nawozenia organicznego na przemian z mineralnym oraz ograniczenie
mineralnego w znacznym stopniu poprawitoby efektywnos$¢ denitryfikacji nadmiernych ilo$ci
azotanow.

W USA, w celu zminimalizowania strat nawozow azotowych produkuje si¢ nawozy
wolno uwalniajace azot przez okres dni lub tygodni. Sa to zwiazki stabo rozpuszczalne —
pochodne mocznika, substancje o sztucznie obnizonej rozpuszczalnosci lub nawozy
rozpuszczalne pokryte nierozpuszczalna powtoka. Produkcja tego typu nawozow jest jednak
stosunkowo kosztowna i dlatego stosowane sa one jedynie w przypadku drogich upraw.

Gospodarowanie woda w rolnictwie ma takze istotny wplyw na zanieczyszczenie wod
podziemnych azotanami. Rownomierne i efektywne zasilanie w wodg moze prowadzi¢ do
zmniejszenia strat azotanow.

Stosowanie ptodozmianu oraz usuwanie pozostatosci pozniwnych roéwniez wplywa

korzystnie na ograniczenie st¢zenia azotandw w wodach podziemnych.
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Opady atmosferyczne Zrodtem zwigzkow azotowych w wodach podziemnych

Opady atmosferyczne sa istotnym zrddtem zanieczyszczenia zwiazkami azotowymi.
W Europie, w wyniku dzialalnosci cztowieka, do atmosfery przedostaje si¢ rocznie ok. 6,7
mln ton azotu w postaci tlenkéw azotu. Znaczna ich ilo§¢ po przemianach zachodzacych w
fazie gazowej, powraca na powierzchni¢ ziemi w postaci kwasu azotowego. Ocenia sig, ze
kwasowos$¢ opadow atmosferycznych w jednej trzeciej wynika z obecno$ci kwasu azotowego
(za pozostata czgs¢ odpowiedzialny jest kwas siarkowy). Opady powoduja obnizenie pH
srodowiska wodno-glebowego oraz wzrost st¢zenia azotandw.

Stezenia azotandw w wodzie deszczowej na terenie Polski poinocnej i zachodniej
wynosity 0,12 — 0,35 mg N/I. W czgs$ci potudniowej, w poblizu duzych osrodkow
przemystowych 1 — 8 mg N/l (Pawlik-Dobrowolski 1983). Wartosci tadunkow azotanow,
azotynow 1 azotu ogoélnego w opadach atmosferycznych w latach 1997-2003 na terenie
wojewodztwa dolnoslaskiego wynosity: azotany + azotyny — 4,32+5,82 kg N/ha-rok, azot
ogblny — 13,93+20,53 kg N/ha-rok (Inspekcja Ochrony Srodowiska 2004).

W rejonie Krakowa, na skutek zanieczyszczenia atmosfery, opad suchy i mokry dostarczat do

40 kg N/ha.

2.5. Wystepowanie podwyzszonych stezen azotanow w wodach podziemnych

na terenie Polski

Wg danych Izby Gospodarczej Wodociagi Polskie w Bydgoszczy z 2002 r. w 23
zaktadach wodociagowych na terenie Polski stwierdzono podwyzszone st¢zenia azotanow w
wodach podziemnych (Nizynska 2002). Zanieczyszczona woda pochodzi z uje¢ o
zréznicowanej  charakterystyce, zard6wno  polozonych na  wiejskich  terenach
wykorzystywanych rolniczo (Czatkowice, Klonowo, Lipiany), jak 1 na terenach
zabudowanych miast (Baborow, Czeladz, Kielce).

Jedna z przyczyn podwyzszonego st¢zenia azotanow w wodach podziemnych jest
prawdopodobnie wykorzystywanie rolnicze terenéw wokoét ujecia wody przy jednoczesnym
braku warstwy izolujacej wodonosiec (Nizynska 2004). Zrédto zanieczyszczenia wody
azotanami moze stanowi¢ rowniez eksploatacja szamb przydomowych, czgsto niewtasciwie
zabezpieczonych (Ujejsce, Bakow) oraz sktadowanie gnojowicy i obornika pochodzacych z
ferm oraz z hodowli bydta (Klonowo, Czatkowice). Zrédlo zwiazkoéw azotowych
przedostajacych si¢ do wod podziemnych moga stanowié¢ takze nieuporzadkowane

sktadowiska odpadow (Ujejsce, Trzebiestawice).
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W ujeciach wod podziemnych stwierdzono systematyczny wzrost zawarto$ci
azotandw na przestrzeni ostatnich lat. Zaklady wodociagowe zmuszone zostaty do
ograniczenia poboru wody z uj¢¢ zanieczyszczonych. Stosuja mieszanie w zbiornikach
magazynowych wody zawierajacej znaczne iloSci azotandw z woda o ich niskiej zawarto$ci
(Kostrzyn n/O). W niektorych przypadkach konieczne bylo wytaczenie z eksploatacji studzien
z powodu zanieczyszczenia azotanami (Lipiany, Kostrzyn n/O). Wykonuje si¢ tranzyty sieci
wodociagowych z uje¢ o niskiej zawartosci azotanéw (Czatkowice, Klonowo, Baboréw) lub

uruchamia nowe stacje uzdatniania wody na ujgciach wolnych od azotanow.

2.6. Usuwanie azotandéw z woéd podziemnych. Opis procesow.

2.6.1. Biologiczna denitryfikacja

Biologiczna denitryfikacja stanowi efektywna i stosunkowo tania metod¢ usuwania
azotanéw z zanieczyszczonych wod. W celu osiagnigcia wysokiej wydajnosci procesu
konieczne jest zapewnienie odpowiedniego stezenia biodegradowalnego wegla organicznego
(AOC) 1 fosforanéw. Zwiazki te musza by¢ dodawane do wody ze zrodet obcych. W praktyce
stosuje si¢ metody uzdatniania wody z wykorzystaniem biologicznej denitryfikacji

prowadzonej w zaktadach oczyszczania wody lub in situ w warstwie wodonosne;.

2.6.1.1. Denitryfikacja w zakladach oczyszczania wody

Na rys.3 przedstawiono schematyczny uklad urzadzen stosowanych do oczyszczania

wody z udzialem ztoza kontaktowego, w ktérym prowadzona jest biologiczna denitryfikacja.

DATWE OW A - DENITEYFI- WIOENE OCZYBZCZANIE AERCEOWE
HNIE EACIA NAPOWIE- | KOAGULACTA SORPCIA NA | DEZYNFEECIA
POZYWEE W ZrLOZU TEZANIE IFILTRACTA FILTEACH IKOREETA
NOSNYM (FILTEY WEGLCOW Y CH ODCZYNU
POSFIESZNE)
koagulant
Holaulant

dezynfekecia

learekta pH

»
woda oczyszezona

woda surowa

Rysunek 3.  Schemat procesu technologicznego usuwania azotanow z zastosowaniem
biologicznej denitryfikacji (Rohmann, Sontheimer 1985)
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Proces uzdatniania wody z udziatem biologicznej denitryfikacji prowadzonej w ztozu
kontaktowym, w zaktadzie oczyszczania wody, sktada si¢ z nastgpujacych etapow:

a) Wzbogacanie odtlenionej wody podziemnej w tatwo rozkladalne zwiazki organiczne i
fosforany,

b) Denitryfikacja w ztozu kontaktowym - w celu uruchomienia procesu, materiat
kontaktowy (granulat z tworzywa, wegiel aktywny) nalezy zaszczepi¢ denitryfikantami
lub wpracowac bez zaszczepiania,

¢) Oczyszczanie wody po procesie denitryfikacji. Zdenitryfikowana woda zawiera pewne
ilo$ci wyplukanej biomasy, azotynéw oraz zwiazkéw organicznych. Wodg poddaje sig
zatem aeracji w celu wprowadzenia tlenu i1 usunigcia dwutlenku wegla. Nastepnie, po
ewentualnym dodaniu flokulantu (mineralnego lub organicznego), filtracji na
pospiesznym filtrze, potem sorpcji na filtrze z wegla aktywnego. Filtracja pospieszna
prowadzi do usunig¢cia zZelaza 1 manganu oraz zawiesin, a wegiel aktywny sorbuje
pozostale zanieczyszczenia. Oczyszczona woda jest dezynfekowana, czasami stosuje si¢
rowniez korekte pH.

Ztoze denitryfikacyjne, filtr pospieszny i sorpcyjny plucze sig, aby usuna¢ nadmiar
biomasy. Do tego celu uzywa si¢ zwykle 2—5 % uzdatnianej wody. Poptuczyny poddaje si¢
odrgbnemu oczyszczaniu.

Proces NEBIO

W latach 1992-2000 prowadzono, w skali technicznej, badania nad usuwaniem
azotanoéw z wody podziemnej] w Zakladach Wodociagowych Coswig (Bohler 1 wsp. 2002).
Zastosowano uktad: reaktor beztlenowy wypekliony spiekanym porowatym polistyrenem
(dawkowanie do wody etanolu i fosforandéw) =z recyrkulacja; filtr ze zlozem
wielowarstwowym z dodatkiem pytowego wegla aktywnego (PAC) przed filtracja;
napowietrzanie; filtr we¢glowy; odgazowanie; chlorowanie. Po czasie retencji w reaktorze z
denitryfikacja wynoszacym 17 min. uzyskano obnizke st¢zenia azotanow z 17,4-22,1 do 3,61-
8,58 mg N/l oraz $ladowe ilo$ci azotyndw i azotu amonowego w wodzie uzdatnione;j.

Pozostate wskazniki zanieczyszczenia miescity si¢ w granicach dopuszczalnych normami.
Proces DENIPOR

W Niemczech, w zakladzie oczyszczania wody Langenfeld - Mannheim, w 1988 r.

uruchomiono uktad technologiczny uzdatniania wody z zastosowaniem denitryfikacji
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heterotroficznej (Stower, Roennefahrt 1990). Zaktadana przepustowos¢ urzadzen wynosila
300 m’/h.

W uktadzie technologicznym wodg surowa wzbogacano w etanol, fosforany oraz pierwiastki
sladowe. Denitryfikacja przebiegata w dwoch reaktorach DENIPOR  wypetnionych
granulowanym tworzywem sztucznym o $rednicy ziaren 2-3 mm. Zdenitryfikowana wodg¢
natleniano 1 filtrowano na dwoch filtrach pospiesznych antracytowo-piaskowych. Wode
poddawano sorpcji na zlozu z granulowanego wegla aktywnego oraz dezynfekowano
chlorem.

W wyniku uzdatniania wody zawarto$¢ azotandéw zmniejszata si¢ z 10,2-13,5 mg N/l w
wodzie surowej do 0,45-0,68 mg N/1 w oczyszczonej. Woda uzdatniona zawierala sladowe
ilosci azotyndéw (<0,01 mg/l), fosforanow (0,1-0,3 mg/l) oraz ogdlnego wegla organicznego

(0,3-0,8 mg/1).

Proces NITRAZUR

Proces NITRAZUR zastosowano w 1983 r. w zakladach wodociagowych Chateau
Landon we Francji (Frick, Richard 1985). Zaktadana przepustowo$¢ uktadu wynosita 50
m’/h.
Wodeg surowa wzbogacano w kwas octowy oraz fosforany. Reaktor wypeliony byt
substancja Biolite L (glinokrzemiany). Po procesie denitryfikacji wod¢ napowietrzano na
kaskadach. Po dodaniu flokulantu (FeCl;) wodg poddawano sorpcji na filtrze z wegla,
nastgpnie dezynfekowano chlorem.
Przy predkosci filtracji 4,1-8,2 m/h w reaktorze z denitryfikacja uzyskano obnizke stgzenia
azotu azotanowego z 16,9-19,2 mg N/I do 5,6-7,9 mg N/l. Woda uzdatniona zawierata 1,1-1,3

mg/l OWO, nie stwierdzono obecnos$ci azotynow.

Proces BIODENIT

Proces BIODENIT zostat zastosowany we Francji w miejscowosciach Eragny
(Richard 1989, Philipot i wsp. 1985) (przepustowo$¢ 80 m’/h) i Dennemont k. Paryza
(przepustowosé 400 m*/d) (Rogalla i wsp. 1990).
Do wody surowej dawkowano etanol oraz zwiazki fosforu. Zastosowano bioreaktor
wypetniony zlozem mineralnym (Biodagene). Zdenitryfikowana wode¢ napowietrzano,
nastepnie filtrowano na dwuwarstwowym filtrze wypelionym weglem aktywnym i piaskiem.

Stosowano koagulacje¢ siarczanem glinu i ozonowanie. Przy predkosci filtracji 8,2 m/h w
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reaktorze z denitryfikacja uzyskano obnizke stgzenia azotandéw z 15,4 mg N/1 do 5,6 mg N/I
(Eragny) oraz z 14,7 mg N/I do 3,8 mg N/I (Dennemont).

Proces DENITROPOUR

W systemie DENITROPOUR wykorzystano proces denitryfikacji autotroficzne;j.
System uruchomiono w Miinchen Gladbach w Niemczech w 1986 r. (Gros i wsp. 1986).
Wode surowa wzbogacano w wodor (donor elektronow) oraz dwutlenek wegla (zrodlo
wegla). Denitryfikacja przebiegata w serii filtrow pospiesznych. Po czasie retencji 1h, przy
przepustowosci 50 m’/h uzyskano redukcje azotu azotanowego z 18 mg N/I do <1 mg N/I,

obecnosci azotynow nie stwierdzono.

Proces MBfR

Bowman (2004) =zbadat przebieg procesu autotroficznej denitryfikacji w
membranowym bioreaktorze (MBfR) wykorzystujac wodor jako donor elektrondéw. Uzyskat
76-92% redukcji azotandw przy poczatkowych stezeniach 10-12,5 mg N/1, po czasie retencji

40 min. Prace sa w fazie badan.

2.6.1.2. Denitryfikacja in situ

Intensywnos$¢ przebiegu naturalnej biologicznej denitryfikacji in situ zwigksza si¢ po
dostarczaniu do wod podziemnych odpowiednich pozywek. W warstwie wodonosnej, oprocz
redukcji azotanow do azotu gazowego, nast¢puje naturalna filtracja oraz biodegradacja
zwiazkow organicznych.

Badania przebiegu denitryfikacji w warstwie wodono$nej zostaty przeprowadzone w
Holandii (Kruithof i wsp. 1985) 1 Czechostowacji (Chalupa 1985, Janda i wsp. 1988).
Kruithof (1985) badat denitryfikacje w uktadzie ,,dwoch studni”, w ktérym jedna studnia
stuzyta do dawkowania metanolu (49 mg/l) do wody zawierajacej 18,1 mg N/l azotanow 1 8,5
mg/l tlenu, druga do ujmowania oczyszczonej wody. W wyniku punktowego dawkowania
metanolu, uzyskano niejednorodne warunki, powstawaly obszary wysokiego przyrostu
biomasy denitryfikacyjnej, gdzie tworzyly si¢ znaczne ilosci produktéw gazowych.
Powodowalo to kolmatacje warstwy wodonos$nej 1 niska efektywnos¢ denitryfikacji (30%
redukcji azotanow, azotyny - 0,17 mg N/1).

Chalupa (1985) badat proces denitryfikacji w podobnym uktadzie. Do wody
zawierajacej 14 mg N/l azotandw wprowadzano przez studnig iniekcyjna 24 mg/l etanolu. Po

czasie retencji wynoszacym 2-5 dob uzyskano 97% redukcji azotandw, w wodzie stwierdzono
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obecnos¢ azotynéw w ilosci 0,02-0,3 mg N/I. Podczas 5 miesiecy badan nie odnotowano
zjawiska kolmatacji wodonosca.

W dalszych badaniach zastosowano cztery studnie dawkujace etanol (z 5% dodatkiem
metanolu), umiejscowione w odleglosci 12-15 m wokot studni ujmujacej oczyszczona wode
(system ,,Daisy” — Janda 1 wsp. 1988). W celu rownomiernego rozprowadzenia zwiazkow
wegla stosowano recyrkulacje wody. Przy poczatkowym stezeniu azotanow 22,6 mg/l i czasie
retencji 1-2 doby, redukcja azotanow wynosita 40 %, stgzenie azotyndbw w odptywie -
0,13mgN/l. Nie stwierdzono kolmatacji wodonosca.

Metode Nitredox wykorzystujaca proces denitryfikacji in situ badali Braester i
Martinell (1988). Metoda bazuje na dwodch pierscieniach studzien satelitarnych wywierconych
wokot studni ujmujacej oczyszczona wodg. Do zewngtrznego (redukujacego) pierscienia 16
studzien, oddalonych o 18 m od studni centralnej, dawkowano zrodlo wegla organicznego.
Wokot tych studzien rozwijata si¢ biomasa denitryfikacyjna redukujaca azotany do azotu
gazowego. Woda po denitryfikacji byta odgazowywana, napowietrzana i wtlaczana do
warstwy wodono$nej poprzez drugi pierscien 8 studzien, rozmieszczonych blizej studni
ujmujacej, w odleglosci 10 m. Wokot tych studzien tworzyta sig strefa utleniajaca, w ktorej
przebiegato ewentualne utlenianie azotyndéw oraz usuwanie pozostalego azotu gazowego. W
badaniach uzyskano 74,8% redukcji azotanéw przy przeplywie 215 m’/h, stezeniu azotandw
w wodzie surowej 22,6 mg N/l. Uzdatniona woda zawierata azotyny w ilosci ponizej 0,01 mg
N/L

Hamon i Fustec (1991) badali denitryfikacje in situ w uktadzie 30 studni iniekcyjnych,
stuzacych do dawkowania etanolu, rozmieszczonych koncentrycznie w odlegtosci 25 m
wokot studni ujmujacej wode. Przy przeptywie 30 m*/h uzyskano spadek stezenia azotanow o
ok. 16 mg N/l. Badania zaktocala kolmatacja warstwy wodonos$nej. Stwierdzono, ze
kolmatacj¢ minimalizuje cykliczna praca uktadu (1h praca, 1h przerwa).

Soares (2000), na podstawie badan laboratoryjnych denitryfikacji in situ z udziatem
roznych zréodet wegla organicznego stwierdzil, ze kolmatacja gruntu powodowana jest
intensywna produkcja gazu w procesie denitryfikacji, a nie namnazaniem bakterii. Korzystne
jest pulsacyjne dawkowanie substratu organicznego w celu ograniczenia kolmatacji (Soares 1
wsp. 1991).

Nowa metode wykorzystujaca przebieg denitryfikacji w warstwie wodonos$nej stanowi
stosowanie przepuszczalnych reaktywnych ,stref” (Grooterhorst 1 wsp. 2001).
Zanieczyszczona woda przeplywa grawitacyjnie przez reaktywna ,.strefg”, gdzie nastgpuje

biodegradacja zanieczyszczen, ich absorpcja i adsorpcja.
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Rozpatrywano trzy sposoby osiagania denitryfikacji w reaktywnych ,,strefach”:
- wbudowanie zelaza zero-wartosciowego (proces chemiczny),
- wbudowanie zZelaza zero-warto$ciowego 1 dodatek zZrodta wegla  (proces
chemiczno/mikrobiologiczny),
- wbudowanie materialu reaktywnego uwalniajacego wegiel lub dodatek zrodta wegla
(proces mikrobiologiczny).

W wypadku stosowania zelaza, jako jedynego zrodta elektronow, stwierdzono
przebieg amonifikacji azotandow, zamiast ich denitryfikacji. Po dodaniu zrodta wegla i
wprowadzeniu denitryfikantow, dominowat proces redukcji azotanéw do azotu gazowego.
Zrodto wegla w reaktywnych ,,strefach” bylo wprowadzane na catej powierzchni przeptywu
wody do ujgcia, co powodowato homogeniczne warunki przebiegu procesu denitryfikacji i
znikoma kolmatacjg. Zminimalizowanie przyrostu biomasy w gruncie wplywa korzystnie na
efektywnos¢ procesu. Jako$¢ ujmowanej wody zalezy od obecnosci w niej pozostatego wegla
i materii biologicznej. Wazne jest wlasciwe umiejscowienie reaktywnych ,stref”, w

odlegtosci zapewniajacej odpowiednio dtugi czas retencji.

2.6.1.3. Denitryfikacja skojarzona

Metoda denitryfikacji skojarzonej stanowi potaczenie procesu denitryfikacji
przebiegajacego w zakltadzie oczyszczania wody i1 nastgpnie, po natlenieniu, renaturalizacji
wody w warstwie wodonos$nej (rys.4).

Denitryfikacj¢ skojarzona badano w Niemczech (Stickstoftkreislauf... 1988).
Ujmowana wodg¢ surowa wzbogacano w kwas octowy i fosforany. Denitryfikacja przebiegata
w filtrze wypelionym weglem aktywnym. Zdenitryfikowana wode¢ natleniano 1
wprowadzano ponownie do gruntu w celu jej renaturalizacji. Szybkos$¢ redukcji azotanow
wynosita 1,5 — 3 kg N/m™d, przy predkosci filtracji ok. 10 m/h.

We Francji, w aluwialnym ztozu przylegajacym do rzeki Vilaine kolo Renu,
prowadzono denitryfikacje w bioreaktorach wypetnionych mieszaning stomy (zrodto wegla),
piasku i1 fosforanu wapnia (Boussaid i wsp. 1988). Zdenitryfikowana woda byla nast¢pnie
infiltrowana w gruncie. Po pierwszym miesiacu badan uzyskano obnizenie st¢zenia azotanow
z 14 do 9-12 mg N/I (ok. 20%) przy czasie retencji 3 h. Woda po infiltracji zawierata znikome
ilosci azotynow (<0,02 mg N/I), nie stwierdzono obecnosci OWO. W pdzniejszym okresie
badan pojawily si¢ problemy zwiazane ze znieksztalceniem bioreaktorow i tworzeniem
kanatéw przeptywowych przez mieszaning stomy w wyniku powstawania azotu gazowego, co

spowodowato obnizenie efektywnos$ci usuwania azotanéw w bioreaktorach.
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Rysunek 4.  Schemat uktadu denitryfikacji z wtornym, aerobowym pasazem w gruncie
(Rohmann, Sontheimer 1985)

Volokita i wsp. badali w warunkach laboratoryjnych przebieg procesu denitryfikacji
przy udziale alternatywnych zZrodet wegla organicznego — strzgpy gazet (1996b) 1
nieprzetworzona bawetna (1996a). Uzyskano catkowita redukcje azotanow w kolumnach, nie
stwierdzono obecno$ci azotynow w odplywie, a stezenie DOC (dissolved organic carbon)
wynosito 4-10 mg/l. Wydajno$¢ denitryfikacji przy udziale zwiazkoéw celulozy obnizata si¢

znacznie ze spadkiem temperatury (dwukrotna obnizka wydajnos$ci przy spadku temperatury

od 30 do 14 °C dla bawemy).

