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English summary

A short description of different fixed
film biological reactors is followed by a
simplified explanation of the most im-
portant processes that govern growth
and substrate utilization in biofilms.
Nitrification and denitrification in bio-
films are discussed in detail, highlight-
ing factors that have a major influence
onthe specificremovalrates. Key words
are diffusion, loads and concentrations
of organic matter and nitrogen, pH,
alkalinity and temperature. Finally, ad-
vantages and disadvantages of diffe-
rent process combinations for nitrifica-
tion and denitrification are described.

Sammendrag

Hovedtyper av biofilmreaktorer for ni-
trogenfjerning gjennomgas. Deretter be-
skrives hvordan de biologiske proses-
sene i biofilmer foregér, for man gér
mer detaljert inn pé nitrogenfjemings-
prosessene. Nitrifisering og denitrifise-
ring i biofilmer omtales, med hoved-
vekt pa hvilke faktorer som har stgrst
betydning for omsetningshastighetene.
Stikkord her er diffusjon, belastning av
organisk stoff og nitrogen, pH, alkalitet

VANN-1-96

og temperatur. Til slutt beskrives for-
skjellige kombinasjoner av nitrifise-
rings- og denitrifiseringsprosesser.

1. Innledning

Denne artikkelen omhandler nitrogen-
fjerning frakommunale avlgp med hjelp
av biofilmprosesser. De fleste biofilm-

* prosessene er patentert og leverandgre-

ne har i stor grad sine egne, interne
prosedyrer for dimensjonering. Dethen-
vises derfor til de respektive leverandg-
rer for detaljdimensjonering av proses-
sene. I denne artikkelen vil det primert
bli presentert data som er allment til-
gjengelig i tidsskrifter og &pne rappor-
ter.

2, Biofilmreaktorer
Kjennetegnet for biofilmprosessene er
at mikroorganismene (biomassen) er
festet til og vokser pa en fast overflate.
Denne faste overflaten finnes pa et sa-
kalt biofilmmedium eller beeremateria-
le. Berematerialet kan ligge i ro (sta-
sjonart) eller vaere i bevegelse. I figur 1
er skissert utformingen av de vanligste
hovedtypene av biofilmreaktorer.
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Figur 1. Eksempler pd ulike hovedtyper av biofilmreaktorer (Ddegaard, 1992)

2.1 Rislefilter

Eldst er rislefiltrene, som dominerte
den biologiske rensingen fgr aktiv-
slamprosessen ble tatt i bruk. Etter at
rislefiltre av plast ble tatt i bruk og etter
atnitrifisering ble pakrevet, har rislefil-
trene hatt en viss renessanse. I praksis
brukesrislefiltrene bare til nitrifisering,
men forsgk med denitrifisering i lukk-
ede, anoksiske rislefiltre har vert utfgrt
i Sverige.

2.2 Biorotor

Biorotorene ble tatt i bruk senere og da
spesielt pa litt mindre anlegg. Det ble
bygget mange biorotoranlegg (> 70) i
Norge i 1970 og 1980-rene. I bioro-
toranlegg er biofilmen delvis dykket og
delvisidirekte kontakt med luften gjen-
nom bazrematerialets (biorotorens) ro-
tasjon. Spesielti USA ble deti 1970 og
1980-arene bygd flere store biorotoran-
legg fornitrifisering av biologisk renset
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(BOD-fjerning) avlgpsvann. Selv om
det er utfgrt mange forsgk med denitri-
fisering i biorotorer, er dette lite brukt i
fullskala anlegg.

