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UKLANJANJE AZOTNIH JEDINJENJA 1Z OTPADNIH VODA U DISPERZNIM
SISTEMIMA

REZIME

U ovom radu ispitivana je moguénost primene reaktora sa fontansko-fluidizovanim slojem i
centralnom cevi za proces uklanjanja azota iz otpadne vode.

U cilju primene fontansko-fluidizovanog sloja sa centralnom cevi u procesu uklanjanja azota
iz otpadne vode, analiziran je uticaj fluido-mehanickih parametara sistema na zapreminski
koeficijent prenosa mase. Istrazivanja su izvodena u 2D polukoloni ukupne visine 1000 mm,
popre¢nog preseka centralne cevi 50x50 mm i anulusa 50x140 mm. Ispitivan je uticaj
protoka te¢nosti u intervalu 3,5 — 4,5 m3/h, protoka gasa od 300 — 800 L/h, pre¢nika
staklenih sferi¢nih cestica 3,4,5 | 6 mm, kao i cirkulacije Cestica kroz centralnu cev na
zapreminski koeficijent prenosa mase kiseonika, k;a. Rezultati ispitivanja su pokazali da
cirkulacija Cestica kroz centralnu cev, doprinosi povecanju k;a, kao i povecanje precnika
Cestica i ukupnih protoka vazduha i vode. Rezultati ispitivanja su pokazali da cirkulacija
Cestica kroz centralnu cev, doprinosi povecanju k;a, kao i povecanje precnika Cestica i
ukupnih protoka vazduha i vode.

U 2D polukoloni sa centralnom cevi ispitivan je i uticaj protoka teCnosti na rast
mikroorganizama i formiranje biofilma na plasti¢nim sferi¢énim nosa¢ima, odnosno efikasnost
uklanjanja azota iz sinteticke otpadne vode pri datim fluido-mehani¢kim uslovima u sistemu.
Ulazni protok te¢nosti kroz mlaz je varirao od 1,0 do 1,8 m3/h, dok je ulazni protok te¢nosti
kroz anulus i protok vazduha odrzavan konstantnim na 0,6 m3/h i oko 200 L/h respektivno.

Rezultati istrazivanja su pokazali da sistem sa fontansko-fluidizovanim slojem i centralnom
cevi moze biti primenjen za proces uklanjanja azota iz otpadne vode, uz dostizanje visoke
efikasnosti. Sprovedena eksperimentalna istrazivanja su pokazala i da je hidrodinamika
sistema jedan od klju¢nih parametara u kontroli mikrobioloskog procesa u tretmanu otpadnih
voda.

Kljucne reci: trofazni sistem, fontansko-fluidizovani sloj, zapreminski koeficijent prenosa
mase, cirkulacija Cestica, biofilm, nitrifikacija, parcijalna nitrifikacija, otpadna voda.

Naucna oblast: Tehnologija pre¢iS¢avanja otpadnih voda
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REMOVAL OF NITROGEN COMPOUNDS FROM WASTEWATER IN DISPERSED
SYSTEMS

SUMMARY

In this work the possibility of using spout-fluid bed with a draft tube for removal of nitrogen
compounds from wastewater was analyzed.

In order to apply a spout-fluid bed reactor with a draft tube for removal of nitrogen
compounds from wastewater, the influence of fluid-mechanical parameters on volumetric
mass transfer coefficient was analyzed. Experiments were carried out in a 1000 mm high 2D
semi-column with a draft tube. The draft tube had a cross section of 50x50 mm?2and the
annular region of the reactor had a cross section of 50x140 mm?. The work described in this
paper reports the influence of several fluid-mechanical parameters including liquid and gas
flow rates, particle diameters and particle circulation on volumetric mass transfer coefficient,
k,a. The liquid flow ranged from 3,5- 4,5 m3/h and gas flow ranged from 300 to 800 L/h.
The particles used were glass spheres with diameters of 3,4,5 and 6 mm. The experimental
results have shown that particle circulation through the draft tube contributes to k;a increase
as well as the increase in the particle diameter, the gas and liquid flow rates.

The influence of liquid flow through a draft tube on microorganisms growth and biofilm
formation on plastic carriers in a 2D semi-column was analyzed. The liquid inlet spout flow
was varied from 1,0 to 1,8 m3/h, while the annulus inlet flow and air flow had constant
values of 0,6 m3/h and 200 L/h respectively.

Experimental results showed that spout-fluid bed with a draft tube can be used for efficient
removal of ammonium from wastewater. Also, results showed that hydrodynamic of the
system is one of the main parameter to control biological wastewater treatment.

Keywords: three-phase system, spout-fluid bed, volumetric mass transfer coefficient, particle
circulation, biofilm, nitrification, partial nitrification, wastewater treatment.

Scientific field: Technology of wastewater treatment
Field of Academic Expertise: Environmental Engineering
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1. OTPADNA VODA

Voda koja je prosla kroz neki upotrebni ciklus, koji je uzrokovao promene njenih fizickih,
hemijskih i1 bioloskih karakateristika i ucinio je Stetnom po ljudsko zdravlje ili zivotnu
sredinu, naziva se otpadna voda. Nakon tako izazvane promene, ona moze da sadrzi patogene
mikroorganizme, nutrijente koji stimuliSu rast akvati¢nih biljaka, toksi¢na jedinjenja ili
jedinjenja koja potencijalno mogu biti mutagena ili kancerogena, kao i niz drugih zagadujuéih
materija. U zavisnosti gde nastaje, ona moze biti sanitarna, industrijska ili komunalna otpadna
voda.

Ranijih godina, pod otpadnom vodom se podrazumevala samo ona koja nastaje u
domacinistvima i stambenim objektima, da bi razvojem industrije, a pre svega hemijske,
prehrambene i industrije metalskog kompleksa, rasla i potreba za tretmanom industrijskih
otpadnih voda.

Konvencionalni postupak za tretman otpadnih voda, sve do kasnih 80-tih godina XX veka se
sastojao samo od osnovne primarne i sekundarne obrade, to ukljucuje resetke, peskolov,
primarni taloZnik, aeracioni bazen sa aktivnim muljem i sekundarni taloznik (Povrenovic¢ i
Knezevié, 2013). Moze se re¢i da konvencionalni postupak predstavlja osnovu svih ostalih
varijanti sistema za preciS¢avanje otpadnih voda.

Da bi se bilo koja otpadna voda mogla tretirati na dovoljno efikasan naéin, neophodno je
poznavati sastav i koli¢inu komponenata koje se u njoj nalaze. Stoga su istraZivanja u oblasti
karakterizacije otpadnih voda postala sve znacajnija, razvijene su nove tehnike za detekciju
Sto manjih vrednosti koncentracija konstituenata kao i1 analize specifiénih zagadujucih
materija i njihovog potencijalnog efekta na zdravlje ljudi i Zivotnu sredinu. Veliki napredak u
analitickoj tehnici doprineo je razvoju mnogih sofisticiranijih instrumenata, pa zahvaljujuci
tome komponente otpadne vode mogu da se detektuju i u mikrogramima po litru (ug/L), a u
nekim sluc¢ajevima ¢ak i u nanogramima po litru (ng/L). Razvojem analitickih metoda
omoguceno je pracenje ponaSanja konstituenata u otpadnoj vodi i1 njihov uticaj na
performanse sistema 1 kvalitet efluenta. Medutim, tehnologije preciS¢avanja otpadnih voda,
odnosno uklanjanje prisutnih zagadujuc¢ih materija nije u koraku sa povecanom efikasnoséu
njihove detekcije. Neki polutanti, koji mogu biti detektovani i u veoma niskim
koncentracijama, na Zalost, ne mogu biti uklonjeni pomocu trenutno dostupnih tehnologija na
ekonomski opravdan nacin.

Otpadna voda nakon preciS¢avanja uglavnom se ispusta u recipijente. Osnovno pitanje je koji
nivoi preciS¢avanja moraju biti dostignuti kako bi se izbegle negativne posledice po ljudsko
zdravlje i zivotnu sredinu? Ovo se propisuje posebnim pravilnicima i zakonskim aktima na
drzavnom nivou, uz postovanje i odredenih medunarodno usvojenih normi.

Zagadujuce materije u otpadnim vodama mogu biti klasifikovane na vise razli¢itih nacina. Na
primer, one mogu biti klasifikovane prema njihovim fizickim karakteristikama (rastvorene ili
nerastvorene), prema hemijskim (organske ili neorganske), prema moguénosti njihove izmene
dejstvom mikroorganizama (biorazgradive ili bionerazgradive), prema njihovom poreklu
(bioloske ili antropogene), prema njihovom delovanju (toksi¢ne ili netoksi¢ne) itd.



Ocigledno je da ove podele nisu striktne jer dolazi do njihovog preklapanja posto u otpadnoj
vodi moZe postojati rastvoren, biorazgradiv organski materijal kao i nerastvorni biorazgradiv
organski materijal i tome sli¢no. Bez obzira kakvo se zagadenje nalazilo u otpadnoj vodi
posao inZenjera za precis¢avanje otpadnih voda je da projektuje proces kojim ¢e se ukloniti
svo zagadenje iz otpadne vode na efikasan i ekonomican nacin.

Tretman otpadnih voda moze biti fizicki, hemijski i bioloski. Fizicki tretman, kako samo ime
kaze, se zasniva na zakonima fizike, poput operacije sedimentacije. Hemijski tretman je
tretman u kom se striktno odigravaju hemijske reakcije, kao S§to je proces hemijske
precipitacije, dok se u bioloskom tretmanu koriste zivi mikroorganizmi za uklanjanje ili
transformaciju polutanata pomocu enzimski katalizovanih hemijskh reakcija.

U cilju dostizanja odgovarajuéih nivoa pre¢is§¢avanja ovi procesi i operacije se koriste zajedno
formirajuci preliminarni, primarni, sekundarni, tercijarni i kvaternerni tretman otpadnih voda.

U preliminarnom tretmanu iz otpadne vode se uklanjanju krupni i grubi predmeti koji mogu
da oStete opremu. Primarnim tretmanom se pomoc¢u mehanickih i operacija prenosa mase
uklanjaju materije koje se mogu procediti, flotirati, oksidovati i istaloziti. U sekundarnom
tretmanu se koriste pre svega bioloski procesi za uklanjanje organskih materija.Tercijarni
tretman se koristi radi uklanjanja nutrijenata azota i fosfora, bioloskim ili hemijskim
procesima. Kvaternerni tretman obuhvata procese i operacije za uklanjanje preostalog
zagadenja kao i dezinfekciju vode.

Vazni faktori koji utiCu na odabir procesa i na¢in njegovog izvodenja zavise od karakteristika
postrojenja za preciS¢avanje otpadnih voda kao i pouzdanosti u dostizanju zahtevanih propisa.
Promene koncentracije organskih materija, nutrijenata i drugih zagadujuc¢ih materija u
influentu, uticu na promenu kvaliteta efluenta postrojenja za tretman otpadnih voda. Zbog
ovakvih promena potrebno je da se projektuje takvo postrojenje koje ¢e odrzavati
koncentracije materija u efluentu na vrednostima koje zadovoljavaju propise.



2. BIOLOSKI TRETMAN OTPADNIH VODA

U otpadnim vodama se pored rastvorenih i partikulativnih zagadujuc¢ih materija nalazi veliki
broj razli¢itih vrsta mikroorganizama. MeSovita populacija mikroorganizama tokom svoje
zivotne aktivnosti, rasta i razmnozavanja koristi znatan deo organskih i manji deo neorganskih
materija iz otpadne vode. Oni biorazgradive materije transformiSu i prevode u ugljen-dioksid
ili gasoviti azot, vodu i gradivne materije za novostvorenu biomasu i na taj nacin vrSe njihovo
uklanjanje iz vode. Na ovoj moguénosti mikroorganizama se zasniva bioloski proces

precis¢avanja otpadnih voda ¢iji je zadatak da optimizuje parametre procesa i obezbedi
potrebne uslove za aktivnost aktera prec¢is¢avanja.

Bioloski proces preciS¢avanja otpadnih voda se odlikuje nizom prednosti nad hemijskim
tretmanom, trosi se manja koli¢ina hemikalija, redukuje se koli¢ina nastalog mulja 1 manje se
trosi energije. Uklanjanje odredenih zagaduju¢ih komponenata iz otpadne vode je moguce
ostvariti samo dejstvom odredene mikrobioloske vrste, odnosno cilj bioloSkog tretmana moze
biti dostignut jedino prisustvom specifi¢nih mikrobioloskih vrsta.

Prilikom projektovanja biohemijskog procesa precis¢avanja otpadnih voda, inZenjeri Koriste
prirodne cikluse koji se u bioprocesu izvrSavaju za mnogo kra¢e vreme nego Sto bi bilo
potrebno da se oni izvrSe u prirodi i to uglanom sa negativnim posledicama po Zivotnu
sredinu. Dva glavna ciklusa koja se koriste u biohemijskom tretmanu su ciklus ugljenika i
ciklus azota. Zapravo vecina biohemijskih procesa koristi samo polovinu ciklusa ugljenika, u
koju spada oksidacija organskog ugljenika do ugljen dioksida. Druga polovina ciklusa
ugljenika se koristi u biohemijskim procesima koji se zasnivaju na upotrebi algi i biljaka koje
vezuju ugljen dioksid a oslobadaju kiseonik, medutim ovi procesi nisu mnogo rasprostranjeni
(Gradi i dr., 1999). Ciklus azota se skoro ceo koristi u biohemijskom tretmanu, a Sematski je
prikazan na slici 2.1. Jedini korak u ciklusu azota koji se ne primenjuje u biohemijskim
reakcijama je fiksacija azota u kojem se gasoviti azot konvertuje u oblik koji moze biti
upotrebljen od strane biljaka, zZivotinja i mikroorganizama.

organski
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O

Slika 2.1. Ciklus azota u prirodi



U biohemijskom procesu preciS¢avanja se prate Cetiri kategorije polutanata u otpadnoj vodi:
rastvorene organske materije, nerastvorene (partikulativne) organske materije, rastvorene
neorganske materije i nerastvorene neorganske materije. Veéina zagaduju¢ih materija u
otpadnoj vodi ¢ine organske materije, dok je najvaznija zagadujuca neorganska komponenta
azot u obliku amonijaka. Bakterije jedino mogu da koriste i degradiraju ratvorenu organsku
materiju male molekulske mase. Sve ostale organske materije moraju biti podvrgnute
ekstracelularnim enzimima pomocu kojih se oslobadaju komponente malih molekulskih masa
koje mogu biti transportovane preko ¢elijske membrane. U sanitarnim otpadnim vodama, azot
se nalazi u obliku amonijaka (NH;) i organskog azota, dok industrijske otpadne vode mogu da
sadrze i nitrate (NO3). Organski azot se nalazi u obliku amino grupa (NH;) iz kojih se
amonifikacijom oslobada u obliku amonijaka. Oblik azota koji bakterije mogu da
inkorporiraju tokom rasta je amonijak. Mikrobioloski proces razlaganja partikulativnih
materija i organskih jedinjenja visokih molekulskih masa se naziva hidroliza. Reakcije
hidrolize imaju dve glavne uloge u biohemijskim reaktorima za tretman otpadnih voda. Prvo,
ove reakcije su odgovorne za rastvaranje celijskih komponenata koje nastaju kao rezultat
odumiranja (raspadanja i lize) celija. Druga uloga reakcija hidrolize je u rastvaranju
partikulativnog materijala koji se nalazi u otpadnoj vodi. Reakcija hidrolize je klju¢na u
dostizanju zeljenog stepena biohemijskog preciS¢avanja.

Zbir osnovnih deSavanja u aerobnom bioreaktoru koji prima rastvoreni supstrat (Sg;) se moze
prikazati Sematski na slici 2.2. Bakterija koristi supstrat i raste, stvarajuci nove ¢elije. Tokom
upotrebe supstrata javljaju se i mikrobioloSki produkti (S,,,). Pored rasta i razmnoZzavanja
bakterija u svakom bioreaktoru se deSava i proces odumiranja ¢elija iz koga se oslobada u
medijum i rastvoreni (Ss;) i partikulativni supstrat (S,;). Takode odumiranjem bakterija
nastaju i Celijski ostaci (Xp) koji se zbog veoma spore razgradnje smatraju bionerazgradivim u
biohemijskim procesima. Partikulativni ¢elijski fragmenti (S,,) podlezu hidrolizi doprinoseci
povecanju koncentracije rastvorenog supstrata (Ss;) koji moze biti koriS¢en od strane
mikroorganizama. Prikazani koncept deSavanja u bioreaktoru sadrzi osnovne elemente
potrebne za modelovanje bioloskog procesa koji je u realnosti mnogo kompleksniji 1 zahteva
mnogo komplikovaniji koncept od prikazanog (Gradi i dr., 1999).
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Slika 2.2. Elementarni koncept desavanja u aeracionom bioreaktoru

Organizmi se mogu podeliti u tri osnovne grupe: ar¢ea (Archaea), bakterije i eukarije
(Eucarya). Arcee i bakterije su mikroskopski i prokariotski organizmi (ne poseduju nuklearnu
membranu), dok su eukarije organizmi koji sadrze ¢elijsku membranu i mogu da variraju u
veli¢ini od mikroskopske (protozoe) do makroskopske veli¢ine (Zivotinje).

Sa inzenjerske taCke glediSta najvazniju ulogu imaju bakterije. Bakterija je jednocelijski
prokariotski organizam (slika 2.3). Unutrasnjost ¢elije je ispunjena sa koloidnom suspenzijom
proteina, ugljenih hidrata i ostalih kompleksnih organskih jedinjenja, koja se naziva
citoplazma. Citoplazmati¢ni deo sadrzi ribonukleinsku kiselinu (RNA), ¢ija je glavna uloga u
sintezi proteina. Pored RNA u citoplazmi se nalazi i dezoksiribonukleinska Kiselina (DNA)
koja sadrzi sve informacije neophodne za reprodukciju svih Celijskih komponenata.
Uglavnom se razmnozavaju binarnom deobom. Kljucne ¢elijske komponente su DNK i RNK
ribozomi od kojih zavisi sposobnost mikroorganizama u procesu pre¢is¢avanja otpadnih voda.



Citoplazma

Kapsula - 4
Celijski zid 8

Membrana #
citoplazme S\

Ribozomi

Flagela

Slika 2.3. Grada prokariotske Celije
(micro.magnet.fsu.edu)

Prokariote se sastoje od 80% vode i 20% suve materije, od toga 90% suve materije je
organsko, a 10% neorgansko. Veli¢ina pojedinac¢ne bakterije se kre¢e u opsegu 0,5 — 1,0 um.
Empirijska opste prihvacena formula za organsku frakciju ¢elije je CsH,0,N. Relativni odnos
elemenata prikazanih u formuli zavisi od tipa mikroorganizma, supstrata koji se koristi za
energiju i ostalih dostupnih nutrijenata potrebnih za rast.

Mikroorganizmi da bi nastavili reprodukciju i da bi pravilno funkcionisali moraju da imaju
izvor energije, ugljenik za sintezu novog Celijskog materijala i neorganske elemente
(nutrijente), kao Sto su azot, fosfor, sumpor, kalijum, kalcijum i magnezijum. Prokariote
zahtevaju 1 metalne jone u tragovima ili mikronutrijente kao Sto su cink, mangan, bakar,
molibden, gvozde i1 kobalt. Ovi neophodni elementi za ¢eliju moraju biti dostupni u okruzenju
i svaki nedostatak ovih supstanci ¢e limitirati ili ¢ak zaustaviti njihov rast.

Kao i svi organizmi, bakterije dobijaju energiju oksidacijom hemijskih jedinjenja, tokom koje
nastaju elektroni. Oksido-redukujuce reakcije ukljuuju prenos elektrona od elektron donora
do elektron akceptora. Elektron donor se u reakcijama oksiduje, a elektron akceptor redukuje.
U zavisnosti od mikroorganizma donori i akceptori elektrona mogu biti i organske i
neorganske materije. Donorom elektrona se smatra energetski supstrat ili ,hrana‘“
mikroorganizmima, odnosno jedinjenje koje sadrzi ugljenik u redukuju¢em stanju (organska
jedinjenja) ili neke druge elemente u redukuju¢em stanju (redukujuca neorganska jedinjenja,
poput amonijaka, vodonika ili sulfida). Na Zemlji postoji nebrojano mnogo elektron donora
za mikroorganizme. Suprotno tome, postoji samo nekoliko akceptora elektrona, kiseonik,
nitrati, nitriti, gvozde (III), sulfati 1 ugljen dioksid.



Dostupna energija iz supstrata zavisi od oksidacionog stanja u kom se nalazi, §to ukazuje na
koli¢inu dostupnih elektrona koji nastaju oksidacijom tog supstrata. Visoko redukujuca
jedinjenja sadrze vise elektrona i imaju vecu standardnu slobodnu energiju od visoko
oksidovanih jedinjenja, bez obzira da li su organskog ili neorganskog tipa.