2.6.2. Metody fizyczno-chemiczne

Usuwanie azotanow z wody mozliwe jest w wyniku stosowania wymiany jonowej
(Clifford 1990; Sorg 1980; Kaleta, Papciak 2005; Apolinarski 1993), odwrdoconej osmozy i
elektrodializy (Rautenbach 1 wsp. 1986, Kowal, Broz 1997) oraz redukcji katalitycznej
(Reddy, Lin 2000; Peel i wsp. 2003) i redukcji z uzyciem zelaza (Huang i wsp. 1997). Metody
te charakteryzuje wysoka efektywnos¢, lecz znaczne koszty eksploatacji (Apolinarski 2005;
Rybicki 1997). W procesie wymiany jonowej oprocz azotandw usuwane sa réwniez inne
aniony, natomiast w procesach membranowych zachodzi proces demineralizacji. Czasami

stosuje si¢ odwrocong osmoze¢ (RO) dla czgs$ci wody 1 miesza z pozostata reszta.
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Metodg taczaca proces wymiany jonowej z biologiczna denitryfikacja opisali Van der
Hoek 1 Klapwijk (1987) oraz Van der Hoek i wsp. (1988). Usuwanie azotanéw z wody
odbywalo si¢ w procesie wymiany jonowej, natomiast usuwanie azotanéw z solanki
powstajacej po regeneracji zywicy w reaktorze USB (upflow sludge blanket), na drodze

biologicznej denitryfikacji z udziatem metanolu.

3. Badania denitryfikacji in situ w uzdatnianiu wody

W celu okreslenia wydajnosci denitryfikacji w warstwie wodonos$nej wykonano
badania wstgpne na modelowym stanowisku badawczym do badan denitryfikacji in situ.
Celem pracy byto zbadanie procesu denitryfikacji in sifu w uzdatnianiu wody oraz okreslenie
mozliwos$ci wdrozenia tej metody na ujeciach wody. Wyniki prac badawczych i technicznych
analizowanych w punkcie 2.6.1.2 wykazuja, ze proces denitryfikacji in situ jest trudny w

prowadzeniu i sterowaniu.

3.1. Metodyka badan

3.1.1. Urzadzenie doswiadczalne

Fot. 1 Reaktor do badan denitryfikacji in situ

Wstepne badania przebiegu denitryfikacji przeprowadzono w reaktorze (fot.1, rys.5)

wykonanym z rury ze szkla organicznego o $rednicy 19,4 cm, dlugosci 2,44 m. Sktadat si¢ z
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trzech czg$ci oddzielonych od siebie siatkami z otworami o $rednicy ok. 1 mm. Wydzielone
czes$ci reaktora charakteryzowaty nastepujace objetosci:

o czeS¢I-8,571

o cze$CIl-3,551

o cze$¢ I - 59,97 1.

otwory do odgazowania i poboru prob

7

i

et

§ : LR i 4 .
czes¢ 11 —/ reaktora

S TII .
czes¢é odptywy srodkowe reaktora

reaktora

Rysunek 5.  Schemat reaktora do badan denitryfikacji in situ

Reaktor posiadal w gornej czgéci otwory stuzace do odprowadzania produktow
gazowych oraz do poboru prob. Czes¢ III zaopatrzona zostala w zamykane odptywy
srodkowe. Czgs¢ I reaktora zostata wypelniona mieszaning piasku i1 stomy owsianej. Czgs¢ 11
pozostala niewypelniona, poniewaz analizowanie jej zawartosci stuzyto okresleniu zmian
zachodzacych w cze$ci I reaktora. Czes¢ III, bedaca modelem zloza wodono$nego, zostata
wypelniona piaskiem.

Zamknigcia hydrauliczne doptywu oraz odptywu koncowego pozwalaty na utrzymanie
wewnatrz reaktora warunkow beztlenowych. Reaktor w trakcie badan chroniony byt przed
dostgpem $wiatla.

Zbiornik wody surowej o poj. 27 1 posiadat zamknigcie hydrauliczne. Wodg surowa
odtleniano poprzez barbotaz azotem gazowym. Zawarto$¢ tlenu mierzona byla w sposob
ciagly przy pomocy sondy tlenowej, zainstalowanej w zbiorniku. Zawarto$¢ zbiornika byta
usredniana za pomoca mieszadta magnetycznego. Wodg doprowadzano do reaktora przy

pomocy pompy perystaltycznej.
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3.1.2. Metodyka badan technologicznych

Czg$¢ 1 reaktora do badan denitryfikacji w gruncie wypetniona zostata mieszaning
stomy owsianej i piasku. Przeprowadzono analiz¢ fizyczno-chemiczna stomy oraz analize
granulometryczna piasku.

Wodg surowa preparowano z wody wodociagowej uzupetnionej odpowiednia ilo$cia
azotu azotanowego (roztwor KNOs) oraz fosforanow (roztwor H;POy). Ilos¢ dawkowanych
fosforanow obliczano na podstawie badan sktadu chemicznego komorki bakteryjnej -
stosunek wagowy N:P rowny 5:1. Wodg surowa, zawierajaca odpowiednie ilo$ci azotanow i
fosforan6w, zamknigta hydraulicznie w zbiorniku, odtleniano poprzez intensywny barbotaz
azotem gazowym. Stezenie tlenu w wodzie mierzone byto w sposob ciagly sonda tlenowa.

Badania prowadzono w temperaturze otoczenia wynoszacej $rednio 17-22°C.

Czas retencji przeliczano na objetos¢ pustego reaktora wynoszaca 72,09 1. Obciazenie

reaktora fadunkiem azotanow obliczano wg wzoru:
Obciazenie reaktora (O) = d- c{)] -NO3

Qq — przeptyw dobowy (I/d)

Co(N-NO3) — Stgzenie doplywajacych azotanow (mg N/1)

V — objetos¢ pustego reaktora (1)

W celu okreslenia warunkoéw przebiegu procesu denitryfikacji in situ badano wptyw
poszczegOlnych parametréw na wydajnos¢ procesu.

e Wplyw wzrostu obciazenia objetosci reaktora tadunkiem azotanéw na przebieg procesu

denitryfikacji in situ. Czg$¢ I reaktora zostata wypetniona mieszanina stomy owsianej i
piasku w proporcji objgtosciowej 3:10. Przed przystapieniem do badan wypetnienie czg$ci
I reaktora zostalo zaszczepione biomasa denitryfikacyjna pochodzaca z cieczy

nadosadowej osadu czynnego. Badania przeprowadzono przy nast¢pujacych parametrach

technologicznych:
przeptyw dobowy, 1/d 7,09-9,90
obciazenie fadunkiem azotanéw, mg N-NO57/1-d 1,29-5,54
czas retencji, d 10,2-7,3
temperatura, °C 15-23,1
czas prowadzenia badan, d 91
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Wzrost obciazenia reaktora fadunkiem azotandw uzyskiwano przez podwyzszanie st¢zenia
azotanow dawkowanych do wody surowej od 13,1 do 39 mg N/, a nastepnie poprzez
zwigkszanie nat¢zenia przepltywu od 7,34 do 9,90 1/d. Fosforany dawkowano do wody
surowej stechiometrycznie do st¢zenia azotanéw. Stoma owsiana wypetniajaca czgs$¢ I
reaktora stanowita jedyne zrédto wegla organicznego dla bakterii denitryfikacyjnych.

e Wplyw braku fosforanéw w doptywie na przebieg procesu denitryfikacji in situ. Badania

prowadzono przy nast¢pujacych parametrach technologicznych:

przeptyw dobowy, 1/d 9,87 ; 3,48
obciazenie fadunkiem azotanow, mg N-NO;7/1-d 5,58 ; 1,93
czas retencji, d 7,30 ; 20,72
temperatura, °C 16,2-18,7
czas prowadzenia badan, d 53

Stezenie azotanow w wodzie surowej wynosito 40-40,8 mg N-NOs7/1.

o Wplyw stezenia zwiazkéw wegla organicznego na przebieg denitryfikacji in situ.

Zmieniono wypeltnienie I czgsci reaktora. Wykonano badania bakteriologiczne usunigtego
wypelnienia majace na celu potwierdzenie obecnos$ci denitryfikantow. Nowe wypehienie
stanowila mieszanina piasku i slomy owsianej w proporcji objgtosciowej 10:2. Celem
badan byto okreslenie czasu wpracowania biomasy denitryfikacyjnej, a nastgpnie zbadanie
przebiegu procesu denitryfikacji przy nizszej zawartosci zwiazkow wegla organicznego
pochodzacych z rozktadu stomy owsianej. Badania przeprowadzono przy nast¢pujacych

parametrach technologicznych:

przeptyw dobowy, 1/d 7,33
obciazenie fadunkiem azotanéw, mg N-NOs7/1-d 1,79-4,87
czas retencji, d. 9,83
temperatura, °C 20,9-27
czas prowadzenia badan, d 90

Stezenie azotanow w wodzie surowej wynosito od 17,6 do 47,9 mg N/I. Woda surowa nie
zawierata fosforanow.
W celu kontrolowania przebiegu proceséw zachodzacych wewnatrz reaktora
analizowano proby wody z nastgpujacych czgsci urzadzenia:
e zbiornik wody surowej,
e I czes¢ reaktora,

e 10 zamykanych odptywow w III czgsci,
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e odptyw koncowy.

Pomiar pH wykonywano bezposrednio po pobraniu proby. Utlenialno§¢ oznaczano w
prébach dekantowanych. Pozostate wskazniki badano po przefiltrowaniu proby na bibule
filtracyjne;.

Codziennie badano temperaturg przebiegu procesu oraz dobowy przeptyw.

3.1.3. Metody analityczne

Wypekienie reaktora badano na obecno$¢ bakterii denitryfikacyjnych za pomoca
miana, przez posiew na ptynne pozywki selektywne (Rodina 1967).
W czasie badan prowadzono normatywna analityke fizyczno-chemiczna, stosujac
nast¢pujace metody:
e azot ogolny, amonowy, azotynowy i azotanowy - kolorymetrycznie, mg N/I,
o fosfor ogolny i fosforany - kolorymetrycznie, mg P/1,
e poziom substratdw organicznych metoda nadmanganianowa (utlenialno$¢) oraz
dwuchromianowa (ChZT), mg O/1,
e odczyn, pH - potencjometrycznie,
e zasadowos¢ 0golna - potencjometrycznie, mval/l, mg CaCOs/l,
e siarczany — wagowo, mg SO4*/l,
e metale — pomiar absorpcji atomowej, mg Me/l,
e pomiar st¢zenia tlenu - sonda tlenowa, mg Oy/1,
e pomiar temperatury - czujnikiem temperatury, °C,
¢ sucha pozostatos¢ w formie ogblnej, organicznej i mineralnej - wagowo, g sm/I,
Wszystkie analizy wykonywano zgodnie z obowiazujacymi normami w oznaczaniu

domieszek w wodzie 1 $ciekach.

3.2. Wyniki badan

3.2.1. Analiza granulometryczna piasku

Wykonano analizg sitowa piasku wypetniajacego reaktor. Na podstawie przebiegu
krzywej uziarnienia, przedstawionej na rys.6, okreslono nastepujace parametry
charakteryzujace granulacjg:

e Srednicg czynna piasku odpowiadajaca na krzywej uziarnienia 10 % wagowych
dio= 0,6 mm,

e Srednicg odpowiadajaca na krzywej uziarnienia 60 % wagowych
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deo = 4,4 mm.
e wspotczynnik nieréwnomiernos$ci uziarnienia pasku:
U= d6()/d1() = 7,3
Wysoki wspoétczynnik nieréwnomiernosci uziarnienia piasku swiadczy o duzym
zréznicowaniu granulacji piasku, co znacznie utatwia filtracj¢ wody.
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Rysunek 6. Wykres uziarnienia piasku stosowanego do wypehienia reaktora do badan
denitryfikacji in situ

3.2.2. Charakterystyka fizyczno-chemiczna stomy owsianej

Stoma owsiana wypelniajaca czg$¢ 1 reaktora stanowita zasadnicze zrodio wegla
organicznego niezbgdnego dla przebiegu procesu denitryfikacji. Stomg charakteryzowaty

nastgpujace parametry fizyczno-chemiczne:

sucha masa ogdlna 901,6 g/kg
uwodnienie 9.8 %

zwiazki organiczne 93,48 %

zwiazki mineralne 6,52 %

azot ogolny Kjeldahla 0,39 mg N/g sm
fosfor ogolny 1,31 mg P/g sm
sod 0,10 mg Na/g sm
potas 21,44 mg K/g sm
wapn 2,05 mg Ca/g sm
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magnez 0,537 mg Mg/g sm

zelazo ogodlne 0,034 mg Fe/g sm
mangan 0,034 mg Mn/g sm
cynk 0,013 mg Zn/g sm
miedz 0,003 mg Cu/g sm
otow 0,010 mg Pb/g sm
nikiel 0,010 mg Ni/g sm
kadm 0,002 mg Cd/g sm
chrom 0,001 mg Cr/g sm

3.2.3. Wplyw obciazenia objetosci reaktora tadunkiem azotandw na przebieg

denitryfikaciji in situ

Material wypetniajacy I cze$¢ reaktora (mieszanina stomy owsianej 1 piasku) zostat
zaszczepiony biomasa denitryfikacyjna zawarta w cieczy nadosadowej osadu czynnego,

pobranego z komory osadu czynnego oczyszczalni $ciekow w Katach Wroctawskich.
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Rysunek 7.  Szybkos$¢ denitryfikacji w badaniach testowych inokulum (osad czynny)
Kondycj¢ fizjologiczna biomasy okre§lono w badaniach testowych. Z przebiegu

procesu denitryfikacji (rys.7) wynika, ze testowana ciecz nadosadowa zawierata bakterie

denitryfikacyjne zdolne, w odpowiednich warunkach, do efektywnego usuwania azotanow.
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Tabela 2. Parametry technologiczne procesu oraz charakterystyka fizyczno-chemiczna préb
pobieranych z poszczegolnych czgsci reaktora w stanie ustalonym pierwszej serii
badan denitryfikacji in situ

Parametry technologiczne procesu

Przeplyw, 1/d 7,09 7,23 7,34 8,14 9,9
Czas retencji*,d 10,2 10,0 9,8 8,9 7,3
Obciazenie**, mg N-NOs/1-d 1,29 2,63 3,97 4,52 5,54

Charakterystyka fizyczno - chemiczna prob
Azot azotanowy, mg N/I
Woda surowa 13,1 26,2 | 38,97 | 40,04 | 40,33
II czes¢ reaktora 0,21 0,15 | 15,02 | 19,34 | 22,87
Odptyw 0,18 0,1 12,67 | 18,6 22,5
Redukcja azotanow, %
II czes¢ reaktora 98.4 99.4 61,5 51,7 43,3
Odptyw 98,6 99,6 67,5 53,5 442
Azot azotynowy, mg N/I
Woda surowa 0,17 0,15 0,23 0,13 0,11
II czes$¢ reaktora 0,04 0,09 3,54 3,13 3,51
Odptyw 0,01 0,01 1,77 2,9 2,94
Azot amonowy, mg N/I
Woda surowa 0,04 0 0,02 0,12 0,13
II czes$¢ reaktora 1,0 0,36 0,41 0,26 0,5
Odptyw 0,78 0,77 0,37 0,3 0,31
Siarczany, mg SO,*7/1
Woda surowa 86,0 - 96,3 - 105,2
II czes$¢ reaktora 77,2 - 95,9 - 104,3
Odptyw 76,5 - 95,5 - 103,3
Zasadowos$¢, mval/l
Woda surowa 2,94 2,9 2,81 2,67 2,75
II czes$¢ reaktora 3,61 4,05 4,13 3,89 3,61
Odptyw 3,71 4,1 3,92 3,72 3,54
Fosforany, mg P/l
Woda surowa 2,52 5,22 7,3 6,73 7,32
II czes¢ reaktora 1,51 1,9 6,2 6,57 6,86
Odptyw 0,14 0,12 2,34 3,87 4,31
Utlenialno$¢, mg O,/1
Woda surowa 2,73 3,14 2,64 2,26 2,16
II czes¢ reaktora 16,18 | 13,8 11,36 | 12,06 | 10,08
Odplyw 11,84 | 12,65 | 6,36 7,82 7,51
pH
Woda surowa 8,29 8,4 8,17 8,0 8,3
II czes$¢ reaktora 7,07 7,23 7,59 7,65 7,75
Odptyw 7,05 7,04 7,53 7,8 7,86

*-czas retencji przeliczony na pusty reaktor
**_obciagzenie objetosci reaktora tadunkiem azotanow
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W pierwszej serii badan zwigkszano obciazenie objgtosci reaktora tadunkiem
azotanow od 1,29 do 5,54 mg N/I-d. Wzrost obciazenia uzyskiwano poczatkowo w wyniku
zwigkszania st¢zenia azotanow w wodzie surowej od 13,1 do 39 mg N/I. Nastgpnie, przy
stezeniu azotanOw w wodzie surowej na poziomie ok. 40 mg N/I, zwigkszano nat¢zenie
przeptywu od 7,34 do 9,90 I/d.

Fosforany dawkowano do wody surowej stechiometrycznie do zawarto$ci azotanéw
(N:P = 5:1). Jedyne zrodto wegla organicznego stanowila stoma owsiana wypetniajaca I czgsé
reaktora. Czas retencji przeliczono na pusty reaktor i utrzymywano na poziomie 9,8-10,2 d, a
nastepnie skracano do 7,3 d.

Zaszczepienie 1 czgSci reaktora biomasa denitryfikacyjna  spowodowato
natychmiastowa redukcj¢ azotanow w reaktorze po rozpoczgciu dawkowania wody surowe;.
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Rysunek 8.  Zalezno$¢ stopnia redukcji azotanow do azotyndow i azotu gazowego od
obciazenia objgtosci reaktora ladunkiem azotanéw (pierwsza seria badan
denitryfikacji in situ)

W pierwszej serii badan denitryfikacji in situ (tab.2, rys.8), przy obciazeniach
tadunkiem azotu azotanowego 1,29 1 2,63 mg N/I-d i podobnym czasie retencji — 10-10,2 dob,
osiagni¢to w reaktorze niemal 100 % redukcj¢ azotanéw juz w jego II cze$ci. Azotyny,
bedace produktem przejSciowym procesu denitryfikacji, w warunkach petnej redukcji

azotanow obecne byty w II czg$ci reaktora i w odpltywie w sladowych ilosciach.
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Na skutek niskiego obciazenia ladunkiem azotandéw, pozostale po procesie
denitryfikacji sktadniki pokarmowe byly wykorzystywane przez bakterie siarkowe do
przemiany siarczand6w do siarkowodoru 1 siarki elementarnej. W II czgsci reaktora
utrzymywat si¢ zapach siarkowodoru, w zbiorniku wody odptywajacej z reaktora stwierdzono
obecnos$¢ opalizujacego kozucha siarkowego. W reaktorze powstaty niewielkie martwe strefy,
w ktorych widoczne byto tworzenie czarnych osadow siarczkow. Przebieg procesu redukcji
siarczanOw do siarkowodoru 1 siarki elementarnej znalazt odzwierciedlenie w analizie
zawarto$ci siarczanOw w poszczegolnych czesciach reaktora (tab.2). Stwierdzono, ze przy
najnizszym badanym obciazeniu reaktora tadunkiem azotanow (1,29 mg N/I-d) redukcja
siarczanow w wodzie przepltywajacej przez objgtos¢ reaktora wynosita 11%.

W przypadku niskiego obciazenia reaktora tadunkiem azotanow redukcja azotanow
mogla si¢ odbywac na drodze biochemicznej denitryfikacji oraz redukc;ji siarkowodorem.

Po zwigkszeniu obcigzenia reaktora fadunkiem azotandéw do 3,97 mg N/I-d obnizyt si¢
stopien redukcji azotandéw (tab.2, rys.8). Azotany w wodzie przeptywajacej przez objetosc
reaktora, redukowane byly w 62,9% do azotu gazowego, a w 4,5% do azotynow. Przy
najwyzszym badanym obciazeniu (5,54 mg N/I-d) azotany ulegaty redukcji w 36,9% do azotu
gazowego i1 w 7,3% do azotyndéw. Stezenie azotynow w odptywie przekraczato wartosci
normatywne. Proces denitryfikacji przebiegal najintensywniej w [ czg$ci reaktora
zawierajacej stome, z uwagi na obecnos¢ zwiazkéw wegla organicznego oraz
denitryfikantow.

W  przypadku niepelnej redukcji azotanow  skladniki pokarmowe byly
wykorzystywane w procesie denitryfikacji, nie stwierdzono przebiegu procesu redukcji
siarczanow w reaktorze.