2.3 Dykkede biofiltre
Dykkede biofiltre har blitt s@rlig popu-
leere i de siste ar, selv om vi kan finne
eksempler pa slike filtre allerede i 30-
arene. Utviklingen av de dykkede fil-
trene har fgrst og fremst vert forarsaket
av gnsket om & utvikle mer kompakte
teknologier. Med dykkede filtre menes
her biofilterlgsninger der biomassen til
enhver tid er dykket og der vannet fgl-
gelig ma oksygeneres gjennom lufting
(evt. ren oksygentilfgrsel). Det finnes
idag enrekke typer pA markedet, men vi
vilidet fglgende skille mellom tre ulike
typer:
a. Anlegg med stasjonert, fast bare-
materiale for biofilm

VANN-1-96



b. Anlegg med stasjonzrt, granulert
baremateriale

c. Anlegg med bevegelig bere-
materiale

Innen hver av disse gruppene finnes
det igjen en lang rekke forskjellige fa-
brikater og patenterte systemer. Vi skal
her nevne noen somer vanlige i Europa.

2.3.1 Dykkede biofiltre med stasjo-
neert, fast beeremateriale
Dykkede biofiltre med stasjonert, fast
baremateriale av korrugerte plastflak
har blitt benyttet til fjerning av organisk
stoff pdnoen norske renseanlegg (Bjgrn-
son og Pdegaard, 1988). I disse anleg-
gene er det forutsatt at biofilmkontrol-
len (dvs. avskalling av overskudds bio-
film) skjer ved den kraftige turbulensen
som forérsakes av de oppoverstigende
luftboblene. Dette krever meget god
fordeling av luftstrgmmen for & unngé
gjentetting av deler av barematerialet.
Idetsékalte Biopur-systemet (fra Sul-
zer) er biofilmkontrollen ivaretatt pd en
annen méte. Biofilteret er plassert oppa
en filterbunn som er forsynt med filter-
dyser. Ved normal drift ledes vannet
inn pa toppen av filteret (nedstrgms
filtrering) og luft presses inn i rommet
under filtergulvet og opp gjennom fil-
terdysene. Barematerialetholdes apent
ved at hele biofilteret fra tid til annen
(avhengig av slamproduksjonen) tilba-
kespyles med béde luft og vann, pa
samme maéte som et konvesjonelt hur-
tigsandfilter. Biopur-systemet brukes
bade til nitrifisering og denitrifisering.
Selv om oksygen er ugnsket ved deni-
trifisering, har man for Biopur-syste-
met funnet at moderat lufting er fordel-
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aktig for denitrifiseringen fordi man
dermed gker turbulensen og bedrer dif-
fusjonen i biofilteret (Ryhiner et al.,
1994).

2.3.2 Dykkede biofiltre med stasjo-
nart, granulert baremateriale
Biofiltre bygget etter dette prinsippet
baseres pa et kornformig baremateria-
le (f.eks. sand, ekspandert leire eller
plastgranulat), normalt med en korn-
stgrrelse i omradet 1-4 mm, plassertien
filterbeholder som vannet filtreres gjen-
nom og som kan luftes nedenfra. Slam-
separasjon foregar i filteret samtidig
med den biokjemiske nedbrytning. Sli-
ke biofiltre ma derfor vaskes pa samme
mate som filtre som benyttes for partik-
kelseparasjon. Eksempler pa biofiltre
som arbeider etter dette hovedprinsip-
peter Biofor-systemet (fra Degremont)
som har oppoverrettet vannstrgm og
Biocarbone-systemet (fra OTV) med
nedoverrettet vannstrgm.
Biostyr-systemet (fra OTV) skiller
seg fra andre systemer ved at berema-
terialet bestar av sma polystyren-kuler
som flyter. Biostyr-systemet har derfor
en "filtertopp" med dyser, som holder
barematerialet dykket. Vannstrgmmen
er oppoverrettet og luftere kan plasse-
resibunnen av filteret eller pa et vilkar-
lig sted inne i barematerialet. Dette
muliggjgr for-denitrifisering og nitrifi-
sering i ett filter. Tilbakespyling skjer
ved nedoverrettet vannstrgm, slik at
polystyren-kulene ekspanderer nedover.
Anlegg av typene Biofor, Biocarbo-
ne og Biostyr brukes bade for fjerning
av organisk stoff, nitrifisering og deni-
trifisering. For denitrifisering er ogsa
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vanlige hurtigsandfiltre, f.eks. av typen
Dynasand, tatt i bruk.