Metabolizam bakterija predstavlja sumu svih hemijskih procesa unutar éelija. On se moze
podeliti na katabolizam koji ukljucuje sve oksidacione procese za dobijanje energije |
anabolizam koji ukljuuje sve procese koji su ukljuéeni u sintezu novih ¢elijskih
komponenata iz izvora ugljenika. Celije energiju potrebnu za rast i odrzavanje Zivota mogu da
dobijaju oksidacijom hemijskih jedinjenja (hemotrofi) ili preko fotonsinteze (fototrofi). U
katabolizmu hemotrofi mogu da oksiduju organsku materiju (hemoorganotrofi) ili neorgansku
materiju (hemolitotrofi). U oba slucaja oslobodena energija se ¢uva prenosenjem elektrona
preko nosioca elektrona poput NADH i formiranjem visoko energetskih fosfatnih veza poput
ATP. Elektroni i visoko energetske formirane veze mogu dalje biti transportovani do drugih
delova ¢elije gde su potrebni za sintezu, odrzavanje ili kretanje celije.

Postoje dva osnovna tipa anabolizma, heterotrofni i autotrofni. Kod heterotrofnog anabolizma
organska jedinjenja koja sadrze dva ili viSe ugljenikovih atoma predstavljaju glavni izvor
ugljenika. Kod autotrofnog, neorganski ugljenik se Kkoristi kao jedini i osnovni izvor
ugljenika. Za stvaranje Celijskih komponenata iz organskog jedinjenja potrebno je manje
energije nego za sintezu celijskih komponenata iz neorganskog ugljenika. Konverzija
neorganskog ugljenika, ugljen dioksida u ¢elijski ugljenik se odvija reduktivnim procesima
koji zahtevaju dodatni unos energije. Zbog toga autotrofi troSe viSe energije za sintezu
¢elijskih komponenata od heterotrofa, $to za posledicu ima manji prinos ¢elijske mase 1 sporiji
rast.

Kada mikroorganizmi koriste supstrat- elektron donor za sintezu, deo njegovih elektrona f, se
odmah transportuje do elektron akceptora za stvaranje energije potrebne za konverziju druge
frakcije elektrona f; unutar mikrobioloske ¢elije (slika 2.4). Suma udela elektrona f, i f; je 1.
Celije takode odumiru, zbog uobitajenog procesa odrzavanja ili prisustva predatora zbog ¢ega
se deo elektrona iz frakcije f; transportuje do akceptora elektrona za stvaranje dodatne
energije a drugi deo elektrona ostaje u neaktivnim ¢elijskim ostacima.
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Slika 2.4. Upotreba donora elektrona za stvaranje energije i sintezu
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Stehiometrijske jednacine se uglavnom piSu u molarnim jedinicama, ali ih je za biohemijske
procese pogodnije pisati u masenim jedinicama. Medutim, zbog toga $to mikroorganizmi
dobijaju energiju iz oksido-redukcionih jednacina u kojima se elektroni prevode od elektron
donora do elektron akceptora, pogodnije je pisati jednac¢ine u COD jedinicama (hemijska
potreba za kiseonikom) koja predstavlja meru slobodnih elektrona za razlidite konstituente
koji podlezu promeni oksidacionog stanja. Za ovo je potrebno poznavati princip prevodenja
stehiometrijskih jednac¢ina u molarnim i masenim jedinicama u COD jedinice.

Reakcije mikrobioloskog rasta se sastoje iz dve komponente, jedne za sintezu i druge za
dobijanje energije. Molarna stehiometrijska jednac¢ina mikrobioloskog rasta se moze dobiti
objedinjavanjem tri tipa polureakcija: za Celijski materijal (R.), za elektron donor (Rp) i za
elektron akceptor (R4) (McCarty, 1975).

Ukupna stehiometrijska jednacina predstavlja sumu ovih polureakcija:

R=Rp—f."Ry—fs"R¢ (2.1)

Clan f, predstavlja udeo ekeltrona elektron donora koji se kupluju sa elektron akceptorom, tj.
deo elektrona elektron donora koji se koriste za energiju, a ¢lan f; udeo elektrona
elektrodonora koji se koriste za sintezu. Ovo znaci da svi elektroni koji poti¢u od donora
elektrona zavrSavaju u sintetizovanoj biomasi (f) ili u akceptoru elektrona (f;).

Pored tipa donora elektrona druga vazna karakteristika bakterija je tip akceptora elektrona. Tri
glavna tipa akceptora elektrona su kiseonik, kao najvazniji, neorganske komponente i
organske komponente. Ukoliko je kiseonik prisutan ili se uvodi u sistem u koli¢inama koje
nisu limitirajuce, onda se smatra da je sredina aerobna.



U aerobnoj sredini se postize visok rast biomase po jedinici uklonjene zagaduju¢e materije. U
anaerobnim sredinama krajnji akceptor elektrona su poput ugljen dioksida i sulfata. Pod
ovakvim uslovima osvtaruje se manje efikasan rast biomase. Ukoliko su nitrati ili nitriti
prisutni u sredini bez prisustva kiseonika i sluze kao krajnji akceptori elektrona onda se
ovakva sredina naziva anoksi. Rast mikroorganizama pod ovakvim uslovima je ve¢i od rasta
pod anaerobnim uslovima ali nije veéi od rasta u acrobnim uslovima kada je prisutan
kiseonik.

Prema prethodno navedenom biohemijski procesi se mogu podeliti na aerobne (u prisustvu
kiseonika) i anaerobne procese (bez prisustva kiseonika). Unutar ovih granica mogu se
odvijati procesi koji se vise ili manje priblizavaju navedenim grani¢nim uslovima. Razlika
ova dva osnovna procesa je u putevima bioloSke oksidacije organskih materija. U procesima
preciS€avanja aerobni procesi su daleko vise zastupljeni od anaerobnih procesa.

Aerobni postupci su pogodni za primenu kada je koncentracija biorazgradivog organskog
zagadenja u otpdnoj vodi u opsegu od 50 do 4000mg/Lu COD jedinicama. Za
je adsorpcija. Anaerobni tretmani se uglavnom koriste kao predtretman kod visokozagadenih
otpadnih voda u kojima se koncentracija biorazgradivog COD krece u opsegu od 4 000 do
50 000 mg/L.

Ukoliko je iz vode potrebno ukloniti zagadujuée materije Cija je koncentracija veca od

spaljivanje.

Biohemijski procesi se mogu podeliti i prema tipu reaktora u kojima se izvode, zbog toga Sto
geometrija reaktora veoma uti¢e na efikasnost biohemijske transformacije. Bioreaktori za
preciS¢avanje otpadnih voda mogu se svrstati u dve glavne kategorije u zavisnosti od na¢ina
rasta mikroorganizama u njima: reaktori sa suspendovanim rastom mikroorganizama i
reaktori sa mikroorganizmima imobilisanim na pogodnim nosac¢ima.

U procesu suspendovanog rasta, mikroorganizmi odgovorni za preci§¢avanje otpadne vode se
odrZavaju u suspendovanom stanju ogovaraju¢im metodama meSanja. Vecina procesa
suspendovanog rasta se odvija u aerobnim uslovima, odnosno u prisustvu kiseonika. NajceSce
koris¢en proces suspendovanog rasta je proces sa aktivnim muljem, koga Cine flokule u
kojima se pored zivih, aktivnih mikroorganizama, nalaze i odumrle Celije, kao i organske i

v o

neorganske materije (biorazgradive i bionerazgradive) iz otpadne vode koja se preciscava.

U reaktorima sa imobilisanom biomasom, kako sama re¢ kaze, mikroorganizmi u ovakvim
reaktorima rastu zakaceni za ¢vrstu povrsinu radije nego slobodni u suspenziji. PovrSina za
rast mikroorganizama moze biti fiksirana u prostoru, preko koje u tankim slojevina protice
otpadna voda (biofilteri), potom se moze rotirati 0ko ose krecucéi se kroz fluid (biodiskovi) ili
povrSine za rast mikroorganizama mogu biti u obliku sitnih Cestica koje se odrzavaju u
suspenziji pomocu protoka fluida (fluidizovani slojevi).



Uspesnost svakog tipa bioloSkog procesa zahteva poznavanje mikroorganizama koji u€estvuju
u procesu, specificnih reakcija koje oni obavljaju, faktora sredine koji uticu na njihove
karakteristike, njihove potrebe za nutrijentima i kineticke reakcije.

2.1. KINETIKA MIKROBIOLOSKOG RASTA

Karakteristike bioloskih procesa koji se koriste u tretmanu otpadnih voda zavise od dinamike
koriS¢enja supstrata i1 mikrobioloSkog rasta. Efikasan rad ovakvih sistema zahteva
razumevanje bioloskih reakcija koje se deSavaju I razumevanje osnovnih principa regulisanja
rasta mikroorganizama. Veoma je vazno poznavati sve faktore okruzenja koje uticu na
koli¢inu iskoriS¢enog supstrata i rast mikroorganizama.

Svaki mikrobioloski proces se odvija odredenom kinetikom, koja je odredena vrednostima
Cetiri kinetiCka parametra: maksimalna specifi¢na brzina mikrobioloS§kog rasta, [, konstanta
zasi¢enja supstratom, K, prinos biomase, Y, koeficijent odumiranja mikroorganizama, b.

Vrednosti kineti¢kih parametara ukazuju na brzinu koris¢enja supstrata i rasta biomase i u
funkciji su od karakteristika otpadne vode i mikrobioloske populacije. Kineti¢ki parametri
predstavljaju efekat mikrobioloske degradacije razli¢itih konstituenata otpadnih voda.

U bioloskim procesima, celijski rast se obavlja istovremeno sa oksidacijom organskih i
neorganskih komponenata. Odnos koli¢ine proizvedene biomase i1 koliine iskoriS¢enog
supstrata (g biomase/g supstrata) predstavlja stvarni prinos biomase:

roizvedene biomase
y =42 (2.2)

g utrosSenog supstrata

Zapravo, ove dve aktivnosti, rast biomase 1 koriS¢enje supstrata su proporcionalane, gde Y
predstavlja faktor proporcionalnosti.

Matematicki, brzina rasta ¢elija moze se prikazati jedna¢inom:

ooy (-2)-b-X, (23)

u kojoj dX,/dt predstavlja neto brzinu rasta aktivnih mikroorganizama X,, —dS/dt

brzinu potros$nje supstrata, b brzinu odumiranja mikroorganizama, a Y stvarni prinos
biomase.

Vrednost stvarnog prinosa biomase zavisi od uslova sredine za rast, tipa akceptora elektrona,
pH, temperature, karakteristika ugljenika i azota.

10



Prinos biomase po utroSenom supstratu se naziva ,,stvarni”’ kada se smatra da je sav utroSeni
supstrat upotrebljen za sintezu novih ¢elija. Medutim u biohemijskim procesima stvarna
koli¢ina novoformirane biomase se izrazava preko neto prinosa Y, koji je uvek manji od Y
(Grady i dr., 1999). Ovako definisan Y,, predstavlja razliku izmedu rasta nastalog iz utro$enog
supstrata i odumiranja ¢elija usled endogene respiracije ili prisustva predatora:

Xa

_ dXg/dt _ .
= e = b—(_g) (2.4)

Neto prinos je manji od stvarnog prinosa zbog toga Sto odredeni udeo elektrona koji Su na
poCetku prisutni u supstratu mora biti utroSen za energiju odrzavanja zivota cCelije, jer
mikroorganizmima nije potebna energija samo za sintezu novih celija ve¢ 1 za odrzavanje
Zivota, pa se deo supstrata koristi i za ¢elijske procese. Ukoliko u medijumu nije dostupna
energija za odvijanje esencijalnih ¢elijskih procesa, bilo mehanickih (pokretljivost, osmotska
regulacija, molekulski transport, odrzavanje jonskog gradijenta) ili hemijskih (procesi koji su
u vezi sa resintezom struktura poput ¢elijskog zida, flagela, ¢elijske membrane i katabolickog
aparata), ¢elija poCinje da koristi unutrasnje izvore energije, odnosno otpocinje endogeni
metabolizam. Nakon iscrpljivanja i unutrasnjih izvora energije, ¢elija postaje dezorganizovana
1 umire.

Kada je brzina potro$nje supstrata po jedinici mase ¢elija veoma mala, desna strana jednacéine
2.1.3 postaje jednaka nuli, pa je i neto prinos Y,, jednak nuli. Tada se supstat koristi samo za
odrzavanje ¢elije. Pod ovakvim uslovima energija za odrzavanje Zivota m je jednaka:

-ds/dt _ b

Y, =0, X ”

=m (2.5)
Takode postoji dosta razloga koji doprinose razlici vrednosti Y, i Y, poput prisustva
predatorskih mikroorganizama. Pored toga postoji i proces koji takode dovodi do gubitka
biomase u sistemu a to je liza Celije (engl. ,,cell lysis“) (Mason i dr., 1986). Rast bakterije
zahteva povezanost izmedu biosinteze i deljenja celijskog zida da bi se omogucio rast 1 deoba
¢elije. Enzimi odgovorni za hidrolizu Celijskog zida su pod strogom regulacijom da bi se
omogucilo njihovo delovanje sa enzimima za biosintezu tokom deobe celije. Ukoliko se
izgubi ova regulacija do¢i ¢e do oStecenja celijskog zida (liza) 1 smrti organizma. Kada dode
do oStecenja celije tada se citoplazma i ostali unutraSnji konstituenti oslobadaju u medijum 1
ponasaju se kao supstrat za rast ostalih organizama u zajednici. Celijski zid i éelijska
membrana kao i ostali strukturni elementi, pod dejstvom hidrolitickih enzima u medijumu
postaju rastvoreni i tako dostupni aktivnim c¢elijama kao supstrat. Jedino mali deo celije,
nazvanim Celijski ostaci se veoma sporo rastvaraju pa se u vecini biohemijskih procesa
smatraju bionerazgradivim. Kada se sumira navedeno vidi se da aktivne, vijabilne bakterije
odgovorne za konverziju supstrata ¢ine samo jedan deo biomase u sistemu.
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Makroskopski gledano, nemoguce je razlikovati veliki broj faktora ovog tipa koji uti¢u da
neto prinos ima manju vrednost od stvarnog prinosa biomase po utro§enom supstratu, pa su u
inzenjerskoj praksi svi oni objedinjeni pod jednim nazivom ,,mikrobiolosko raspadanje* (engl.
,microbial decay*) (Lawrence and McCarty, 1970).

Smatralo se da eksponencijalni rast bakterija moze biti mogu¢ samo ako su svi nutrijenti,
ustanovilo se da bakterije mogu da rastu eksponencijalno i ako je jedan nutrijent prisutan u
ograni¢enim koli¢inama.

Vrednost specifi¢ne brzine rasta p, upravo zavisi od koncentracije tog limitiraju¢eg nutrijenta,
koji moze biti izvor ugljenika, elektron donor, elektron akceptor, azot ili neki drugi faktor koji
je potreban za rast organizama. Ovakav pristup se smatra osnovnim konceptom mikrobioloske
kinetike (Fenel, 1966).

Jednacina sa istorijskim prednja¢enjem i najve¢om prihvatanos¢u je Monodova jednacina:

1axa)_A s

Hsyn = (X_a dt Hes (2.6)

Koeficijent zasi¢enja supstratom, K, pokazuje koliko se specifi¢na brzina rasta sy, koja je u
vezi sa sintezom éelije, priblizava maksimalnoj specifiénoj brzini rasta fi. Sto je niza vrednost
ovog koeficijenta, pri nizoj koncentraciji supstrata ¢e se i, priblizavati fi.

Monodova jednacina predstavlja elementarnu jednacinu na osnovu koje su se razvile ostale
jednacine za izraCunavanje specificne brzine rasta mikroorganizama kada je u otpadnim
vodama prisutna inhibitorna supstanca (Andrews, 1968; Han i Levenspiel, 1988), za
komplementarne i zamenljive nutrijente (Bader, 1982; Baltzis i Fredrickson, 1988; Sinclair i
Ryder,1975; Sykes, 1073) itd.

Veliki broj kompleksnih deSavanja u sistemu uti¢e da vrednost neto prinosa u biohemijskom

procesu bude niZa od stvarnog prinosa. Zbog toga je veoma nepouzdano da se svi oni uvrste u

kineticke modele zbog njihove kompleksnosti, pa se u inZenjerskoj praksi koriste

pojednostavljeni modeli. Prema tome brzina raspadanja odnosno odumiranja

mikroorganizama, b, objedinjuje sve faktore koji su u vezi sa gubitkom biomase odnosno
smrti Celije:

1 dX

— (L. _ _p 2.7

Haec (Xa dt )dec ( )

Medutim, sva aktivna biomasa izgubljena endogenim raspadanjem se ne oksiduje za dobijanje

energije za odrzavanje Zivota. Najveéi deo odumrle Celije je podlozan oksidaciji dok manji
deo ostaje kao inertan. Brzina oksidacije se moze prikazati sledeCom jedna¢inom:

(L.%) = —f,b (2.8)

Xa dec
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Gde f, predstavlja biorazgradivu frakciju aktivne biomase. Brzina nastajanja inertnog dela
biomase predstavlja razliku izmedu ukupne brzine raspadanja i brzine oksidacije
biorazgradivog dela:

_Laxi (L : %) =—(1-f)b (2.9)

Xq dt Xa inert

Na slici 2.5. je prikazano kako u varira sa koncentracijom supstrata S i da je u = j1/2 kada je
K =S.

0 K 2K 3K 4K 5K 6K

S

Slika 2.5. Zavisnost specifi¢ne brzine rasta od koncentracije supstrata (Rittmann i McCarty, 2001)

Na kraju se specifi¢na brzina rasta mikroorganizama, u, moze predstaviti kao suma rasta i
odumiranja, raspadanja biomase.

1 dX A S
X, ) d_ta = Usyn t Haec = Hes ™ b (2.10)

Slika 2.5 takode prikazuje da pu moze da ima i negativhu vrednost za veoma niske
koncentracije supstrata, S.

Sa aspekta preciS¢avanja otpadnih voda, odnosno cilja uklanjanja supstrata namece se jedan
od takode vaznih parametara procesa, a to je brzina potroSnje supstrata, 1. Prema ovome,
Monodova jednacina dobija oblik:

qs
Tut = mxa (211)

u kojoj g predstavlja maksimalnu specifi¢nu brzinu potro$nje supstrata.

13



PotroSnja supstrata i rast biomase su povezani preko jednacine:
fi=4qy
Neto brzina rasta je:
_y 35y _
Tnet = YK+SXa bX,

odnosno, specifi¢na brzina rasta mikroorganizama je:

u:Tnet:Y qs —bp
Xq K+S

(2.12)

(2.13)

(2.14)
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3. PROCESI UKLANJANJA AZOTA 1Z OTPADNIH VODA

Pred kraj XX veka uklanjanje nutrijenata, azota i fosfora iz otpadnih voda vrsilo se samo u
specijalnim slu¢ajevima kada je indentifikovan veliki uticaj nutrijenata na kvalitet vode.
Biolosko uklanjanje nutrijenata (Biological nutrient removal, BNR), predstavljalo je
inovativni poces za poboljSanje tretmana otpadnih voda. Medutim, zbog obogacivanja vode
nutrijentima koje je dovelo do degradacije kvaliteta vode, proces uklanjanja nutrijenata je
poceo da se ekstenzivno koristi u svim oblastima. Azot u obliku amonijaka je veoma toksi¢an
za ribe i ostale vodene organizme jer uti¢e na smanjenje rastvorenog kiseonika i dovodi do
pojave eutrofikacije vodenih povrsina.

Azot se iz otpadnih voda moze ukloniti fiZzi¢ko-hemijskim ili bioloskim putem. U fizicko-
hemijske postupke spadaju membranska filtracija, ,stripping amonijaka, jonska izmena,
hlorisanje do prevojne tacke, elektrodijaliza, precipitacija. BioloSki procesi se zbog niza
prednosti nad fizicko-hemijskim daleko vise koriste za uklanjanje azota iz otpadnih voda.

Sanitarne otpadne vode sadze oko 30 — 40 mg /L azota. Neke otpadne vode sadrze visoke
koncentracije ukupnog azota poput otpadne vode sa farmi svinja (600 — 4000 mg/L),
procedne otpadne vode sa deponija (500 — 1000 mg/L) i otpadne vode nekih industrija
poput industrije Stavljenja koze (50 — 200 mg/L), klani¢na industrija (170 — 200 mg/L),
industrija skroba (800 — 1100 mg/L), industrija pektina (1300 — 3000 mg/L), (Stijn i dr.,
2010).

Intenzivnim istrazivanjem mehanizma bioloSkog uklanjanja nutrijenata, ovaj deo procesa
preciS¢avanja je postao deo konvencionalnog postrojenja za preciS¢avanje otpadnih voda.
Zbog velikog znacaja uklanjanje nutrijenata u tretmanu otpadnih voda je postalo sastavni deo
bioloSkog tretmana otpadnih voda 1 predmet je mnogih istrazivanja u teorijskom i prakti¢nom
smislu. Sistemi sa biolo§kim uklanjanjem nutrijenata predstavljaju najkomplikovanije
biohemijske procese koji se koriste u tretmanu otpadnih voda i javljaju se u velikom broju
razlicitih projektnih reSenja.