Na skutek rozktadu stomy owsianej, w wodzie pobieranej z I czg$¢ reaktora wzrastato
stezenie zwiazkOw organicznych, co znalazto odzwierciedlenie w poziomie utlenialno$ci
(rys.9). Przy obciazeniu objgtosci reaktora tadunkiem azotanow od 1,29 do 2,63 mg N/I-d,
poziom utlenialno$ci byl wysoki w II czgéci reaktora oraz w odplywie. Po zwigkszeniu
obciazenia powyzej 3,97 mg N/I-d zwiazki organiczne byly intensywnie wykorzystywane w
procesach biochemicznych, co spowodowato obnizenie utlenialnosci w wodzie odptywajace;j
z reaktora. Poziom utlenialno$ci przekraczat jednak warto§ci normatywne (powyzej 5 mg
O,/1). Wyniki te §wiadcza o obecnosci zwiazkow wegla organicznego trudno przyswajalnych

przez biomasg.
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Zmiana utlenialno$ci w poszczegoélnych czg$ciach reaktora przy roéznych

obciazeniach objetosci reaktora fadunkiem azotanéw (pierwsza seria badan

denitryfikacji in situ)

W pierwszej serii badan zbadano stgzenie jonéw metali w wodzie przeptywajacej

Tabela 3. Wyniki analizy metali w probach pobieranych z poszczegolnych czgsci reaktora
w pierwszej serii badan denitryfikacji in situ

Wskaznik Jednostka Woda 1 Ilezgse 14 1o
surowa reaktora
1. Zelazo mg Fe/l 0,23 0,14 0,30
2. Mangan mg Mn/l 0,04 0,06 0,81
3. Wapn mg Ca/l 75,0 70,00 76,00
4. Magnez mg Mg/l 11,4 11,1 14,3
5. Sod mg Na/l 15,3 15,4 15,2
6. Potas mg K/I 102,8 92,66 86,83

Potas jest jednym z podstawowych sktadnikow pokarmowych bakterii.

Jest

aktywatorem enzymoOw katalizujacych wytwarzanie wigzan peptydowych w procesie syntezy

biatka (Kotetko i wsp. 1979). Obnizenie stgzenia jonéw potasu w reaktorze wskazuje na

znaczne zuzycie tych jondw w procesach biochemicznych.

Magnez i1 zelazo odgrywaja rowniez wazna role w rozwoju flory bakteryjnej. Magnez

spetnia role koenzymu wigkszosci enzymoéw Kkatalizujacych reakcje fosforylacji. Zelazo
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wchodzi w sktad cytochromow i bialek. W I czgéci reaktora, na skutek przebiegu proceséw
biochemicznych, nastgpowalo obnizenie stgezenia jondw magnezu i zelaza. W III czeSci
zarbwno jony magnezu, jak 1 zelaza wyplukiwaly si¢ z piasku wypetniajacego reaktor
(zawarto$¢ w piasku jondw magnezu — 0,28 mg/g sm, zelaza — 0,46 mg/g sm). Przyczyna
zmian w st¢zeniu jonow zelaza mogla by¢ rowniez obecnos¢ fosforanow, ktére reagujac z
jonami zelaza tworza trudno rozpuszczalny fosforan zelaza — FePO,.

Séd, wapn 1 mangan naleza do pierwiastkow ,,$§ladowych”, nieznaczne ich ilosci sa
potrzebne do prawidlowego funkcjonowania bakterii. Zmiany stgzenia sodu i wapnia byty
niewielkie w poszczegdlnych czgsciach reaktora. Stwierdzono natomiast intensywne
wyptukiwanie jondw manganu z piasku wypehiajacego III cze$¢ reaktora (zawartos¢

manganu w piasku — 0,03 mg/g sm).

3.2.4. Wptyw braku fosforanéw na przebieg denitryfikacji in situ

W drugiej serii badano wplyw braku fosforanéw w wodzie surowej na przebieg
procesu denitryfikacji in situ. Poczatkowo natgzenie przeplywu utrzymywano na poziomie
9,87 1/d, obciazenie objetosci reaktora tadunkiem azotandéw - 5,58 mg N/I-d, czas retencji -
7,30d. Pozniej zmniejszono natgzenie przeptywu do 3,48 1/d, obciazenie fadunkiem azotanow
wynosito 1,93 mg N/I-d, czas retencji - 20,72 d. Badania w drugiej serii przeprowadzono w
temperaturze 16,2-18,7 °C.

Stezenie azotand6w w wodzie surowej utrzymywano na poziomie 40 mg N-NO;7/1.

Przebieg uwalniania fosforanow w poszczegdlnych czesciach reaktora przy réznych
nat¢zeniach przeptywu dobowego przedstawiono na rys.101 11.

Przy obciazeniu fadunkiem azotanow 5,58 mg N/I-d, brak fosforanéw w doptywie nie
wplywal znaczaco na przebieg procesu denitryfikacji azotanéw. Fosforany, konieczne dla
prawidlowego przebiegu denitryfikacji, byty uwalniane w I oraz III czg$ci reaktora (rys.10).
Redukcja azotanéw wynosita ok. 40% w II czgsci reaktora i 41% w odptywie. Przy
poréwnywalnym obciazeniu wynoszacym 5,54 mg N/I-d i1 fosforanach dawkowanych
stechiometrycznie uzyskano 43% redukcji azotanéw w II cze$ci reaktora 1 44% w odptywie
(tab.2). Fosforany prawdopodobnie ulegaty kumulacji w reaktorze w okresie wcze$niej
prowadzonych badan denitryfikacji i po zaprzestaniu ich dawkowania uwalniaty si¢ w wyniku
procesow sorpcji lub biodegradacji. Fosforany mogly rowniez pochodzi¢ z rozktadu stomy

owsianej.
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Tabela 4. Parametry technologiczne procesu oraz charakterystyka fizyczno-chemiczna prob
pobieranych z poszczegdlnych czesci reaktora w stanie ustalonym drugiej serii
badan denitryfikacji in situ

Parametry technologiczne procesu

Przeptyw, 1/d 9,87 | 3,48
Czas retencji*,d 7,30 | 20,72
Obcigzenie**, mg N-NO;7/1-d 5,58 | 1,93

Charakterystyka fizyczno - chemiczna prob
Azot azotanowy, mg N/I
Woda surowa 40,75 | 40,00
II cz¢s¢ reaktora 24 .4 12
Odptyw 24 5,6
Redukcja azotanéw, %
II czes¢ reaktora 40,1 70
Odptyw 41,1 86
Azot azotynowy, mg N/I
Woda surowa 0,07 | 0,15
II cze$¢ reaktora 3,38 | 2,22
Odptyw 1,96 | 0,085
Azot amonowy, mg N/I
Woda surowa 0,02 | 0,03
II cze$¢ reaktora 0,22 | 0,24
Odptyw 0,12 | 0,01
Zasadowos$¢, mval/l
Woda surowa 3,11 3,06
II czes¢ reaktora 3,94 4,7
Odptyw 3,88 5,6
Fosforany, mg P/
Woda surowa 0,01 | 0,02
II czes¢ reaktora 0,56 | 0,34
Odptyw 1,38 | 0,36
Utlenialno$¢, mg O,/1
Woda surowa 2,53 | 2,72
II cze$¢ reaktora 10,38 | 10,69
Odptyw 6,92 | 4,65
pH
Woda surowa 8,47 | 8,34
II cze$¢ reaktora 7,73 | 7,69
Odptyw 7,82 | 8,04

*-czas retencji przeliczony na pusty reaktor
**_obciazenie objetosci reaktora tadunkiem azotanow
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Rysunek 10. Przebieg uwalniania fosforandbw w objgtosci reaktora w kolejnych dobach
pomiarowych — Q=9,87 1/d (druga seria badan denitryfikacji in situ)
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Rysunek 11. Przebieg uwalniania fosforanow w objgtosci reaktora w kolejnych dobach
pomiarowych - Q = 3,48 1/d (druga seria badan denitryfikacji in situ)
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W wodzie odptywajacej z reaktora stezenie azotynow (1,96 mg N/l) i wartos$¢
utlenialnosci (6,9 mg O,/1) przekraczaty warto$ci normatywne.

Przy obciazeniu tadunkiem azotanéw 1,93 mg N/I-d 1 trzykrotnie nizszym przeplywie
dobowym, stwierdzono poczatkowo wzrost st¢zenia uwalnianych w II czeSci reaktora
fosforanéw do wartosci ok. 2 mg P/, p6zniej spadek do ok. 0,35 mg P/l zaré6wno w II czgsci
reaktora, jak i w odplywie (rys.11). Brak fosforanow w wodzie surowej zasilajacej reaktor nie
wptywal znaczaco na przebieg procesu denitryfikacji azotanéw. Redukcja azotandw wynosita
ok. 70 % w 1II czg$ci reaktora oraz ok. 86 % w odplywie.

Po wydhuzeniu czasu retencji do 20,72 d, stgzenie azotynow, poziom utlenialnosci i
pozostate wskazniki w wodzie odplywajacej z reaktora nie przekraczaly wartosci
normatywnych (tab.4).

Z badan wynika, ze dopuszczalne sa przerwy w dawkowaniu fosforanow.
Zapotrzebowanie bakterii denitryfikacyjnych na fosforany jest niskie. Fosforany ulegaty
kumulacji w reaktorze w trakcie badan i w przypadku ich czasowego niedoboru byty
uwalniane. Mogly takze pochodzi¢ z biodegradacji biomasy oraz uwalnia¢ si¢ w wyniku
rozktadu stomy owsianej. Czasowy brak fosforanow w wodzie surowej (ok. 1,5 miesiaca) nie

wptynat znaczaco na wydajnos$¢ procesu denitryfikacji w reaktorze.

3.2.5. Wptyw stezenia zwiazkéw wegla organicznego na przebieqg denitryfikaciji in situ

W trzeciej serii badan wymieniono wypelnienie I czg$ci reaktora, aby oszacowaé czas
wpracowania biomasy denitryfikacyjnej oraz w celu zbadania przebiegu denitryfikacji przy
nizszym stgzeniu uwalnianego wegla organicznego Zastosowano mieszaning stomy owsianej i
piasku w stosunku objgtosciowym 2:10.

Wypehnienie I czg$ci reaktora, stosowane w pierwszych dwu seriach badan (stosunek
objetosciowy piasku do stomy 10:3), poddano analizie bakteriologicznej, ktora wykazata
obecnosé bakterii denitryfikacyjnych (NPL) w liczbie 2,4 x 10° kom./g wypelnienia.

W trzeciej serii badan zwigkszano obciazenie objetosci reaktora tadunkiem azotanéw
od 1,8 do 4,8 mg N/l-d. Wzrost obciazenia uzyskiwano w wyniku zwigkszania stezenia
azotanow w wodzie surowej od 17,6 do 47,9 mg N/I. Do wody surowej nie dawkowano
fosforanow. Jedyne Zrodto wegla organicznego stanowita stoma owsiana wypelniajaca I czgs§¢

reaktora. Czas retencji (przeliczony na pusty reaktor) utrzymywano na poziomie 9,83d.
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Tabela 5. Parametry technologiczne procesu oraz charakterystyka fizyczno-chemiczna prob
pobieranych z poszczegdlnych czgéci reaktora w stanie ustalonym trzeciej serii
badan denitryfikacji in situ

Parametry technologiczne procesu

Przeplyw, 1/d 7,33 | 7,33 | 7,33
Czas retencji*,d 9,83 | 9,83 | 9,83
Obciazenie**, mg N-NO;/1-d 1,8 3,2 4.8

Charakterystyka fizyczno - chemiczna prob
Azot azotanowy, mg N/I
Woda surowa 17,6 | 31,5 | 47,9
II czes$¢ reaktora 0,0 1,65 | 38,5
Odptyw 0,0 0,0 35,5
Redukcja azotanow, %
II czes¢ reaktora 100,0 | 94,8 19,6
Odptyw 100,0 | 100,0 | 25,9
Azot azotynowy, mg N/1
Woda surowa 0,07 | 0,02 0,1
II czes$¢ reaktora 0,0 2,25 1,76
Odptyw 0,0 | 0,006 | 0,08
Azot amonowy, mg N/I
Woda surowa 0,0 0,0 0,0
II czes$¢ reaktora 2,1 0,87 | 0,08
Odptyw 0,05 | 0,88 | 0,08
Siarczany, mg SO,*7/1
Woda surowa 95 - 97,1
II czes$¢ reaktora 35,5 - 96,5
Odptyw 8,6 - 96,3
Zasadowos$¢, mval/l
Woda surowa 293 | 3,12 | 2,99
II czes$¢ reaktora 466 | 4,52 | 3,46
Odptyw 6,7 5,94 | 3,58
Fosforany, mg P/
Woda surowa 0,03 | 0,05 | 0,04
II czes¢ reaktora 0,5 0,05 | 0,05
Odptyw 2,12 | 2,04 | 0,24
Utlenialno$¢, mg O,/1
Woda surowa 2,77 | 3,17 | 2,56
II czes¢ reaktora 252 | 10,97 | 8,12
Odplyw 19,2 | 8,79 | 3,42
pH
Woda surowa 792 | 7,76 | 7,96
II czes$¢ reaktora 696 | 744 | 7,15
Odptyw 7,2 728 | 7,17

*-czas retencji przeliczony na pusty reaktor
**_obciagzenie objetosci reaktora tadunkiem azotanow

42



Oszacowanie czasu wpracowania biomasy denitryfikacyjnej w reaktorze nie powiodto
si¢. Po uruchomieniu reaktora zawierajacego nowe wypelnienie nastapit intensywny rozwoj
bakterii siarkowych, o czym $wiadczy znaczna obnizka st¢zenia siarczandow W
poszczegdlnych czgsciach reaktora. Stgzenie siarczandéw w wodzie surowej wynosito 95 mg
SO4*/1, w II czescei reaktora bylo nizsze o 63%, a w odptywie obnizato sie 0 91% (tab.5). W
warunkach beztlenowych mogto dojs¢ do bakteryjnej redukcji siarczanow do siarkowodoru,
np. wg reakcji:

kw. mlekowy kw. octowy
2CH3;CHOHCOOH + SO,* — H,S + 2CH3;COOH + 2HCO;3” (19)

Siarkowodor 1 siarczki w warunkach beztlenowych hamuja redukcj¢ azotanow do
azotu gazowego, stymuluja natomiast redukcje¢ azotanow do azotu amonowego (p.2.3.3.
reakcja 17) 1, w mniejszym stopniu, do azotynow.

O przebiegu amonifikacji azotanow $wiadcza wyniki analizy azotu amonowego
(tab.5), ktorego stezenie wynosito w II czeéci reaktora ok. 2 mg N/l przy jednocze$nie
znaczne] redukcji siarczandw w poszczegdlnych czg$ciach reaktora. Azotany ulegaty
amonifikacji cz¢$ciowo - ich stgzenie obnizato si¢ z 17,6 mg N/I do zera, natomiast st¢zenie
azotu amonowego wzrastato jedynie do 2 mg N/I.

Azotany mogly by¢ redukowane siarkowodorem wg reakcji:

2NO;5 + 2H,S + 2H,0 —> N, + 280, + 8H" (20)

W obecnosci zelaza i siarkowodoru moglo dochodzi¢ do powstawania siarczku Zelaza
wg reakcji:

Fe*" + H,S — FeS +2H" (21)

Obecnos¢ siarczkéw metali (np. zelaza) mogla prowadzi¢c do autotroficznej
denitryfikacji azotanow (p.2.3.3. reakcje 13-16).

Siarczki zZelaza tacznie z biomasa denitryfikacyjna mogly takze powodowac
kolmatacjg ztoza, a w skali technicznej moga sta¢ si¢ przyczyna kolmatacji filtrow studni. Z
czasem denitryfikacja heterotroficzna wpracowala si¢ w reaktorze i stala si¢ procesem
dominujacym, o czym $wiadczy brak redukcji siarczandw, wzrost st¢zenia azotynow w 11
czesci reaktora oraz obnizka stgzenia azotu amonowego do 0,08 mg N/1 (tab.5).

Po zmniejszeniu zawarto$ci stomy w I czesci reaktora obnizylo si¢ st¢zenie zwiazkow
wegla organicznego. Spowodowato to spadek stopnia redukcji azotanow w reaktorze przy
podobnym obciazeniu reaktora ich tadunkiem. W przypadku wigkszej ilosci stomy
wypetniajacej barierg, przy obcigzeniu reaktora fadunkiem azotanéw 5,58 mg N/I-d osiagnigto

41% redukcji azotanéw w odpltywie, natomiast przy mniejszej iloSci stomy 1 obciazeniu
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4,8mg N/l-d azotany byly redukowane jedynie w 25,9 % (tab.5). Wydajnos¢ procesu
denitryfikacji byta uzalezniona od stgzenia, uwalniajacych si¢ w wyniku rozktadu stomy,
zwiazkow organicznych. Przy wigkszej zawartosci stomy uwalnialo si¢ wigcej zwiazkow
wegla, co powodowato wzrost wydajnosci procesu denitryfikacji. Jednoczes$nie badania
wykazaty, ze stosowanie stomy jako jedynego Zrédta wegla organicznego skutkuje brakiem
mozliwo$ci sterowania zachodzacymi przemianami. Zaleta stosowania stlomy jest obnizenie
kosztéw eksploatacji, poniewaz jest to surowiec tani. Rozktad stomy jest powolny i dlatego

moze stanowi¢ zrodto wegla dla biomasy denitryfikacyjnej przez dtugi okres czasu.

3.2.5. Wptyw czasu trwania badan na réwnomiernos¢ przeptywu

Podczas ok. pottorarocznej, ciagtej pracy reaktora wielokrotnie badano sktad fizyczno-
chemiczny préb wody pochodzacych z 10 odptywoéw rozmieszczonych symetrycznie w 111

czesci reaktora.
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Rysunek 12. Przebieg zmian stgzenia azotandw, azotyndw, fosforanéw oraz utlenialnosci w
probach pobieranych z poszczegélnych czesci reaktora w poczatkowym
okresie badan denitryfikacji in situ

Wyniki uzyskane w poczatkowej fazie badan wstepnych (rys.12) wykazaty, ze
przeptyw wody przez koncowy fragment III czgéci reaktora byl nieréwnomierny,

poszczegodlne wskazniki zanieczyszczenia ulegaly tam znacznym wahaniom.
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Rysunek 13. Przebieg zmian stgzenia azotanow, azotynow i fosforandbw w prdobach
pobieranych z poszczegdlnych czesci reaktora w koncowej fazie badan
denitryfikacji in situ (po 1,5 roku ciaglej pracy reaktora)

Wyniki uzyskane po 1,5 roku ciaglej pracy reaktora (rys.13) $wiadcza o
niejednorodnosci przeplywu wody w catej jego objetosci. Nie mozna wykluczy¢ kolmatacji
wypelnienia reaktora w wyniku powstawania produktéw gazowych oraz intensywnego
rozwoju biomasy w czasie diugotrwatej jego pracy. Sprzyjalo to tworzeniu kanalow
przeptywowych. Przyczyna zaburzen przeplywu mogto by¢ réwniez powstawanie siarczkéw
metali. Poziomy przeplyw wody w reaktorze takze utrudnial uzyskanie jednorodnych
warunkow w jego objetosci.

Nieréwnomiernos¢ przepltywu utrudniala interpretacje uzyskanych wynikow analiz

fizyczno-chemicznych.

3.3. Oméwienie wynikoéw badan denitryfikacji in situ

W badaniach denitryfikacji in situ wodg surowa uzupetniona w azotany i odpowiednia
ilo$¢ fosforandow dawkowano do reaktora o przeptywie poziomym zawierajacego barierg
wypetniona mieszaning piasku i stomy owsianej. Stoma stanowita jedyne zrodto wegla
organicznego. Wypehienie czgsci I reaktora, zawierajace mieszaning piasku i stomy owsianej

w stosunku objetosciowym 10:3, zostalo zaszczepione biomasa denitryfikacyjna (rys.7).

45



Spowodowato to natychmiastowa, znaczna redukcje azotanow w reaktorze po rozpoczeciu

dawkowania wody surowe;j.

W badaniach denitryfikacji in situ w reaktorze przy obciazeniach objgtosci reaktora
tadunkiem azotu azotanowego 1,29 i 2,63 mg N/I-d i podobnym czasie retencji — 10-10,2
doby, stwierdzono niemal catkowita redukcj¢ azotandw w wodzie juz po pokonaniu bariery ze
stomy (tab.2). Na skutek niskiego obcigzenia tadunkiem azotanéw, sktadniki pokarmowe byty
wykorzystywane przez bakterie siarkowe do przemiany siarczandéw do siarkowodoru 1 siarki
elementarnej. Redukcja azotanéw mogta si¢ odbywaé na drodze biochemicznej denitryfikacji

oraz redukcji siarkowodorem.

Zwigkszenie obciazenia reaktora tadunkiem azotu azotanowego do 3,97 mg N/I-d
(czas retencji — 9,8 doby) przyczynito si¢ do obnizenia redukcji azotanow do 61,5 % w 11
czesci reaktora 1 67,5 % w odptywie. Dalsze zwigkszenie obciazenia tadunkiem azotu
azotanowego uktadu poprzez skracanie czasu retencji do 8,9 i 7,3 doby, spowodowato spadek
redukcji azotanoéw (tab.2). Réznice w stezeniach azotandow pozostatych w II czgsci reaktora i
w odpltywie byly niewielkie, co §wiadczy o braku sktadnikéw pokarmowych niezbednych do
rozwoju denitryfikantoéw w III czgsci reaktora. Procesem dominujacym byta denitryfikacja

heterotroficzna.

Stwierdzono, ze przy wypelieniu bariery piaskiem 1 stoma w stosunku
objetosciowym 10:3 mozliwe jest osiagnigcie 100% redukcji azotanéw w odptywie z reaktora
przy obcigzeniu reaktora tadunkiem azotanow 2,6 mg N/I.-d (HRT=10 d). Przy takich
parametrach technologicznych stgzenie azotynéw w odptywie z reaktora miescitlo si¢ w
granicach dopuszczalnych rozporzadzeniem. Stgzenie azotu amonowego (do 0,78 mg N/I)
nieznacznie przekraczato normatywna warto$¢. Odptyw charakteryzowata znaczna metnosé, a
utlenialno$¢ dwukrotnie przekraczata warto§¢ normatywna. Bylo to zwiazane z
powstawaniem wysokich stgzen zwiazkow organicznych w wyniku rozktadu stomy owsiane;.
Czg$¢ z nich byta wykorzystywana przez biomasg denitryfikacyjna do redukcji azotanow,
reszta, prawdopodobnie trudno przyswajalna, przedostawata si¢ do odptywu. Stwierdzono
nierownomierno$¢ przeptywu wody w reaktorze spowodowana prawdopodobnie kolmatacja

wypehnienia.
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Przy niemal catkowitej redukcji azotandéw, azotyny w odpltywie wystgpowaly w
sladowych ilosciach (tab.2). W przypadku 40-60 % redukcji azotandw nastgpowal wzrost
stezenia azotyndw do warto$ci znacznie przekraczajacych normatywne (>0,152 mg N-NO,7/1).
Przy tych parametrach technologicznych stgzenie zwiazkow organicznych powstajacych w
wyniku rozktadu stomy byto niewystarczajace do peinej denitryfikacji azotandw obecnych w
wodzie surowej. Wysokie stezenie azotynéw w odptywie swiadczy o tym, ze denitryfikacja
czgsciowo zatrzymata sig na etapie przejsciowym, przebiegajacym wg reakcji:

NO; +2H" — NO, + H,0 (22)

W II czgéci reaktora stgzenie azotynéw bylo wyzsze niz w odpltywie w wyniku dalszej

przemiany azotynéw w III czg$ci reaktora. Wydluzenie czasu retencji powoduje obnizke

stezenia azotynow.