2.3.3 Dykkede biofiltre med bevege-
lig beremateriale

Fluidized bed/expanded bed reaktore-
ne har eksistert i mange &r. Det er utfgrt
et stort antall forsgk med nitrogenfjer-
ning i liten skala, men reaktortypen har
fatt meget begrenset anvendelse i full-
skala. Berematerialet bestér av sand-
korn som holdes fluidisert av den opp-
overrettede vannstrgmmen. Typisk
korndiameter er 0,4-0,8 mm. For & opp-
na tilstrekkelig vannhastighet til & flui-
disere sandsengen, mé vannet normalt
resirkuleres. Typiske vertikale vann-
hastigheter (pé tom kolonne ) er 5-10
m/h.

Problemet med & benytte fluidized/
expanded bed reaktorer for rensing av
avlgpsvann, er deres gmfintlighet over-
for hydrauliske belastningsvariasjoner.
En gkning i hydraulisk belastning fgrer
umiddelbart til en stgrre ekspansjon av
sandsengen. I fullskala reaktorer med
stor diameter har man i tillegg proble-
mer med & fa jevn fluidisering over hele
filterkolonnens areal. Systemet krever
saledes et meget godt styrings- og kon-
trollsystem for & kunne regulere gjen-
nomstrgmningsvannmengden riktig. I
fluidized bed reaktorer opplever man
ofte at biomassen ikke slipper ut men
akkumuleres i reaktoren. Gjennom det-
te ekspanderer biomassens volum, noe
som videre fgrer til en ekspansjon av
filtersengen med tap av sandkorn til
fglge. Det er derfor ngdvendig & vaske
sanden, og dette gjgres i en egen sand-
vasker hvorfra sanden ledes tilbake til
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filtersengen og slamvannet ledes tilba-
ke til renseanleggets innlgp.

En annen type biofilmreaktor med
bevegelig bazremateriale er "Moving
Bed" reaktoren fra Kaldnes Miljgtek-
nologi (KMT). I denne artikkelen vil
denne bli omtalt som KMT-reaktoren.
KMT-reaktoren bygger pa at biofilmen
vokser pa sma elementer av plast (poly-
etylen) som beveger seg med vann-
strgmmen i reaktoren. Strgmningene
skapes ved lufting i aerobe reaktorer og
ved hjelp av omrgrere i anoksiske reak-
torer. Baremediets elementer har en
tetthet pa 0,92-0,96 g/cm® og er utfor-
met som sma sylindre (ca. 10 mm i
diameter og 7 mm hgye), med et inn-
vendig kryss og sma finner pa utsiden.
Fyllingsgraden av bazremateriale, og
dermed spesifikt biofilmareal, kan va-
riere. I praksis vil hgyeste spesifikke
biofilmareal veere ca. 350 m¥m?3, KMT-
reaktoren har ikke behov for tilbake-
spyling (eller annen form for vasking
av barematerialet), men den trenger en
etterfglgende enhet for slamseparasjon.
I Norge er KMT-reaktoren tatt i bruk
for nitrogenfjerning pa Lillehammer
renseanlegg.

3. Omsetning i biofilmer
Sammenlignet med aktivslamanlegg er
omsetningenibiofilmanlegg svertkom-
plisert & beskrive. I tillegg til mikroor-
ganismenes maksimale veksthastighe-
ter vil transportprosesser (f.eks. diffu-
sjon) og biofilmens struktur ha en do-
minerende betydning for omsetningen i
biofilmanlegget.