3.1. NITRIFIKACIJA

Hemijski elementi, azot i fosfor predstavljaju esencijalne elemente za rast mikroorganizama,
biljaka i zivotinja. Za bioloski rast potrebni su i ostali elementi, ali su azot i fosfor nutrijenti
od najveceg znacaja. Azot se inkorporira u ¢elijsku biomasu u obliku proteina ili nukleinskih
kiselina. U Zivotnoj sredini azot se moze naci u razli¢itim jedinjenjima jer moze posedovati
razli¢ita oksidaciona stanja. U njegovom najnizem oksidacionom stanju —II1, nalazi se u
amonijum jonu i u organskim jedinjenjima, a s druge strane, azot u svom maksimalnom
mogucem oksidacionom stanju +V/, nalazi se u nitratnom jonu.
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Uobicajeni i najvazniji oblici azota u otpadnoj vodi su amonijak (NH;, —III), amonijum jon
(NH,™*,—III), azot kao gas (N,, 0), nitritni jon (NO,~, +1II), nitratni jon (NO3~, +V).

Ukupni, tzv. Kjedalov azot (TKN) Cine organski azot i amonijak, a ukupni azot u otpadnoj
vodi pored Kjedalovog azota sadrzi i nitrite i nitrate. Jedinjenja koja sadrze organski azot
mogu biti biorazgradiva i bionerazgradiva, a obe ove forme mogu biti u rastvorenom ili
partikulativnom obliku (slika 3.1). Biorazgradivi azot u rastvorenom obliku je direktno
dostupan mikroorganizmima, dok partikulativni biorazgradivi deo, da bi postao dostupan
mikroorganizmima mora prvo da hidrolizuje. Bionerazgradivi rastvoreni deo, kako sama re¢
kaze, nije razgradiv od strane biomase pa ¢e u nepromenjenom obliku proci kroz ceo bioloski
tretman i kao takav se pojaviti u efluentu. Bionerazgradivi partikulativni deo azota se
talozenjem izdvaja iz sistema, zajedno sa ostalim delom otpadnog mulja koji se srece u
procesu.

TKN

| |

+

organski N NH,
EoraZQradivi bionerazgradivi
— rastvoreni | - rastvoreni

|| partikulativni

partikulativni

Slika 3.1. Prisustvo azota u otpadnoj vodi
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Organska jedinjenja koja sadrze azot sastoje se od kompleksnih jedinjenja ukljucuju¢i amino
kiseline, proteine i ureu. Bakterije tokom rasta mogu da inkorporiraju u ¢eliju samo azot u
obliku amonijaka, odnosno, bakterije ne mogu direktno da koriste azot iz organske materije
koja ga sadrzi. Da bi azot iz kompleksnih organskih jedinjenja postao dostupan bakterijama
neophodno je da se izvrSi proces oslobadanja azota u obliku amonijaka iz kompleksnih
organskih jedinjenja u otpadnu vodu. Ovaj proces se naziva amonifikacija i deSava se pod
dejstvom heterotrofnih mikroorganizama. Amonifikacija je konverzija rastvorenog organskog
materijala u amonijak koji se deSava kada bakterija konzumira rastvorenu organsku materiju
koja sadrzi azot. Amonijak se iz otpadne vode uklanja na dva nacina. Prvo, koristi se za
sintezu nove biomase, a kao drugo koristi se kao supstrat za autotrofnu biomasu.

Amonijak je toksiCan za mikroorganizme ali brzo hidrolizuje u svoj netoksi¢an oblik,

amonijum jon.
(3.1)

NH," & NH; + H*
U zavisnosti od pH vrednosti vode, amonijak moze biti prisutan u obliku amonijum jona
(NH,™) ili u obliku amonijaka (NHs). Kada je pH vrednost veéa od 7, ravnoteza reakcije po
jednacini 3.1. se pomera u desnu stranu, uticuéi na povecanje koncentracije amonijaka.
Ukoliko je pH vrednost niza od 7 amonijum jon postaje dominantna vrsta, slika 3.2.

Procenat Procenat
amonijaka amonijum jona
100 0
80 20
/
60 | 40
f
|
|
40 | 60
//
/
20 80
0 100
7 8 9 10 1

pH

Slika 3.2. Konverzija amonijaka i amonijum jona u zavisnosti od pH, (Gerardi, 2002)
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Bakterije asimiluju azot zbog njegovih nekoliko klju¢nih funkcija u ¢eliji (gradivni materijal
¢elije, gradivni materijal za enzime, transfer genetickog materijala). Azot se u ¢eliju moze
ugraditi samo u obliku amonijum jona jer se u tom jedinjnenju azot nalazi u istom
oksidacionom stanju kao i u ¢eliji (—111). Ukoliko amonijum jon nije prisutan ve¢ samo nitrati
i nitriti, ¢elija ¢e biti primorana da njih Kkoristiti kao izvor azota s tim $to ¢e prinos biomase u
ovom slu¢aju biti manji jer je neophodna veca koli¢ina energije da bi se nitriti i nitrati
redukovali u amonijum jon koji moze biti upotrbljen. Manje vremena i energije ¢e biti
potrebno bakteriji da azot iz oksidacionog stanja +I111 (nitritni jon) prevede u oksidaciono
stanje —I11, nego iz oksidacionog stanja +V (nitratni jon) u —I11.

Ukoliko otpadna voda sadrzi amonijak u koli¢inama ve¢im od potrebnih za ¢elijsku sintezu,
moze do¢i do nitrifikacionog procesa. Nitrifikacija je termin koji opisuje aerobni dvostepeni
proces u kome se amonijum jon (NH;) oksiduje do nitrita (NO5), a potom se nitriti oksiduju
do nitrata (NO3). Aerobne autotrofne bakterije imaju najvecu ulogu u obavljanju procesa
nitrifikacije. Nitrifikacija ukljucuje dve grupe autotrofnih bakterija.

U prvom stepenu nitrifikacije amonijak se oksiduje u nitrite pomoc¢u bakterija Nitrosomonas,
a u drugom stepenu nitriti se oksiduju u nitrate pomoc¢u bakterija Nitrobacter. Uprkos
Cinjenici da je navedeno preko sto heterotrofnih vrsta koje formiraju nitrate iz amonijaka,
znacajna koli¢ina nitrata u prirodnom sistemu se ne pripisuje heterotrofima. Zapravo zbog
proizvodnje male koli¢ine energije tokom oksidacionih reakcija, autotrofne nitrifikacione
bakterije su veoma efikasne u konvertovanju amonijum  jona u nitrate. Bakterija
Nitrosomonas je toliko efikasna da pojedinacna ¢elija moze da konvertuje koli¢inu amonijum
jona za koju bi trebalo milion heterotrofa. Prema tome nitrifikacione bakterije Nitrosomonas i
Nitrobacter su najznacajnije obligatne aerobne bakterije koje se koriste u biohemijskim
procesima uklanjanja azota iz otpadnih voda. Ove bakterije nisu patogeni mikroorganizmi i ne
nalaze se u crevnom traktu ljudi. Nitrifikacione bakterije su autohtone u zemljistu i vodi.

Glavna strukturna karakteristika ovih bakterija je citomembrana. Citomembrana predstavlja
aktivno mesto za oksidaciju amonijum 1 nitritnih jona. Ovi joni se adsorbuju na povrSini
citomembrane gde bivaju oksidovani pomoc¢u enzima na povrSini citomembrane. Tokom
oksidacije se stvaraju visoko energetske fosfatne veze, a nastali nitriti i nitrati se ispustaju u
vodu.

Uprkos ¢injenici da su nitrifikacione bakterije autotrofi ne znac¢i da ne mogu da inkorporiraju
u sebe i organski ugljenik. Medutim, koli¢ina organskog ugljenika koja se inkorporira je mala
i zavisi od uslova rasta, pa se prilikom pisanja stehiometrijskih jednacina reakcije nitrifikacije
ona zanemaruje i uzima se u obzir samo ugljen dioksid kao jedini izvor ugljenika. Ugljenik u
ugljen dioksidu se nalazi u najviSem oksidacionom stanju pa je energija potrebna za rast
autotrofnih bakterija znatno viSa od energije potrebne za rast heterotrofa. Kao rezultat ovoga,
dobija se mali prinos autotrofne biomase.
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Koli¢ina energije koja je potrebna za Celijsku sintezu zavisi od jedinjenja ugljenika i azota
koji se koriste za rast. Primenom polureakcija i uobi¢ajenog prinosa nitrifikacionih bakterija
dobijaju se stehiometrijske jednacine za:

prvi stepen

NH,* + 2,457 0, + 6,716 HCO; — 0,114 CsH,0,N + 2,509 NO,~ + 1,036 H,0 + 6,513 H,CO;

(3.2)
drugi stepen
NO,” + 0,001 NH} + 0,014 H,CO5 + 0,003 HCO3 + 0,339 0,
- 0,006 CsH,0,N + 0,003 H,0 + 1,348 NO,;~ (3.3)
ukupnu reakciju nitrifikacije
NH,* 43,300 0, + 6,708 HCO; — 0,129 CsH,0,N + 3,373 NO;~ + 1,041 H,0 + 6,463 H,CO;

(3.4)

Postoji nekoliko intermedijara, poput hidroksilamina (NH,OH) Kkoji se javljaju u
nitrifikacionom procesu, medutim zbog njihovog kratkog veka se ne prikazuju u
stehiometrijskim jednac¢inama. Na slici 3.3 je pokazan put konverzije azota tokom vremena u
bioloskom procesu.

Koncentracija

mg/L N za|biosintezu

NO,

Vreme

Slika 3.3. Konverzija azota tokom vremena u bioloskom procesu (Gerardi, 2002)
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Kada otpadna voda ude u sistem za preciS¢avanje sa odredenom koncentracijom TKN i
amonijum jonom, prvo dolazi do amonifikacija TKN ¢&iji je rezultat oslobadanje amonijum
jona. Amonifikacija TKN je brzi proces od uklanjanja amonijum jona, pa Se u pocetku belezi
poveéanje koncentracije amonijum jona U Sistemu. Nakon ovog povecanja koncentracija
amonijum jona pocinje da opada. Ovaj pad koncentracije je u vezi sa dva faktora. Prvo deo
amonijum jona se trosi kao nutrijent za biosintezu, a drugo, deo amonijum jona se oksiduje do
nitrita. Ukoliko u sistemu vladaju adekvatni uslovi za odvijanje nitrifikacije, ne¢e do¢i do
akumulacije nitrita ve¢ ¢e se nastaviti njihova oksidacija u nitrate. Vremenom kako opada

koncentracija amonijum jona u sistemu koncentracija nitrata raste.

Na osnovu jednacine 3.4. vidi se da se tokom oksidacije amonijaka u nitrate troSi velika
koli¢ina alkaliteta izrazenog kao HCO3 po uklonjenom NH; u vrednosti 6,708 mg HCO3 /
mg NHJ, $to je ekvivalentno sa 8,62 mg HCO3; / mg NHf — N (ili 7,14 g alkaliteta kao
CaCO0s). Velika koli¢ina alkaliteta se trosi zbog neutralizacije H* jona koji nastaje tokom
oksidacije, dok se samo mala koli¢ina alkaliteta inkorporira u ¢elijsku masu. Ukoliko otpadna
voda ne sadrzi dovoljno alkaliteta, pH ¢e pasti do nivoa koji ¢e ugroziti aktivnost
mikroorganizama.

Zbog odrzavanja optimalnog pH za nitrifikacione bakterije dodaju se alkalije koje sadrze
bikarbonate (HCO3), karbonate (C0Z7) ili hidrokside (OH™). Nitrifikacione bakterije
preferiraju alkalije sa bikarbonatima. Dodatkom alkalija obezbeduje se bakterijama i
neophodan neorganski ugljenik (C0,). Autotrofne bakterije su osetljivije na promene pH od
heterotrofnih.

Sve bakterije rastu veoma slabo izvan opsega pH od 6,0 do 8,0, a nitrifikacione bakterije
pogotovo. Optimalne vrednosti pH za ovu vrstu bakterija se kre¢u u opsegu od 7,5 do 8,0. Pri
viS§im vrednostima pH povecava se efikasnost odvijanja nitrifikacije $to je u vezi sa boljim
funkcionisanjem enzimskog sistema unutar bakterije. Ukoliko pH vrednost padne ispod 7
moze do¢i do pada efikasnosti nitrifikacije zbog nedostatka ugljenika usled izdvajanja ugljen
dioksida (C0O,) (Wett i Rauch, 2002; Guisasola i dr., 2007).

Siegrist i Gujer (1987) su dali jednaCinu zavisnosti specificne brzine rasta autotrofnih
bakterija od pH:

B -1
fia = fao [1+ 1005777 (35)

Prikazane jednacine takode pokazuju da su znatne koliCine kiseonika potrebne za proces
nitrifikacije: 3,30 mg 0,/ mg NH} uklonjenog, §to je ekvivalentno sa 4,33 mg 0,/
mg NHf — N oksidovanog u nitrate. Od te ukupne koli¢ine potrebnog kiseonika,
3,22 mg 0, Ce biti upotrebljeno od strane bakterija Nitrosomonas, dok ¢e 1,11 mg O, biti
upotrebljeno od strane bakterija Nitrobacter. Koncentracija potrebnog rastvorenog kiseonika
za nitrifikacione bakterije moze imati zna¢ajan uticaj na ukupnu koli¢inu kiseonika potrebnog
u biohemijskom procesu.

20



Autotrofne bakterije su mnogo osetljivije na koncentraciju rastvorenog kiseonika u otpadnoj
vodi nego $to su to heterotrofne bakterije. Koncentracije rastvorenog kiseonika oko 2 mg/L
smatraju se dovoljnim za odvijanje nitrifikacije, dok u sistemima sa biofilmovima i vecée
koncentracije rastvorenog kiseonika u masi vode mogu biti nedovoljne usled limitirajuce
difuzije kiseonika kroz biofilm. Efekat inhibicije niskim koncentracijama rastvorenog
kiseonika je veéi za Nitrobacter nego za Nitrosomonas bakterije. U ovakvim slu¢ajevima
odigrava se nepotpuna nitrifikacija koja za posledicu ima povecanu koncentraciju NO; U
efluentu. Pored Cinjenice da komunalne otpadne vode sadrze mnogo manju koncentraciju
azota od biorazgradivog organskog materijala i da je u reaktorima za preciS¢avanje otpadnih
voda heterotrofna populacija u mnogo vecoj koli¢ini od autotrofne zbog vece vrednosti
maksimalne specificne bzine rasta, ove dve grupe bakterija zahtevaju skoro istu koli¢inu
kiseonika. Razlog je u velikoj promeni oksidacionog stanja azota (produkcija nitrata) i razlike
u prinosu biomase ove dve grupe bakterija.

Takode, iz stehiometrijeske jednacine nitrifikacije se moze videti da ¢e biti formirana mala
koli¢ina biomase $to sledi na osnovu malog prinosa autotrofne biomase. Za svaki uklonjeni
mg NH; nasta¢e samo 0,129 mg nove biomase, $to je ekvivalentno sa 0,166 mg biomase/
mg NH — N. Najve¢i deo prinosa biomase po uklonjenom amonijatnom azotu
0,146 mg biomase/mg NH} — N, ¢&ini¢e Nitrosomonas, a samo 0,020 mg biomase/
mg NH; — N , ¢e biti u vezi sa rastom Nitrobacter.

Rast nitrifikacionih bakterija ¢e imati neznatan uticaj na koli¢inu biomase u biohemijskim
procesima, ali ¢e pored toga imati veliki uticaj na koliinu potrebnog kiseonika i alkaliteta.

Zbog autotrofne prirode nitrifikacionih bakterija, generalno se smatralo da organske materije
deluju toksi¢no na njih. Medutim, takav stav je osporen istrazivanjima sa ¢istim (Rittenberg,
1969) i mesovitim (Heukelekian, 1947; Hockenbury, 1977) populacijama. Nitrifikacija moze
da se odvija adekvatnom brzinom i u prisustvu organskih materija ukoliko su ostali parametri
sredine, a pre svega koncentracija kiseonika i pH odgovarajuci, a ¢ak se pokazalo da
prisustvo organskih materija moze i da pospesi nitrifikaciju (Hockenbury, 1977). Medutim,
mora se voditi racuna o optimalnom odnosu organskog i azotnog zagadenja, COD/N, jer
postoje grani¢ne vrednosti ovog odnosa pri kojima dolazi do inhibicije procesa nitrifikacije.
Vrednost odnosa COD /N pri kome dolazi do inhibicije nitrifikacionih bakterija zavisi od tipa
ispitivanog sistema (Ohashi i dr., 1995; Qingjuan i dr., 2008; Wosiack i dr., 2015, Ding i dr.,
2012). Uticaj odnosa COD/N na inhibiciju procesa prevodenja nitrita u nitrate je iskoris¢en
kod procesa nitritacije odnosno parcijalne nitrifikacije i denitrifikacije (Regmi i dr., 2014) radi
smanjenja troSkova aeracije i izvora ugljenika koji je potrebno dodati.

Takode, u literaturi se tvrdilo da prisustvo heterotrofa u sistemu smanjuje aktivnost
nitrifikacionih bakterija, a $to se pokazalo kao neta¢no (Blanc i dr., 1986; Hockenbury, 1977).
Efekat heterotrofa na autotrofe je indirektan, poput potrosnje kiseonika i promene pH, jer su
autotrofi veoma osetljivi na ove parametre. Pravilnim projektovanjem sistema za
preiS¢avanje otpadnih voda, moZze se omoguciti da autotrofi i heterotrofi nesmetano
obavljaju svoje aktivnosti.

21



Nitrifikacioni organizmi su osetljivi na Sirok opseg organskih i neorganskih jedinjenja u
koncentracijama koje su mnogo nize od onih koje bi imale uticaj na aerobne heterotrofne
organizme. U mnogim slu¢ajevima se inhibitornost ispoljava kroz smanjenu brzinu oksidacije
amonijaka u nitrite iako bakterija nastavlja da raste, dok se u nekim slu¢ajevima inhibitornost
ispoljava letalnim ishodom bakterije. Vecina inhibitora nitrifikacije su jedinjenja koja sadrze
helatne metale (Hockenbury i dr., 1977) i amino grupe (Hockenbury i Grady, 1977), a neka od
njih su sposobna da uti¢u na smanjenje procesa nitrifikacije za 50% u koncentracijama nizim
od 1,0 mg/L.

Ispitivanja su pokazala da je najslabija karika u nitrifikacionom lancu Nitrosomonas koja je
mnogo osetljivija na organske inhibitore od Nitrobacter. Veéina inhibitornih supstanci
pokazuje nekompetitativnu inhibiciju, pa se u tom slu¢aju moze upotrebiti jednacina:

=4 (25) (5 oo

Iako vecina inhibitora deluje na nekompetitativan nacin, postoje inhibitori poput metana i
etilena koji deluju kao kompetitativni inhibitori (Keener i Arp, 1993). Razlog je $to ova
jedinjenja imaju sli¢nu veli¢inu molekula kao i amonijak, pa se direkto takmice sa njim za
aktivna mesta na enzimima koja iniciraju oksidaciju amonijaka.

Halogeni hidrokarbonati su nekompetitivni inhibitori, ali mnogi od njih reaguju sa enzimima
stvarajué¢i proizvode koji oStecuju ¢eliju i na taj nacin deluju mnogo gore od jednostavne
inhibicije. Slobodan amonijak i azotasta kiselina mogu da deluju inhibitorno ukoliko je visoka
koncentracija azota u otpadnim vodama (Anthonisen i dr., 1976).

Smatra se da je glavni inhibitor nitrifikacije slobodan amonijak kada je pH > 8, a slobodna
azotasta kiselina kada je pH < 7,5. U literaturi se mogu naci razli¢ite vrednosti koncentracija
ova dva jedinjenja koja inhibiraju nitrifikacione bakterije. Neke predlozene vrednosti
koncentracije NH; koja inhibira amonijak oksiduju¢e bakterije su 8 — 120 mg N/L, i nitrit
oksidujuée bakterije 0,08 — 0,82 mg N/L, a inhibirajue koncentracije NHO, za amonijak
oksidujuée bakterije iznose 0,2 —2,8 mg N/L, i nitrit oksidujuée 0,06 — 0,83 mg N/L
(Anthonisen i dr., 1976). Ovo ukazuje na postojanje kompleksne veze izmedu koncentracije
amonijaka i nitrita, pH i obe grupe nitrifikacionih bakterija. Ova medusobna povezanost
parametara postaje veoma vazna kada otpadne vode sadrze visoke koncentracije azota koje
moraju biti tretirane.