Czasowy brak fosforanoéw w wodzie surowej (ok. 1,5 miesiaca) nie miat znaczacego
wplywu na przebieg denitryfikacji in situ (tab.4). Oznacza to, ze dopuszczalne sa przerwy w
dawkowaniu fosforandw. Zapotrzebowanie bakterii denitryfikacyjnych na fosforany jest
nizsze od stosunku wagowego N:P = 5:1. Fosforany ulegaja kumulacji 1 przy ich niedoborze
w wodzie surowej sa uwalniane (rys.10,11). Fosforany moga takze uwalnia¢ si¢ w wyniku

rozktadu stomy.

Badania bakteriologiczne potwierdzity obecno$¢ bakterii denitryfikacyjnych w
barierze wypelionej stoma i piaskiem. Stwierdzono 2,4 x 10° kom. bakterii

denitryfikacyjnych (NPL)/g wypetnienia (stosunek objgtosciowy piasku do stomy 10:3).

Po zmianie wypekienia czesci I reaktora (piasek + stoma owsiana) probowano
okresli¢ czas wpracowania denitryfikacji. Nastapil jednak intensywny rozwdj bakterii
siarkowych, a powstate siarczki i siarkowodor powodowaty amonifikacj¢ azotanow (tab.5). W
tych warunkach mogly przebiega¢ procesy redukcji azotandéw siarkowodorem i denitryfikacji
autotroficznej, dlatego nie wudato si¢ okresli¢ czasu wpracowania denitryfikacji

heterotroficznej w reaktorze.

Po wpracowaniu procesu zmiana proporcji objgtosciowej piasku i stomy owsianej z
10:3 na 10:2 spowodowala spadek stezenia uwalnianych zwiazkéw wegla organicznego, co
przyczynito si¢ do obnizki stopnia redukcji azotandw w reaktorze przy podobnym obcigzeniu

reaktora ich tadunkiem. Dla proporcji 10:3, przy obciazeniu reaktora tadunkiem azotandéw
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5,58 mg N/I-d osiagnigto 41% redukcji azotanow w odptywie, natomiast przy proporcji 10:2 1
nizszym obciazeniu 4,8 mg N/I-d azotany ulegaly redukcji jedynie w 25,9 %. Wydajnos¢
procesu denitryfikacji zalezata od stgzenia, uwalniajacych si¢ w wyniku rozkladu stomy,
zwiazkow organicznych. Przy wigkszej zawartosci stomy uwalnialo si¢ wigcej zwiazkow
wegla 1 wzrastata wydajnos$¢ procesu denitryfikacji. Stwierdzono, ze stosowanie stomy jako
jedynego zrdédla wegla organicznego skutkuje brakiem mozliwo$ci sterowania procesem.
Stoma moze stanowi¢ zroédto wegla organicznego przez diugi okres czasu, ale powstate w
wyniku jej rozkladu zwiazki wegla sa czgsciowo trudno przyswajalne przez biomasg, co

powoduje wysoka wartos¢ utlenialnosci odptywu.

Niejednorodny przeptyw wody przez objgtos¢ reaktora prawdopodobnie byt
spowodowany kolmatacja wypetlnienia w wyniku tworzenia produktow gazowych oraz

rozwoju biomasy. Réwnomierny przeptyw utrudniato poziome potozenie reaktora.

Odczyn wody przeptywajacej przez reaktor ulegat zmianie w poszczegdlnych jego
czesciach. Odczyn wody surowej byt zasadowy (pH ok. 8) prawdopodobnie w wyniku
rozwoju w zbiorniku wody surowej flory bakteryjnej odpowiedzialnej za przemiang azotandw
do azotynow i azotu (woda surowa zawierata sladowe ilosci azotyndéw). W II cze$ci reaktora
pH obnizato sig, poniewaz w wyniku rozktadu stomy owsianej w warunkach beztlenowych
mogl przebiega¢ oprocz denitryfikacji proces powstawania kwasoOw organicznych. W

odptywie pH miescito si¢ w granicach warto$ci normatywnych (pH=6,5-9,5).

3.4. Wnioski z badan denitryfikacji in situ

W wyniku badan procesu denitryfikacji in situ przeprowadzonych w reaktorze
zawierajacym barier¢ ze stomy stwierdzono, ze:

1. Stoma jest surowcem tanim, jej rozklad jest powolny i dlatego moze ona stanowi¢ przez
dhugi okres czasu zrodlo wegla, jednak stosowanie stomy owsianej jako jedynego zrodta
wegla skutkuje brakiem mozliwos$ci sterowania procesem.

2. Okreslenie czasu wpracowania denitryfikacji heterotroficznej w barierze ze stomy jest
trudne, poniewaz dochodzi do rozwoju bakterii siarkowych, a siarkowodor powoduje
natychmiastowa redukcj¢ azotandw oraz czgsciowo ich amonifikacjg.

3. W przypadku 100% redukcji azotandéw w reaktorze, przy niskim jego obciazeniu

tadunkiem azotanow - 2,6 mg N/I-d (t=10 d) stwierdzono zwigkszona ultenialnos$¢ i
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metno$¢ w odptywie, obecno$¢ azotu amonowego i redukcje siarczanéw do siarkowodoru

1 siarki elementarne;.

Podczas niepelnej redukcji azotandw w reaktorze pojawily si¢ w odptywie azotyny w

stezeniu znacznie przekraczajacym normatywne. Obnizkg stgzenia azotyndw mozna

uzyska¢ w wyniku wydtuzenia czasu retencji.

Czasowy brak fosforanow w doplywie nie wptywa znaczaco na przebieg denitryfikacji,

poniewaz nast¢puje uwalnianie fosforanow kumulowanych w czasie wczesniejszej pracy

reaktora oraz powstajacych w wyniku rozktadu stomy.

Wydajnos¢ redukceji azotandw w reaktorze obnizata si¢ wraz ze zmniejszaniem zawartosci

stomy wypetniajacej I cz¢$¢ reaktora, przy podobnym obciazeniu tadunkiem azotandw.

Szybko§¢ rozktadu slomy owsianej oraz przyswajalnos¢ uwalnianych zwiazkow

organicznych przez flor¢ bakteryjna jest czynnikiem limitujacym przebieg procesu

denitryfikacji in situ.

Zaleta procesu denitryfikacji in situ z udziatem bariery zawierajacej mieszaning piasku i

stomy owsianej sa niskie koszty inwestycyjne i1 eksploatacyjne. Trudnosci w stosowaniu

metody moga by¢ wynikiem:

— utrudnionego sterowania procesem — brak kontroli nad szybkoscia rozktadu stomy
owsianej,

— niskiej wydajnosci procesu denitryfikacji (100% przy maksymalnym obciazeniu 2,6
mg N/I-d),

—  wystegpowania kolmatacji 1 nierownomiernego przeptywu w warstwie wodonos$ne;j
wskutek intensywnego przyrostu biomasy, tworzenia produktéw gazowych oraz
powstawania siarczkéw metali,

— obecno$ci ponadnormatywnych stezeh azotynow w wodzie przy niepelnej
denitryfikacji azotanow (obnizkg stgzenia azotyndéw mozna uzyskaé przez
wydluzenie czasu retencji),

—  wysokiej mgtnosci i1 utlenialno$ci odpltywu oraz obecnos$ci siarkowodoru przy peinej
denitryfikacji azotanow,

— mieszania w warstwie wodonosnej wody pozbawionej azotandéw z woda

Zanieczyszczona.
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4. Badania denitryfikacji na modelu reaktora w zaktadzie

Celem pracy byto wykonanie badan procesu denitryfikacji w uzdatnianiu wody, ktore
moglyby zosta¢ wdrozone w zakladach uzdatniania wody. Badania wstgpne nad
denitryfikacja modelujaca proces in situ wykazaly, iz jest on praktycznie niesterowalny.
Wynikiem tego byta decyzja o przeprowadzeniu badan pilotowych modelujacych przebieg
denitryfikacji w zaktadzie uzdatniania wody.

Analiza pracy czynnych zaktadow denitryfikacji (p.2.6.1.) wykazala, ze stosowanie
ztoza podatnego na porastanie denitryfikantami (immobilizacja), dodatek fosforanow i
zwiazkoéw organicznych (donor elektrondw) jest warunkiem skutecznos$ci procesu.

W czynnych zaktadach stosowano rézne wypelnienia reaktoréw do denitryfikacji,
rowniez granulowany wegiel aktywny, dlatego w uktadzie pilotowym zastosowano reaktor z
granulowanym weglem aktywnym. Tego typu zloze zapewnia dobra immobilizaje
denitryfikantow. Przebieg procesu denitryfikacji badano przy wykorzystaniu réznych zZrodet
wegla organicznego.

Dla uniknigcia kolmatacji ztoza przyjeto przepltyw dot-gora przez reaktor. Kolmatacja
ztoza azotem gazowym byla szczegolnie uciazliwa przy denitryfikacji in situ, jak réwniez w

reaktorach w zaktadach uzdatniania wody, co zwigkszato czgstotliwos¢ ptukania.

4.1. Materiat badawczy

4.1.1. Wypeitnienie reaktora

Reaktor wypelniony zostal zZwirowa warstwa podtrzymujaca oraz warstwa
granulowanego wegla aktywnego.

Warstwe podtrzymujaca w reaktorze stanowit zwir o S$rednicy ziaren ok. 1 cm.
Wysokos$¢ warstwy wynosita 5 cm.

Warstwg weglowa stanowit granulowany wegiel aktywny NORIT PK 1-3 (o
wymiarach od 1 do 3 mm). Przed przystapieniem do pracy swiezy wegiel poddano hydratacji
w wodzie redestylowanej przez 3 doby. Wysokos$¢ warstwy weglowej wynosita poczatkowo
200 cm, potem ze wzgledow praktycznych zostala obnizona do 60 cm. Wegiel aktywny
stanowi dobry nos$nik biomasy denitryfikacyjnej ze wzgledu na trwate tworzenie na jego
powierzchni btony biologicznej dzigki wysokiej zdolnosci immobilizacji i pojemnosci

sorpcyjnej.
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4.1.2. Chemikalia

Woda surowa zasilajaca reaktor preparowana byta z wody wodociagowej uzupetnianej
nastgpujacymi zwigzkami chemicznymi:

e azotan potasu (KNO3) — roztwor o stezeniu 13,56 g N-NOs /I,
e kwas fosforowy (H3POjs) — roztwor o stezeniu 5,08 g P/1,
e 7rodta wegla organicznego:

—etanol (C,HsOH) — roztwor o stgzeniu 9,6 %,

—kwas octowy — roztwoér 9,95 %,

—octan sodu — roztwor 1,72 M,

—kwas mlekowy — roztwér 3,45 %,

—mleczan sodu — roztwor 1,1 M,

—melasa — roztwor roboczy ~7 %.

Melasa stanowila jedno ze stosowanych w badaniach Zrédet wegla organicznego.
Melasa to odciek otrzymany po odwirowaniu wykrystalizowanego cukru z zaggszczonego
soku buraczanego (Chodkowski 1995). Jest to gesty, ciemnobrunatny syrop zawierajacy ok.
50% cukru, ktorego nie mozna wydzieli¢ wskutek obecnos$ci wylugowanych z burakéw
zanieczyszczen, utrudniajacych krystalizacjg. Zanieczyszczenia, stanowiace ok. 30% melasy,
sktadaja si¢ w 2/3 z organicznych substancji niecukrowych: soli kwasow i zasad organicznych
1 zwigzkéw azotowych (betaina 1 aminokwasy) oraz w 1/3 z nieorganicznych soli, gtownie
potasowych. Sktad chemiczny melasy oraz duza jego zmienno$¢ powoduja, ze jest to odpad
szczegollnie trudny do przetworzenia. Ze 100 kg burakow otrzymuje si¢ 2,5-4 kg melasy.

Stosowana jest do produkcji gliceryny, alkoholu, drozdzy oraz jako pasza.

Melas¢ w postaci syropu, stosowana w badaniach, charakteryzowaly nastgpujace

parametry fizyczno-chemiczne:

pH 5,68

sucha masa og6lna 774 g/kg
uwodnienie 22,6 %

zwiazki organiczne 89,9 %

zwiazki mineralne 10,1 %

ChZT 942 mg O,/g sm
azot ogolny Kjeldahla 24,94 mg N/g sm
fosfor ogolny 0,154 mg P/g sm
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Roztwoér roboczy melasy wykonano przez rozcienczenie 71 g melasy w postaci syropu

w 1 1 wody redestylowane;.

4.2. Metodyka badan

4.2.1. Urzadzenie doswiadczalne

Fot. 2 Reaktor do badan denitryfikacji wypeliony weglem aktywnym

Reaktor do badan denitryfikacji w ztozu wypetionym weglem aktywnym (fot.2,
rys.14) zostal wykonany z rury ze szkla organicznego o $rednicy 30 mm. W dolnej czg$ci
znajdowaty si¢ dwa doplywy zaopatrzone w zawory kulowe. Jeden z nich sthuzyt do
doprowadzania wody surowej. Przy pomocy drugiego natomiast zloze bylo ptukane.
Przeptyw z dotu do gory powodowal zmniejszenie oporéw przeptywu w wyniku zmniejszenia
kolmatacji ztoza.

Reaktor zostal wypetliony granulowanym weglem aktywnym NORIT PK 1-3 (o
wymiarach od 1 do 3 mm). Wysoko$¢ warstwy weglowej wynosita poczatkowo 200 cm,
pozniej zostata obnizona do 60 cm. Reaktor zawieral 5-centymetrowa zwirowa warstwe
podtrzymujaca. Na wysokosci 110 i 190 cm umiejscowiono odplywy ze ztoza. Nizszy odptyw
stuzyt do odprowadzania zdenitryfikowanej wody, wyzszy byl wykorzystywany podczas
ptukania ztoza. Reaktor posiadat 8 zamykanych punktéw poboru prob rozmieszczonych na

réznych giebokosciach warstwy weglowej — kolejno 0 cm, 10 cm, 20 cm, 30 cm, 40 cm,
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50 cm, 55 cm, 60 cm. Analizowanie prob pobieranych z poszczegélnych punktéw pozwalato

na okreslenie dynamiki procesu denitryfikacji.

—|:L|\ odplyw wody ——
phiczace)
200 e
odptyw wody
OCIVSZCEONE]
190 cxa

wegiel punkty HOem
alctyarny pobors

prob

a0 o
warstwa W
. 4, I
podirzymygea

T doplywy

Rysunek 14. Schemat reaktora do badan denitryfikacji w zlozu wypelionym weglem
aktywnym

Reaktor chroniono przed dostgpem $wiatta.

Wodg surowaq zasilajaca reaktor preparowano w zbiorniku o pojemnosci 120 1. Wodg
wodociagowa odtleniano poprzez barbotaz azotem gazowym do uzyskania warunkéw
beztlenowych. Zawarto$¢ tlenu mierzono w sposéb ciagly sonda tlenowa umiejscowiong w
zbiorniku. Odtleniong wodg¢ przepompowywano z beczki do zbiornika wody surowej przy
pomocy pompy dozujacej.

Zbiornik wody surowej zasilajacej reaktor o pojemnosci 27 1 posiadal zamknigcie
hydrauliczne. W zbiorniku odtleniona wod¢ wodociagowa uzupeiniano w odpowiednie ilosci
azotanow 1 fosforanow. Zawarto$¢ zbiornika usredniano poprzez barbotaz azotem gazowym
oraz przy pomocy mieszadla magnetycznego. Zbiornik chroniono przed dostgpem $wiatta.

Oddzielnie zainstalowano zbiornik, o pojemnosci 5,5 1, zawierajacy odtleniony wodny
roztwoOr zwiazku wegla organicznego stanowiacego donor elektronow. Zbiornik ten posiadat
zamknigcie hydrauliczne, byt chroniony przed dostgpem $wiatla. Azot gazowy byt w sposob

ciagly przepuszczany przez roztwor.

53



Wode surowa i1 roztwoér zwiazku organicznego doprowadzano do reaktora przy

pomocy pompy perystaltycznej.

4.2.2. Metodyka badan technologicznych

Wodg surowa preparowano z wody wodociagowej uzupetionej odpowiednia iloscia
azotanow, fosforandw oraz zwiazkoéw organicznych stanowiacych donor elektronéw: etanolu,
kwasu octowego, kwasu mlekowego lub melasy.

Ilo§¢ dawkowanych fosforané6w poczatkowo obliczano ze skladu chemicznego
komorki bakteryjnej - stosunek wagowy N:P réwny 5:1.

Ilo§¢ dawkowanego zrodta wegla organicznego w postaci etanolu, kwasu octowego 1
kwasu mlekowego obliczano ze stechiometrii kolejnych réwnan reakcji denitryfikacji
heterotroficznej uwzgledniajacych produkcje biomasy -CsH;O,N (Stickstoffkreislauf... 1988):
e ctanol:

0,613C,HsOH + NO3” — 0,102CsH,O,N + 0,714HCO5" + 0,2860H" + 0,980H,0 + 0,449N, (23)
1 g N-NOs reaguje z 2,01 g etanolu (1,05 g C), przyrost biomasy jest rowny 0,823 g.

e kwas octowy:
0,819CH;COOH + NO; — 0,068CsH,O,N + HCO5 + 0,301CO, + 0,902H,0 + 0,466N, (24)
1g N-NOs reaguje z 3,51 g kwasu octowego (1,40 g C), przyrost biomasy jest rowny 0,549 g.

e kwas mlekowy:
0,546CH;CH(OH)COOH + NO;3; — 0,068CsH,0,N + HCO3 + 0,301CO,
+0,902H,0 + 0,466N, (25)

1 g N-NOs reaguje z 3,51 g kwasu mlekowego (1,40 g C), przyrost biomasy jest rowny
0,549¢.

Zrédto wegla organicznego w melasie stanowia gtownie cukry, dlatego dawka melasy
zostala ustalona na podstawie rownania reakcji denitryfikacji heterotroficznej z udzialem
glukozy:

0,273C¢H;,06 + NO;” — 0,068CsH,0,N + HCO;5 + 0,301CO, + 0,902H,0 + 0,466N, (26)

Wg réownania 1 g N-NOs reaguje z 3,51 g glukozy (1,40 g C), przyrost biomasy jest
rowny 0,549 g. W procesie utleniania 3,51 g glukozy tlen zuzywany jest w ilosci 3,73 g,
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dlatego dawke melasy ustalono wedlug stosunku wagowego N:ChZT réwnego 1:3,7. Z uwagi
na nierozpoznany sktad melasy w trakcie badan wartos¢ ChZT w doplywie do reaktora

zmieniano w celu uzyskania warunkéw korzystnych dla przebiegu denitryfikacji.

Wode wodociagowa, zamknigta hydraulicznie w zbiorniku o poj. 120 1, odtleniano
przez intensywny barbotaz azotem gazowym (przez ok. 4 h). Stezenie tlenu w wodzie
mierzone bylo w sposdb ciagly przy pomocy sondy tlenowej. Odtleniona wodg
przepompowywano z beczki do szklanego zbiornika wody surowej z wydajnoscia ok. 54 I/h.
Do zbiornika wody surowej dawkowano azotan potasu i kwas fosforowy w odpowiednim
stezeniu. Zawarto$¢ zbiornika usredniana byta zarowno przez mieszadto magnetyczne, jak i
poprzez barbotaz azotem gazowym. Jednoczesnie, w oddzielnym zbiorniku, przygotowywano
odtleniony wodny roztwor zwiazku organicznego (etanolu, kwasu octowego, kwasu
mlekowego lub melasy) o odpowiednim stgzeniu. Po uruchomieniu pompy dawkujacej wode
surowa do reaktora, zmniejszano ilo$¢ przepuszczanego przez uklad azotu do niezbednego
minimum. Przygotowanie wody surowej wymagato przerwania pracy reaktora na ok. 1-godz.

Ztoze weglowe wymagato systematycznego ptukania z powodu wysokiego przyrostu

biomasy. Do ptukania wykorzystywano odtleniona wodg¢ wodociagowa.

W celu okreslenia warunkow przebiegu procesu denitryfikacji przeprowadzono osiem
serii badawczych. W pierwszej serii (wpracowanie procesu) badania prowadzono na wyzszym
ztozu (h=200 cm), w pozostatych badaniach wysoko$¢ warstwy weglowej wynosita 60 cm. Z
uwagi na intensywny przebieg denitryfikacji juz w warstwie podtrzymujacej do obliczen
przyjeto, ze wysoko$¢ ztoza wynosi 65 cm (lub poczatkowo 205 cm), a jego objetos¢ 0,459 1
(lub 1,448 1). Czas retencji przeliczano na objgto$¢ pustego reaktora. Obciazenie objgtosci

reaktora fadunkiem azotan6w obliczano wg wzoru:

Obciazenie reaktora (O) = Q-d—c{l/fN-Nﬂll

gdzie
Qq — przeptyw dobowy (1/d)
Co(N-NO3) — Stezenie doplywajacych azotanow (mg N/I)

V — objetos¢ pustego reaktora (1).
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W pierwszych pigciu seriach zrodto wegla organicznego stanowit etanol. W kolejnych
trzech seriach badano przebieg procesu denitryfikacji z udziatem innych zrodet wegla
organicznego.