Figur 2 viser en skjematisk fremstil-
ling av prosessene i en biofilm (Arvin
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Figur 2. Skjematisk fremstilling av prosessene i en biofilm

(Arvin and Harremoés, 1990)

and Harremoés, 1990). Den mikrobio-
logiske omsetningen foregér inne i bio-
filmen, mens de komponentene som
inngar i den mikrobiologiske omset-
ningen finnes i vannfasen som strgm-
mer forbi biofilmoverflaten. Effektiv
nitrogenfjerning med biofilmprosesser
krever derfor at substratene (organisk
stoff, oksygen, ammonium, nitrat osv.)
diffunderer inn i biofilmen og at reak-
sjonsproduktene (NO,, CO,, N, osv.)
diffunderer ut av biofilmen.
Biofilmen vokser pa overflaten av et
baremateriale (biofilmmedium). Bio-
filmen kan besta av mange forskjellige
typer mikroorganismer, f.eks. heterot-
rofe og autotrofe bakterier, og disse kan
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finnes i hvert sitt lag eller veere homo-
gent fordelt i biofilmen. Biofilmen kan
vere kompakt, med en fast og jevn
overflate, eller Igs og fluffy med ujevn
overflate. Det siste er ofte tilfelle med
denitrifiserende biofilmer, fordi over-
metting av nitrogengass fgrer til gass-
bobler som presser seg ut gjennom bio-
filmen.

I praksis vil omsetningen i en biofilm
vare avhengig av to eller flere substrat.
Hvilket substrat som vil vere hastig-
hetsbegrensende vil vaere avhengig av
mange faktorer, bl.a.:

- substratkonsentrasjonene
- diffusjonshastighetene
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- mikroorganismenes aktivitet
- biofilmens struktur og tykkelse

Partikulert materiale (bade organisk
og uorganisk) pavirker biofilmen, men
forelgpig er det begrenset med kunn-
skaper om hvilke mekanismer som do-
minerer.

4. Nitrifisering
Ved biologisk nitrifisering omdannes
ammonium til nitrat av de autotrofe
bakteriegruppene Nitrosomonas og Ni-
trobacter. Forenklet kan prosessen be-
skrives med fglgende ligning:
NH,*+2,00,-->NO; +2H"+ H,0
1)

Nitfifisering i biofilmreaktorer pa-
virkes av en rekke faktorer. De viktig-
ste vil bli kort omtalt.

4.1 Effekt av organisk stoff, ammoni-
um og oksygen

Nitrifisering i biofilmreaktorer er av-
hengig av konkurransen mellom hete-
rotrofe og autotrofe bakterier, og av
tilgjengeligheten av ammonium og ok-
sygen. Veksten av heterotrofe bakterier
pavirkes av tilgangen pa organisk stoff,
dermed virker alle de ovennevnte fak-
torene inn pé hverandre.

Oksygen vil vaere begrensende sub-
strat for nitrifisering nar forholdet mel-
lom konsentrasjonene av O, (mg/l) og
NH,-N (mg/l) er midre enn ca. 3,2 (Sz-
werinski et al., 1986). I praksis vil dette
si at oksygen alltid er begrensende sub-
strat ndr vi har mer enn 2-3 mg NH,-N/I
i reaktoren.

Omsetning av organisk stoff forbru-
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Figur 3. Nitrifiseringshastighet i en biofilmreaktor ved 15 °C, som funksjon av
BOD-belastning og oksygenkonsentrasjon (Hem et al., 1994)
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ker ogsé oksygen. Vanligvis ligger de
heterotrofe bakteriene utenpa de nitrifi-
serende (autotrofe) bakteriene. Dermed
stopper nitrifiseringen ved hgy orga-

nisk belastning, fordi det ikke kommer’

noe oksygen fram til de nitrifiserende
bakteriene. Hvor hgy organisk belast-
ning biofilmen téler fgr nitrifiseringen
stopper, er avhengig av oksygenkon-
sentrasjonen i reaktoren. Et eksempel
pa dette er vist i figur 3, hvor nitrifise-
ringshastigheten ved 15°C er vist som
funksjon av oksygenkonsentrasjonen i
reaktoren og BOD-belastninger fra 0 til
7 g BOD,/m’d.