Temperatura moze dvojako da deluje na bioloske reakcije. Kao prvo, utie na stopu
odigravanja enzimsko katalizovanih reakcija, a kao drugo utie na difuziju supstrata do ¢elija.
Oba ova slu¢aja nisu uvek prepoznatljiva i dovode do zabune u odredivanju temperaturnog
efekta. Stvarni temperaturni efekti bi uvek trebalo da se odreduju direktno u ispitivanom
sistemu. Temperatura je takode kritican parametar za nitrifikacioni proces jer su specifi¢ne
brzine rasta nitrifikacionih bakterija niske i pri najboljim uslovima.
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Rast ovih bakterija na temperaturama iznad 10 °C skoro da je direktno proporcionalan
temperaturi, dok ispod 10 °C brzina rasta rapidno opada. Na temperaturama ispod 5 °C i
iznad 45 °C rast ovih bakterija prestaje. Optimalna temperatura za nitrifikacioni proces je u
opsegu od 28 do 32 °C. Uticaj temperature je veéi na Nitrobacter nego na Nitrosomonas
(Gerardi, 2002). Najveéi uticaj temperatura ima na kinetiCke parametre rasta fi, 1 Ky. Sa
porastom temperature vrednosti ova dva parametra rastu. Na osnovu poznatih parametara na
odredenoj temperaturi koris¢enjem jednacine 3.7 mogu se dobiti vrednosti parametra na
drugoj temperaturi, za odgovarajuce vrednosti temperaturnog korekcionog faktora 6.

ky=lk, 7T (3.7)

Nitrifikacione bakterije ¢ine visoko specijalizovane grupe u koju spada ogranic¢en broj rodova
i vrsta pa je razlika u vrednostima kinetickih parametara zna¢ajno manja nego §to je slucaj
kod heterotrofa. Maksimalna specificna brzina rasta za Nitosomonas se nalazi izmedu
vrednosti 0,014 (Lawrence i McCarty, 1970) i 0,092 (Sharma i Ahlert, 1977) h~1, dok se
vrednost od 0,032 h~! smatra tipi¢nom na 20 °C (Rittmann i Snoeyink, 1984). Vrednost
koeficijenta zasi¢enja amonijakom se nalazi u opsegu 0,06 — 5,6 mg N/L (Sharma i Ahlert,
1977), a generalno prihvaéena vrednost ovog koeficijenta iznosi 1,0 mg/L (Rittmann i
Snoeyink, 1984). Maksimalna specifiéna brzina rasta za Nitrobacter je slicna kao i za
Nitrosomonas i nalazi se u opsegu 0,006 - 0,060 h~! (Lawrence i McCarty, 1970; Sharma i
Ahlert, 1977), a za tipi¢nu vrednost se smatra 0,034 h~! (Rittmann i Snoeyink, 1984).
Dobijene vrednosti za koeficijent zasi¢enja supstratom za Nitrobacter su malo vise u odnosu
na vrednosti za Nitrosomonas, a nalaze se u opsegu 0,06 — 8,4 mg NO; /L, (Sharma i Ahlert,
1977) a kao tipi¢na vrednost se smatra 1,3 mg/L (Rittmann i Snoeyink, 1984).

Amonijum oksidujuce bakterije, Nitrosomonas, se razmnozavaju binarnom fisijom, deljenjem
na dva dela, (slika 3.4) i njihovo generaciono vreme se krece od 8 do 36h, dok se generaciono
vreme nitrit oksiduju¢ih bakterija, Nitrobacter, koje se razmnoZzavaju pupljenjem (slika 3.5)
kre¢e od 12 do 60h (Gerardi, 2002).

Slika 3.4. Razmnozavanje Nitrosomonas binarnom fisijom, (Gerardi, 2002)
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Slika 3.5. Razmnozavanje Nitrobacter pupljenjem, (Gerardi, 2002)

Maksimalne specifi¢ne brzine rasta su mnogo nize kod autotrofa nego kod heterotrofa zbog
¢injenice da autotrofi moraju sve svoje Celijske komponente da sintetizuju iz ugljen dioksida.
Koeficijent zasi¢enja supstratom ima nizu vrednost kod autotrofa nego kod heterotrofa, pa
zbog tako niskih vrednosti ovog koeficijenta proces nitrifikacije ¢e se uglavnom odvijati kao
reakcija nultog reda za Sirok opseg koncentracija amonijaka i nitrita.

Zbog niske vrednosti specificne brzine rasta veoma vazan parametar U projektovanju
biohemijskih procesa je srednje vreme zadrzavanja Celija (SRT). Ukoliko je SRT krace od
vremena potrebnog za rast celija moze doc¢i do gubitka autotrofne biomase iz sistema. U
zavisnosti od tipa sistema u kome se odvija bioloski proces precis¢avanja neophodno je
determinisati adekvatnu vrednost SRT da bi se obezbedio stabilan rast bakterija.

Glavna razlika izmedu rasta autotrofa 1 heterotrofa se ogleda u vecoj osetljivosti autotrofa na
koncentraciju rastvorenog kiseonika od heterotrofa. Vrednost koeficijenta zasicenja
kiseonikom za obe grupe bakterija, Nitrosomonas i Nitrobacter, se nalazi u opsegu 0,3 —
1,3 mg/L (Sharma i Ahlert, 1977). Ukoliko se u ispitivanom sistemu javlja otpor difuziji
onda se vrednosti ovog koeficijenta nalaze blize donjoj granici, odnosno vrednost koeficijenta
zasi¢enja kiseonikom za Nitrosomonas iznosi 0,50 mg/L, a za Nitrobacter 0,68 mg/L.

Industrijske otpadne vode, poput industrije mleka, za proizvodnju ribe i koze sadrze visok
sadrzaj soli pored visokog organskog i azotnog zagadenja. BioloSko uklanjanje nutrijenata
moze da se odvija adekvatno pri limitiranim promenama u salinitetu. Poznato je da ukoliko
dode do osmotskog stresa u otpadnoj vodi dolazi i do promene mikrobioloske aktivnosti
(Omil i dr., 1995). Amonijum oksidujuce bakterije (AOB) i nitrit oksidujuce bakterije (NOB)
reaguju drugacije na promenu uslova okruzenja, odnosno promenu saliniteta. AOB Su mnogo
otpornije na visoke koncentracije soli od NOB (Moussa i dr., 2006; Chen i dr., 2003). Pri
visokim koncentracijama soli amonijum oksiduju¢e bakterije su sposobne da promene
populacionu strukturu visoko otpornim vrstama na salinitet dok nitrit oksidujuce bakterije pri
povecanju koncentracije soli ostaju inhibirane (Lorenzo i dr., 2015; Tak 2000).
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U zavisnosti od tipa ispitivanog sistema ihibitorne koncentracije soli za proces nitrifikacije su
iznosile 10 g/L (Bassin i sar., 2012; Uygur i Kargi, 2004; Tak, 2000), 15 g/L (Aslan i
Simsek, 2012), 24,1 g/L (Lorenzo i dr., 2015).

3.2. DENITRIFIKACIJA

Kao $to je u prethodnom poglavlju objasnjeno, procesom nitrifikacije azot u obliku amonijaka
se preko nitrita prevodi u nitratni oblik. IspuStanje vode koja sadrzi nitrate u prirodne
recipijente je manje Stetno od ispustanja vode koja sadrzi amonijak, jer amonijak uti¢e na
znacajnu potrosnju rastvorenog kiseonika u vodi, isto kao i organska materija u njoj.
Medutim, u pojedinim sluc¢ajevima ispuStanje nitrata takode moze da ima Stetan efekat po
vodoprijemnik, pa se zbog toga odredenim standardima odreduju dozvoljene koncentracije
nitrata koje moZe da sadrzi voda koja se ispusSta u vodoprijemnik. Da bi se i ovaj mogué
negativni efekat prekomerne koncentracije nitrata spre¢io, na proces nitrifikacije se
nadovezuje proces denitrifikacije koji predstavlja integralni deo bioloskog uklanjanja azota iz
otpadne vode. U poredenju sa nekim drugim alternativnim postupcima uklanjanja amonijaka,
hlorovanjem ili procesom jonske izmene, bioloSko uklanjanje azota (nitrifikacija i1
denitrifikacija) je mnogo efikasniji proces koji se ¢esce koristi.

Denitrifikacija predstavlja proces prevodenja nitrata u gasoviti azot (3.8) pod dejstvom
heterotrofnih bakterija u anoksi uslovima, odnosno uslovima bez prisustva rastvorenog
kiseonika.

NO;~ > NO,” - NO - N,0 - N, (3.8)

Denitrifikacione bakterije iz rodova Pseudomonas, Micrococcus, Archromobacter, Bacillus,
su fakultativne heterotrofne bakterije i mogu da rastu i u aerobnim i u anoksi uslovima. Jedina
razlika izmedu aerobnog 1 anoksi rasta heterotrofa je u prirodi krajnjeg akceptora elektrona i
njegovog uticaja na koli¢inu AT P-a (adenozin trifosfata) koji se moze generisati u ¢eliji.

U aerobnim uslovina akceptor elektrona je kiseonik, a u anoksi uslovima akceptori elektona
su nitrati.

Cilj aerobnog procesa je da se akceptor elektrona dodaje da bi se uklonilo organsko zagadenje
u otpadnoj vodi, dok je cilj anoksi procesa obrnut, dodaje se organski supstrat (donor
elektrona) da bi se uklonio akceptor elektrona.

Mogucénost za odigravanje denitrifikacije postoji u svakom bioreaktoru u kom vladaju
adekvatni uslovi za ovaj proces, a to su: niska koncentracija kiseonika, visoka koncentracija
nitrata i prisustvo organske materije kao donora elektrona.
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Donor elektrona moze biti organska materija iz otpadne vode i eksterni izvor donora elektrona
poput metanola ili acetata. Reakcije oksidacije u zavisnosti od donora elektrona su sledece:

Otpadna voda:

C,oH,s0;N +10NO; —>5N, +10CO, +3H,0 + NH, +100H (3.9)

Izraz C,yH,903N se obicno koristi za predstavljanje biorazgradive organske materije u
otpadnim vodama.

Metanol:
5CH,0H +6NO; — 3N, +5CO, +7H,0 +60H " (3.10)
Acetat:

5CH,COOH +8NO; — 4N, +10CO, +6H,0+80H " (3.11)
Iz reakcije denitrifikacije u kojoj je donor elektrona organska materija u otpadnoj vodi uo¢ava
se proizvodnja 3,57 g alkaliteta (kao CaC03), po g redukovanog nitrata. Pozivajuci se na
podatak da se u nitrifikacionom procesu trosi 7,14 g alkaliteta (kao CaC0;) za svaki g
oksidovanog NH; — N, uoCava se jedna od prednosti procesa denitrifikacije da se oko
polovine koli¢ine utroSenog alkaliteta u procesu nitrifikacije moze nadoknaditi u fazi
denitrifikacije.

Ovo ukazuje da se kombinovanjem procesa nitrifikacije i denitrifikacije manje Kkoristi
hemikalija za odrZavanje alkaliteta odnosno pH na Zeljenoj vrednosti za uspeSno odvijanje
procesa uklanjanja azota iz otpadne vode.

Pomoc¢u oksido-redukcionih polu-reakcija, moze biti izracunat ekvivalent kiseonika
upotrebom nitrata ili nitrita kao akceptora elektrona:

Za Kkiseonik:

0,250, +H" +e- —>0,5H,0 (3.12)
Za nitrat:

0,20NO; +1,2H" +e” —»0,IN, +0,6H,0 (3.13)
Za nitrit:

0,33NO, +1,33H" +e” —»0,67H,0+0,17N, (3.14)
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Poredenjem polu-reakcija za kiseonik i nitrate, uocava se da je 0,25 mola kiseonika
ekvivalentno sa 0,2 mola nitrata za transfer elektrona u oksido - redukciji. Ukoliko se
ekvivalent kiseonika za nitrate (0,25 32 g0,/molu) podeli sa ekvivalentnim gramima
nitrata (0,20 - 14 g N/molu), dobija se vrednost od 2,86 gO,/gN0O; — N. Koris¢enjem
nitrata kao krajnjeg akceptora elektrona za uklanjanje organskog zagadenja u procesu
denitrifikacije smanjuje se ukupna koli¢ina potrebnog kiseonika za proces uklanjanja azota.
Ukoliko su nitriti akceptori elektrona, raunanjem na sli¢an nacin kao predhodni, dobija se da
je ekvivalent kiseonika za nitrite 1,71 g 0, / g NO;, — N.

Ekvivalent kiseonika je vazan podatak pri raCunanju ukupne potrebe za kiseonikom u
nitrifikaciono-denitrifikacionom bioloskom procesu.

Prisustvo rastvorenog kiseonika u toku procesa denitrifikacije moze da dovede do inhibicije
redukcije nitrata represijom enzima za redukciju nitrata. Odnosno, denitrifikacione bakterije
preferiraju aerobnu respiraciju za razgradnju BOD, pa ¢e u prisustvu koncentracije kiseonika
veée od 1mg/L denitrifikacione bakterije aktivirati enzimski mehanizam za upotrebu
molekulskog kiseonika, a deaktivira¢e enzimski mehanizam za upotrebu nitrita ili nitrata.

Jedan od vaznih parametara procesa denitrifikacije je koli¢ina biorazgradivog organskog
materijala (COD ili BOD) koju je potrebno dodati kao donore elektrona da bi se uklonila
prisutna koli¢ina nitrata. Donori elektrona mogu biti biorazgradive organske materije koje
dolaze sa otpadnom vodom ili egzogeni izvori metanola ili acetata.

Prema nekim izvorima, potrebno je 3 g BOD za uklanjanje 1 g redukovanog NO3 (Gerardi,
2002), zapravo prava vrednost ¢e zavisiti od operativnih uslova sistema i od vrste
upotrebljenih donora elektrona u procesu denitrifikacije. Za svaki tip otpadne vode i sistem u
kome se odvija bioloska denitrifikacija neophodno je eksperimentalnim putem odrediti
optimalni odnos C/N.

Ono o ¢emu se mora voditi racuna prilikom izvodenja nitrifikacije i denitrifikacije je
proizvodnja N,O gasa. Azotsuboksid se smatra veoma znacajnim gasom staklene baste ¢iji je
efekat na globalno zagrevanje za 300 puta veéi od efekta ugljen dioksida (Ravishankara i dr.,
2009; IPCC, 2007). Autotrofna nitrifikacija i heterotrofna denitrifikacija su indentifikovani
kao glavni emiteri ovog gasa, iako put njegovog nastajanja nije u potpunosti jasan (Wunderlin
i dr., 2010; Wunderlin i dr., 2013). Pored N,0 moze biti emitovan i NO koji je toksi¢an za
mikroorganizme (Zumft, 1993) i takode doprinosi razaranju ozonskog omotaca u stratosferi

(Crutzen, 1979).

Smatra se da na produkciju N,O uti¢e oksidacija intermedijara hidroksilamina (NH,OH)
usled neizbalansirane aktivnosti amonijum oksiduju¢ih bakterija (AOB) (Yu i dr., 2010),
hemijsko razlaganje hidroksilamina, hemijska oksidacija hidroksilamina pomo¢u NO; kao
akceptora elektrona (Sziven i dr., 1992), akumulacija nitrita (Ahn i dr., 2011), niska vrednost
koncentracije kiseonika, niska temperatura, neizbalansiran odnos COD/N (Sun i dr., 2013).
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Tokom konvencionalnog procesa uklanjanja azota, nitrifikacija/denitrifikacija, nastaju
razli¢ita jedinjenja azota prikazana u tabeli 3.1.

Tabela 3.1. Jedinjenja azota koja nastaju tokom nitrifikacije i denitrifikacije

Jedinjenje azota Hemijska formula Oksidaciono stanje N
Nitratni jon NO3 +V

Nitritni jon NO; +111
Azotmonoksid NO +l1

Nitroksil NOH +l
Azotsuboksid N,O +
Molekulski azot N, 0
Hidroksilamin NH,0H -l
Amonijak NH; -1
Amonijum jon NH; -1

Ceo proces transformacije azota u otpadnim vodama, se sastoji od procesa amonifikacije,
sinteze, nitrifikacije i denitrifikacije.

Konvencionalni pustupak uklanjanja azota iz otpadnih voda, nitrifikacija-denitrifikacija, se
odlikuje visokom efikasno$¢u uklanjanja azota, visokom stabilno$¢u i pouzdano$c¢u procesa,
relativno lakom kontrolom procesa i srednjim troSkovima (Van Hulle i dr., 2010).
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3.3. NEKONVENCIONALNI PROCESI UKLANJANJA AZOTA IZ OTPADNIH
VODA

Za uklanjanje azota iz otpadnih voda pored konvencionalnih procesa nitrifikacije i
denitrifikacije razvili su se noviji mikrobioloski postupci Cija je upotreba karakteristi¢na za
visoko optere¢ene otpadne vode azotom. U novije mikrobioloske postupke spada: parcijalna
nitrifikacija, SHARON, CANON, OLAND, ANAMMOX.

PARCIJALNA NITRIFIKACIA

Parcijalna nitrifikacija (nitritacija) je proces prevodenja amonijum jona u nitrite ali ne i u
nitrate. Da bi se postigla parcijalna nitrifikacija neophodno je spreciti oksidaciju nitrita u
nitrate. Najvazniji parametri sredine da bi se omoguéio proces parcijalne nitrifikacije su
koncentracija rastvorenog kiseonika, koncentracija slobodnog amonijaka (NHs) i slobodne
azotaste kiseline (HNO,), temperatura i pH. Zbog razli¢ite osetljivosti bakterija koje oksiduju
amonijak u nitrite 1 bakterija koje oksiduju nitrite do nitrata, podeSavanjem ovih parametara se
moze omoguciti odigravanje parcijalne nitrifikacije. Bakterije koje oksiduju nitrite do nitrata
su mnogo osetljivije na nepogodne uslove sredine od bakterija koje oksiduju amonijak do
nitrita, pa se kao rezultat toga javlja akumulacija nitrita u sistemu. Hidroksilamin i hlorati
mogu takode da inhibiraju nitrit oksidujuce bakterije ali ne i amonijak oksidujuce bakterije.
Parcijalna nitrifikacija moze da se postigne i odgovaraju¢im vremenom zadrzavanja u sistemu
sa suspendovanim rastom jer ove dve grupe bakterija zahtevaju razli¢ito vreme zadrzavanja u
reaktoru. Procesom nitritacija-denitrifikacija mogu se tretirati vode sa visokom
koncentracijom azota (100 — 5000 mg/L) uz ostvarivanje znacajnih benefita (Hellinga i dr.,
1998; Van Hulle i dr., 2010). Parcijalnom nitrifikacijom i anoksi denitrifikacijom se smanjuju
potrebe za kiseonikom za 25%, potrebe za izvorom ugljenika za 40% s obzirom da se samo
nitriti prevode u molekulski azot, (slika 3.6). Ovo je veoma vazno ukoliko se dodaje sinteticki
donor elektrona (metanol). Takode, ovim postupkom se smanjuje i koli¢ina mulja koji nastaje
u odnosu na konvencionalni nitrifikaciono/denitrifikacioni proces (Peng i Zhu, 2006).

1 mol

—
NO, NO,
60 % Ugljenika

75 % oa// \

1 mol 1/2 mol
NH,/NH,’ N,

Slika 3.6. Nitritacija/Denitrifikacija, (Stensel, 2006)
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SHARON
(Stable High rate Ammonia Removal Over Nitrite)

Drugi tip procesa koji je zasnovan na parcijalnoj nitrifikaciji je SHARON proces u kom se
polovina amonijum jona prisutnih u influentu prevodi u nitrite. SAHRON proces se takode
odlikuje prednostima nad konvencionalnim nitrifikacionim procesom. Postize se smanjenje od
25% potrebne energije za aeraciju, 30% manje mulja nastaje i 20% manje se emituje CO,
(Shalini i Joshep, 2012).

ANAMMOX
(ANaerobic AMMonium OXidation)

Anammox proces predstavlja denitrifikaciju nitrita pomoc¢u amonijaka kao donora elektrona.
Korak koji prethodi anammox procesu je parcijalna nitrifikacija, kojom se polovina amonijum
jona konvertuje u nitrate (slika 3.7). Zbog ovoga se vrlo uspesno koristi kobinovan SHARON-
ANAMMOX proces koji je uspostavljen i u realnoj primeni za tretman voda. Sistemi na bazi
SHARON-ANAMMOX procesa se odlikuju manjom potro$njom kiseonika kao i alkaliteta, ne
zahtevaju dodavanje organskog ugljenika, nastaje manja koli¢ina nitritnih i nitratnih jona kao
i zanemarljiva koli¢ina mulja, u odnosu na konvencionalni postupak uklanjanja azota.

H SHARON

(o3
O

Slika 3.7. SHARON/ANAMMOX proces

ANAMMOX

Prvo postrojenje za tretman otpadnih voda na bazi ANAMMOX procesa je uspostavljeno u
Holandiji 2002. godine, a danas postoji visSe od 20 sistema ovog tipa. Medutim, anammox
bakterijama je potrebno 10 — 11 dana da bi udvostrucile svoju populaciju (Van der Star i dr.,
2007), Sto limitira Siroku primenu ovakvog procesa i zahteva rigorozno praéenje i regulaciju
procesa.
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CANON
(Comlpletely Autotrophic Nitrogen removal Over Nitrite)

CANON predstavlja kompletno ukljanjanje azota preko nitrita do gasovitog azota pomocu
autotrofnih bakterija. Zapravo, ovaj koncept procesa se sastoji od parcijalne nitrifikacije i
anammox procesa u jednom reaktoru uz kooperaciju dve vrste bakterija. Nitrifikacione
bakterije oksiduju amonijak do nitrita, pri tome trose kiseonik i stvaraju anoksi uslove
potrebne za odvijanje anammox procesa.