Badano wplyw poszczegdlnych parametréw na wydajno$¢ procesu:

e W pierwszej serii badan okre$lono czas wpracowania procesu denitryfikacji w zlozu

weglowym przy nastgpujacych parametrach technologicznych:

stezenie azotanow w wodzie surowej, mg N-NO37/1 20,9
przeptyw dobowy, 1/d 81,05
obciazenie fadunkiem azotanow, mg N-NOs7/1-d 1179
czas retencji, min. 25,7
predkos¢ filtracji, m/h 4,78
temperatura, °C 17,1-19
czas prowadzenia badan, d 31

Stezenia dawkowanych fosforanéw 1 etanolu zostaty przeliczone stechiometrycznie do
zawarto$ci azotanow.

e W drugiej serii zbadano wptyw czasu retencji na przebieg procesu denitryfikacji. Badania

przeprowadzono przy nastgpujacych parametrach technologicznych:

stez. azotandw w wodzie sur., mg N-NO;7/1 13-15 26-31
przeptyw dobowy, 1/d 25-82 20,1-64,4
obciazenie fadunkiem azotanoéw, mg N-NOs7/1-d 717-2686 1157-4348
czas retencji, min. 26,5-8,0 32,9-10,3
predkos¢ filtracji, m/h 1,47-4,85 1,19-3,80
temperatura, °C 18,2-27 21-26,5
czas prowadzenia badan, d 81 44

Stezenia dawkowanych fosforanéw 1 etanolu zostaty przeliczone stechiometrycznie do
zawarto$ci azotanow.

e W trzeciej serii zbadano wplyw stezenia etanolu w wodzie surowej na przebieg procesu

denitryfikacji. Stgzenie OWO w wodzie surowej obnizano od 34,6 do 21 mg C/I (obnizka
ChZT od 138 do 83,9 mg O,/1). Badania przeprowadzono przy nastgpujacych parametrach

technologicznych:
stgzenie azotandéw w wodzie surowej, mg N-NO37/1 29-33,5
obciazenie fadunkiem azotanow, mg N-NOs7/1-d 2225
czas retencji, min. 20,17
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predkos¢ filtracji, m/h 1,93
temperatura, °C 16,5-23,9
czas prowadzenia badan, d 41

Stgzenie fosforandw zostato przeliczone stechiometrycznie do zawartosci azotanow.

W czwartej serii zbadano wptyw stezenia fosforanéw w wodzie surowej na przebieg

procesu denitryfikacji. St¢zenie fosforanéw obnizano od 6,0 mg P/l do 0 mg P/I. Badania

przeprowadzono przy nast¢pujacych parametrach technologicznych:

stgzenie azotanéw w wodzie surowej, mg N-NO;7/1 30
obciazenie fadunkiem azotanow, mg N-NOs7/1-d 2070
czas retencji, min. 21,13
predkos¢ filtracji, m/h 1,85
temperatura, °C 16,6-23
czas prowadzenia badan, d 84

Stezenie OWO w doptywie wynosito 31,53 mg C/I (ChZT 126 mg Oy/1).

W piatej serii przeprowadzono badania porownawcze w obnizonej temperaturze (9,3-

9,8°C), zblizonej do warunkow naturalnych. W tym celu pomieszczenie, w ktorym
znajdowat sig reaktor, termostatowano.

Badania porownawcze przebiegu denitryfikacji z udzialem etanolu wykonano przy
parametrach technologicznych poréwnywalnych do wczesniejszych serii badawczych, w
temperaturze ok. 17-22 °C. Wykonano badania:

- przy braku fosforanow w doplywie do reaktora, przy nast¢pujacych

parametrach:

stezenie azotanow w wodzie surowej, mg N-NO;7/1 29-32
przeptyw dobowy, 1/d 29,7-32,0
obciazenie fadunkiem azotanow, mg N-NO;7/1-d 1941-2054
czas retencji, min. 20,68-22.26
predkos¢ filtracji, m/h 1,75-1,89
temperatura, °C 9,4-9,5
czas prowadzenia badan, d 38

Stezenie dawkowanego etanolu zostato przeliczone stechiometrycznie do

zawarto$ci azotanow.
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- w warunkach, gdy st¢zenie fosforanéw w wodzie surowej zostato przeliczone

stechiometrycznie do zawartos$ci azotandw (N:P = 5:1), przy nast¢pujacych

parametrach:

stezenie azotanow w wodzie surowej, mg N-NOs7/1 28-30
przeptyw dobowy, 1/d 26,8-35,3
obciazenie fadunkiem azotanow, mg N-NO;7/I-d 1665-2267
czas retencji, min. 18,74-24,65
predkos¢ filtracji, m/h 1,58-2,08
temperatura, °C 9,3-9,8
czas prowadzenia badan, d 37

Stezenie dawkowanego etanolu zostato przeliczone stechiometrycznie do
zawarto$ci azotanow.

e W szobstej serii zbadano przebieg procesu denitryfikacji z dodatkiem kwasu octowego.

Badania przeprowadzono przy nast¢pujacych parametrach technologicznych:

stezenie azotanow w wodzie surowej, mg N-NO;7/1 27-33,5
przeptyw dobowy, 1/d 24,6-35,3
obciazenie fadunkiem azotanéw, mg N-NOs7/1-d 1499-2571
czas retencji, min. 18,76-26,93
predkos¢ filtracji, m/h 1,45-2,08
temperatura, °C 18,4-26,7
czas prowadzenia badan, d 70

Stezenie fosforanéw w wodzie surowej wynosito 0,60 mg P/l (N:P=1:0,02). Stg¢zenie
kwasu octowego zostalo przeliczone stechiometrycznie do zawarto$ci azotanow. Badano
wplyw zmiany nat¢zenia przeptywu dobowego, zmiany ChZT oraz pH wody surowej na
przebieg procesu denitryfikacji w ztozu.

Wzrost pH wody surowej uzyskano poprzez dawkowanie roztworu kwas octowy + octan
sodu (1+3), zamiast kwasu octowego.

e W siddmej serii zbadano przebieg procesu denitryfikacji z dodatkiem kwasu mlekowego.

Badania przeprowadzono przy nast¢pujacych parametrach technologicznych:

stezenie azotanow w wodzie surowej, mg N-NO;7/1 27-35
przeptyw dobowy, 1/d 26,6-29,7
obciazenie fadunkiem azotanéw, mg N-NOs7/1-d 1571-1892
czas retencji, min. 22,31-24,84
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predkos¢ filtracji, m/h 1,57-1,75

temperatura, °C 18,4-25.4

czas prowadzenia badan, d 77
Stgzenie kwasu mlekowego zostato przeliczone stechiometrycznie do zawarto$ci
azotanow. Stezenie fosforanow w wodzie surowej wynosito 0,60 mg P/l (N:P=1:0,02).
Badano wptyw zmiany ChZT oraz pH wody surowej na przebieg procesu denitryfikacji w
ztozu.
Wzrost pH wody surowej uzyskano poprzez dawkowanie roztworu kwas mlekowy +
mleczan sodu (1+1) oraz samego mleczanu, zamiast kwasu mlekowego.

e W 6smej serii zbadano przebieg procesu denitryfikacji z dodatkiem melasy. Badania

przeprowadzono przy nast¢pujacych parametrach technologicznych:

stgzenie azotandéw w wodzie surowej, mg N-NO;7/1 29-31
przeptyw dobowy, 1/d 22,3-27,3
obciazenie fadunkiem azotanow, mg N-NO57/1-d 1436-1843
czas retencji, min. 24,23-29,68
predkos¢ filtracji, m/h 1,31-1,61
temperatura, °C 17-19
czas prowadzenia badan, d 67

Stezenie fosforandéw w wodzie surowej ustalono na 0,60 mg P/1.

Poczatkowo stgzenie dawkowanej melasy zostalo przeliczone wg stosunku wagowego N-
NO; do ChZT réwnego 1:3,7 (ChZT = 111 mg O,/1).

Badano wptyw zmiany ChZT doplywajacej wody oraz zmiany natgzenia przepltywu

dobowego na przebieg procesu denitryfikacji w ztozu.

W celu kontrolowania przebiegu procesu wewnatrz reaktora pobierano do analizy
fizyczno-chemicznej proby wody z nastgpujacych czesci uktadu technologicznego:

doptyw wody surowej,

8 zamykanych odptywow na réznych wysokos$ciach ztoza,

odptyw koncowy.

4.2.3. Metody analityczne

Obecnos¢ bakterii denitryfikacyjnych w ztozu weglowym oznaczano za pomoca
miana, przez posiew na ptynne pozywki selektywne (Rodina 1967).

Prowadzono normatywna analityke fizyczno-chemiczna, stosujac nast¢pujace metody:
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e azot amonowy, azotynowy i azotanowy - kolorymetrycznie, mg N/I,
e fosforany - kolorymetrycznie, mg P/I,
e poziom substratow  organicznych metoda  dwuchromianowa (ChZT) oraz
nadmanganianowg (utlenialno$¢), mg O/1,
e odczyn, pH - potencjometrycznie,
e potencjal redox — potencjometrycznie wzgledem elektrody chlorosrebrowej, mV,
e mgetno$¢ — wg procedury HACH, FTU,
e zasadowos¢ ogoblna - potencjometrycznie, mval/l, mg CaCOj/l,
e siarczany — wagowo, mg SO4/1,
e metale — pomiar absorpcji atomowej, mg Me/l,
e pomiar st¢zenia tlenu - sonda tlenowa, mg Oo/1,
e pomiar temperatury - czujnikiem temperatury, °C.
Wszystkie analizy wykonywano zgodnie z obowigzujacymi normami w oznaczaniu

domieszek w wodzie 1 $ciekach.

4.3. Wyniki badan

4.3.1. Denitryfikacja z etanolem

Badania denitryfikacji w ztozu weglowym z udzialem etanolu jako zrodla wegla
organicznego stanowily zasadnicza czg$¢ pracy. Okreslono czas wpracowania biomasy
swiezej 1 po plukaniu, wptyw czasu retencji, st¢zenia etanolu, fosforanow oraz temperatury na

przebieg denitryfikacji.

4.3.1.1. Czas wpracowania biomasy

W pierwszej serii wysoko$¢ warstwy weglowej w reaktorze wynosita 200 cm.
Zbadano, ze czas wpracowania procesu denitryfikacji w ztozu z wegla aktywnego wynosi 15
dob. Przy wpracowaniu stgzenie azotandéw w wodzie surowej wynosito 20,9 mgN/1, przepltyw
81 I/d, predkos¢ filtracji 4,78 m/h, czas retencji 25,7 min, obciazenie objetosci reaktora
tadunkiem azotanoéw 1179 mg N/I-d, fosforany i etanol dawkowano stechiometrycznie do
zawarto$ci azotanow. Badania prowadzono w temperaturze 17-19 °C. Przebieg zmian stezenia
azotanow 1 azotynow w odptywie z reaktora w okresie wpracowania ztoza przedstawiono na

rys.15.
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Rysunek 15. Zmiany stgzen azotanow i azotynéw w odptywie w okresie wpracowania
denitryfikacji (Nizynska 2003)

Po uptywie 6 dob stwierdzono w odplywie obecnos¢ azotynoéw, a stgzenie azotandw
obnizyto si¢. Po uptywie 7 dob redukcja azotanow wynosita 6,7%, po 8 dobach 37%, po 9
dobach 86%. Jednoczesnie stgzenie azotynow (produkt przejSciowy denitryfikacji) wzrosto do
poziomu ok. 6 mg N/I. Po 15 dobach odptyw zawierat §ladowe ilo$ci azotynow, stwierdzono
brak azotanow.

W wyniku przebiegu procesow biochemicznych w zlozu weglowym wzrastata
zasadowo$¢ wody, obnizalo si¢ stgzenie fosforanow oraz warto§¢ ChZT. Stwierdzono
tworzenie si¢ duzej iloSci pecherzykow gazu, gltoéwnie w dolnej czgsci ztoza. Wodg
odptywajaca z reaktora charakteryzowato podwyzszone pH i m¢tnos¢.

Po 9 dobach od rozpoczgcia badan wykonano analiz¢ metali w wodzie surowej oraz w

odptywie. Wyniki przedstawiono w tab.6.

Stgzenie poszczegdlnych metali w wodzie przeplywajacej przez zloze weglowe
zmniejszato si¢. Wszystkie analizowane metale odgrywaja wazna role w rozwoju flory
bakteryjnej (Kotetko i wsp. 1979).

Uzyskane wyniki $wiadcza o przebiegu denitryfikacji w ztozu 1 szybkim,

intensywnym rozwoju biomasy.
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Tabela 6.  Wyniki analizy metali w probach pobieranych w doptywie i odptywie z reaktora
w okresie wpracowywania denitryfikacji w I serii badan

Wskaznik Jednostka Woda surowa Odplyw
1. Zelazo mg Fe/l 0,050 0,039
2. Mangan mg Mn/l 0,029 0,017
3. Wapn mg Ca/l 57,8 52,5
4. Magnez mg Mg/l 8,12 7,99
5. Sod mg Na/l 22,4 21,6
6. Potas mg K/I 52,8 49,7

4.3.1.2. Wplyw czasu retencji na przebieg denitryfikacji

W drugiej serii obnizono wysoko$¢ warstwy weglowej do 60 cm. Badano wptyw
zmiany czasu retencji na przebieg procesu denitryfikacji. St¢zenie azotandéw w wodzie
surowej zwigkszano od 13-15 do 26-31 mg N/I, fosforany i etanol dawkowano
stechiometrycznie do zawarto$ci azotandéw. Dla stgzenia azotanow 13-15 mg N/I natg¢zenie
przeptywu zwigkszano od 25 do 82 1/d (t.= 26,5-8,0 min, vi= 1,47-4,85 m/h, O=717-2686 mg
N/I-d). Dla stezenia azotanow 26-31 mg N/I nat¢zenie przeptywu zwigkszano od 20,1 do 64,4
I/d (t,= 32,9-10,3 min, v¢= 1,19-3,80 m/h, O=1157-4348 mg N/I.d). Badania prowadzono w
temperaturze 18,2-27 °C.

W ztozu weglowym osiagnigto bardzo wysoka wydajnos¢ usuwania azotandéw. Przy
stezeniu azotandw 13-15 mg N/I, czasie retencji 8,04 min 1 dluzszym, obciazeniu objetosci
reaktora tadunkiem azotanow do 2686 mg N/l-d etanolu i1 fosforanach dawkowanych
stechiometrycznie, azotany ulegaty w ztozu 100% redukc;ji.

Po zwigkszeniu stgzenia azotanow w doptywie do 29,8 mg N/I, etanolu i fosforanach
dawkowanych stechiometrycznie catkowita redukcje azotanéw do azotu gazowego uzyskano
przy czasie retencji 14 min. (rys.16). Skrocenie czasu retencji spowodowato obnizke stopnia
redukcji azotandw — przy czasie retencji 10 min. azotany ulegaty redukcji w 12% do
azotynow, a w 85% do azotu gazowego.

Przebieg zmian st¢zenia azotandéw i azotynéw przy predkosciach filtracji 2,70 1 3,80
m/h, czasach retencji 14,4 1 10,3 min, obciazeniach objetosci reaktora tadunkiem azotanow

odpowiednio 3284 i 4348 mg N/I-d przedstawiono na rys.17.
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Rysunek 16. Zalezno$¢ stopnia redukcji azotanéw do azotyndéw i azotu gazowego od czasu

retencji w II serii badan (stgzenie azotanéow w doplywie 29,8 mg N/I)
(Nizynska 2003)
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Rysunek 17. Zmiany stezen azotandéw i1 azotynow w ztozu weglowym przy predkosciach
filtracji 2,70 1 3,80 m/h (II seria badan)
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W ztozu stwierdzono ciagly spadek st¢zenia azotandw w poszczeg6lnych punktach
pomiarowych, natomiast stezenie azotynéw poczatkowo wzrastato na skutek przemiany
azotanéow do azotynow (I etap denitryfikacji), nastgpnie obnizato si¢ w wyniku dalszej
przemiany azotynoéw do tlenkéw azotu i azotu gazowego (kolejne etapy denitryfikacji). W
przypadku 100% denitryfikacji azotanow, odptyw z reaktora nie zawieral azotyndow,
ewentualnie §ladowe ich ilosci. W wyniku zwigkszenia predkosci filtracji w ztozu nastapit
spadek stopnia redukcji azotanéw do 99,5% 1 stwierdzono wzrost st¢zenia azotyndow w
odptywie do 1,5 mg N/, a przy 98,8% redukcji stezenie azotynow w odplywie wynosito 3,5
mg N/I. Przy niepetnej redukcji azotandéw w ztozu odptyw zawierat azotyny w stgzeniach
przekraczajacych normatywne. Proces przebiegal w zlozu o wysokosci 65 cm, wigkszy

stopien redukcji azotandéw mozna uzyskaé na wyzszym ztozu, po wydtuzeniu czasu retencji.

3
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Rysunek 18. Zalezno$¢ stezenia fosforandéw 1 azotanéw od czasu retencji w ztozu
weglowym w II serii badan (stezenie azotanéw w doptywie 15,2 mg N/I)

Stezenie fosforandéw w poszczegdlnych punktach pomiarowych, przy réznych czasach
retencji, obnizato si¢ wraz ze spadkiem st¢zenia azotandéw (rys.18). Dalej, po usunigciu
azotanow, fosforany utrzymywaty si¢ na podobnym poziomie, badz nieznacznie si¢
uwalnialy. Zapotrzebowanie na fosforany byto znacznie nizsze od zaktadanego teoretycznie —

wynosito od 0,01 g P—PO43'/g N-NO;7s do 0,06 g P—PO43'/g N-NOs'y. Wraz ze wzrostem
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obciazenia ztoza tadunkiem azotanow zwigkszato si¢ zapotrzebowanie na fosforany, czego

przyczyna mogt by¢ wzrost liczby bakterii denitryfikacyjnych.
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Rysunek 19. Zalezno$¢ stezenia azotanow, ChZT 1 potencjatu redox od czasu retencji w
ztozu weglowym w II serii badan (st¢zenie azotanow w dopltywie 15,2 mgN/I)

Warto$ci ChZT w probach pobranych na réznych wysoko$ciach ztoza malaty wraz ze
spadkiem stgzenia azotanow (rys.19). Dalej, przy braku azotanoéw, wartosci ChZT ulegaly
nieznacznym wahaniom. Niewielki wzrost ChZT przy braku azotanow mogt by¢ zwiazany z
wyptukiwaniem biomasy ze ztoza. Spadek wartosci ChZT mogl natomiast by¢ spowodowany
dalszym rozkladem pozostalych zwiazkéw wegla, o czym $wiadczy takze obnizenie pH
(rys.20).

Redukcji azotanow w zlozu towarzyszyl wzrost pH (od 7,4-7,7 do 8,1-8,3) i
zasadowosci oraz spadek potencjatu redox w poszczegdlnych punktach pomiarowych (rys.19
120). Po usunigciu azotandw pH nieznacznie obnizalo si¢, natomiast potencjat redox wzrastat.
Spadek pH spowodowany byt prawdopodobnie przemiang pozostalych zwiazkow wegla do
kwasow organicznych. W przypadku niepetnej redukcji azotandw w ztozu stwierdzono w
poszczegolnych punktach pomiarowych ciagly wzrost pH oraz spadek potencjatu redox ze

wzrostem czasu retencji.
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Rysunek 20. Zalezno$¢ stezenia azotanéw oraz pH od czasu retencji w ztozu weglowym w
IT serii badan (stezenie azotanow w doptywie 15,2 mg N/1)

Wykonano analiz¢ bakteriologiczna ztoza wypelniajacego reaktor. Na glebokosci
zloza 55 cm stwierdzono 2,4 x 10® kom. bakterii denitryfikacyjnych (NPL)/g wegla, natomiast
na glebokosci 10 cm 2,4 x 10° kom. bakterii denitryfikacyjnych (NPL)/g wegla. Znacznie
wigksza liczba denitryfikantow wystepowata w dolnej czesci zloza, gdzie stezenie substratow
byto wyzsze (przeplyw wody z dolu ku gorze) 1 proces denitryfikacji przebiegat
najintensywniej.

Ztoze ptukano systematycznie raz w tygodniu. Stwierdzono, ze po ptukaniu w

odplywie pojawiaja si¢ azotyny i ztoze wymaga ponownego wpracowania trwajacego 0,5h.

4.3.1.3. Wplyw stezenia etanolu na przebieg denitryfikacji

Etanol jest zwiazkiem podatnym na biodegradacje stanowiac tatwo przyswajalne
zrédlo wegla dla biomasy denitryfikacyjnej. W trzeciej serii badano wplyw zmiany st¢zenia
etanolu w doplywie na przebieg denitryfikacji w reaktorze. Przeptyw dobowy wynosit
32,8l/d, obciazenie ztoza tadunkiem azotanow 2225 mg N/I d, czas retencji — 20,17 min,
predkos¢ filtracji — 1,93 m/h. Stezenie azotandw w wodzie surowej wynosito 29-33,5 mg N/1,
fosforany dawkowano stechiometrycznie, badania przeprowadzono w temperaturze 16,5-
23,9°C.
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Zmniejszano st¢zenie etanolu w wodzie surowej, co spowodowalo obnizke warto$ci

ChZT od 138 do 84 mg Oy/l. Stwierdzono spadek stopnia redukcji azotanéw oraz wzrost

stezenia azotynéw w odptywie z reaktora (tab.7).

Tabela 7.
(ChZT) w wodzie surowej w III serii badan

Wyniki analizy azotandéw i azotynéw w odplywie zaleznie od st¢zenia etanolu

ChZT w wodzie surowej Redukcja azotanow Stezenie azotynow (odplyw)
mg O,/1 % mg N/l
138 100 0,01
109 100 0,04
105 100 0,25
91,8 97,4 3,86
85,8 87,0 5,53
83,9 87,5 5,18

Przebieg zmian st¢zenia azotandw 1 azotynéw na roéznych glebokosciach ztoza przy

malejacych wartosciach ChZT w doptywie do reaktora przedstawiono na rysunkach

odpowiednio 21 1 22.

35

30

25 4
2
o 20 +
£
>
c
8
o 15
N
©
10 A
5 4
0 T T T T
doptyw 60 55 50 40 30
gltebokos¢ ztoza, cm
Rysunek 21.