Forsgk med bade KMT-reaktoren
(Rustenetal., 1994) og Biostyr-proses-
sen (Nordeidet, 1993) har vist at nitrifi-
seringshastigheten gkte lineert med
gkende oksygenkonsentrasjon. Dette er
som forventet for en dobbeltlags bio-
film (heterotrof over autotrof) (Siegrist
and Gujer, 1987) og det viser at man i
biofilmprosesser kan styre nitrifika-
sjonshastigheten ved 4 endre oksygen-
innholdet i reaktorene.

4.2 Effekt av pH og alkalitet
Optimalt pH-omrade for nitrifisering er
i det alkaliske omradet, fra pH = 7,0 til
9,0. Ved hgy pH og hgy ammonium-
konsentrasjon kan nitrifiseringen fra
NO, til NO, bli inhibert av NH,-gass.
Med kommunalt avlgpsvann er dette
bare aktuelt dersom man har kjemisk
forfelling i det hgye pH-omradet (pH >
8.,5).

Som man kan se av ligning (1) i pkt.
4, forbrukes alkalitet ved nitrifisering,
tilsvarende 0,14 mekv/mg NH,-N. Det
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vanligste problemet er derfor at nitrifi-
seringsprosessen blir inhibert av for lav
alkalitet. I biofilmprosesser kan pH-
verdien inne i biofilmen bli betydelig
lavere enn den pH-verdien som méles i
vannfasen. For & unngéd for lav pH-
verdi inne i biofilmen ma man derfor ha
tilstrekkelig hgy alkalitet (bufferkapa-
sitet) i vannfasen. Kritisk alkalitet vil
avhenge av mange faktorer, bl.a. biofil-
mens tykkelse og struktur. For & veare
pa den sikre siden er det vanlig 4 sette et
krav til alkalitet pa minst 1,5 mekv/l.
Forsgk i Norge (se figur 4) har vist at
1,5 mekv/l er en riktig grenseverdi for
en relativt tykk biofilm, men at en alka-
litet p& 0,7-0,8 mekv/1 var tilstrekkelig
til & opprettholde maksimal nitrifise-
ringshastighet i en reaktor med tynn
biofilm og liten heterotrof aktivitet.

4.3 Temperatureffekt
Nitrifiseringsprosessen er svart tem-
peraturavhengig. Den virkelige tempe-
ratureffekten (invirkningen pa bakte-
rienes maksimale veksthastighet, imax)
blir imidlertid maskert i biofilmproses-
ser, fordi den observerte nitrifiserings-
hastigheten ogsa blir regulert av diffu-
sjon og tilgjengelig oksygen. Fordi
metningskonsentrasjonen for oksygen
gker nar temperaturen synker, og diffu-
sjonen pavirkes relativt lite, er biofilm-
prosesser tilsynelatende mindre tempe-
raturfglsomme enn aktivslamprosesser.
Ved hjelp av enkle modeller kan man
ut fra mélinger av nitrifiseringshastig-
heter ved forskjellige temperaturer be-
regne hastighetskonstanter. Disse mo-
dellene kompenserer for endringer i
substratkonsentrasjoner (f.eks. oksy-

51



1.4

R3

1.21
6.7

6.6

R2 o---0

0.6 8.0-8.9mg O /L
11.2-11.5°C

0.5-1.7 g SCOD/md
R3 e—e
8.5-9.0mg O /L
0.2 11.1-11.4°C

0-0.5 g SCOD/mad

0.4

Nitrification rate, g NH,-N/md

7.4
7.3 7.4 R2
© Q
R
75
/73
/ 0
/
d/
70

0 T

T T T T T T T T T
0.0 02 04 06 08 1.0 12 14 16 18 2.0 2.2
Alkalinity, meg/L

Figur 4. Nitrifiseringshastighet som funksjon av alkalitet. Viser reaktor 2 og 3 i
et anlegg med 3 aerobe reaktorer i serie. Tallene ved datapunktene angir pH i