OLAND
(Oxygen Limited Autotrophic Nitrification/Denitrification)

OLAND predstavlja autotrofni proces u kom se amonijum jon (NH;) oksiduje do nitrita u
prisustvu kiseonika, a potom se nitriti prevode u gasoviti azot pomoc¢u amonijum jona kao
donora elektrona pod kiseonik-limitiranim uslovima (Kuai i Verstraete, 1998). Ovaj proces se
takode odlikuje manjim operativnim troskovima (Windey i dr., 2005), ¢ak do 63% manje
potrosnje kiseonika i 100% manje potrosnje organskog ugljenika (Verstraete i Philips, 1998)
u odnosu na konvencionalni nitrifikaciono-denitrifikacioni proces.

Medutim, procesi OLAND i CANON koji su do sada bili testirani na pilot i ,,full scale”
postrojenjima za tretiranje otpadnih voda bogatih amonijum jonom nisu davali
zadovoljavajuci stepen konverzije u odnosu na opterecenje amonijum jonom, s tim da detaljni
mehanizmi koji su doveli do ovoga nisu u potpunosti jasni (Ahn, 2006).

Pregledom dostupne literature mogu se uociti i druge mogucnosti uklanjanja azota iz otpadnih
voda. Pored tradicionalne autotrofne nitrifikacije i heterotrofne denitrifikacije, odnedavno,
heterotrofna nitrifikacija 1 aerobna denitrifikacija privukla je dosta paznje zbog svoje
potencijalne primene u bioloskom sistemima za uklanjanje azota. Ove specijalne heterotrofne
bakterije imaju vece stope rasta od autotrofa, mogu da koriste organska jedinjenja za izvor
ugljenika i energiju i mogu da konvertuju amonijum jon u azotni gas pod aerobnim uslovima
(Chen i dr., 2012a; Chen i dr., 2012b; Huang i dr., 2013; Zhang i dr., 2012; Zhao i dr.,
2010).

Pored Siroko rasprostranjene heterotrofne denitrifikacije interesovanje poprima autotrofna
denitrifikacija koja se odnosi na redukovanje nitrita i nitrata pomoc¢u neorganskih jedinjenja
kao donora elektrona poput vodonika (Lee i Rittmann, 2002; Moon i dr., 2008; van Rijn i dr.,
2006) elementarnog sumpora, vodonik sulfida i tiosulfata (Di Capua i dr., 2015).
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Da bi se prevazisle mane, a iskoristile prednosti pojedina¢nog procesa heterotrofne ili
autotrofne denitrifikacije, sve viSe se razvija i kombinovani heterotrofno-autotrofni proces
denitrifikacije (Della Rocca i dr., 2006; Huang i dr., 2015; Liu i dr., 2014).

Literaturni podaci novijeg datuma pokazuju 1 mogucénost odigravanja anaerobne
denitrifikacije uz Mn* kao elektro donor, ¢ime se omogucava simultano uklanjanje NO3 i
Mnt ¢&ije je prisustvo karakteristi¢no za podzemne vode (Su i dr., 2015).

Sve ovo inicira postojanje mnogobrojnih mikrobioloskih moguénosti, a samim tim i
mogucénosti izu¢avanja i razvijanja novih procesa uklanjanja azota iz otpadnih voda.
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4. BIOFILMOVI

Bakterijski biofilmovi predstavljaju visoko organizovanu populaciju mikroorganizama,
koncentrovanih na medupovrsini Cvrsto/teéno, povezanih ekstracelularnom polimernom
sluzavom matricom (Costerton i dr., 1995). Generalno, biofilmovi veoma utic¢u na ljudsko
zdravlje 1 industrijsku produktivnost. Oni imaju izrazen uticaj na kvalitet vode, posebno i sa
aspekta prateéih pojava poput efikasnosti proizvodnje elektricne energije, korozije,
pogorSavanja kvaliteta zubnih povrSina, zagadenja povrSina u prehrambenoj industriji i na
pogorsavanje kvaliteta vazduha u ventilacionim i klima uredajima. Medutim, veoma je vazno
ista¢i da su biofilmovi sastavni deo prirodnog okruzenja i da mogu da posluze u veoma
korisne svrhe poput preciS¢avanja vode za pice i otpadnih voda, kao i detoksikaciju opasnog
otpada. Upravo ova dobra strana biofilmova je upotrebljena u bioloskom preéis¢avanju
otpadnih voda sa mikroorganizmima imobilisanim na ¢vrstim nosa¢ima.

Biofilmovi u tretmanu otpadnih voda koriste brojne mehanizme za uklanjenje biorazgradivih
materija poput bioloske degradacije, biosorpcije, bioakumulacije i biomineralizacije (Singh i
dr., 2006).

Nacin na koji funkcionisu biofilmovi omoguéava dobijanje efikasnijeg procesa pre¢iS¢avanja
otpadnih voda. Bioloski procesi precis¢avanja sa biofilmovima odlikuju se brojnim
prednostima nad procesima sa suspendovanom biomasom, poput velike specifi¢ne povrsine za
rast bakterija i velike gustine biomase po jedinici zapremine reaktora (Mendoza-Espinosa i
Stephenson, 1999). Sistemi sa imobilisanim mikroorganizmima su veée operativne
fleksibilnosti, zahtevaju manje prostora, imaju manje hidrauli¢ko vreme zadrZavanja, a vece
vreme zadrzavanja biomase, povecane su sposobnosti za degradaciju teSko razgradivih
jedinjenja i drugo (Chen i Chen, 2000; Verma i dr., 2006; Wilderer i McSwain, 2004; Oga i
dr., 1991; Lieu, 1994). Takode, omogucavaju i bolju kontrolu brzine reakcija i dinamike rasta
populacije (Lazarova i Manem, 2000).

4.1. FORMIRANJE BIOFILMA

Mikroorganizmi se pomocu ekstracelularnih polimernih suspstanci, koje izlucuju, drze u
¢elijskim agregatima na nosa¢ima, formirajuc¢i matri¢nu strukturu biofilma. Matrica biofilma
se sastoji od vode (do 97%), mikrobnih Ccelija, izlu¢enih polimernih supstanci (EPS),
absorbovanih nutrijenata i metabolita, produkata lize celije, ¢ak i partikulativnih materija i
nekih drugih supstanci iz okolnog okruzenja (Sutherland, 2001).
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Formiranje biofilma se moze predstaviti kroz pet faza (slika 4.1.1):

1) Inicijalno
vezivanje
2) lreverzibilno
vezivanje
3) Sazrevanje 1
4) Sazrevanje 2
5) Odvajanje

Slika 4.1. Faze formiranja biofilma

Inicijalno vezivanje pocinje kada povrSina nosaca bude oblozena neorganskim rastvorenim
supstancama i organskim molekulima iz medijuma (vode) kojem je izlozena (formiranje, engl.
,conditionig film*). Potom ¢elije brzo i efikasno, pomoc¢u hemotakse ili Braunovog kretanja
dolaze na povrsinu nosaca gde dolazi do njihovog privremenog vezivanja za povrsinu pomocu
nespecificnih interaktivnih sila kao §to su Van der Valsove sile, elektrostaticke sile, Braunove
sile ili vezivanjem vodonika (Gottenbos i dr.,1999). Inicijalno vezane ¢elije retko dolaze u
direktan dodir sa povrSinom zbog odbojnih elektrostatickih sila, pa se pomocu izlu¢enih
polimera vezuju za supstrat na povrsini nosaca.

Druga faza razvijanja biofilma je ireverzibilno vezivanje koje nastaje kada mikroorganizmi
poCinju da proizvode ekstracelularne (vancelijske) polimerne supstance, EPS. Proizvodnjom
EPS Celije ostaju Cvrsto vezane za povrsinu, a stvarno nepovratno vezivanje je jedino moguce
ukoliko nema fizi¢kog ili hemijskog stresa. Promena, od inicijalnog do ireverzibilnog
vezivanja je kratka i traje nekoliko minuta ¢ak i manje (Palmer i dr., 2007).

Nakon vezivanja za povrsinu, ¢elija nastavlja regularno svoju reprodukciju uz regrutovanje
novih planktonskih ¢elija, $to dovodi do rasta biofilma, stvaranja trodimenzionalne matrice.
Ova faza razvoja biofilma se naziva sazrevanje. Bakterije vezane za povrSinu Koriste
nutrijente iz mase vode za svoj rast i ve¢u proizvodnju EPS | time stvaraju¢i mikrokolonije.
Tokom rasta biofilma moZe se uociti promena u genskoj ekspresiji u odnosu na planktonsku
¢eliju. Primer toga je proizvodnja spoljasnjih dodataka potrebnih za kretanje ¢elija koja se
obustavlja zbog celijske imobilnosti u matrici biofilma, dok se podsti¢e proizvodnja EPS i
membranskih proteina za transport (Garrett i dr., 2008). Ova regulacija gena zavisi od gustine
populacije 1 kontrolisana je pomoc¢u prenosivog molekula kao signala u komunikacionom
sistemu izmedu c¢elija poznatim pod nazivom ,,Qourum sensing* (Dunne, 2002).
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Zreli bakterijski biofilmovi predstavljaju dinamicke, prostorno i vremenski heterogene
zajednice, Cija grada zavisi od uslova okruzenja (dostupnost nutrijenata, pH, temperature, sila
otiranja, osmoze) u kojem rastu kao i od sastava mikrobioloske konzorcije (De Lancey
Pulcini, 2001). Rast biofilma je prilicno spor proces. Potrebno je i do nekoliko dana za
formiranje strukturalne zrelosti biofilma.

Zrele formacije biofilmova predstavljaju Zive konstrukcije sa naprednom organizacijom koja
neprekidno prilagodava sebe na okruzenje, $to znaci da moze do¢i do napustanja biofilma od
strane celija, zbog potrage za novim povoljnijim staniStem. Ova faza se naziva osipanje ili
odvajanje biofilma. Bioloski, hemijski i fizi¢ki parametri koji dovode do odvajanja biofilma
su veoma kompleksni. Smatra se da faktori poput degradacije ekstracelularnih polimernih
supstanci, nedostatka supstrata ili kiseonika, komunikacije izmedu ¢elija (,,Quorum sensing*),
hidrodinamicke sile, erozija i guljenje (engl. ,,sloughing“) uti¢u na odvajanje biofilma sa
nosaca (Chambless i Stewart, 2007; Webb, 2007).

Matrica biofilma poput fizicke barijere Stiti bakterijske ¢elije od antimikrobnih agenata i
stresova u okruzenju (Davey i O'Toole, 2000). PonaSanja i strategije prezivljavanja
bakterijskih kolonija znatno prevazilaze moguénosti individualnih bakterija. Primer toga je Sto
su mikrobni biofilmovi tolerantniji na doze antibiotika koje su i do 1000 puta vece od doza
koje ubijaju slobodno plivajucu bakteriju (Stewart i Costerton, 2001).

4.2. EKSTRACELULARNE POLIMERNE SUPSTANCE (EPS)

Ekstracelularne polimerne supstance predstavljaju molekule velikih tezina koje izlucuju
mikroorganizmi ili se donose iz okolnog okruzenja (Nielsen i dr., 1997). Ove supstance su
osnovne komponente Celijskih agregata bilo flokula aktivhog mulja, granularnog mulja ili
biofilmova, koje drze ¢elije zajedno u formiranoj trodimenzionalnoj matrici. Proizvodnja
ekstracelularne matrice je preduslov za formiranje biofilma (Branda i dr., 2005; Flemming i
dr., 2007).

Ekstracelularne polimerne supstance su svojim najve¢im delom sastavljene od proteina,
polisaharida, nukleinskih Kkiselina, lipida i drugih komponenata koje sadrze jonizujuce
funkcionalne grupe poput karboksilne, fosforne i hidroksilne u aktivnom mulju, granularnom
mulju i biofilmovima (Wei i dr., 2014a). Ugljeni hidrati koje ¢ine deo EPS se uglavnom
sastoje od polisaharida. EPS su prisutne i izvan ¢elija i u unutrasnjosti mikrobioloskih
agregata. U biofilmovima, eksopolisaharidi se smatraju odgovornim za strukturnu stabilnost i
gradu biofilmova (Sutherland, 2001). Bakterijski polisaharidi se mogu podeliti na grani¢ne i
na rastvorene. Grani¢ni polisaharidi su vezani za povrSinu Celije, ¢ak mogu biti 1 kovalentno
vezani, dok su rastvoreni polisaharidi oni koji se ne vezuju za ¢eliju nakon izlu¢ivanja (Kumar
i dr., 2007). Ispitivanja rastvorenin EPS su veoma limitirana, tako da se vecina ispitivanja
odnosi na grani¢ne EPS. Struktura granicnog EPS je uglavnom opisana pomocu dva sloja.
Unutrasnji sloj grani¢nih EPS je jasnog oblika, ¢vrsto i stabilno vezan za povrSinu celije, a
spoljasnji sloj grani¢nog EPS je sluzav i bez vidljivih ivica, slabo i dispersibilno vezan
(Nielsen i Jahn, 1999).
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EPS ima veliki uticaj na fizicko-hemijske karakteristike mikrobioloSkih agregata, ukljucujuci
strukturu, povrsinsko naelektrisanje, flokulaciju, talozne karakteristike, dehidrataciju i
adsorpcione moguc¢nosti (Sheng i dr., 2010).

Zbog prisustva mnogih funkcionalnih grupa u EPS, EPS moze da gradi komplekse sa teSkim
metalima. S obzirom na broj dostupnih karboksilnih i hidroksilnih grupa u pitanju je veliki
kapacitet vezivanja (Ha i dr., 2010). Takode, proteini, ugljeni hidrati i nukleinske kiseline
imaju sposobnost gradenja kompleksa sa teSkim metalima (Priester i dr., 2006; Zhang i dr.,
2006). Organske materije poput benzena, boja, huminskih kiselina itd, takode mogu biti
adsorbovane (Spath i dr., 1988; Esparza-Soto i Westerhoff, 2003; Sheng i dr., 2008).

EPS se sastoje od hidrofobnih i hidrofilnih delova §to ukazuje na to da su EPS amfoterne.
Relativan odnos ovih hidrofobnih i hidrofilnih grupa zavisi od samog sastava EPS (Sheng i
dr., 2010).

Pored strukturnih, zastitnih i biosorpcionih karakteristika, EPS moze da posluzi kao supstrat
za Celijski rast u uslovima nedostatka hranljivih materija (Bahat-Samet i dr., 2004; Zhang i
Bishop, 2003) ali postoje i deovi EPS koji nisu biorazgradivi (Lispidou i Rittman, 2002). Tip
supstrata kao i1 sadrzaj nutrijenata takode imaju veliki efekat na sastav i produkciju EPS.
Primer toga su istrazivanja koja su pokazala da produkcija EPS u aktivnom mulju moze biti
pospesena kada je koncentracija fosfora na izmaku (Liu i dr, 2006).

Ekstracelularne polimerne supstance uticu i na ubrzavanje stvaranja mikrobioloskih agregata
vezivanjem celija blizu jednih drugima (Liu i dr., 2004).

Vreme zadrzavanja celija (SRT) takode ima uticaj na produkciju EPS, mada rezultati u
dostupnoj literaturi pokazuju kontradiktornost. Pojedni rezultati ispitivanja uticaja SRT na
EPS u aktivnom mulju pokazali su da poveéanje SRT ima znacajan i pozitivan uticaj na
stvorenu koli¢inu EPS, kako u koli¢ini proteina tako i u koli¢ini ugljenih hidrata (Sesay i dr.,
2006), dok drugi rezultati pokazuju da se sadrzaj EPS nije znacajno promenio sa pove¢anjem
SRT (Liao i dr., 2001).

U prisustvu toksi¢nih supstanci poput teskih metala, bakterije u aktivnom mulju i u
biofilmovima proizvode vise EPS da bi se zastitile od Stetnog okruzenja (Fang i dr., 2002;
Aquino i Stuckey 2004; Priester i dr., 2006).

Smicajne sile u reaktorima isto uti¢u na sastav EPS. Rezultati istrazivanja su pokazali da se
povecanjem smicajnih sila u sistemima sa biofilmovima utic¢e na hiper produkciju
polisaharida u EPS (Ramasamy i Zhang, 2005), posto se smatra da povecana produkcija
polisaharida u EPS pomaze bakterijsku adheziju (Liu i Tay, 2002). Medutim, ova povecana
produkcija polisaharida usled povecanih smicajnih sila, se nakon kultivacije, odnosno, nakon
15 — 20 dana vraca na prvobitan nivo (Ramasamy i Zhang, 2005).
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Koli¢ina rastvorenog kiseonika takode utice na stvaranje EPS. U sistemu sa aktivnim muljem,
usled limitirane koncentracije kiseonika u reaktoru dolazi do dezintegracije flokula (Nielsen i
dr., 1996). Rezultati istrazivanja su pokazali da ukoliko je koncentracija ratvorenog kiseonika
u reaktoru sa aktivnim muljem visoka, dolazi do povecanog stvaranja ugljenih hidrata u EPS
(Shin i dr., 2001).

Ekstracelularne polimerne supstance su raporedene u slojevima biofilma i njihov prinos varira
sa dubinom biofilma (Zhang i Bishop, 2001). Distribucija EPS komponenti varira kako
prostorno tako i vremenski. Sastav EPS zavisi od sastava mikrobioloske konzorcije i uslova
sredine (Kolter i Greenberg, 2006).

Postoji dosta razli¢itih metoda ekstrakcije EPS. Idealna EPS ekstrakcija bi bila ona koja je
efikasna, koja omogucava ekstrahovanje cele kolicine EPS iz cele organske materije za dat
¢elijski uzorak, uz uzrokovanje minimalne lize ¢elije i ne narusavanja strukture EPS (Frolund
i dr.,, 1996). One mogu biti fizicke, hemijske ili kombinovane fizicke i hemijske. Zbog
kompleksne kompozicije tesko je analizirati sastav, strukturu i funkciju EPS. Univerzalna
metoda za kvantitativnu ekstrakciju EPS iz mikrobioloskih agregata ne postoji, pa se za svaki
poseban slucaj mora izabrati metoda i izvrSiti njena optimizacija, uzimaju¢i u obzir
karakteristike uzorka (Sheng i dr., 2010). Da bi se §to bolje izvrSila karakterizacija EPS
razvile su se novije analiticke metode u koje spadaju: gasna hromatografija (GC), gasha
hromatografija—masena spektrometrija (GC — MS), te¢na hromatografija visokih performansi
(HPLC), skenirajuc¢a elektronska mikroskopija (SEM), skeniraju¢a elektronska mikroskopija
okruzenja (ESEM), konfokalna laserska skeniraju¢a mikroskopija (QCM), fotoelektronska
spektroskopija sa X-zracima (XPS) itd.

Ispitivanja ekstracelularnih polimernih supstanci su od velikog interesa ne samo zbog
shvatanja bioloSkog tretmana otpadnih voda ve¢ i zbog poboljSavanja efikasnosti takvog
tretmana kroz optimizaciju operativnih parametara (Sheng i dr., 2010).

Ekstracelularne polimerne supstance su veoma kompleksne, potrebno je jo§ dosta istrazivanja
da bi se njihova uloga u biolo§kom tretmanu u potpunosti razumela.

4.3. KOMUNIKACIJA IZMEDPU CELIJA- ,,QUORUM SENSING*

,Quorum sensing”, (QS), predstavlja nacin komunikacije izmedu c¢elija koji ukljucuje
sintezu, otpustanje i detekciju molekulskih signala zvanih autoinducerima (Als) (Fuqua i dr.,
1994). Bakterije mogu da odgovore na veliki broj Als. Do sada postoje definisana tri tipa Als
koji su u vezi sa bakterijskim QS, acyl homoserine lactones (AHLs), autoinducer
oligopeptides (AIP) i autoinducer-2 (Al — 2). AHLs 1 AIP se pretezno koriste kao molekulski
signali Gram-negativnih i Gram-pozitivnih bakterija, respektivno, dok se AI — 2 univerzalno
koristi za medukomunikaciju obe vrste, Gram-negativnih i Gram-pozitivnih bakterija (Miller i
Bassler, 2001; von Bodman i dr., 2008). QS sistem bakterije mogu da koriste za monitoring
gustine njihove populacije i da aktiviraju specifi¢nu ekspresiju gena koja im omogucava da se
ponasaju na koordiniran nac¢in (Jayaraman i Wood, 2008).
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Postoje dokazi da QS sistem doprinosi razvoju biofilmova odredenih bakterija, kao i to da
uti¢e i na raspad razvijenih biofilmova, odnosno QS je umeSan u sve faze razvoja biofilma
(Parsek i Greenberg, 2005; Moons i dr., 2009). QS je Siroko rasprostranjena pojava koja
omogucava bakterijama da se prilagode i prezive u uslovima sredine koji se stalno menjaju.
Planktonske bakterije kao i bakterije u biofilmu lu¢e hemijske signale. Medutim, bakterije u
biofilmu su gusce pa su i signali mnogo koncentrovaniji, a samim tim i efikasniji.