111 serii badan

67

Warto$¢ ChZT w wodzie
surowej, mg O,/I

—&—138 —0=109
- A= 105 =—X=- 91,8
—O= 858 -—@—3839

Przebieg zmian stgzenia azotandw zaleznie od wartosci ChZT w doplywie w




Przy wartosciach ChZT w doptywie 138 i 109 mg O,/ (stosunek C:N wynosit
odpowiednio 1,19 1 0,9) azotany ulegaty pelnej redukcji w objgtosci reaktora, natomiast
azotyny wzrastaly w dolnej czg$ci zloza 1 obnizaty si¢ w odplywie do wartosci sladowych. Po
obnizeniu dawki etanolu, przy stosunku C:N w wodzie surowej ponizej 0,9, redukcja
azotan6w byta niepetna, natomiast st¢zenie azotynow wzrastato do glebokosci ztoza 40 cm i
wyzej utrzymywato si¢ na poziomie 3-5 mg N/I.

6

Warto$é ChZT w wodzie
surowej, mg O,/ g

—&—138 =—0=—109
= A= 105 ==X= 918
—O=- 858 -—8—3839

azotyny, mg N/I
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Rysunek 22. Przebieg zmian st¢zenia azotynow zaleznie od wartosci ChZT w doptywie
przy poczatkowym st¢zeniu azotanow 29-33,5 mg N/I w I1I serii badan

Na podstawie wynikow trzeciej serii badan stwierdzono, ze korzystny stosunek
wagowy wegla organicznego do azotu azotanowego jest nizszy od stechiometrycznego i
wynosi C:N = 0,9:1 (warunki beztlenowe).

Przy wyzszej zawartosci wegla w wodzie, niz wynikajaca z powyzszego stosunku,
osiagano jednakowa wydajno$¢ procesu denitryfikacji, a nadmiar zwigzkow wegla

przedostawat si¢ do odplywu, co powodowalo podwyzszenie ChZT (rys.24) oraz mgtnosci.
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Rysunek 23. Zalezno$¢ st¢zenia azotyndw na powierzchni ztoza (gt. 0 cm) od stosunku
wagowego C:N w wodzie surowej w III serii badan (Nizynska 2003)
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Rysunek 24. Przebieg zmian warto$ci ChZT zaleznie od stosunku C:N w doplywie przy
poczatkowym stezeniu azotanow 29-33,5 mg N/I w III serii badan
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Przy nizszej dawce etanolu niz wynikajaca ze stosunku C:N = 0,9:1, obnizata si¢
wydajno$¢ procesu denitryfikacji. Na skutek niedoboru zwiazkéw wegla stwierdzano w
odplywie rosnace stgzenia azotyndw (rys.23). Jednak odptyw charakteryzowaty niskie ChZT 1
mgetno$¢. Warto$¢ ChZT w odplywie z reaktora, przy niepetnej redukcji azotandw, wynosita
ok. 13 mg Oy/1.

Stosunek wegla organicznego do azotandw okreslono dla warunkéw beztlenowych. W
przypadku, gdy woda surowa bedzie zawierata tlen, zapotrzebowanie na etanol wzrosnie.

Wegiel bedzie zuzywany do wytworzenia dwutlenku wegla przez bakterie.

4.3.1.4. Wplyw stezenia fosforanéw na przebieg denitryfikaciji

W czwartej serii badan zmiennym parametrem byto st¢zenie fosforanow w wodzie
surowej. Przeptyw dobowy wynosit 31,32 1/d, obciazenie fadunkiem azotanéw 2070 mg N/1 d,
czas retencji — 21,13 min, predkos¢ filtracji — 1,85 m/h. Stezenie azotanéw w wodzie surowej
wynosito §rednio 30,4 mg N/I, etanol dawkowano stechiometrycznie. Stgzenie fosforanéw w
doptywie obnizano od 6 do 0 mg P/1. Badania przeprowadzono w temperaturze 16,6-23 °C.

Analizowano wplyw zmiany stosunku azotanéw do fosforanéw w wodzie zasilajacej
reaktor na przebieg denitryfikacji. Stosowany w badaniach wegiel aktywny firmy Norit
zawieral fosfor ogélny w ilosci 13,9 mg P/g Cak, ktory podczas hydratacji 1 filtracji tatwo
przedostawat si¢ do wody w postaci fosforanéw 1 mogt by¢ wykorzystany w procesach
biologicznych tylko w poczatkowej fazie badan. W tych warunkach stosunek
stechiometryczny N:P = 5:1 okazal si¢ zbyt wysoki, poniewaz st¢zenie fosforanow w
odptywie bylo podwyzszone. Zapotrzebowanie biomasy denitryfikacyjnej na fosforany byto
zréznicowane 1 wynosito od 0,01 do 0,1 g P—PO43'/ g N-NO3 ys.

W badaniach stwierdzono 100 % redukcji azotanow i $ladowe ilosci azotynéw w
odptywie ze zloza, przy zawartosci fosforandéw w wodzie surowej kolejno: 5,6; 4,0; 2,0; 0,9 1
0 mgP/1.

Przebieg zmian st¢zenia azotandéw i fosforandw na réznych glebokos$ciach zloza przy
malejacych stezeniach fosforandéw w wodzie surowej przedstawiono na rys.25. Fosforany
ulegaly prawdopodobnie kumulacji w ztozu w okresie wczesniej prowadzonych badan
denitryfikacji. W czwartej serii badan, przy braku wystarczajacej ilosci fosforandow w wodzie
surowej, byly uwalniane w wyniku proceséw desorpcji lub biodegradacji i denitryfikacja

azotanow przebiegala z podobna wydajnoscia.
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Rysunek 25. Przebieg zmian st¢zenia azotandéw i fosforanow w zlozu zaleznie od stgzenia
fosforanéw w wodzie surowej w IV serii badan
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Rysunek 26. Ste¢zenie uwalnianych fosforanéw na powierzchni ztoza (gt. 0 cm) 1 glebokosci
40 cm po zatrzymaniu ich dawkowania w IV serii badan (Nizynska 2003)
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Podczas 2 miesigcy badan przeprowadzanych przy braku fosforanow w wodzie
surowej nie stwierdzono obnizki wydajnosci procesu denitryfikacji. Zgromadzone w ztozu
fosforany uwalniaty si¢ (rys.26), dlatego proces denitryfikacji nie ulegl zaburzeniom.

Czasowy brak fosforanoéw w doptywie nie powodowal zmian w przebiegu procesu.

Mechanizm kumulacji i uwalniania fosforanéw utrudnial oceng zapotrzebowania
biomasy na fosforany. W wyniku badan stwierdzono, ze st¢zenie dawkowanych fosforanow
obliczane wg stosunku wagowego N:P w wodzie surowej rownego 1:0,02 jest wystarczajace

do prawidlowego przebiegu procesu denitryfikacji.

4.3.1.5. Wplyw temperatury na przebieg denitryfikaciji

Temperatura wod podziemnych wzrasta z kazdym kilometrem gigbokosci o ok. 25 °C
(Bott 1971). Wody podziemne wykorzystywane w Polsce pochodza z utwordéw geologicznych
wystepujacych na gltebokosci od ok. 15 do ok. 200 m. Wody te charakteryzuje wzglednie stata
temperatura mieszczaca sie w granicach 9-12 °C (Olanczuk-Neyman 2001).

Przebieg procesu denitryfikacji badano w temperaturze $r. 17-23°C. W piatej serii
wykonano badania poréwnawcze w temperaturze zblizonej do temperatury wod podziemnych
(9,3-9,8 °C)

Poczatkowo, analogicznie jak czwartej serii badan, nie dawkowano fosforanow do
wody surowej. Zwigkszano obciazenie ztoza tadunkiem azotandow przez wzrost natgzenia
przeptywu dobowego przy stalym stgzeniu azotanow w wodzie surowej, wynoszacym ok. 30
mg N/, etanol dawkowano stechiometrycznie do zawartosci azotanow.

Badania przeprowadzono przy nast¢pujacych parametrach technologicznych:

Przeplyw, 1/d 29,7 32,0
Czas retencji, min 22,26 20,68
Obciazenie tad. azotanow, mg N/1d 1941 2054
Predkos¢ filtracji, m/h 1,75 1,89

Po obnizeniu temperatury, przy zachowaniu analogicznych jak w czwartej serii badan
pozostatych parametréw technologicznych, stwierdzono spadek wydajnosci procesu redukcji

azotanow.

Wydajno$¢ denitryfikacji (redukcji azotanow) obliczono wg wzoru:

zmiana stezenia azotu azotanowego
czas retencji w zlozu

wydajno$¢ denitryfikacji (Wq) =
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Wydajnos¢ denitryfikacji obliczano dla krétkich czaséw retencji (do 8-14 min), przy ktérych
proces denitryfikacji przebiegat najintensywniej.

W temperaturze 17,9 °C wydajno$¢ denitryfikacji wynosita 0,227 g N-NO;/I'h, a w
temperaturze 9,5 °C obnizyta si¢ do 0,144 g N-NOs7/I-h. Przebieg zmian stezenia azotanow
przy wzrastajacym czasie retencji w zlozu weglowym, w réznych temperaturach,

przedstawiono na rys.27.
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Rysunek 27. Wydajno$¢ denitryfikacji przebiegajacej w ztozu weglowym w roéznych
temperaturach w IV 1 V serii badan z etanolem (brak fosforanow w wodzie
surowej; C:N=1,05:1)

W niskiej temperaturze, przy nizszej wydajnosci denitryfikacji, azotyny wzrastaty w
dolnej czgséci ztoza do wartosci pow. 4 mg N/l przy t,=8 min, nastgpnie obnizaty si¢ do
sladowych ilo$ci w odptywie (rys.28). W wyzszej temperaturze i przy wyzszej wydajnosci
denitryfikacji, st¢zenie azotyndéw osiagalo podobna wartos¢ maksymalna, ale przy krotszym

czasie retencji wzrastato 1 nast¢pnie obnizato sig.
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Rysunek 28. Zalezno$¢ stgzenia azotynow od czasu retencji w zlozu weglowym w réznych
temperaturach w IV 1 V serii badan z etanolem
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Rysunek 29. Zalezno$¢ stezenia fosforanow od czasu retencji w zlozu weglowym w
réznych temperaturach w IV 1 V serii badan z etanolem
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Woda surowa nie zawierala fosforandw. Fosforany prawdopodobnie ulegaty
kumulacji w ztozu w okresie wczesniej prowadzonych badan, natomiast przy ich braku w
wodzie surowej, byly uwalniane, co umozliwialo niezaburzony przebieg denitryfikacji
azotanow. W wyzszej temperaturze fosforany uwalniaty si¢ ze ztoza i w odptywie osiagaty
stezenie ok. 0,6-0,7 mg P/l. W nizszej temperaturze intensywno$¢ uwalniania fosforanow
obnizyla sig, ich stezenie w odptywie wynosito ok. 0,45 mg P/l (rys.29).

W piatej serii wykonano takze badania pordwnawcze przebiegu denitryfikacji w
temperaturze 9,3-9,8 °C, w ktorych fosforany dawkowano do wody surowej
stechiometrycznie do zawartosci azotanow (N:P=5:1). Zwigkszano obciazenie ztoza
fadunkiem azotanow na skutek wzrostu przeptywu dobowego przy stalym stezeniu azotanow
w wodzie surowej, wynoszacym ok. 30 mg N/I, etanol dawkowano stechiometrycznie do

zawartosci azotanow. Badania przeprowadzono przy nastgpujacych parametrach

technologicznych:
Przeptyw, 1/d 26,8 30,2 32,1 35,3
Czas retencji, min 24,65 | 21,92 | 20,58 | 18,74
Obciazenie tad. azotanow, mg N/1d 1665 2003 2267 | 2113
Predkos¢ filtracji, m/h 1,58 1,78 1,90 2,08
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Rysunek 30. Wydajno$¢ denitryfikacji przebiegajacej w ztozu weglowym w roéznych
temperaturach w IV 1 V serii badan z etanolem (C:N:P =1,05:1:0,2)
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W badaniach stwierdzono, ze wydajno$¢ denitryfikacji obniza si¢ ze spadkiem
temperatury (rys.30) - w temperaturze 21,5 °C osiagata 0,266 g N-NOs7/I-h, a po obnizeniu
temperatury do 9,3-9,5 °C zmalata do 0,124 g N-NO;/l-h. Wydajno$¢ procesu w niskiej
temperaturze utrzymywata si¢ na podobnym poziomie niezaleznie od obecno$ci fosforandw w

wodzie surowe;.

4.3.2. Denitryfikacja z kwasem octowym

W szdstej serii zbadano przebieg denitryfikacji w ztozu weglowym z udzialem kwasu
octowego jako zrodla wegla organicznego. Badania prowadzono w temperaturze 18,4-21 °C.
Miaty one na celu okreslenie wplywu wysokosci obciazenia objgtoscireaktora tadunkiem
azotu azotanowego, zmiany pH oraz wysokos$ci st¢zenia kwasu octowego w doplywajacej

wodzie na dynamike przebiegu procesu.

Wzrost obciazenia zloza tadunkiem azotanéw osiagano przez podwyzszanie
nat¢zenia przeptywu dobowego przy stalym stezeniu azotanow w wodzie surowej (ok. 29,3
mg N/I). Stezenie fosforandéw w wodzie surowej wynosito 0,60 mg P/l (obliczano ze stosunku
wagowego N:P w wodzie surowej rownego 1:0,02 - pkt.4.3.1.4). Warto§¢ ChZT wody
surowej utrzymywano na poziomie 117-169 mg O,/1, co miato stanowi¢ dawke wystarczajaca
dla prawidlowego przebiegu denitryfikacji (pkt.4.2.2, reakcja 24). Wodg surowa
charakteryzowal odczyn kwasny - pH w zakresie 5-5,5, nizszy od optymalnego pH
srodowiska dla niezaburzonego przebiegu denitryfikacji (wg literatury pH w granicach 7-8).

Badania w szdstej serii przeprowadzono przy nastgpujacych parametrach

technologicznych:
Przeptyw, 1/d 24,6 29,1 35,3
Czas retencji, min 26,93 22,72 18,76
Obciagzenie tad. azotanow, mg N/1d 1577 1775 2571
Predkos¢ filtracji, m/h 1,45 1,72 2,08

Przy wszystkich obciazeniach uzyskano peina redukcje azotanéw w ztozu weglowym.
W badaniach stwierdzono w dolnej czesci ztoza wzrost stezenia azotynow do ok. 2,6 mg N/I,
p6ézniej spadek (rys.31). Wzrost stgzenia azotynow w ztozu byt znacznie nizszy z udziatem
kwasu octowego niz w przypadku stosowania etanolu, czego przyczyna byta prawdopodobnie
wigksza szybko$¢ przemiany azotynow do tlenkow azotu i1 azotu gazowego w kwasnym

srodowisku.
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Rysunek 31. Zalezno$¢ stgzenia azotanow, azotynow i fosforanéw od czasu retencji w
ztozu weglowym w VI serii badan (zrodto wegla - kwas octowy)

Stezenie fosforandéw na réznych glebokosciach ztoza utrzymywalo si¢ na poziomie
0,54-0,85 mg P/l (rys.31). Wraz ze spadkiem stgzenia azotanow zawarto$¢ fosforanow w
wodzie obnizata sig. Dalej, po usunigciu azotanow, fosforany utrzymywaty si¢ na podobnym
poziomie, badz nieznacznie si¢ uwalnialy, dlatego stosowana dawka fosforanow (N:P =
1:0,02) zostala uznana za wystarczajaca do prawidlowego przebiegu procesu. W odptywie
fosforany utrzymywaty si¢ na poziomie 0,3-0,8 mg P/1.

Wartosci ChZT na réznych glebokosciach zloza malaly wraz ze spadkiem stg¢zenia
azotanow. Dalej, przy braku azotanow, warto§¢ ChZT ulegata nieznacznym wahaniom.
Wzrost ChZT przy braku azotanow zwiazany byt prawdopodobnie z wyplukiwaniem biomasy
ze zloza. Spadek wartosci ChZT mogt natomiast by¢ spowodowany dalszym rozktadem
pozostalych zwiazkéw wegla, o czym $§wiadczy takze obnizenie pH.

Redukcji azotanow w zlozu towarzyszyl wzrost pH i zasadowos$ci oraz spadek
potencjalu redox w poszczegdlnych punktach pomiarowych. Zmiany takie sa
charakterystyczne dla przebiegu procesu denitryfikacji azotanow. Wode surowa
charakteryzowal odczyn lekko kwasny (pH w =zakresie 5-5,5). Na skutek przebiegu
denitryfikacji pH wzrastato do 7-7,1. Pdzniej, przy braku azotanéw pH nieznacznie obnizato

sig, co mogto by¢ wynikiem rozktadu zwiazkow organicznych (rys.34).
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W szostej serii wykonano badania, ktorych celem bylo ustalenie korzystnego stosunku
wagowego azotu azotanowego do dawkowanego wegla organicznego. Zmiennym parametrem
bylo stezenie kwasu octowego w wodzie surowej. Stgzenie azotanow w wodzie surowej
wynosito 29,3 mg N/I, stgzenie dawkowanych fosforanéow - 0,6 mg P/l. Warto§¢ ChZT w
doptywie do ztoza obnizano od 197 do 62,6 mg O,/l. Przeptyw dobowy wynosit $rednio 28
1/d, czas retencji — 23,38 min, predkos¢ filtracji — 1,67 m/h.

Zbadano wptyw wartosci ChZT w wodzie surowej na przebieg denitryfikacji w zlozu

weglowym (tab.8).

Tabela 8.  Wyniki analizy azotanow i azotynéw w odptywie w VI serii badan zaleznie od
stezenia kwasu octowego (ChZT) w wodzie surowej

ChZT w wodzie | Stosunek wagowy Redukcja Stezenie azotynow
surowej C/N azotanow (odplyw)
mg O,/ % mg N/I
197 2,31 100 0,0
117 1,57 100 0,007
96,2 1,22 86,4 0,136
62,6 0,87 70,8 1,315

14

Warunki procesu:

1,2 1 przeptyw 28 I/d

obcigzenie 1787 mg N-NO37/Id
czas retencji 23,4 min
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Rysunek 32. Zalezno$¢ st¢zenia azotyndw na powierzchni ztoza (gt. 0 cm) od stosunku
wagowego C:N w wodzie surowej w VI serii badan (zrodlo wegla-kwas
octowy)
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Na rys.32 przedstawiono zalezno$¢ st¢zenia azotynéw na powierzchni ztoza od
stosunku wagowego N:C w wodzie surowej. Wystarczajacy stosunek wagowy N:C w wodzie
surowej dla denitryfikacji z udziatem kwasu octowego wynosi ok. 1:1,3 1 jest nizszy od
stechiometrycznego (N:C=1:1,4).

Wartos¢ ChZT w odptywie z reaktora, przy niepeinej redukcji azotanow, wynosita
6mg Oy/1.

W szostej serii zbadano takze wplyw zmiany pH doptywajacej wody na przebieg
denitryfikacji. Podwyzszenie pH wody surowej uzyskano poprzez dawkowanie roztworu
octan sodu + kwas octowy (3+1) jako zrédta wegla organicznego. St¢zenie azotandw w
wodzie surowej wynosito srednio 29,3 mg N/, stezenie dawkowanych fosforanow - 0,6 mg
P/1, warto§¢ ChZT — 138 mg O,/1. Przeplyw dobowy wynosit $rednio 26 1/d, czas retencji —
25,46 min, predkos¢ filtracji — 1,53 m/h, obciazenie 1660 mg N/1-d..

Podczas dawkowania roztworu octan + kwas octowy (3+1) pH wody surowej

wynosito 7,1, a w wyniku przebiegu denitryfikacji wzrastato do ok. 8,5 (rys.34).
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Rysunek 33. Wydajno$¢ denitryfikacji przebiegajacej w ztozu weglowym z udzialem kwasu
octowego 1 octanu sodu jako zrodta wegla (VI seria badan)
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Wydajnos¢ denitryfikacji przebiegajacej w zlozu przy pH w doptywie 5,5 (kwas
octowy) 1 przy pH 7,1 (octan + kwas octowy) byta porownywalna (rys.33). Wydajnos¢ przy
nizszym pH byla nawet nieznacznie wyzsza (0,307 g N-NOs7/I-h), niz przy pH obojetnym
(0,263 g N-NOs7/I-h).
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Rysunek 34. Zalezno$¢ stezenia azotyndw oraz pH od czasu retencji w ztozu weglowym w
VI serii badan (zrodto wegla — kwas octowy, octan)

Wzrost pH dawkowanej wody (octan + kwas octowy) spowodowat znacznie wyzszy
przyrost stgzenia azotynow podczas przebiegu procesu (rys.34) w poréwnaniu z wynikami
osiaganymi dla kwasu octowego. Wzrosto takze zuzycie fosforanéw (0,013 g P-PO,>/g N-
NOs"ys) W poréwnaniu z wynikami osiaganymi dla pH = 5,5 (0,003 g P-PO4> /g N-NOs ).

Wodg po denitryfikacji z udziatem kwasu octowego charakteryzowata znacznie nizsza
metnos$é, niz w przypadku stosowania etanolu. Podczas ptukania stwierdzono wigksza adhezje
biomasy do warstwy weglowej, co utrudnialo oddzielenie nadmiaru biomasy. W badaniach z
zastosowaniem roztworu octan + kwas octowy stwierdzono wzrost metnosci w odplywie oraz
fatwiejsze oddzielanie nadmiaru biomasy podczas ptlukania. Uzyskane wyniki moga

Swiadczy¢ o zmianie wlasciwosci denitryfikantow w kwasnym srodowisku.
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4.3.3. Denitryfikacja z kwasem mlekowym

W sidédme;j serii zbadano przebieg denitryfikacji w ztozu weglowym z udziatem kwasu
mlekowego jako zrddla wegla organicznego. Badania wykonano w temperaturze 19-25 °C.
Zbadano wplyw wysokosci stezenia kwasu mlekowego w doptywajacej wodzie oraz zmiany

pH na dynamike przebiegu procesu.