vannfasen (Rusten et al., 1995a)

gen) ved de forskjellige temperaturene,
slik at man kan bruke hastighetskon-
stantene til 4 beregne den virkelige tem-
peratureffekten pa bakteriene. Med
KMT-reaktorene har vi funneten virke-
lig temperaturkoeffisient pd 6 = 1,09
(fym = Ty 8 ™). Dette er det
samme som for nitrifisering med aktiv-
slamanlegg (Rusten et al., 1995a).

4.4 Effekt av suspendert stoff

Flere eksperimentelle undersgkelser har
vist at suspendert stoff (SS) reduserer
nitrifiseringshastigheten i biofilmer
(Boller and Gujer, 1990; Anderson et
al., 1993). Det har ogsa blitt vist at
partikulert organisk materiale reduse-
rer nitrifiseringsaktiviteten like mye som
Igst organisk materiale (Figueroa and
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Silverstein, 1992). Dermed vil det veere
fordelaktig med forsedimentering eller
forfelling for & oppné best mulig for-
hold for nitrifisering. Ved forfelling
bgr man bruke fellingskjemikalier som
forbruker lite alkalitet og som slipper
gjennom nok PO,-P til & tilfredsstille
fosforbehovet til bakteriene i biofilm-
reaktoren.

I flere av de tidligere beskrevne bio-
filmreaktorene er hgyt SS-innhold ogsé
uheldig fordi det fgrer til hyppig tilba-
kespyling av barematerialet og i verste
fall til tilstopping av filterdysene.

4.5 Nitrifiseringshastigheter

Som det fremgér av tidligere punkter er
det ikke mulig & angi generelle dimen-
sjonerende nitrifiseringshastigheter for
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de forskjellige biofilmreaktorene, fordi
mange faktorer som varierer fra tilfelle
til tilfelle vil veere avgjgrende.

Asgy et al. (1993) har sammenstilt
maksimale nitrifiseringshastigheter i
biofilmreaktorer. De maksimale spesi-
fikke nitrifiseringshastighetene varier-
te fra0,4ti12,9 g NH,-N/m’d ved 10 °C.
Dersom man er ukjent med en biofilm-
prosess og kun er ute etter riktig stgrrel-
sesorden, vil en god tommelfingerregel
vare 4 ta utgangspunkt i en maksimal
nitrifiseringshastighet pa 1 gNH -N/m?d.

5. Denitrifisering

Ved biologisk denitrifisering omdan-
nes nitrat til molekylar nitrogengass,
somunnslipper til atmosfeeren. Denitri-
fisering utfgres av heterotrofe bakteri-
er, som ved fravar av oksygen bruker
nitrat som elektronakseptor ved omset-
ning av organisk materiale.

Prosessen kalles anoksisk og krever
tilgang pa nedbrytbart organisk stoff
som karbon- og energikilde.

Med metanol som karbonkilde kan
prosessen forenklet beskrives med fgl-
gende ligning:
6NO, +5CH,0H-->3N, +5CO,
+7H,0+6 OH

De viktigste faktorene som pavirker
denitrifisering i biofilmreaktorer vil bli
kort omtalt.

5.1 Effekt av organisk stoff
(karbonkilde)

Tilgjengeligheten av organisk materia-
le er den faktoren som har stgrst betyd-
ning for denitrifiseringen. Lavmoleky-
leert organisk materiale (f.eks. metanol,
etanol, eddiksyre) gir de hgyeste reak-
sjonshastighetene. Ved bruk av avigps-
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vann eller hydrolysat (fra slamhydroly-
se) vil den kjemiske sammensetningen
av dette ha stor betydning. Avlgpsvann
med lite Igst COD og lite fettsyrer gir
svertlave hastigheter, mens hydrolysat
med relativt hgye konsentrasjoner av
fettsyrer har vist seg & kunne gi meget
hgye denitrifiseringshastigheter (Bar-
lindhaug, 1995).