U tretmanu otpadnih voda manipulacija QS sistemom moze biti odrZiva strategija za
upravljanje biofilmovima (Feng i dr., 2013). Shvatanje QS signalizacije i QS inhibicije je od
znacaja za uspeSno vodenje bioloskog procesa preciS¢avanja kroz samu kontrolu
mikrobioloske athezije, kolonizacije i1 formiranja biofilma. Medutim, sveobuhvatno
sagledavanje QS procesa u biofilmovima sac¢injenih od velikog broja bakterijskih vrsti pod
sloZzenim uslovima sredine potrebno je jos ispitivati.

4.4. AKTIVNOST BIOFILMA

Biofilmovi su veoma kompleksni, kako fizicki tako i mikrobioloski. Mogu se posmatrati kao
izboc¢ine (engl. ,.clusters®) zakaCene jedna za drugu pomocu ekstracelularnog polimernog
materijala. Unutar izboCina se nalaze Supljine, pore i kanali, §to rezultuje neuniformnom
raspodelom biomase unutar biofilma (Costerton i dr., 1995; Lazarova i Manem, 1995).
Fizicki parametri, poroznost i gustina takode nisu uniformni unutar biofilma (Zhang i Bishop,
1994). Struktura biofilma i njegova aktivnost su dva najznacajnija parametra za efikasno
odvijanje i kontrolu procesa sa biofilmovima u tretmanu otpadnih voda (Lazarova i Manem,
1995). Aktivnost biofilma je direktno proporcionalan brzini razgradnje supstrata od strane
mikroorganizama u biofilmu ukoliko ne postoji limitiranost transporta supstrata unutar
biofilma (Boaventura i Rodrigues, 1997). Supstrat se molekulskom i turbulentnom difuzijom
transportuje do povrSine biofilma, a odatle i u njegovu unutra$njost. Transport supstrata
unutar biofilma je rezultat difuzije u gus¢im agregatima i konvekcije unutar pora i vodenih
kanala. U mnogim ispitivanim sistemima pokazano je da je difuzija dominantna za prenos
mase unutar biofilma (Horn i Morgenroth, 2006). U biofilmovima u kojima prenos mase
kontrolide difuzija, brzina konverzije supstrata zavisi od koeficijenta difuzije (m?/s) i
koncentracije supstrata u masi vode. Koncentracija supstrata ¢e biti niza na povrSini biofilma
nego u masi tecnosti i nastavljae da opada sa dubinom biofilma, odnosno zbog difuzije
gradijenti supstrata i metabolickih proizvoda Ce rasti unutar biofilma (slika 4.2). Ovo znaci da
¢e bakterije na povrSini biofilma rasti brze od bakterija u unutrasnjosti, §to u pojedinim
sluajevima moze da znaci da bakterije u samoj unutrasnjosti biofilma nece doprineti
uklanjanju supstrata. Sto su biofilmovi deblji veéi je gradijent koncentracije, pa samim tim i
mogucénost da pojedini delovi biofilma ostanu bez dostupnih potrebnih materija za njihovu
aktivnost. Razlicitost koncentracija kiseonika i supstrata unutar biofilma omogucava povoljne
uslove za razvoj velikog broja razli¢itih vrsta mikroorganizama. Povecan transfer gena, koji je
Cesto detektovan u biofilmovima, garantuje progresivnu evoluciju i genetski diverzitet, koji
utice na porast konkurentnosti bakterijskih ¢elija.
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Slika 4.2. Gradijent koncentracije

Koncept o limitirajuc¢oj difuziji unutar biofilma je veoma vazan kod merenja koncentracije
rastvorenog kiseonika u masi vode. Koncentracije rastvorenog kiseonika od 2 — 3 mg/L se
smatraju dovoljnim za obavljanje aerobnog procesa sa suspendovanim mikroorganizmima.
Medutim, u procesima sa biofilmovima ove koncentracije kiseonika mogu biti limitirajuce,
pogotovo za proces nitrifikacije, koji zahteva prisustvo vece koncentracije rastvorenog
kiseonika. U sistemima sa biofilmovima za uklanjaje azota iz otpadnih voda limitirajuca
difuzija moze da ima i svoje prednosti, zapravo ona moze da omoguci Stvaranje anaerobnog
sloja unutar biofilma i time obezbedi odigravanje nitrifikacije i denitrifikacije u istom sistemu.

Rezultati eksperimentalnih istrazivanja pokazali su da debljina 1 gustina biofilma zavise od
smicajnih sila unutar sistema, dok sastav biofilma zavisi od sastava medijuma i aktivnosti
mikroorganizama (Alves i dr., 2002). Gustina biofilma raste sa povecanjem smicajnih sila
koje deluju na biofilm, Sto ukazuje na direktnu vezu gustine biofilma sa hidrodinamikom
sistema (Vieira i dr., 1993). Kao razlog ovome navodi se pojacavanje EPS matrice od strane
bakterija, koje se na taj nacin $tite od agresivnih smicajnih sila fluida iz okruZzenja. Takode,
porast gustine biofilma sa povecanjem sila otiranja usled medusobnih sudara Cestica su
potvrdena u eksperimentima radenim sa pokretnim nosac¢ima u fluidizovanom sloju i u air-lift
reaktoru (Kwok i dr., 1998; Chang i dr., 1991). Intenzivnim istrazivanjima gustine biofilma
pokazano je da se gustina biofilma menja sa dubinom biofilma. U najdubljim slojevima
bofilma (blizim nosacu) gustina je 5 — 10 puta vec¢a nego u povrsinskim slojevima (Zhang i
Bishop, 1994b). Takode se i koncentracija aktivne biomase menja sa dubinom biofilma.
Aktivni mikroorganizmi su uglavnom smeSteni u spoljasnjim slojevima biofilma dok su
inertne materije, koje ne uticu na biooksidaciju, smestene u unutrasnjosti biofilma. Merenja su
pokazala da aktivna masa ¢ini oko 30% ukupne biomase u dubljim slojevima biofilma, dok
aktivna masa skoro 100% c¢ini ukupnu biomasu u spoljasnjim slojevima biofilma (Zhang i
Bishop, 1994b). Brzina biohemijske transformacije vise zavisi od metabolicke aktivnosti
mikrobioloske zajednice nego od ukupne biomase u reaktoru (La Motta, 1976; Imat i dr.,
1993; Lazarova i dr., 1994).
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Ukoliko postoje dve bakterijske vrste koje se ne bore ni za jedan nutrijent, ve¢ samo za
prostor, njihova krajnja distribucija ¢e zavisiti od njihove relativne specifi¢ne brzine rasta na
bilo kojoj poziciji unutar biofilma. Na povrsini biofilma ¢e biti dominantnija vrsta koja ima
vecu maksimalnu specifi¢nu brzinu rasta, a u unutrasnjosti ¢e biti organizmi koji sporije rastu.
U sistemima sa heterotrofima i autotrofima, heterotrofi ¢e rasti u spoljasnjim slojevima a
autotrofi u unutrasnjim. Ova pozicija unutar biofilma spororastu¢im bakterijama pruza i
prednost i nedostatak. Prednost je $to su u dubljim slojevima biofilma autotrofi zasti¢eni od
smicajnih sila koje otiru biomasu sa povrSine biofilma, a nedostak je u povecanom otporu
prenosa mase jer njihov supstrat, amonijum jon, mora da difunduje kroz sloj heterotrofa da bi
dosao do autotrofnih konzumenata (Rittman i Manem, 1992). Pozicija heterotrofa i autotrofa
unutar biofilma ¢e pre svega zavisiti od koncentracija supstrata ovih bakterija (Rittman i
Manem, 1992). Ukoliko se pored kompeticije za prostor javi i kompeticija za neku
komponentu, poput kiseonika, distribucija organizama postaje mnogo kompleksnija u
zavisnosti od relativne vrednosti komponente za koju se bore kao i od kinetike rasta svake
vrste na individualnom supstratu.

Sve bakterije bez obzira na kojoj se poziciji nalaze u biofilmu, podlezu procesu odumiranja,

¢iji je rezultat nagomilavanje Celijskih ostataka unutar filma. Akumulacija neaktivnih materija
unutar biofilma veoma utie na fizioloSko stanje biofilma. Prisustvo neaktivnih materija
namece promene mikrobnog metabolizma koji dalje uti¢e na promene mikrobioloske
aktivnosti kao i na rast mikroorganizama. Zbog ovoga rezultati eksperimentalnih istrazivanja
pokazuju da ¢e maksimalna mikrobioloska aktivnost biti prisutna kod tankih biofilmova (Liu i

Capdeville, 1996). S tim u vezi, ako su biofilmovi deblji ne znac¢i da sadrze vise aktivnih
¢elija (Chang i dr., 1991).

Hidrodinamika je jedan od cinilaca koji deluje na formiranje tanjih biofilmova. Pri viSim
vrednostima protoka te¢nosti formira se tanji grani¢ni (nepokretan) sloj tecnosti kao 1 tanji
sloj biomase. Sto je grani¢ni sloj te¢nosti manji, manji je otpor prenosu mase kiseonika i
supstrata do povrSine biofilma. Tanji sloj biomase, ¢ija je debljina u funkciji erozionog
faktora, pored bolje penetracije komponenata kroz biofilm, karakteriSe ve¢a mikrobioloska
aktivnost (Liu i Capdeville, 1996). Za efikasno odvijanje nitrifikacionog procesa kao kljucni
parametar se pokazala aktivnost biofilma (Liu i Capdeville 1996).

Cinilac koji takode utie na regulisanje debljine biofilma je medusobno otiranje &estica.
Dobijeni rezultati odredenih ispitivanja su pokazali da trenje medu Cesticama ima ve¢i efekat
na koeficijent otiranja biofilmova nego §to ima brzina te¢nosti koja prolazi preko povrSine
biofilma (Hermanowicz i Ganczarczyk, 1985; Mulcahy i LaMotta, 1978). Postoje i ispitivanja
koja pokazuju da postoji optimalna koli¢ina Cestica (zapreminska koncentracija cestica) u air-
lift reaktoru koja omogué¢ava formiranje aktivnog nitrifikacionog biofilma, a da se pri tome ne
narus$i Celijski rast prekomernim otiranjem (Lee i dr., 2004).

Neto efekat oba procesa, rasta i odumiranja je migracija Cestica iz unutraSnjosti ka
spoljasnjosti biofilma gde ih sile trenja otiru, ¢ime se odrzava konstantna debljina biofilma.
Odnosno, u sistemima sa imobilisanim mikroorganizmima javlja se fluks biomase. Ukoliko je
neto rast pozitivan u kontrolnoj zapremini, biomasa raste. Ako gustina biomase pri tome
ostaje konstantna, biomasa mora preci granicu kontrolne zapremine, dajuci fluks biomase
(Wanner i Gujer, 1984; Wanner i Gujer, 1986).
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Fluks biomase u kontrolnoj zapremini je proporcionalan neto rastu biomase (rast minus
odumiranje) (Rittmann i Manem, 1992). Celijski ostaci é¢e takode biti generisani u biofilmu
zbog odumiranja biomase i zauzimacée prostor, a time ¢e doprineti i fluksu. Ovaj fluks
doprinosi da biofilm raste po dubini tokom vremena dok neto rast ne bude izbalansiran sa
gubitkom po jedinici povrSine usled povrSinskog otiranja. Jedan od rezultata ovog fluksa koji
pocinje od povrsSine biofilm-nosac i raste sa udaljavanjem od te povrSine je neto migracija
Cestica iz unutrasnjosti biofilma do povrSine biofilm-tecnost. Ukoliko pojedine vrste
mikroorganizama ne mogu dovoljno brzo da rastu u biofilmu da bi nadoknadili ovo
pomeranje, verovatno ¢e biti izgubljene iz sistema.

4.5. NOSACI BIOFILMA

Nosa¢ mikroorganizama moze biti kamen, §ljunak, pesak, Sljaka i u Sirokom opsegu plasti¢ni i
drugi sintetski materijali. Selekcija nosaca se uglavnom vrsi na osnovu veli€ine, poroznosti,
gustine, specificne povrsine i otpornosti na eroziju (Christensson i Welander, 2004, Odegaard
i dr., 2000). Takode, vazno a o ¢emu se malo zna je uticaj karakteristika hemijskih veza
izmedu povrSine nosaca i biofilma na kvantitet biofilma pa i na samu efikasnost procesa.
Bakterijsko prijajanje za povrsinu je slozen proces koji obuhvata inicijalne interakcije faza
pra¢ene molekulskim i celijskim interakcijama. Ove interakcije zavise od tipa bakterijske
¢elije, povrsine za imobilizaciju ¢elija i uslova sredine (An i Friedman, 1998). Kada se celije
lociraju na povrSinu nosaca, fizicko-hemijske karakteristike nosaca su te koje podsticu
bakterije na lucenje ekstracelularnih polimernih supstanci (EPS) (Renner i Weibel, 2011).
Ispitivanjem koli¢ine ekstracelularnih polimernih supstanci (EPS) ukljucujuéi, rastvorene
EPS, slabo i jako vezane granicne EPS u biofilmovima formiranim na dva nosaca
napravljenih od razli¢itog materijala u CANON procesu, pokazano je da tip nosaca uti¢e i na
koli¢inu i karakteristike proizvedenih EPS (Chen i dr., 2013). Pokazalo se takode da pocetno
vezivanje Kasnije uti¢e na strukturu biofilma, sposobnosti prijajanja i odvajanja biofilma
(Busscher i dr., 1995; Lackner i dr., 2009). Zaklju¢eno je da je pokretacka sila za bakterijsko
vezivanje za povrsinu povrSinski napon izmedu celije 1 povrSine, koji je veéi od povrSinskog
napona Celija-teCnost ili teCnost-povrSina (Ista i dr., 2004). Zapravo, adhezija
mikroorganizama za razli¢ite inertne povrSine nosaca je regulisana elekstrostatiCkim 1
hidrofobnim interakcijama, odnosno, energijom povrSine. Visoka hidrofobnost povrSine je
povezana sa niskom vrednoS¢u energije povrsine 1 obrnuto.

Bakterijska celija uvek nosi negativno naelekrisanje bilo da se nalazi u kiseloj, neutralnoj ili
alkalnoj sredini 1 zbog toga ima vecu sklonost ka priblizavanju pozitivno naelektrisanoj
povrsini usled elektrostatickog privlacenja (Bernstein i dr., 2011). Adekvatni nosaci biofilma
nisu uvek dostupni i uglavnom se koriste nosaci koji nose negativno naelektrisanje zbog kojeg
se javlja elektrostati¢ko odbijanje povrSine i mikrobne ¢Eelije. Da bi se omogucilo prijajanje
bakterija za nosac potrebno je modifikovati karakteristike povrSine.

Uobicajeno je da se pre deluje na elektrostaticke interakcije nego na hidrofobne interakcije, pa
se na taj nacin vrsi prevlacenje povrsine nosaca sa slojem pozitivnog naelektrisanja koloidnih
Cestica, hidrolizovanim katjonima, amino grupama itd. (Melo i dr., 1992). Rezultati
istrazivanja radenih u nitrifikacionom sistemu sa meSanom kulturom pokazuju da se vise
biofilma vezuje na povrsSinu koja je modifikovana amino grupama nego za povrsinu koja nije
modifikovana ili za povrSinu koja je modifikovana metil grupama (Lackner i dr., 2009).
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Uticaj tipa nosaca na koli¢inu formiranog biofilma su ispitivana na cetiri vrste nosaca
napravljenih od najlona, HDPE, melamina i acetalne polimerne plastike. Rezultati istrazivanja
su pokazali da hemija povrSinskog vezivanja moze biti potreban projektni parametar radi
dobijanja efikasnijeg procesa preciS¢avanja otpadnih voda (Khan i dr., 2013). Odredivanjem
ugla kvaSenja i povrSinske energije sva Cetiri tipa materijala, pokazalo se da najlon ima
najmanji ugao kvaSenja odnosno da je najhidrofilniji i da ima najveéu povrsinsku energiju,
dok je acetalna plastika najhidrofobnija i ima najmanju vrednost povrsinske energije, $to su i
potvrdili dobijeni rezultati. Najveéa masa imobilisanih bakterija (mg/cm?) kao i najveéa
efikasnost uklanjanja amonijum jona i estrogena iz otpadne vode, za koje je radeno
ispitivanje, je bila u sistemu sa povrSinom napravljenom od najlona, a najnize vrednosti ova
dva parametra su bile za sistem sa acetalnom plastikom. Druga istrazivanja koja su radena sa
Cistom kulturom heterotrofa i amonijum oksidujuéih bakterija (AOB), pokazuju isto da se sa
poveéanjem povrSinske energije, odnosno $to je povrsina hidrofilnija, postigla veca koli¢ina
imobilisanih bakterija (Khan i dr., 2011; Dimitrov i dr., 2007; Kim i dr., 1997). Takode
postoje rezultati istrazivanja koji pokazuju suprotne efekte.

Hrapavost povrSine nosaca kao i povrSinska energija nosaca su preduslov za formiranje
pocetne faze biofilma i vezivanja organizama (Lakshmi i dr., 2012). Sto je povrsina hrapavija
ona je i poroznija, pa su vece i specifi¢ne povrsine za imobilizaciju bakterija. Ujedno pore i
mikroSupljine na nosacima S§tite bakterije od smicajnih sila omogucavaju¢i im duZze vreme
zadrZavanja u reaktoru. Medutim, ispitivanja uticaja hrapavosti povrsSine nosac¢a, napravljenih
od osam vrsta plastike, na efikasnost procesa nitrifikacije u mesovitoj populaciji nisu pokazala
medusobnu zavisnost (Stepenson i dr., 2013). Nosaci su bili izradeni od akrilonitril butadien
stirena (ABS), najlona (Ny), polikarbonata (PC), polietilena (PE), polipropilena (PP),
politetrafluoroetilena (PTFE), polivinil hlorida (PVC) i tufnola (Tw). Pomoc¢u mikroskopske
analize atomskih sila (AFM) odredena je hrapavost povrSine razli¢itih plastika, koje su potom
rangirane poc¢evsi od najvece hrapavosti povrSine PE > PTFE > Ny > PVC > Tu > ABS >
PP > PC. NajniZa stopa nitrifikacije je zabeleZena u rezervoaru sa nosacem napravljenim od
PE, koji je imao najvecu hrapavost povrSine. Suprotno tome, u rezervoaru sa nosacem
napravljenim od PC, koji je imao najmanju hrapavost povrSine, zabelezene su relativno
visoke stope nitrifikacije. U odnosu na postignutu stopu nitrifikacije ispitivani materijali
nosaca su rangirani pocevs§i od najve¢e PTFE >Tu > PC > PP > PE > ABS > PVC.
Rezultati merenja adhezione energije povrSine su pokazali da su viSe stope nitrifikacije
postignute sa materijalima od plastike koji su imali nizu adhezionu energiju povrSine,
odnosno PTFE je imao najnizu. Ovi rezultati su suprostavljeni prethodno navedenim
rezultatima istraZzivanja koji pokazuju da se sa povecanjem povrSinske energije povecava
imobilizacija bakterija. Takode, postoji jo§ rezultata koji ovo potvrduju. Sousa i dr. (1997) su
ispitivali nosace od polimernih materijala za adheziju autotrofnih nitrifikacionih bakterija i
visili  karakterizaciju povrSine materijala u odnosu na hidrofobnost 1 povrSinsko
naelektrisanje. Ispitivano je pet vrsta plastike, PE, PP, PVC, polistiren visoke gustine i
polimetil-metakrilat. Rezultati su pokazali da je PP najhidrofobniji materijal od ispitivanih,
¢ime obezbeduje najbolju povrSinu za razvoj biofilma. Oba prethodno navedena istrazivaja
Stephenson i dr., (2013) i Sousa i dr., (1997) su pokazala isto rangiranje plasti¢nih materijala
od uporedivih, iduc¢i od materijala sa kojim se postize veca stopa nitrifikacije, PP > PE >
PVC. Liu (1995) je rangirao tri vrste polimera PS > PP > PE u odnosu na maksimalnu
akumulaciju nitrifikacionih bakterija. Kim i dr., (1997) su pokazali da su favorizujuce
povrsine za unapredivanje formiranja nitrifikacionog biofilma one sa negativnom slobodnom
energijom. Razli¢ito dobijeni rezultati eksprerimentalnih istrazivanja pokazuju veoma bitne
implikacije u izboru i dodatnom ispitivanju materijala za nosace u tretmanu otpadnih voda u
kome se odvija proces nitrifikacije.
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5. TIPOVI REAKTORA ZA PROCES UKLANJANJA AZOTA 1Z
OTPADNIH VODA

Dosadasnji rezultati istrazivanja i primene aerobnih procesa preiS¢avanja otpadnih voda
pomocu biofilmova pokazuju njihovu visoku efikasnost u uklanjanju nutrijenata. Ovako
koncipirani sistemi, pored toga Sto obezbeduju velike povrSine za rast mikroorganizama,
obezbeduju i efikasno mesanje, odnosno intenzivan prenos mase. Sistemi sa imobilisanim
mikroorganizmima imaju niz prednosti u odnosu na sisteme sa suspendovanim
mikroorganizmima, o kojima je prethodno bilo re¢i. U moguée nosace mikroorganizama
spada Sirok opseg plasticnih i sintetickih materijala, pored peska, stakla, kamenja. Pored
veliCine, gustine 1 specificne povrsine koja je jedna od najbitnijih svojstava nosaca bitna je i
struktura, odnosno grada nosaca zbog potrebnih hidrodinamickih karakteristika koje moraju
biti zadovoljene u zavisnosti od sistema u kom se dati nosaci primenjuju. U ispitivanjima
razli¢itih sistema kori$éeni su nosa¢i mikroorganizama poput peska (Aslan i Dahab, 2008),
lava kamenja (Andalib i dr., 2011), keramickih plo¢a (Hamoda i dr., 1996), ¢estica silicijuma
i aluminijuma (Bougard i dr., 2006), alginat gel kuglica (Tartakovsky i dr., 1996), razli¢itih
vrsta plastika (Hem i dr., 1994; Nogueira i dr., 2002; Stepenson i dr., 2013), stakla (Rittmann
i Manem, 1992) i mnogi drugi.