Zbadano korzystny stosunek wagowy azotu azotanowego do dawkowanego wegla
organicznego. Zmiennym parametrem byto stezenie kwasu mlekowego w wodzie surowe;.
Stgzenie azotanow w wodzie surowej wynosito ok. 29 mg N/I, stezenie dawkowanych
fosforanow - 0,53 mg P/l. Wartos¢ ChZT w doptywie obnizano od 118 do 93,9 mg O/l
Przeptyw dobowy wynosil §rednio 28 1/d, czas retencji — 23,8 min, predkos¢ filtracji — 1,64
m/h.

Tabela 9. Wyniki analizy azotandéw 1 azotynéw w odptywie zaleznie od stgzenia kwasu
mlekowego (ChZT) w wodzie surowej w VII serii badan

ChZT w wodzie | Stosunek wagowy Redukcja SteZenie azotynow
surowej C/N azotanow (odplyw)
mg O,/1 % mg N/1
118 1,45 98,7 0,634
106 1,40 89,8 0,400
95,6 1,18 80,7 0,640
93,9 1,17 71,9 0,018

Przebieg zmian st¢zenia azotynoéw i azotanéw od czasu retencji w ztozu weglowym
przedstawiono na rysunkach odpowiednio 35 i 36.

Stgzenie azotyndw wzrastalo w dolnej czgsci ztoza weglowego, nastgpnie obnizato sig
do sladowych ilo$ci przy czasie retencji ok. 5 min. W tej czg$ci zloza nastgpowala intensywna
redukcja azotanéw. Przy dluzszym czasie retencji azotyny ponownie wzrastaly, natomiast
redukcja azotanéw przebiegala mniej intensywnie, gldwnie na skutek niedoboru zwiazkéw
wegla organicznego.

Z obliczen zapotrzebowania biomasy na wegiel wynika, ze dla kwasu mlekowego jako zrodia
wegla organicznego w procesie denitryfikacji korzystny stosunek wagowy azotu azotanowego
do wegla organicznego w wodzie surowej jest wyzszy od wartosci stechiometrycznej

(N:C=1:1,4) i wynosi N:C = 1:1,5+1,7.
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Rysunek 35. Przebieg zmian stezenia azotynéw od czasu retencji zaleznie od st¢zenia
kwasu mlekowego w wodzie surowej w VII serii badan

35
30
\
\
N ‘\‘
N S Stosunek wagowy C/N
25 | \‘\‘\ w wodzie surowej
N
\)?‘\ —m—1,17 --&--1,18
“\}
= N
Z 20 RN —0- 145 —%- 140
(=2} A
£ N
>
c
8
§ 15 4
10
5 4
0 : : : :
0 5 10 15 20 25

czas retencji, min

Rysunek 36. Przebieg zmian stgzenia azotandw od czasu retencji zaleznie od st¢zenia
kwasu mlekowego w wodzie surowej w VII serii badan
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W si6dmej serii zbadano takze wptyw zmiany pH doptywajacej wody na przebieg
denitryfikacji. Podwyzszenie pH wody surowej uzyskano poprzez dawkowanie, zamiast
kwasu mlekowego, roztworu mleczan sodu + kwas mlekowy (1+1) oraz roztworu mleczanu
jako zrédla wegla organicznego. St¢zenie azotandéw w wodzie surowej wynosito $rednio 27,5
mg N/1, stezenie dawkowanych fosforanéw - 0,52 mg P/I, warto§¢ ChZT — 119 mg Oy/1.
Przeptyw dobowy wynosit srednio 28,8 1/d, czas retencji — 23 min, predkos¢ filtracji — 1,70
m/h.

Wodg surowa zawierajaca kwas mlekowy charakteryzowal odczyn lekko kwasny
(pH=6,5). W przypadku dawkowania roztworu mleczan + kwas mlekowy (1+1) odczyn wody
surowej byt obojetny (pH = 6,96). Zmiana zrddta wegla na mleczan spowodowata wzrost pH

doptywu do wartosci 8,1.
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Rysunek 37. Wydajno$¢ denitryfikacji przebiegajacej w ztozu weglowym z udziatem kwasu
mlekowego 1 mleczanu jako zrédta wegla w VII serii badan

Na rys.37 przedstawiono zalezno$¢ st¢zenia azotanéw od czasu retencji w ztozu
weglowym dla wzrastajacych wartosci pH doptywajacej wody. Wydajnos¢ denitryfikacji
przebiegajacej w ztozu przy pH w doptywie 6,5 (kwas mlekowy) wynosita 0,208 g N-NOs’
/I-h. Po wzroscie pH do 6,96 (mleczan + kwas mlekowy) wydajnos¢ wzrosta do 0,299 g N-
NO;7/I-h. Przy pH 8,1 (mleczan) wydajnos¢ jeszcze nieznacznie wzrosta do 0,319 g N-NOs”
/I-h.
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Rysunek 38. Zalezno$¢ stezenia azotynéw od czasu retencji w ztozu weglowym zaleznie od
pH doptywajacej wody w VII serii badan (zrédto wegla — kwas mlekowy,
mleczan)

Przy alkalicznym odczynie dawkowanej wody (mleczan) stwierdzono wyzszy przyrost
stezenia azotynéw podczas przebiegu procesu (do 4,5 mg N/I) w poréwnaniu z wynikami

osiaganymi przy stosowaniu kwasu mlekowego oraz roztworu mleczan + kwas mlekowy
(rys.38).

W trakcie ptukania zloza stwierdzono, podobnie jak dla kwasu octowego, tatwiejsze

wyptukiwanie nadmiaru biomasy przy wyzszym pH wody surowe;j.

4.3.4. Denitryfikacja z udziatem melasy

W o6smej serii zbadano przebieg denitryfikacji w zlozu weglowym z udziatem melasy
jako zrodta wegla organicznego. Badania wykonano w temperaturze 17-19,4 °C. Okre$lono
dynamike przebiegu procesu przy réznych obciazeniach reaktora tadunkiem azotandéw oraz

r6znych dawkach melasy.
Stezenie azotanow w wodzie surowej wynosito 29-31 mg N/I. Fosforany dawkowano

wg stosunku wagowego N:P rownego 1:0,02 (0,50 mg P/1). Wartos¢ ChZT wody surowej
utrzymywano na poziomie 104-105 mg O,/l. Wodg surowa charakteryzowal odczyn lekko
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zasadowy, mieszczacy si¢ w zakresie pH 7-8, korzystny dla prawidtowego przebiegu
denitryfikacji (p.2.3.3).

Badania przeprowadzono przy nast¢pujacych parametrach technologicznych:

Przeplyw, 1/d 27,3 23,4
Czas retencji, min 24,23 28,28
Obciazenie tad. azotanéw, mg N/l d 1843 1579
Predkosc¢ filtracji, m/h 1,61 1,38

W wyniku wydluzenia czasu retencji od 24,2 min do 28,3 min efektywnos¢ redukcji
azotanow w ztozu zwigkszyla si¢ z 54,8% do 63,8%. Stezenie azotynow w zdenitryfikowane;j
wodzie obnizyto si¢ z 1,9 mg N/l do 0,18 mg N/I. Jednoczesnie stezenie zwiazkow wegla w
odptywie utrzymywato si¢ na wysokim poziomie (ChZT = 37-38 mg O,/1). Wyniki te

swiadcza o niskiej przyswajalnosci zawartych w melasie zwiazkoéw wegla.

Dalsze badania przebiegu denitryfikacji wykonano po obnizeniu dawki melasy (ChZT
wody surowej — 60,2 mg O»/l). Redukcja azotanow wynosita 39,5%, zawarto§¢ zwiazkoéw

wegla w odptywie pozostata wysoka (ChZT = 27-31 mg O,/1).

Koncowe badania przebiegu denitryfikacji z udziatem melasy przeprowadzono przy
niskim obciazeniu ladunkiem azotandw oraz przy nadmiarze dawkowanej melasy. ChZT
wody surowej wynosito 148 mg O,/l. Parametry technologiczne byly nastgpujace: przepltyw
dobowy — 23,4 1/d, obciazenie ztoza tadunkiem azotanow — 1436 mg N/I d, czas retencji —
28,08 min, predkos¢ filtracji — 1,39 m/h.

Azotany ulegaty redukcji w catej objetosci ztoza weglowego (rys.39), najintensywniej
w dolnej czg$ci reaktora - przy czasie retencji krotszym niz 10 min azotany byty redukowane
w 71,4 %, a wydajno$¢ denitryfikacji wynosita 0,145 g N-NOs/I-h. W wyzszych partiach
ztoza redukcja przebiegata z mniejsza intensywnoscia - wydajno$¢ denitryfikacji wynosita
0,013 g N-NOs7/1-h. Ostatecznie uzyskano 85,7 % usuwania azotanéw w zlozu.

Stezenie azotyndw wzrastalo w dolnej czgsci ztoza do ok. 2,3 mg N/I, nastgpnie
obnizato si¢ do sladowych ilosci w odptywie pomimo niepeinej redukcji azotandéw (rys.39).

W zlozu stwierdzono obecno$¢ azotu amonowego na poziomie 0,5-0,9 mg N/l

(rys.39), prawdopodobnie uwalniajacego si¢ w wyniku rozktadu melasy.
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Rysunek 39. Przebieg zmian st¢zenia azotandow, azotyndéw, azotu amonowego i fosforanow
od czasu retencji w zlozu weglowym w VIII serii badan (zrédlo wegla —
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Rysunek 40. Przebieg zmian st¢zenia azotandw, potencjatu redox i ChZT od czasu retencji
w ztozu weglowym w VIII serii badan (zrodlo wegla — melasa)
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Rysunek 41. Przebieg zmian stgzenia azotanow i pH od czasu retencji w ztozu weglowym
w VIII serii badan (zrédto wegla — melasa)

Stgzenie fosforanéw obnizalo si¢ w dolnej czgsci zloza, gdzie denitryfikacja
przebiegata najintensywniej, wyzej nieznaczne ich ilo§ci uwalniaty sig (rys.39).

Potencjat redox wzrastal nieznacznie, a pH obnizalo si¢ od 7,6 do 7,3 w obszarze
intensywnej obnizki st¢zenia azotanoéw. Wyzej potencjat redox obnizat si¢, a pH wzrastato do
wartos$ci 7,7 (rys.40 i 41). Przebieg zmian pH i potencjatu redox byt odwrotny do zmian tych
wskaznikow w procesie denitryfikacji. Wyniki badan §wiadcza o przebiegu jednocze$nie
innych procesow, poza denitryfikacja, w ztozu weglowym.

Na skutek przebiegu procesow biochemicznych w zlozu weglowym obnizyla sig
zawartos¢ zwiazkow wegla organicznego. Spadek wartosci ChZT od 148 mg O,/1 do 63 mg
O,/1 stwierdzono w obszarze wysokiej wydajnosci redukcji azotanoéw, dlatego
prawdopodobnie denitryfikacja heterotroficzna byla procesem decydujacym o obnizce
stezenia zwiazkdw wegla organicznego. W wyzszych partiach ztoza warto§¢ ChZT wahala sig
pomigdzy 55,2 1 66,3 mg Oy/1 (rys.40).

W badaniach z udzialem melasy wartos¢ ChZT odplywu nie spadala ponizej 27 mg
Oy/1. Stwierdzono, ze melasa zawiera zwiazki trudno przyswajalne przez biomaseg 1 dlatego
stosowanie jej jako zrodla wegla dla denitryfikantow w skali technicznej nie znajduje

uzasadnienia.
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4.4. Omodwienie wynikéw badan

Stwierdzono, ze czas wpracowania biomasy denitryfikacyjnej w reaktorze
zawierajacym zloze z wegla aktywnego wynosi 15 dob. Obciazenie reaktora ladunkiem
azotané6w wynosito 1170 mg N/I-d, czas retencji 25,7 min, st¢zenie azotandw w wodzie
surowej 20,9 mg N/I, fosforany i etanol dawkowano stechiometrycznie do zawarto$ci
azotanow. W tych, korzystnych dla rozwoju biomasy denitryfikacyjnej, warunkach po
uplywie 6 dob stwierdzono w odptywie obecnos$¢ azotynow, st¢zenie azotandéw obnizylo si¢
(rys.15). Po 15 dobach odptyw zawieral $ladowe stgzenie azotyndéw, stwierdzono brak
azotanow. Podczas przepltywu przez ztoze weglowe wzrastata zasadowos$¢ wody, obnizato si¢
stezenie fosforanow, metali oraz warto§¢ ChZT. Stwierdzono tworzenie si¢ duzej ilosci
pecherzykow gazu, gléwnie w dolnej czgsci zloza. Wode odptywajaca z reaktora
charakteryzowato podwyzszone pH i1 mgtno$¢. Uzyskane wyniki $wiadcza o przebiegu

denitryfikacji w zlozu i szybkim, intensywnym rozwoju biomasy.

Ztoze wymagalo systematycznego ptukania. Cykl pracy ztoza o przeptywie z dotu do
gory wynosilt 1 tydzien, a ponowne wpracowanie 0,5h. Ztoze ptukano woda odtleniona. Ztoze
o przeptywie z gory na dét wymagatoby krétszego cyklu pracy. Przeptyw dot-gora zapobiegat

takze kolmatacji ztoza.

Obecnos¢ bakterii denitryfikacyjnych potwierdzity badania bakteriologiczne. Na
glebokosci ztoza 55 cm stwierdzono 2,4 x 10° kom. bakterii denitryfikacyjnych (NPL)/g
wegla, natomiast na glebokosci 10 cm 2,4 x 10° kom. bakterii denitryfikacyjnych (NPL)/g
wegla. W czgSci zloza, w ktdrej proces denitryfikacji przebiegal najintensywniej, liczba

bakterii byla stukrotnie wyzsza.

Wydajnos¢ redukcji azotanow obnizata si¢ w wyniku spadku temperatury. Obnizenie
temperatury o 8,4 °C (od 17,9 do 9,5°C) spowodowato spadek wydajno$ci denitryfikacji o
36,6% (do 0,144 g N-NO;/I-h), co przedstawiono na rys.27. Po obnizZeniu temperatury o 12,1
°C (od 21,5 do 9,4°C) wydajno$¢ procesu zmalata o 53,4% (do 0,124 g N-NO;/I-h), co
przedstawia rys.30. Spadek wydajnosci procesu w wyniku obnizenia temperatury mozna

kompensowac czasem retencji w ztozu.
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W wyniku obnizenia temperatury stwierdzono spadek zuzycia fosforandéw, a w
przypadku braku fosforanow w wodzie surowej zmalata intensywno$¢ ich uwalniania ze
ztoza.

Obnizenie temperatury nie wplynglo w istotny sposob na przebieg zmian st¢zenia
azotyndw w poszczego6lnych punktach pomiarowych (rys.28). Nie ulegto zmianie zuzycie
etanolu w procesie denitryfikacji (ponizej 1 g C/g N-NOs'ys) oraz zmiana zasadowosci, pH 1

potencjatu redox.

Wydajno$¢ redukeji azotanéw w temperaturze $r. 16-23 °C (stezenie azotanow w
wodzie surowej = 30 mg N/I; przeptyw = 23,4-35,6 1/d; predkos¢ filtracji = 1,4-2,1m/h; czas

retencji = 27,9-18,6) z udziatem roéznych zrodet wegla organicznego przedstawiata sig

nastepujaco:

Zrédlo wegla Wydajnos$¢ denitryfikacji
organicznego g N-NO;/I-h

Etanol 0,266

Kwas octowy 0,307

Kwas octowy + octan (1+3) 0,263

Kwas mlekowy 0,208

Kwas mlekowy + mleczan (1+1) 0,299

Mleczan 0,319

Melasa 0,145

Wydajnos¢ redukcji azotanow obliczano na podstawie zmiany st¢zenia azotandw przy
krotkich czasach retencji (ponizej 8 min.), w jego dolnych warstwach. W tej czg$ci ztoza
stezenie substratow bylo optymalne i dlatego proces przebiegat najintensywnie;.

Wysoka wydajno$¢ denitryfikacji osiagnigto dla kwasu octowego (0,307 g N-NO;7/I-h)
— rys.33. Dawkowanie etanolu skutkowato niewiele nizsza wydajnoscia redukcji azotandéw
(0,266 g N-NO;/I'h) — rys.30. Porownywalna wydajnos¢ denitryfikacji osiagnigto takze dla
mleczanu, roztworu kwas mlekowy + mleczan (rys.37) oraz dla roztworu kwas octowy +
octan (rys.33) - odpowiednio 0,319, 0,299 i1 0,263 g N-NO;/l-h. Proces denitryfikacji
przebiegat z nizsza wydajnoscia z udziatem kwasu mlekowego (0,208 g N-NOs7/1-h) — rys.37,
a najnizsza wydajno$¢ denitryfikacji uzyskano dla melasy (0,145 g N-NOs7/1-h).

Kwas octowy jest dobrze przyswajalny przez biomasg¢. Nawet przy niskim pH

doptywu (pH = 5-5,5) uzyskano bardzo wysoka wydajno$¢ denitryfikacji. Stosunek wagowy
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azotu azotanowego do wegla organicznego wystarczajacy do prawidtowego przebiegu
procesu w warunkach beztlenowych wynosit 1:1,3 1 jest nizszy od stechiometrycznego (1:1,4)
—1ys.32.

Przy wyzszej zawartosci wegla, niz wynikajaca z powyzszego stosunku, osiagano ta
sama wydajno$¢ procesu denitryfikacji, ale niewykorzystane przez biomas¢ zwiazki
organiczne przedostawaty si¢ do odplywu. Zdenitryfikowana wode charakteryzowato
podwyzszone ChZT.

Przy nizszym st¢zeniu kwasu octowego niz wynikajace ze stosunku N:C = 1:1,3
obnizata si¢ dynamika procesu denitryfikacji. Na skutek braku wystarczajacego dla biomasy
stezenia wegla w odpltywie stwierdzano podwyzszone st¢zenia azotynéw — produktu
przejSciowego procesu denitryfikacji. Jednocze$nie odptyw charakteryzowalo niskie ChZT i
metnose.

Stosunek azotu azotanowego do wegla organicznego okreslono w warunkach
beztlenowych. W przypadku, gdy woda surowa bedzie zawierala tlen, zapotrzebowanie na
kwas octowy wzrosnie. Wowczas wegiel bedzie zuzywany przez biomase denitryfikacyjna,

ale bedzie takze utleniany do dwutlenku wegla przez zawarty w wodzie tlen.

Etanol jest zwiazkiem tatwo ulegajacym biodegradacji, stanowi dobrze przyswajalne
zrodlo wegla dla biomasy denitryfikacyjnej. Denitryfikacja z udzialem etanolu przebiega z
wysoka wydajnoscia. Na podstawie wynikéw badan przeprowadzonych w reaktorze przy
réznych stezeniach etanolu w wodzie surowej stwierdzono, ze korzystny stosunek wagowy
azotu azotanowego do wegla organicznego jest nizszy od stechiometrycznego i wynosi 1:0,9

(warunki beztlenowe) — rys.23.

Kwas mlekowy jest nieco trudniej przyswajalny przez biomasg, o czym S$wiadczy
nizsza wydajnos¢ denitryfikacji. Dla prawidlowego przebiegu procesu konieczne bylo
dawkowanie kwasu mlekowego w ilosciach wyzszych niz okre$lone przez stechiometrie
reakcji (N:C = 1:1,5-1,7). Wydajnos$¢ denitryfikacji znacznie wzrosta po podwyzszeniu pH
dawkowanej wody - podczas dawkowania do reaktora roztworu kwas mlekowy + mleczan

oraz mleczanu (rys.37).

Melasa zawiera zwiazki wegla trudno przyswajalne przez biomasg. Pozostate zwiazki
wegla przedostawaty si¢ do odptywu 1 powodowaly podwyzszenie wartosci ChZT.

Dodatkowo wydajno$¢ procesu byla niewielka mimo dawkowania melasy w nadmiarze.
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Stwierdzono niska przydatno$¢ stosowania w praktyce melasy jako zrodta wegla w procesie

denitryfikacji.

W ztozu stwierdzano ciagly spadek st¢zenia azotandw w poszczeg6élnych punktach
pomiarowych, natomiast st¢zenie azotynow poczatkowo wzrastalo na skutek przemiany
azotanow do azotynow (I etap denitryfikacji), nast¢pnie obnizalo si¢ w wyniku dalszej
przemiany azotynow do tlenkdw azotu i azotu gazowego (kolejne etapy denitryfikacji) —
rys.17,21,22,31. Zaburzenia przebiegu zmian st¢zenia azotyndéw w zlozu stwierdzono dla
kwasu octowego i mlekowego (rys.35) w przypadku niewystarczajacej dawki zwiazkéw
wegla. Stezenie azotyndow wzrastatlo wowczas ponownie w gérnej czesci zloza.

Wzrost stgzenia azotynéw w dolnej czgsci ztoza byt wyzszy w badaniach z udziatem
zrodel wegla, dla ktorych pH wody surowej wynosilo 7-8, wowczas st¢zenie azotynow
wzrastalo maksymalnie do 10 mg N/I. W badaniach z udziatem kwasu octowego i mlekowego
(odczyn dopltywu kwasny) stwierdzono wzrost stgzenia azotynow jedynie do ok. 2-2,5 mg N/1
(rys.34), co $wiadczy o zwigkszeniu w tych warunkach szybkosci przemiany azotynow do
tlenkow azotu 1 azotu gazowego.

W przypadku 100% denitryfikacji azotanéw, odptyw z reaktora nie zawieral
azotynow, ewentualnie $ladowe ich ilosci. Przy spadku stopnia redukcji azotanow
stwierdzono wzrost stezenia azotynow w odptywie. Przy niepeinej redukcji azotanow w ztozu

odplyw zawieral azotyny w st¢zeniach przekraczajacych normatywne (powyzej 0,15 mg N/1).

W badaniach okre§lono zapotrzebowanie biomasy denitryfikacyjnej na fosforany.
Stosunek stechiometryczny N:P = 1:0,02 okazat si¢ wystarczajacy dla przebiegu procesu
denitryfikacji z wudzialem wszystkich stosowanych Zrdédet wegla organicznego.
Zapotrzebowanie biomasy na fosforany bylo nizsze w badaniach prowadzonych w niskiej
temperaturze.

Nadmiar dawkowanych fosforanow czgsciowo ulegal kumulacji w ztozu. W
przypadku braku fosforanow w doplywie, zaczgly si¢ one uwalnia¢ w wyniku
prawdopodobnie desorpcji lub biodegradacji. Intensywno$¢ uwalniania fosforanow obnizata
si¢ wraz ze spadkiem temperatury (rys.29).