P& grunn av den korte hydrauliske
oppholdstiden i biofilmreaktorer vil li-
te av det partikul@re organiske materi-
alet bli hydrolysert, og dermed vil det
ikke vere tilgjengelig som karbonkil-
de. En karbonkilde som i utgangspunk-
tet er pé lgst form (som kan diffundere
inn i biofilmen) er derfor mye viktigere
for biofilmprosessen enn for aktiv-
slamprosessen.

Hvor mye karbonkilde som trengs til
denitrifisering av en gitt mengde NO,-
N er avhengig av karbonkildens spesi-
fikke slamproduksjon og hvor mye av
karbonet som er biologisk nedbrytbart.
Ngdvendig karbon til nitrogen-forhold
(C/N-forhold) er en ngkkelparameter.
Dette forholdetkan f.eks. uttrykkes som
g COD/g NO,-N. Kommersielle kar-
bonkilder som metanol, etanol og ed-
diksyre klarer seg med relativt lave C/N-
forhold fordi de har relativt lav slam-
produksjon og er 100% nedbrytbare.
Typiske C/N-verdier villigge i omradet
4-6 g COD/g NO,-N. For komplekse
substrat, som avlgpsvann og hydroly-
sat, vil innhold av inert organisk mate-
riale og hgyere spesifikk slamproduk-
sjon fgre til ngdvendige C/N-verdier
fra 8 g COD/g NO,-N og oppover. I
biofilmanlegg med for-denitrifisering
og avlgpsvann som karbonkilde, er det
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Tabell 1. Karbonkildens betydning for maksimal denitrifiseringshastighet

ved 15°C i KMT-reaktorer

Karbonkilde Maksimal denitrifiserings- Referanse

hastishet, g NO,-N/m’d
Norsk avlgpsvann 0,7 Rusten et al. 1995b
Spansk avlgpsvann 1,0 Aranda and Alonso 1994
Metanol 2,0 Wien, 1996
Metanol 2,5 Rusten et al., 1994
Acetat 2,2 Rusten et al., 1995 b
Glykol 2,0 Wien, 1996
Etanol 4,0 Wien, 1996
Hydrolysat 5,0 Barlindhaug, 1995

ikke uvanlig at C/N-forhold helt opp i
15 g total COD/g NO,-N er ngdvendig
for & oppné god nitrogenfjerning.

Tabell 1 viser eksempler pd maksi-
male spesifikke denitrifiseringshastig-
heter oppnddd med forskjellige kar-
bonkilder. Fordi reaktortype, omrg-
ringsintensitet etc. kan ha stor betyd-
ning for resultatene har vi her bare tatt
med resultater fra forsgk med KMT-
reaktorer. Spansk avlgpsvann har hgy-
ere andel lgst organisk materiale enn

norsk avlgpsvann, og dette resulterte i
hgyere denitrifiseringshastigheter. El-
lers er det verdt A merke seg at etanol gir
hgyere denitrifiseringshastigheter enn
metanol og acetat, og at hydrolysert
slamvann dosert i rikelige mengder
(hgyt C/N-forhold) kan gi sveart hgye
denitrifiseringshastigheter.

5.2 Effekt av oksygen
Oksygen er uheldig for denitrifiserings-
prosessen, fordi bakteriene foretrekker

Ia,N0,.0,

gN/m?«d
1.4

12 .
1

0.8 .

0.6 .

0.4

0.2

]

0 0.5 1

2 25 (mgo,/1)%

Figur 5. Oksygenkonsentrasjonens innvirkning pd denitrifseringshastigheten i
en bioflm som er fullt penetrert av nitrat (Hagedorn-Olsen et al., 1994)
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Figur 6. Denitrifiseringshastighetens avhengighet av pH-verdien i vannfasen

(Rusten, 1982)

oksygen istedenfor nitrat som elektron-
akseptor nar oksygen er tilstede, og
fordi oksygen forbruker organisk mate-
riale som kunne ha blitt brukt til denitri-
fisering.