Sistemi sa imobilisanom biomasom pored niza prednosti, karakteriSu se visokom
kompleksnoséu i1 zahtevaju niz merenja i ispitivanja pojedinac¢nih i uzajamnih delovanja
parametara koji uticu na krajnju primenu ovih sistema. Geometrija sistema, tokovi fluida, tip
nosaca, koncentracija rastvorenog Kkiseonika, koncentracija supstrata, osobine fluida,
temperatura, pH, alkalitet i mnogi drugi parametri odreduju kinetiku procesa uklanjanja azota
iz otpadnih voda, pa ih je zbog toga neophodno uskladiti tako da ¢ine sistem u kom
mikroorganizmi imaju optimalne uslove za njihovu aktivnost.

Procesi sa biofilmovima su pogodni za nitrifikaciju jer pre svega omogucavaju spororastu¢im
nitrifikacionim bakterijama potrebno vreme zadrzavanja biomase (> 10 dana) neophodno za
postizanje efikasnog procesa uklanjanja azota (Rittmann, 1987).

Postoje brojna istrazivanja razli¢itih tipova reaktora za proces uklanjanja azota iz otpadnih
voda.

Za proces nitrifikacije ispitivani su reaktori sa statickim slojem (Hamoda i dr., 1996; Sudarno
i dr., 2011; Stepenson i dr., 2013; Villaverde i dr., 1997), reaktori sa fluidizovanim slojem
(Aslan i Dahab, 2008; Andalib i dr., 2011; Bougard i dr., 2006; Dong i dr., 2011; Hem i dr.,
1994; Shore i dr., 2012; Tartakovsky i dr., 1996; Wang i dr., 2012 ), air lift reaktori (Heijnen i
dr., 1993; Nogueira i dr., 2002).

Proces parcijalne nitrifikacije je ispitivan u SBR sistemu (Kong i dr., 2013), u sistemu sa
granulisanim muljem (Liang i dr., 2015), u sekvencionalnom Sarznom air-lift reaktoru sa
granulisanim muljem (Song i dr., 2013), air-lift reaktoru sa unutrasnjom cevi (engl. ,,internal
loop“) (Jin i dr., 2013;. Xing i dr., 2013) kontinualnom ,,plug-flow” stepenom procesu (Ge i
dr., 2014) itd.
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Anammox proces ispitivan je u sistemu sa fluidizovanim slojem (van Graaf i dr., 1996),
sekvencionalnom Sarznom reaktoru (Strous i dr., 1998), membranskom bioreaktoru (Trigo i
dr., 2006) i drugim.

Takode i denitrifikacioni proces je ispitivan u razli¢itim tipovima sistema, sa pakovanim
slojem (Shen i dr., 2013), bioloskom reaktoru sa cikli¢énim rotiraju¢im slojem (Jafari i dr.,
2015) i drugim.

Pored ispitivanja pojedina¢nih procesa za uklanjanje azotnih jedinjenja iz otpadne vode, u
razli¢itim tipovima sistema ispitivano je i simultano odvijanje pojedinih procesa poput
simultanog odvijanja nitrifikacije i denitrifikacije u sistemu sa fluidizovanim slojem (Aslan, i
dr., 2008), u sistemu sa stepenim fluidizovanim slojem (Wang i dr., 2012), sistemu sa
recirkulacionim fluidizovanim slojem (Li i dr., 2011), SBR sistemu (Rodriguez i dr., 2011),
bioelektrohemijskom sistemu (Virdis i dr., 2011) i drugim. Takode je ispitivano simultano
odvijanje parcijalne nitrifikacije, anammox procesa i denitrifikacije (SNAD) u SBR sistemu
(Lanidr., 2011), u sekvencionalnom $arznom reaktoru sa biofilmom (SBBR) (Daverey i dr.,
2015), membranskom bioreaktoru (M BR) (Abbassi i dr., 2014) itd.

U dostupnoj literaturi se moze naci dosta podataka o ispitivanju razli¢itih tipova reaktora za
kompletno uklanjanje azota iz otpadnih voda ili delova procesa prevodenja amonijum jona do
gasovitog oblika azota i njihovih kombinacija. Ispitivane su i razli¢ite modifikacije vec
primenjenih reaktora i drugih parametara procesa, poput tipova nosaca, mikrobioloske
populacije itd., u cilju dobijanja $to efikasnijeg procesa ili ispitivanja novih moguénosti u
uklanjanju nutrijenata iz otpadnih voda.

Medutim, pregledom dostupne literature, nije nadena primena fontanskog ili fontansko-
fluidizovanog sloja u procesima uklanjanja azota iz otpadnih voda. Bioloski procesi koji su
ispitivani u trofaznom (voda-vazduh-¢estice) fontanskom sloju sa centralnom cevi su procesi
uklanjanja nitrata i ugljenika (Joshi i dr., 2014) i proces degradacije fenola (Safont i dr.,
2012).

Pored bioprocesa fontanski slojevi sa centralnom cevi su se koristili za pirolizu biomase
(Fernandez-Akarregi i dr., 2013; Makibar i dr., 2011; Zhang i dr., 2009), za procese
oblaganja (engl. ,,coating®) i susenja (Altzibar i dr., 2008, Arsenijevi¢ i dr., 2002; Berghel i
Renstrom, 2014, Povrenovic i dr., 1992).

U dosada$njim ispitivanjima ovih sistema (Grbavci¢ i dr., 1992; Littman i dr., 2009;
Povrenovi¢ i dr., 1996) pokazano je da reaktor sa fontansko-fluidizovanim slojem i
centralnom cevi ima vis$e prednosti u odnosu na fontanske ili fontansko-fluidizovane sisteme.
Ovakvi sistemi, kao dvofazni, gas-Cestice ili tecnost-Cestice, se odlikuju intenzivnim
kontaktom fluida i Cestica i ve¢ su nasli svoju primenu u pojedinim procesima (Aguado i dr.,
2005; Plawsky i dr., 2010). Trofazni sistemi sa fontansko-fluidizovanim slojem voda-Cestice
u koji se uvodi gas jo$ uvek nisu dovoljno ispitani i nisu nasli svoju primenu u industrijskoj
praksi.

Zbog svoje fleksibinosti i intezivnog kontakta fluida i1 cCestica, reaktor sa fontansko-
fluidizovanim slojem 1 centralnom cevi moze imati svoju primenu u aerobnim postupcima
precis¢avanja otpadnih voda. Da bi se ovaj tip reaktora mogao primeniti za proces uklanjanja
azota iz otpadnih voda, neophodno je ispitati uticaj njegovih fluido-mehanickih karakteristika
na niz parametara bioloskog procesa kao i njihov medusobni uticaj u ovakvom sistemu.
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6. DISPERZNI SISTEMI

Posmatrajuci kinetiku odredenih mikroorganizama, vidi se da je pri projektovanju njihovog
efikasnog procesa potrebno obezbediti dovoljno vreme zadrzavanja u reaktoru kao i efikasno
mesanje. Danas se u takve svrhe koriste disperzni sistemi koji obezbeduju dovoljnu povrsinu
za rast biomase, kao i intezivan prenos mase.

Prva ispitivanja moguénosti ostvarenja takvog kontakta su vrSena u cilindricnim kolonama.
Ako se cilindri¢na kolona do odredene visine napuni Cesticama, a na perforiranom dnu
obezbedi dovod fluida po citavom popreénom preseku (anularni tok) i u vidu mlaza u osi
kolone na dnu (mlazni¢ni tok), moguce je odredenim kombinacijama ova dva toka formirati
niz razlicitih stanja u sloju Cestica.

Pocev od nasutog sloja, slika 6.1a, dovodenjem fluida po poprecnom preseku kolone,
dovoljnog da se izazove minimalna fluidizacija Cestica u sloju obrazuje se fluidizovani sloj,
slika 6.1b, koji se odlikuje neuredenim kretanjem, oscilovanjem estica u sloju, a u zavisnosti
od protoka fluida ekspanduje i povecava poroznost sloja.

Ukoliko se fluid dovodi samo kroz mlaznicu osno postavljenu na dnu kolone, moguée je
obrazovati fontanski sloj, slika 6.1c. Ovako obrazovan sloj se odlikuje uredenim kretanjem
Cestica u tri odvojene zone. U centralnoj zoni se Cestice mlazom fluida nose navisSe, da bi
nakon odnoSenja iznad visine nasutog sloja dosle u zonu koja se naziva fontana. U njoj Cestice
gube kineticku energiju i padaju na vrh sloja Cestica koji okruzuje mlazni tok. Ta zona se
naziva anulus. Cestice se u ovoj zoni kre¢u naniZe i u radijalnom pravcu, pa na svom putu
bivaju ponovo usisane u mlaz da bi nastavile ve¢ opisani put i formirale cirkulaciono kretanje
Cestica u sloju. Fluid koji se dovodi mlaznicom, radi obrazovanja fontanskog sloja, krece se u
mlazu istostrujno sa Cesticama naviSe, ali istovremeno, zbog razlike u pritisku, penetrira u
anulus po radijalnom pravcu, duz ¢itavog mlaza, i u anulusu se krece navise, suprotnostrujno
u odnosu na cCestice. Jedan od najvaznijih parametara fontanskog sloja je maksimalna visina
sloja koja se moZe fontanovati. Ukoliko se visina sloja povecava, dostize se odredena
vrednost pri kojoj se menja struktura sloja i dolazi do pojave fluidizacije Cestica na vrhu. Ova
visina je maksimalna visina sloja koji se moZe fontanovati.

Fontansko-fluidizovani sloj, slika 6.1d, se obrazuje pri istovremenom dovodenju fluida,
mlazni¢nim 1 anularnim tokom. KarakteriSe se istim kretanjem cestica kao i fontanski sloj, ali
sa znatno vecom koli¢inom fluida u anularnoj zoni, a samim tim i intenzivnijim kontaktom
Cestica i fluida. Kod fontansko-fluidizovanog sloja maksimalna visina direktno zavisi od
vrednosti brzine fluida koji se dovodi nezavisnim anularnim tokom, kao i od vrednosti odnosa
brzina fluida na vrhu sloja pri maksimalnoj visini.

Jos jedna od mogucnosti je fontansko-fluidizovani sloj sa centralnom cevi, slika 6.1e, gde se
nezavisnim anularnim tokom napaja anulus sloja i time povecava intenzitet kontakta fluid-
Cestice.
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Pored klasi¢nih cilindri¢nih kolona opisana stanja je moguce obrazovati i u kolonama razlicite
geometrije. Na osnovu dugogodi$njih ispitivanja ovakvih sistema pokazalo se da je
fontansko-fluidizovani sloj sa centralnom cevi i koni¢nim dnom, slika 6.1f, optimalno reSenje
za vecinu procesa.

Kombinovanjem tokova i geometrije moguce je do¢i do razlicitih izvedbi ovakvih sistema.
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Slika 6.1. Formiranje razlicitih stanja u sloju Cestica razli¢itim kombinacijama anularnog i mlaznicnog
toka i geometrije reaktora
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/. UKLANJANJE AZOTA U KOLONI SA PAKOVANIM SLOJEM
KERAMICKIH KUGLICA

7.1. EKSPERIMENTALNI SISTEM

Eksperimentalna ispitivanja nitrifikacionog procesa izvodena su Sarzno u staklenoj koloni,
visine 660 mm i preénika 45 mm sa pakovanim slojem Cestica, slika 7.1. Sloj Cestica su
¢inile keramicke kuglice srednjeg precnika 9 mm, sa hrapavom, poroznom povrsinom, slika
7.2. Keramicke kuglice sa formiranim biofilmom prikazane su na slici 7.3. Masa sloja Cestica
je iznosila 500 g, a koli¢ina te¢nosti u koloni 0,6 L. Vazduh je u kolonu uvoden sa dna preko
distributora, protokom od 100 L/h.

Slika 7.2 . Nosaci mikroorganizama-keramicke
kuglice

C) ................ © Vazduh

. - i . Slika 7.3. Keramicke kuglice sa formiranim
Slika 7.1. Sema eksperimentalnog sistema  piofilmom
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Kolona je zasejana sa 200 mL aktivnog mulja iz aerobno/anoksi bazena sa postrojenja za
tretman komunalnih otpadnih voda grada Subotice. Za eksperiment je koriS¢ena sinteticka
otpadna voda koja je sadrzala nutrijente 1 elemente u tragovima neophodne za rast
mikroorganizama u odredenim koncentracijama datim u tabeli 7.1. Kao izvor azota koris¢en
je amonijum hlorid (NH,Cl) ¢ije su koncentracije menjane sa vremenom. Vrednost pH je
odrzavana oko 7,5 pomocu rastvora NaHCO5. Koncentracija rastvorenog kiseonika u masi
vode je odrzavana oko 6 mg/L. Temperatura vode se kretala u opsegu 20 —32 °C, u
zavisnosti od ambijentalne temperature. Koncentracija azota u vodi je odredivana
fotometrijski, a koncentracija kiseonika, pH vrednost i temperatura su odredivane pomocu
WTW oxi 340i.

Tabela 7.1. Sastav sinteticke otpadne vode

Supstanca Koncentracija, mg/L
NH,Cl— N 25-900
NacCl 50-900
MgSo, 130-2300
KCl 30-500
CaCl, 40-720
NaHPO, 230-4100
FeS0, - 7H,0 0,03
ZnCl, 0,1
CoCl, - 6H,0 0,004
MnCl, - 4H,0 0,72
CuCl, - 2H,0 0,02
(NH4)6M070,, - 4H,0 1,55

Aklimatizacija mulja je trajala oko 6 dana, nakon ¢ega je detektovano uklanjanje azota.
Imobilizacija bakterija je trajala 15 dana, nakon ¢ega je voda sa preostalim suspendovanim
mikroorganizmima ispustena iz kolone. Nakon perioda zasejavanja, svakog dana je iz kolone
ispusStana voda 1 ulivana nova sinteticka otpadna voda sa odredenom koncentracijom azota i
neophodnim elementima. Rezultati eksperimentalnog istrazivanja su prikazani do 103. dana
trajanja procesa, s tim $to je kolona sa pakovanim slojem keramickih nosac¢a i nakon toga
odrzavana u radu.

Biofilm je posmatran pomocu FE skenirajuc¢eg elektronskog mikroskopa (FE —SEM,
TESCAN MIRA 3 XMU), nakon prethodne pripreme uzorka. Priprema uzorka za FE — SEM
je obuhvatala drzanje uzoraka 48h u 2,5 % gluteraldehidu, zatim ispiranje uzoraka drzanjem
po 15 minuta u 3% sircetnoj kiselini, 3% sir¢etnoj kiselini i 25% alkoholu (1:1), 3%
sir¢etnoj kiselini i 50% alkoholu (1:1) i 70% alkoholu, sukcesivno. Potom je radeno
prevlacenje povrSine uzorka tankim slojem zlata nakon koje je omogucena vizuelizacija
uzorka pomocu FE —SEM koji je radio na 20 keV. Analiza mikrobioloske populacije
imobilisane na nosa¢ima je uradena od strane Instituta za molekularnu genetiku i genetsko
inzenjerstvo (IMGGI).
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7.2. REZULTATI I DISKUSIJA

Dobijeni rezultati eksperimentalnog istrazivanja u koloni sa pakovanim slojem keramickih
nosaca su prikazani na slikama 7.4. i 7.5. Na slici 7.4. je prikazana promena koncentracije
azota u influentu i efluentu tokom vremena, a na slici 7.5. promena efikasnosti procesa
nitrifikacije u ispitivanom sistemu.
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Slika 7.4. Koncentracija azota u influentu i efluentu tokom vremena
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Slika 7.5. Efikasnost nitrifikacionog procesa tokom vremena
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Dobijeni rezultati pokazuju da se u ispitivanom sistemu dostizala visoka efikasnost uklanjanja
azota u opsegu 80 — 100%, medutim, mogu se uociti i tri drasti¢na pada efikasnosti. Nakon
detektovanih padova efikasnosti uklanjanja azota, vrSeno je manuelno skidanje viska biofilma
sa keramickih nosaca, posle ¢ega se na osnovu dobijenih rezultata vidi porast i ponovno
dostizanje visoke efikasnosti procesa nitrifikacije.

Pad u efikasnosti moze poticati od limitirane difuzije kiseonika kroz biofilm, usled formiranja
debljeg biofilma. Medutim u koloni sa pakovanim slojem nosaca biofilma vrednosti
koncentracije rastvorenog kiseonika su iznosile oko 6 mg/L. Ove koncentracije rastvorenog
kiseonika su visoke i smatraju se dovoljnim za aerobne procese u biofilmovima, pa se
predpostavlja da koncentracija rastvorenog kiseonika nije predstavljala limitiraju¢i parametar
procesa. Potvrda ovih rezultata moze se dobiti dodatnim eksperimentalnim ispitivanjima
vrednosti koncentracije kiseonika unutar slojeva biofilma pomoc¢u mikroelektroda (Masic i
dr., 2010).

Vrednosti pH, takode, predstavljaju inhibitorne parametre procesa nitrifikacije. Biofilmovi
zbog svoje kompleksnosti stvaraju svoje mikrookruzenje, zbog toga pH vrednosti u
heterotrofnom nitrifikacionom biofilmu mogu da budu za oko 0,5 jedinica pH niZe nego u
masi te¢nosti, pa ¢ak i za jednu jedinicu pH nize kada su u pitanju autotrofno-heterotrofni
biofilmovi (Siegrist i Gujer, 1987). U ispitivanoj koloni sa nepokretnim slojem, vrednost pH
je odrzavana oko 7,5 pomocu natrijum bikarbonata, tako da se uzevsi u obzir 1 niZe vrednosti
pH unutar biofilma, pad efikasnosti procesa nitrifikacije ne pripisuje ni ovom parametru.

Verovatan razlog dobijanja rezultata koji pokazuju pad efikasnosti uklanjanja azota nakon
odredenog perioda odvijanja procesa je pad aktivnosti nitrifikacionih bakterija usled
nagomilavanja celijskih ostataka, Sto rezultuje povecanjem debljine biofilma. Izgled
formiranog biofilma u koloni 100-tog dana procesa je prikazan na slici 7.6.
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WD: 13.70 mm ] |

Det: SE 2mm

Date(midly): 0311315

SEM HV: 4.5 kV
View field: 327 pm
SEM MAG: 663 x

Slika 7.6. a) Keramicka kuglica bez biofilma; b) Keramicka kuglica sa biofilmom; c) Izgled biofilma
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Na osnovu istrazivanja procesa nitrifikacije u reaktorima sa nosa¢ima moze se re¢i da je
kljuéni parametar aktivnost biofilma (Liu i Capdeville, 1996). Brzina biohemijske
transformacije direktno je zavisna od metabolicke aktivnosti mikrobioloske zajednice, a ne od
ukupne biomase u reaktoru. Akumulacija neaktivnih materija unutar biofilma veoma uti¢e na
fiziolosko stanje biofilma. Prisustvo neaktivnih materija nameée promene mikrobnog
metabolizma koji dalje utiCe na promene mikrobioloSke aktivnosti kao i na rast
mikroorganizama. Kao S§to je prethodno navedeno, tanji biofilmovi se karakteriSu
maksimalnom mikrobioloskom aktivno$¢u (Liu i Capdeville, 1996), za razliku od debljih
biofilmova. Glavnu ulogu u formiranju odredene debljine biofilma ima hidrodinamika
sistema, odnosno sistemi sa pokretnim slojem nosac¢a dovode do formiranja tanjih biofilmova.
Ovo isti¢e niz prednosti sistema sa pokretnim slojem cestica poput bolje kontrole debljine
biofilma, spre¢avanja mogucnosti od zacepljivanja, ostvarivanja boljeg prenosa mase i drugih.
U prilog tome su ispitivanja vrSena u reaktoru sa turbulentnim rezimom gde nije zabelezZen
znacajan pad specifi¢ne aktivnosti biofilma i nakon duzeg rada ovog sistema, za razliku od
reaktora sa pakovanim slojem u kom je zabeleZzen pad aktivnosti u debljem formiranom
biofilmu (Lazarova i dr., 1994), §to je slucaj i sa ispitivanim sistemom sa pakovanim slojem
keramickih nosaca biofilma.