Dawka fosforandéw nie wptywata znaczaco na przebieg procesu denitryfikacji.
Zgromadzone w zlozu fosforany uwalniaty sig, dlatego proces denitryfikacji nie ulegt
zaburzeniom. Czasowy brak fosforanéw (nawet trwajacy ok. 2 miesiace) w doptywie nie

powodowat zmian w przebiegu procesu denitryfikacji.
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Redukcji azotanow w zlozu towarzyszyt wzrost pH (dla etanolu do pH=8,1-8,3; dla
kwasu octowego do 7,1) i zasadowosci oraz spadek potencjatu redox w poszczegoélnych
punktach pomiarowych (rys.19,20,34). Sa to zmiany charakterystyczne dla przebiegu procesu
denitryfikacji. Jedynie w przypadku dawkowania melasy redukcji azotandéw towarzyszyt
nieznaczny spadek pH oraz wzrost potencjatu redox (rys.40,41). Przyczyna zaburzen byt
prawdopodobnie przebieg roéwnocze$nie innych procesow, np. powstawanie kwasow
organicznych.

Po usunigciu azotandw w ztozu pH nieznacznie obnizato si¢, natomiast potencjat
redox wzrastat. Spadek pH spowodowany byl prawdopodobnie przemiana pozostatych
zwiazkoéw wegla do kwasoéw organicznych. Niepetnej redukcji azotanéw w zlozu towarzyszyt

ciaglty wzrost pH oraz spadek potencjatu na calej wysokosci ztoza weglowego.

Odptywajaca z reaktora wodg charakteryzowata podwyzszona metnosé spowodowana
wyptukiwaniem nadmiaru biomasy. Mgtno§¢ wzrastata wowczas, gdy zwiazki wegla
organicznego dawkowano w nadmiarze

Stwierdzono, ze m¢tno$¢ odptywu nieznacznie obniza si¢ w przypadku dawkowania
do reaktora wody surowej o kwasnym odczynie (zrodlo wegla - kwas octowy, kwas
mlekowy). Zmienialy si¢ wowczas prawdopodobnie wlasciwosci fizyczno-chemiczne
przyrastajacej biomasy, zwigkszata si¢ jej adhezja do wegla aktywnego. Podczas plukania
ztoza wystgpowatly trudnosci z oddzieleniem nadmiaru biomasy.

Po procesie denitryfikacji konieczne jest doczyszczanie wody. Alternatywny uktad

uzdatniania wody tacznie z procesem denitryfikacji przedstawiono na rys. 42

Corg
woda PO,* o alternatywnie O;
podziemna l 2 korekta pH
denitry- napowie- filtracja sorpcja dezynfekcja
fikacja trzanie pospieszna na weglu
> Mo >

aktywnym

sie¢
wodociggowa

Rysunek 42. Schemat uktadu uzdatniania wody z procesem denitryfikacji
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Proporcja wagowa N:C wyznaczona do§wiadczalnie w warunkach beztlenowych wynosita dla
etanolu 1:0,9, a dla kwasu octowego 1:1,3. Nalezy uwzgledni¢ zawartos¢ tlenu oraz OWO w
wodzie surowej] w celu odpowiednio zwigkszenia lub zmniejszenia dawki wegla
organicznego.
Stosunek N:P wystarczajacy dla prawidlowego przebiegu denitryfikacji wynosit w badaniach
1:0,02. Nawet diugie przerwy w dawkowaniu fosforanow nie hamuja procesu, poniewaz
nadmiar fosforanow ulega kumulacji w zlozu, a w przypadku niedoboru fosforany uwalniaja
sig.

Na proces uzdatniania wody z udzialem biologicznej denitryfikacji beda si¢ sktadaty
nastgpujace etapy:
Przygotowanie wody podziemnej i denitryfikacja
Denitryfikacja przebiega w reaktorze z weglem aktywnym. Wodg podziemna, przed
wprowadzeniem do ztoza, nalezy wzbogaci¢ w tatwo rozktadalne zwiazki organiczne oraz
fosforany. Wzbogacona w pozywki woda doplywa do reaktora. W celu uruchomienia procesu
wegiel aktywny nalezy zaszczepi¢ biomasa denitryfikacyjna lub wpracowaé bez
zaszczepiania. Czas wpracowania ztoza wynosi ok. 2 tyg. Nalezy oczekiwaé¢ 100 %
denitryfikacji azotanéw przy obciazeniu tadunkiem azotanéw ok. 3000 mg N/I-d, czasie
retencji ok. 14 min dla poczatkowego st¢zenia azotanéw 30 mg N/I. Przebieg procesu
denitryfikacji powoduje wydzielanie znacznych ilo$ci azotu gazowego.
Doczyszczanie wody po denitryfikacji:
e napowietrzanie

Woda, po usunigciu azotandw w procesie biologicznej denitryfikacji, jest odtleniona i
moze zawiera¢ pewne iloSci wyptukanej biomasy, azotyndw oraz niewykorzystanych
zwiazkow organicznych. Wodg poddaje si¢ zatem napowietrzaniu w celu wprowadzenia tlenu
i usunigcia dwutlenku wegla. Podczas napowietrzania nastgpuje usuwanie zelaza i manganu
przez ich utlenianie. Nalezy spodziewac si¢ wzrostu pH po procesie napowietrzania.
e filtracja pospieszna

Filtracj¢ pospieszna mozna przeprowadzi¢ na zlozu antracytowo-piaskowym z
dodatkiem polielektrolitu. Filtracja pospieszna prowadzi do usunigcia tlenkow zelaza i
manganu oraz zawiesin i pozostalej biomasy. Proponowana predkos$¢ filtracji: 5-8 m/h.
e sorpcja na weglu aktywnym

Wegiel aktywny sorbuje pozostate w wodzie zanieczyszczenia. Nalezy zaleci¢

alternatywnie ozonowanie wody przed weglem aktywnym, aby utleni¢ Rozpuszczony Wegiel
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Organiczny (RWO=DOC) do Przyswajalnego Wegla Organicznego (POW=AOC).
Ozonowanie jest wskazane, poniewaz zawartos¢ zwiazkow organicznych w
zdenitryfikowanej wodzie czgsto jest wyzsza niz w wodzie surowej przed dawkowaniem
wegla organicznego, co moze $wiadczy¢ o obecnosci w odptywie trudno przyswajalnych
zwiazkdw wegla. Dzigki ozonowaniu sorpcja na weglu aktywnym bedzie przebiegata z
roOwnoczesna biodegradacja pozostatego wegla organicznego.

e dezynfekcja i korekta pH w zbiorniku wody uzdatnionej

Oczyszczona woda powinna by¢ dezynfekowana (np. ClO;) w zbiorniku wody
uzdatnionej. W razie koniecznosci nalezy zastosowa¢ roéwniez korekte pH. W wypadku
niepetnego usunigcia zwiazkéw organicznych i chlorowania wody moga powstawac uboczne
produkty dezynfekcji.

Ztoze denitryfikacyjne, filtr pospieszny i sorpcyjny nalezy ptuka¢ woda surowa, aby
usuna¢ nadmiar biomasy.

Korzystna ekonomicznie jest prowadzenie denitryfikacji czg$ci zanieczyszczonej
wody. Rownolegle powinien przebiega¢ proces uzdatniania wody bez denitryfikacji.
Mieszana woda, uzdatniona w dwu ciagach, doprowadzana do sieci wodociagowej bedzie
wowczas zawierala obnizone st¢zenie azotanow.

Uzdatnianie wody po biologicznej denitryfikacji w ztozu weglowym mozna rowniez

prowadzi¢ przez doczyszczanie zdenitryfikowanej wody w gruncie.

5. Whioski

5.1. Badania denitryfikacji in situ

5.1.1. W wyniku badania denitryfikacji in situ stwierdzono, ze zaleta stosowania bariery
zawierajace] mieszaning piasku 1 stomy owsianej] w celu oczyszczania wody
zanieczyszczonej azotanami sa niskie koszty inwestycyjne i eksploatacyjne. Podczas
eksploatacji nalezy liczy¢ sig z nast¢pujacymi problemami:

— niska wydajnos¢ procesu denitryfikacji (100% przy obciazeniu do 2,6 mg N/l-d,
t—=10d),

— utrudnione sterowanie procesem — brak kontroli nad szybkoscia rozktadu stomy
owsianej,

— mozliwo$¢ wystapienia kolmatacji i nierdwnomiernego przeptywu w warstwie
wodonosnej na skutek powstawania produktéw gazowych, intensywnego

przyrostu biomasy oraz tworzenia siarczkow,
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obecno$¢ azotynow w zdenitryfikowanej wodzie przy niepetnej denitryfikacji
azotanoéw, obnizke st¢zenia azotynéw mozna uzyskac przez wydluzenie czasu
retencji.

wysoka metnosc¢ 1 utlenialno$¢ odptywu oraz obecno$¢ siarkowodoru przy 100%
denitryfikacji azotanow,

mozliwo$¢ mieszania w warstwie wodonosnej wody pozbawionej azotandéw z

woda zanieczyszczona.

5.1.2. W badaniach w reaktorze zawierajacym barier¢ ze stomy stwierdzono w odptywie

wskazniki zanieczyszczenia przekraczajace normatywne wartosci. W przypadku

niepelnej denitryfikacji w odptywie stwierdzano znaczne ilosci azotyndéw. Odptyw

byl rowniez zanieczyszczony bakteriologicznie i1 charakteryzowala go znaczna

metnos$¢. Poprawe jako$ci odptywu mozna uzyskaé przez wydluzenie czasu retencji

w warstwie wodonosne;.

5.1.3. Denitryfikacja in situ polega na przyspieszeniu naturalnej denitryfikacji. Jest to

proces trudny w prowadzeniu. Moze by¢ stosowany na matych, ptytkich ujgciach,

gdzie utrudnione jest wdrozenie procesu denitryfikacji w reaktorze.

5.2. Badania na modelu reaktora w zaktadzie

5.2.1. Bardzo wydajnym okazat si¢ proces denitryfikacji w zaktadzie z zastosowaniem

reaktora wypetnionego granulowanym weglem aktywnym. Do zalet stosowania

reaktora zawierajacego ztoze weglowe naleza:

krotki czas wpracowania ztoza (15 dob),

wysoka wydajno$¢ procesu denitryfikacji - pelna denitryfikacja praktycznie bez
azotynow w odptywie przy obciazeniu 3000 mg N/I-d, czasie retencji ok. 14 min
przy wysokim stgzeniu azotanéw w wodzie surowej 30 mg N/1,

mozliwo$¢ tatwego sterowania przebiegiem zachodzacych przemian poprzez
zmiang stgzenia zrodta wegla organicznego i fosforanow w wodzie surowej
(wystarczajacy stosunek N:C dla etanolu wynosi 1:0,9, dla kwasu octowego
1:1,3; korzystny stosunek N:P wynosi 1:0,02),

przeptyw z dotu do gory zmniejsza opory przeptywu w wyniku zmniejszenia
kolmatacji ztoza,

obecnosci azotynow w zdenitryfikowanej wodzie (przy niepeinej denitryfikacji
azotandw) mozna unikna¢ poprzez podwyzszenie wysokosci ztoza 1 wydtuzenie

czasu retencji.
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5.2.2.

5.2.3.

5.2.4.

5.2.5.

5.2.6.

Przy denitryfikacji w zakladzie nalezy liczy¢ si¢ z nast¢pujacymi trudnosciami

eksploatacyjnymi:

— wysoka metno$¢ wynikajaca z zanieczyszczenia bakteriologicznego i nadmiar
zwiazkow organicznych w odptywie,

—  konieczno$¢ systematycznego ptukania ztoza w celu uniknigcia kolmatacji oraz
wpracowanie ztoza po ptukaniu.

Z badan wynika, ze denitryfikacja w filtrze weglowym daje bardzo wysoki stopien

usuwania azotandOw w porownaniu z przebiegiem denitryfikacji in situ. Proces w

ztozu weglowym daje pewnos$¢ uzyskania petnej denitryfikacji, podczas gdy proces in

situ jest praktycznie niesterowalny.

Obnizenie temperatury powoduje spadek wydajnosci procesu denitryfikacji. Wptyw

temperatury mozna kompensowac¢ czasem kontaktu wody ze ztozem weglowym

Wysoka wydajno$¢ denitryfikacji uzyskano dla kwasu octowego 1 etanolu,

jednoczes$nie zwiazki te sa tatwo przyswajalne przez biomasg.

Stwierdzono wysoka przydatno$¢ do stosowania w skali technicznej reaktora

zawierajacego zloze z wegla aktywnego z uwagi na wysoka efektywnos¢ 1 tatwosé

prowadzenia procesu. Konieczne jest jednak doczyszczanie wody po biologicznej

denitryfikacji. W procesie doczyszczania po denitryfikacji nalezy usuna¢ z wody

podziemnej zwiazki Zelaza i manganu, dwutlenek wegla, natleni¢ wodg, usunaé

ewentualny nadmiar rozpuszczonego wegla organicznego oraz zniszczy¢ bakterie.
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Tabela 1.

Tabela 2.

Tabela 3.

Tabela 4.

Tabela 5.

Tabela 6.

Tabela 7.

Tabela 8.

Tabela 9.

Rysunek 1.
Rysunek 2.

Rysunek 3.

Rysunek 4.
Rysunek 5.

Rysunek 6.

Spis tabel

Stgzenia wybranych sktadnikow wod podziemnych
Parametry technologiczne procesu oraz charakterystyka fizyczno-chemiczna prob
pobieranych z poszczegolnych czesci reaktora w stanie ustalonym pierwszej serii

badan denitryfikacji in situ

Wyniki analizy metali w probach pobieranych z poszczeg6élnych czgsci reaktora
w pierwszej serii badan denitryfikacji in situ

Parametry technologiczne procesu oraz charakterystyka fizyczno-chemiczna prob
pobieranych z poszczegdlnych czgsci reaktora w stanie ustalonym drugiej serii
badan denitryfikacji in situ

Parametry technologiczne procesu oraz charakterystyka fizyczno-chemiczna prob
pobieranych z poszczegdlnych czesci reaktora w stanie ustalonym trzeciej serii

badan denitryfikacji in situ

Wyniki analizy metali w probach pobieranych w doplywie i odptywie z reaktora
w okresie wpracowywania ztoza denitryfikacyjnego w I serii badan

Wyniki analizy azotandéw 1 azotynow w odptywie zaleznie od stezenia etanolu
(ChZT) w wodzie surowej w 11 serii badan

Wyniki analizy azotanéw i azotynéw w odplywie w VI serii badan zaleznie od
stezenia kwasu octowego (ChZT) w wodzie surowej

Wyniki analizy azotandw i azotynéw w odptywie zaleznie od stezenia kwasu
mlekowego (ChZT) w wodzie surowej w VII serii badan

Spis rysunkow

Obieg azotu w przyrodzie
Toksycznos$¢ azotandw 1 azotynow dla cztowieka

Schemat procesu technologicznego usuwania azotandw z zastosowaniem
biologicznej denitryfikacji

Schemat uktadu denitryfikacji z wtdrnym, aerobowym pasazem w gruncie
Schemat reaktora do badan denitryfikacji in situ

Wykres uziarnienia piasku stosowanego do wypeknienia reaktora do badan
denitryfikacji in situ



Rysunek 7.

Rysunek 8.

Rysunek 9.

Rysunek 10.

Rysunek 11.

Rysunek 12.

Rysunek 13.

Rysunek 14.

Rysunek 15.

Rysunek 16.

Rysunek 17.

Rysunek 18.

Rysunek 19.

Rysunek 20.

Rysunek 21.

Rysunek 22.

Szybkos¢ denitryfikacji w badaniach testowych inokulum (osad czynny)

Zalezno$¢ stopnia redukcji azotanow do azotyndéw i azotu gazowego od
obciazenia objgtosci reaktora ladunkiem azotanéw (pierwsza seria badan
denitryfikacji in situ)

Zmiana utlenialno$ci w poszczegdlnych czgsciach reaktora zaleznie od
obciazenia reaktora tadunkiem azotandéw (pierwsza seria badan denitryfikacji
in situ)

Przebieg uwalniania fosforanow w objetosci reaktora w kolejnych dobach
pomiarowych — Q=9,87 1/d (druga seria badan denitryfikacji in situ)

Przebieg uwalniania fosforanow w objetosci reaktora w kolejnych dobach
pomiarowych - Q = 3,48 1/d (druga seria badan denitryfikacji in situ)

Przebieg zmian st¢zenia azotanéw, azotynoéw, fosforanow oraz utlenialnosci w
probach pobieranych z poszczegélnych czgsci reaktora w poczatkowym
okresie badan denitryfikacji in situ

Przebieg zmian stgzenia azotanow, azotynow i fosforandbw w prdobach
pobieranych z poszczegdlnych czesci reaktora w koncowej fazie badan
denitryfikacji in situ (po 1,5 roku ciaglej pracy reaktora)

Schemat reaktora do badan denitryfikacji w ztozu wypetnionym weglem
aktywnym

Zmiany stezen azotanow 1 azotynow w odptywie w okresie wpracowania ztoza
denitryfikacji

Zalezno$¢ stopnia redukeji azotanéw do azotyndéw i azotu gazowego od czasu
retencji w II serii badan (stezenie azotanow w doptywie 29,8 mg N/1)

Zmiany stezen azotandw 1 azotynéw w ztozu weglowym przy predkosciach
filtracji 2,70 1 3,80 m/h (II seria badan)

Zalezno$¢ stgzenia fosforandw i azotandw od czasu retencji w ztozu
weglowym w I serii badan (stgzenie azotanéw w doptywie 15,2 mg N/1)

Zaleznos¢ stgzenia azotanéw, ChZT 1 potencjalu redox od czasu retencji w
ztozu weglowym w II serii badan (st¢zenie azotanow w doplywie 15,2 mg N/1)

Zalezno$¢ stezenia azotanéw oraz pH od czasu retencji w ztozu weglowym w
IT serii badan (stgezenie azotanow w doptywie 15,2 mg N/1)

Przebieg zmian st¢zenia azotanow zaleznie od wartosci ChZT w doplywie w
IIT serii badan

Przebieg zmian stgzenia azotynow zaleznie od wartosci ChZT w doptywie
przy poczatkowym stezeniu azotanow 29-33,5 mg N/l w III serii badan



Rysunek 23.

Rysunek 24.

Rysunek 25.

Rysunek 26.

Rysunek 27.

Rysunek 28.

Rysunek 29.

Rysunek 30.

Rysunek 31.

Rysunek 32.

Rysunek 33.

Rysunek 34.

Rysunek 35.

Rysunek 36.

Rysunek 37.

Zalezno$¢ stezenia azotyndw na powierzchni ztoza (gh. 0 cm) od stosunku
wagowego C:N w wodzie surowej w 111 serii badan

Przebieg zmian wartosci ChZT zaleznie od stosunku C:N w doptywie przy
poczatkowym stgzeniu azotanéw 29-33,5 mg N/I w III serii badan

Przebieg zmian stezenia fosforandow w ztozu zaleznie od stgzenia fosforanow
w wodzie surowej w IV serii badan

Stezenie uwalnianych fosforandw na powierzchni ztoza (gh. 0 cm) 1 glgbokosci
40 cm po zatrzymaniu ich dawkowania w IV serii badan

Wydajnos¢ denitryfikacji przebiegajacej w ztozu weglowym w réznych
temperaturach w IV 1 V serii badan z etanolem (brak fosforanow w wodzie
surowej; C:N=1,05:1)

Zalezno$¢ stezenia azotynow od czasu retencji w ztozu weglowym w réznych
temperaturach w IV 1 V serii badan z etanolem

Zalezno$¢ stgzenia fosforanéw od czasu retencji w ztozu weglowym w
roznych temperaturach w IV 1 V serii badan z etanolem

Wydajnos¢ denitryfikacji przebiegajacej w ztozu weglowym w roéznych
temperaturach w IV 1V serii badan z etanolem (C:N:P =1,05:1:0,2)

Zalezno$¢ stgzenia azotanow, azotynow 1 fosforanéw od czasu retencji w
ztozu weglowym w VI serii badan (zrodto wegla - kwas octowy)

Zaleznos$¢ stezenia azotynoOw na powierzchni ztoza (gh. 0 cm) od stosunku
wagowego C:N w wodzie surowej w VI serii badan (zrodlo wegla-kwas
octowy)

Wydajnos¢ denitryfikacji przebiegajacej w ztozu weglowym z udziatem kwasu
octowego 1 octanu sodu jako zrédta wegla (VI seria badan)

Zalezno$¢ stezenia azotynow oraz pH od czasu retencji w ztozu weglowym w
VI serii badan (zrédto wegla — kwas octowy, octan)

Przebieg zmian stgzenia azotyndw od czasu retencji zaleznie od st¢zenia
kwasu mlekowego w wodzie surowej w VII serii badan

Przebieg zmian stgzenia azotandw od czasu retencji zaleznie od st¢zenia
kwasu mlekowego w wodzie surowej w VII serii badan

Wydajnos$¢ denitryfikacji przebiegajacej w ztozu weglowym z udziatem kwasu
mlekowego 1 mleczanu jako zrodta wegla w VII serii badan



Rysunek 38.

Rysunek 39.

Rysunek 40.

Rysunek 41.

Rysunek 42.

Zalezno$¢ stezenia azotyndw od czasu retencji w ztozu weglowym zaleznie od
pH doplywajacej wody w VII serii badan (zrédto wegla — kwas mlekowy,
mleczan)

Przebieg zmian stgzenia azotanéw, azotynow, azotu amonowego i fosforanow
od czasu retencji w zlozu weglowym w VIII serii badan (zrodlo wegla —

melasa)

Przebieg zmian st¢zenia azotanow, potencjatu redox i ChZT od czasu retencji
w ztozu weglowym w VIII serii badan (zrodlo wegla — melasa)

Przebieg zmian stgzenia azotanéw i pH od czasu retencji w ztozu weglowym
w VIII serii badan (zrodto wegla — melasa)

Schemat uktadu uzdatniania wody z procesem denitryfikacji
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