Ien biofilmprosess kan man ha anok-
siske forhold og denitrifisering inne i
biofilmen, selv om man har oksygen i
vannfasen og i de ytre delene av biofil-
men. Tilstedevaerelse av oksygeni vann-
fasen vil imidlertid fgre til redusert deni-
trifiseringshastighet, som vist i figur 5.
Med 1 mg O,/1i vannfasen ble denitri-
fiseringshastigheten reduserttil ca. 50%
av maksimal hastighet (Hagedorn-Ol-
sen et al.,1994).

VANN-1-96

5.3 Temperatureffekt

Denitrifiseringsprosessen har samme
temperaturavhengighet som aerobe,
heterotrofe prosesser. Den er mindre
temperaturfglsom enn nitrifiserende
prosesser. Forsgk med diverse biofilm-
prosesser har resultert i temperaturko-
effisienter pa 6 = 1,06 (Tpn2 = Tonrs *
0T2T) med avlgpsvann som karbon-
kilde (Rusten, 1982) og 6 = 1,07 med
metanol som karbonkilde (Murphy et
al., 1977, Harremées and Riemer, 1977).

5.4 Effekt av pH og alkalitet
Denitrifiseringshastighetens avhengig-
het av pH-verdien i vannfasen er vist i
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Figur 7. Eksempler pd prosesskombinasjoner for nitrogenfjerning med KMT-

reaktorer.

C= ekstern karbonkilde, DN=denitrifisering, N=nitrifisering (Rusten, 1994).
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figur 6 for en dykket biorotor (Rusten,
1982). Denitrifiseringsprosessen pro-
duserer alkalitet tilsvarende 0,07 mekv/
mg NO,-N. Dette betyr at pH-verdien
inne i biofilmen kan vare betydelig
hgyere enn i vannfasen, avhengig av
hvor tykk biofilmen er. Den hgye pH-
verdien kan fgre til utfelling av fosfat i
bunnen av biofilmen (Arvin and Kris-
tensen,1979).

6. Prosesskombinasjoner
For a fjerne nitrogen i et renseanlegg
ma bade nitrifisering og denitrifisering
finne sted. Disse to prosessene kan kom-
bineres pa mange forskjellige mater.
Figur 7 viser eksempler p& noen aktuel-
le prosesskombinasjoner ved bruk av
KMT-reaktorer. Fordenitrifisering (pro-
sess aog b) forutsetter at man klarer seg
med lav renseeffekt (f.eks. 50-70% N-
fjerning), eller at man haretavlgpsvann
med et gunstig C/N-forhold, hvor en
stor del av det organiske materialetiav-
lgpsvannet er opplgst og lett biologisk
nedbrytbart. Forsedimentering gker
fleksibiliteten fordi man har muligheter
til forfelling i perioder med hgy orga-
nisk belastning, og til hydrolyse av det
mekaniske slammet for & gke andelen
av opplgst, lett biologisk nedbrytbart
materiale.

Kombinert for- og etterdenitrifisering
(prosess c og d) er ofte den beste lgsnin-
gen ved rensing av typisk norsk avlgps-
vann. Driftskostnadene kan holdes pa et
akseptabelt niva ved at den lettest ned-
brytbare delen av avlgpsvannets orga-
niske materiale utnyttes i fordenitrifise-
ringen, samtidig som etterdenitrifiserin-
gen med tilsetting av ekstern karbonkil-
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dessikrer hgyerenseeffekter for nitrogen.

Etterdenitrifisering med forfelt av-
Ippsvann (prosess e) er den mest kom-
pakte prosessen. Denne er aktuell der-
som man har liten plass, men driftsut-
giftene vil bli stgrre enn for de andre
prosessene.
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