Eksperimentalnim istraZzivanjima utvrdeno je da se tanji biofilmovi formiraju pod dejstvom
ve¢ih smicajnih sila u sistemu. Formirani tanji biofilmovi se odlikuju ve¢om stabilnos¢u i
ve¢om koncentracijom aktivne biomase, odnosno visokom aktivnoSéu biofilma koja

predstavlja kljuéni parametar u optimizaciji operativnih karakteristika reaktora (Alves i dr.,
2002).

Na osnhovu prethodno navedenih prednosti tanjih biofilmova kao i prethodno navedenih
prednosti fontansko-fluidizovanih slojeva formiran je dalji tok eksperimentalnih istrazivanja.
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8. FONTANSKO-FLUIDIZOVANI SLOJ SA CENTRALNOM CEVI

8.1. ISPITIVANJE PRENOSA MASE KISEONIKA U FONTANSKO-
FLUIDIZOVANOM SLOJU SA CENTRALNOM CEVI

U aerobnim procesima za adekvatno odvijanje procesa uklanjanja zagaduju¢ih materija iz
otpadne vode, limitirajuéi faktor je koncentracija rastvorenog kiseonika. U reaktorima sa
imobilisanim mikroorganizmima na nosa¢ima zbog difuzije i gradijenta koncentracije u
biofilmovima, neophodno je da koncentracija rastvorenog kiseonika u masi vode bude veca
nego Sto je to bio slucaj u reaktoru sa suspendovanom mikroflorom. Kao sto je ve¢ receno,
autotrofne bakterije su veoma osetljive na koncentraciju rastvorenog kiseonika u reaktorima i
ukoliko ga nema dovoljno proces nitrifikacije biva inhibiran. PoSto aeracija predstavlja
energetski najskuplji deo procesa neophodno je odrediti optimalnu vrednost koncentracije
rastvorenog kiseonika kako se ne bi narusila ni jedna karakteristika procesa. Koncentracija
rastvorenog kiseonika takode ima veoma vaznu ulogu u sistemima u kojima se simultano
uklanja organsko zagadenje i azot, jer imobilisani heterotrofi i autotrofi se pored kompeticije
za prostor u biofilmovima (Ohashi i dr., 1995; Tijhuis i dr., 1994; van Benthum i dr., 1997),
bore i za zajednicki akceptor elektrona, kiseonik, pa i za elektron donor (Morgenroth i
Wilderer, 2000; Okabe i dr., 1995; Rittmann i Manem, 1992; Rittman i dr., 2002). Ukoliko
rastvorenog kiseonika nema dovoljno struktura biofilma moze biti naruSena, a samim tim i
Ceo proces.

Efikasnost prenosa mase kiseonika iz gasne u te¢nu fazu, najbolje se opisuje preko vrednosti
zapreminskog koeficijenta prenosa mase k;a (Benyhaia i dr., 1996).

U razli¢itim tipovima trofaznih sistema sa fluidizovanim slojem, biofilterima i airlift
reaktorima, brojni istrazvaci ispitivali su uticaj brzine gasa i teCnosti, uticaj distributora
vazduha, karakteristika i koli¢ine ¢vrste faze u sistemu, viskoziteta te¢nosti, na zapreminski
koeficijent prenosa mase (Chen i Leu, 2001; Freitas i Teixeira, 2001; Hamdad i dr., 2007;
Maldonado i dr., 2008; Miura i dr., 2012).

Kao cCvrsta faza koriS¢ene su Cestice razliCitih pre€nika 1 gustina, poput staklenih,
polietilenskih, ¢estica silicijum-dioksida, Ca-alginata, prahova nikla (Bukur i dr., 1990; Chen
i Leu, 2001; Freitas i Teixeira, 2001; Hamdad i dr., 2007; Herskowitz i Merchuk, 1986; Lee i
dr., 1993; Schumpe i dr., 1989; Sivasubramanian, 2010; Vandu i Krishna, 2004; Yang i dr.,
2001).

Kao te¢na faza koriS¢ena je ¢esmenska voda, etanol, parafinsko i telus ulje, CMC, tetradekan
(Freitas i Teixeira, 2001; Hamdad i dr., 2007; Vandu i Krishna, 2004).

Pregledom literature, moze se uociti dosta suprostavljenih rezultata i razli¢itih tumacenja
uticaja ispitivanih parametara na prenos mase kiseonika u trofaznim sistemima. Medutim, ono
Sto su istrazivanja pokazala je da zapreminski koeficijent prenosa mase zavisi od distribucije i
veli¢ine mehurova u sistemu (Camarasa i dr., 1999) kao i da ponasanje mehurova u sistemu,
koje je uglavnom uslovljeno na¢inom disperzije, ima direktan uticaj na prenos mase i
hidrodinamiku sistema (Deckwer i Schumpe, 1993). Kako ¢e koji parametar da uti¢e na
formiranje mehurova, odnosno prenos mase, zavisi od fluido-mehanickih karakteristika
ispitivanog sistema.

53



Da bi se reaktor sa fontansko-fluidizovanim slojem i centralnom cevi mogao primeniti pri
aerobnom tretmanu otpadnih voda, u nitrifikacionim procesima, neophodno je ispitiati uticaj
njegovih fluido-mehanic¢kih karakteristika na prenos mase kiseonika.

8.1.1. EKSPERIMENTALNI SISTEM

Eksperimentalna ispitivanja fluido-mehanickih karakteristika

reaktora sa fontansko-

fluidizovanim slojem i centralnom cevi na prenos mase kiseonika su izvedena u 2D
polukoloni od pleksiglasa, dimenzija 200 x 50 mm, ukupne visine 1000 mm, sa centralnom
cevi duzine 400 mm, kvadratnog popre¢nog preseka 50 x 50 mm, postavljene na 40 mm od

vrha mlaznice, slika 8.1.1.1.

1 kolona

2 centralna cev

3 anularni distributor vode

4 mlaznica

5 izlaz vode

6 piezometri

7 pumpa za vodu

8 ventil za dotok vode

9 rotametar
10 ulaz mlaznog toka vode
11 ulaz anularnog toka vode
12 merac rastvorenog kiseonika
13 distributor vazduha
14 kamera
15 kompresor za vazduh
16 komprimovani azot
17 ventil za dovod vazduha
18 ventil za dovod azota
19 ventil za regulaciju protoka
20 rotametar za vazduh/azot
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Slika 8.1. Sema eksperimentalnog sistema

54



Voda je uvodena kroz mlaznicu, dimenzija 50 x 50 mm i u anulus preko raspodeljivaca koga
je Cinio pakovani sloj staklenih sfera preénika 6 mm. Dno anularnog dela kolone je
postavljeno pod uglom od 30°, radi spreavanja pojave mrtvih zona pri cirkulaciji Cestica.
Anularni 1 mlazni tokovi su uvodeni pomocu dve odvojene pumpe, snage 350 W, sa
maksimalnim radnim protokom od 7,5 m3/h i pritiskom od 1 bar. Za snabdevanje vazduhom
koris¢en je kompresor. Vazduh je uvoden na dnu anulusa pomocu cevnog distributora, sa
otvorima precnika 1 mm. Protoci fluida su mereni preko odgovarajuéih rotametara.

Protok vode kroz mlaz je iznosio 2,5m3/h, a protoci vode kroz anulus su iznosili 0,5,
1,0,1,5,2,0 m3/h. Ove vrednosti protoka su koriséene za sve tipove ispitivanih &estica da bi
se pod istim eksperimentalnim uslovima ispitao uticaj pre¢nika Cestica na prenos mase
kiseonika. Tecnost je recirkulisala kroz kolonu. Protoci vazduha su se menjali od 300 do
800 L/h.

Uticaj protoka te€nosti na cirkulaciju Cestica kroz centralnu cev se ispitivao merenjem mase
Cestica koja cirkuliSe iz centralne cevi ka anulusu, pri odredenom protoku vode. Odredena
masa Cestica je prikupljana pomocu specijalno dizajniranog hvataca koji je pomocu konzole
postavljan na povrsinu anulusa, pruzajuci zanemarljiv otpor i ne remeteci protoke fluida niti
Cestica. Konzola je omogucavala spustanje i podizanje hvataca u ta¢no odredenom vremenu.
Maseni protok cestica je odredivan na osnovu prikupljene mase cestica u odredenom
vremenu.

Ispitivanja prenosa mase kiseonika radena su sa cesmenskom vodom, na sobnoj temperaturi,
iz koje je pomocu gasovitog azota uklanjan rastvoren kiseonik do koncentracija ispod 1 mg/
L. Nakon uklanjanja rastvorenog kiseonika, u kolonu se istim tokom kojim je uvoden azot,
uvodio vazduh do dostizanja koncentracije rastvorenog kiseonika koja je iznosila 95% od
saturacione na radnoj temperaturi. Promena koncentracije rastvorenog kiseonika u koloni sa
vremenom merena je pomocu oksimetra, WTW Oxi 340i, ¢ija se sonda nalazila na vrhu
kolone. Zapreminski koeficijent prenosa mase, k;a je odredivan pomocu dinamicke metode
(Letzel i dr., 1999; Vandu i Krishna, 2004) uz pretpostavku da je te¢nost bila idealno
izmeSana. Ova pretpostavka je bila potvrdenja ubrizgavanjem metil ljubicastog u mlazni i
anularni tok i vizuelnim zapaZanjem izmeSanosti ove dve struje u delu gde je bila postavljena
oksi sonda. Takode, pretpostavka da je tecnost u koloni bila idealno izmeSana je potvrdena
dobijanjem sli¢nih izmerenih vrednosti koncentracije rastvorenog kiseonika na dnu i vrhu
kolone.

Z—f = k,a(C* — Cy) 8.1)
U jednacini (8.1), C* predstavlja koncentraciju saturacije kiseonikom, a C; koncentraciju
rastvorenog kiseonika u trenutku vremena. Integracijom jednacine (8.1) uz pretpostavku da je
C, koncentracija rastvorenog kiseonika u vremenu t = 0:

In(C*—C;) =In(C* - Cy) —k,a-t (8.2)

Vrednost In(C* — C;) u funkciji od vremena je linearna, pa se iz nagiba dobijene prave
izracunava vrednost k;a. Kao punjenje koriSéene su ¢vrste Cestice od stakla, pre¢nika 3,4, 5,
i 6 mm, gustine 2540 kg/m3. Koli¢ina koris¢enih &estica u koloni je iznosila 3 i 4 kg. Radi
poredenja uticaja Cvrste faze na prenos mase Kiseonika, vrednosti k;a su odredivane i u
dvofaznom sistemu, bez prisustva Cestica.
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Na 35 mesta na koloni, po aksijalnom i radijalnom pravcu, mereni su pritisci preko
piezometara u zavisnosti od vrednosti protoka vode i vazduha u mlaznom i anularnom toku,
za svaki tip ispitivanih Cestica, slika 8.2. Za odredivanje rezultujuce koliCine tecnosti koja
prostrujava preko ulaznog regiona iz centralne cevi u anulus i obrnuto, koris¢en je bazdarni
dijagram. On je obrazovan merenjem padova pritisaka kroz nasut sloj ispitivanih Cestica u
anulusu, pri odredenim ulaznim protocima kroz anulus Q4(0), kada je ulazni region bio
mehani¢ki zatvoren. Za uspostavljen fontansko-fluidizovani sloj, merenjem padova pritisaka,
za odredene vrednosti su iz bazdarnog dijagrama ocitavane vrednosti odgovarajuéeg protoka u
anulusu, Q4.

Radi odredivanja intenziteta prostrujavanja tecnosti izmedu anularne zone i centralne cevi, u
mlazni i anularni tok je impulsno ubrizgavana boja, rastvor metil-ljubicaste, a potom je
analizom fotografija uoCavana razmena tecnosti izmedu ta dva toka, pri odredenim
operativnim uslovima.

Radi poredenja uticaja kretanja Cestica na prenos mase kiseonika u fontansko-fluidizovanom
sloju, k;a vrednosti su odredivane u sistemu kada je Cesticama onemoguceno cirkulaciono
kretanje ubacivanjem mehanicke barijere izmedu centralne cevi i anulusa, pri istim ulaznim
protocima fluida.

; Z, mm r, mm
695 25
\ 695 115
- 695 175
\ 595 25
“ “ 595 115
g ‘i ““ 595 175
’ W\ l 470 25
“ : 470 85
l | 470 115
470 145
470 175
345 25
345 115
345 175
250 85
piezometri . Z0, s
250 145
250 175
225 25
225 85
225 115
225 145
225 175
200 25
200 85
200 115
200 145
200 175
1 175 25
2 175 55
3 175 85
4 175 115
5 175 145
6 175 175

o 25

Slika 8.2. Merenje pritisaka

Pozicije merenja pritiska gledano od z=0 (izlaz mlaza) i r=0 (od mlaza ka anulusu)

56



8.1.2. REZULTATI I DISKUSIJA

Tokom izvodenja eksperimenata nije uocena nestabilnost pri radu trofaznog sistema voda-
vazduh-¢estice i nije bilo moguce uociti uticaj rastojanja centralne cevi od dna kolone (visina
ulaznog regiona) na stabilnost fontanovanja. Na osnovu istrazivanja koni¢nog fontanskog
sloja, ¢iji se ugao baze kretao od 28 — 45° u sistemu gas-Cestice (niskih gustina) (Epstein i
Grace, 2011; San José i dr., 2007), definisan je kao uslov stabilnosti da odnos rastojanja
centralne cevi i prec¢nika Cestica bude manji od 10. U naSem sistemu taj odnos se kretao od
6,66 do 13,33 i pri tome nije uoena nikakva nestabilnost u radu fontansko-fluidizovanog
sloja.

Uticaj prisustva Cestica i njihovog pre¢nika na zapreminski koeficijent prenosa mase

Jedan od osnovnih ciljeva istrazivanja prenosa mase kiseonika u trofaznom sistemu je bilo
ispitivanje uticaja Cestica punjenja u fontansko-fluidizovanom sloju voda-vazduh-staklene
sfere, na prenos mase kiseonika iz gasovite u tecnu fazu. Dobijeni rezultati, izrazeni preko
zapreminskog koeficijenta prenosa mase kiseonika, pokazuju da Cestice znacajno doprinose
povecanju efikasnosti prenosa, slika 8.3. Poredenjem sistema bez Cestica i sistema sa
Cesticama punjenja, pokazano je da su vece vrednosti zapreminskog koeficijenta prenosa
mase, k;a, dobijene u trofaznom sistemu, nego u dvofaznom sistemu bez prisustva Cestica.
Jedno od objaSnjenja uticaja Cestica na bolji prenos mase vezuje se za smanjenje otpora
prenosu mase, izrazenom preko koeficijenta prenosa mase u te¢noj fazi, k;, stalnim
obnavljanjem povrSine za prenos mase izmedu dva fluida (Lee i dr., 2013). Ovi rezultati su u
skladu sa rezultatima eksperimentalnih istrazivanja izvodenim u fluidizovanoj koloni sa
staklenim Cesticama pre¢nika, 3,5 i 7 mm, gde je kao te¢na faza koriS¢en i Njutnovski i
Nenjutnovski fluid (Miura i dr., 2012), u airlift reaktoru sa razli¢itim tipovima Cestica,
poroznim (alumina Cestice) 1 neporoznim (keramicke cestice), sfericnim 1 cilindri¢nim,
pre¢nika od 1,7 — 8,6 mm (Herskowitz i Merchuk, 1986), barbotaznoj koloni sa ¢esticama
gvozde oksida i silicijuma (Bukur i dr., 1990).

Koliko 1 na kakav nacin ¢e Cestice doprineti boljem prenosu mase izmedu gasa i tecnosti
zavisi od njihovih karakteristika i sistema u kome se nalaze. Rezulati nasih ispitivanja,
pokazuju da vrednost k; a, raste sa povecanjem pre¢nika Cestica u ispitivanom opsegu od 3 do
6 mm, Sto je i sluCaj kod ispitivanog sistema sa fluidizovanim slojem staklenih Cestica
pre¢nika 3,51 7 mm (Miura i dr., 2012).

57



0.020
5 4 3 beziestica Ch(0)= 2.5 m'ih
* & A B O Q=400 L
M=3 kg
0.015 4
"
m  0.010 -
o
___—-k——____:—::'
—
A ———k
0.005 - e— "
.
< te
0.000 T T T
0.5 1.0 1.5 20
Q4(0), m*/h

Slika 8.3. Uticaj precnika Cestica na vrednost k;a

2.5

Sa povecanjem pre¢nika Cestica raste inercijalna sila i moment koji doprinose boljem cepanju
mehurova. Smanjivanjem pre¢nika mehurova, povecava se i specifi¢na povrsina, a sa tim se
povecéava i vrednost zapreminskog koeficijenta prenosa mase (Han i dr.,1998; Kim i Kang,
1997; Kim i Kang, 2006). Kod sitnijih ¢estica povecani pad pritiska uslovljava kompresiju
vazduha na dnu sloja, Sto izaziva srastanje mehurova, a time i ,,by pass® vazduha kroz nasut
sloj, slika 8.4. Veliki mehurovi imaju manju specificnu povrSinu, vece brzine dizanja kroz

kolonu 1 kra¢e vreme zadrzavanja, §to dovodi do smanjenog prenosa mase kiseonika.

Slika 8.4. Oblici formiranih mehurova u koloni, uvodenjem vazduha kroz anulus, sa Cesticama
razli¢itog pre¢nika a) d,, = 3 mm, b) d,, = 6 mm , a istom masom Cestica u sloju od 3 kg,

Qg = 300 L/h, Qy(0) = 2,5 m3/h, Q4(0) = 1,5m3/h

b)

58



Uticaj protoka vazduha i protoka tenosti na k;a

Povecanjem protoka vazduha, pri konstantnom ukupnom protoku vode, izrazenom kao zbir
mlaznog i anularnog toka u fontansko-fluidizovanom sloju, povecava se vrednost k;a, §to
pokazuju rezultati prikazani na 8.5. Dobijeni rezultati su u skladu sa ispitivanjima drugih
trofaznih sistema, poput sistema sa fluidizovanim slojem gde su karbonatni/bikarbonatni
puferski rastvor, ugljen dioksid i staklene Cestice (1,7 — 6,0 mm) koriS¢eni kao te¢na, gasna i
Cvrsta faza, respektivno, (Chang 1 dr., 1986), potom fluidizovanog sloja Ni-puder Cestica
srednjeg prec¢nika 0,194 mm, gde je kao tecna faza koris¢en rastvor karboksimetil celuloze
(CMC) (Chen i Leu, 2001), fluidizovani sloj sa recirkulacijom u kom je kao te¢na faza
koris¢ena voda, vazduh kao gasovita, a staklene Cestice precnika 0,4 mm kao Cvrsta faza
(Yang i sar., 2001).
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Slika 8.5. Zavisnost vrednosti k; a od protoka vazduha i ukupnog protoka te¢nosti kroz kolonu

Sa povecanjem protoka vazduha, pri istim ostalim operativnim uslovima, dolazi do povecanja
,hold-up* gasa, odnosno povecava se koli¢ina mehurova u sistemu $to uti¢e na povecanje
specifi¢ne povrsine, a, koja doprinosi povecanju vrednosti k;a (Chang i dr., 1986; Lee i dr.,
2013).

Povecanje brzine te¢nosti pospesuje turbulenciju u trofaznom sistemu, ucestaliji je kontakt
faza, povecava se obnavljanje povrSine izmedu gasa i1 teCnosti, Sto doprinosi efikasnijem
prenosu mase kiseonika. Povecanje protoka tecnosti kroz sloj Cestica u koloni, odnosno
intenziviranje promene brzine i smera kretanja tecnosti pri opstrujavanju cestica u sloju,
doprinosi povecanju zapreminskog koeficijenta prenosa mase, slika 8.5. To se pripisuje
boljem cepanju i drobljenju mehurova, §to uti¢e na povecanje specificne povrSine a (Kang i
dr., 2003).

59



Nasuprot ovome, podaci Lee i dr., (2013) pokazuju da povecanje brzine tecnosti znacajno
uti¢e 1 na smanjenje vremena boravka turbulentnih vrtloga, pa je ukupni doprinos povecanja
brzine te¢nosti na povecanje vrednost k;a mali, dok rezultati Miura i dr., (2012) pokazuju da
vrednost k;a Cak i opada sa porastom brzine te¢nosti, bilo da je u pitanju Njutnovski ili
Nenjutnovski fluid. Sve ovo govori da specifi¢nost svakog ispitivanog sistema u pogledu
geometrije i fluido-mehanickih karakteristika ima znac¢ajan uticaj i na vrednosti k; a.

Uticaj mesta uvodenja vazduha u kolonu na k; a

Efikasnost prenosa mase kiseonika zavisi od karakteristika sistema u kome se odreduje.
Takode, efikasnost prenosa mase moze da se razlikuje i u pojedinim delovima istog sistema,
zbog tipa i nacina rada tog sistema, §to je potvrdeno od strane Liu i dr., (2010) koji su vrsili
ispitivanja prenosa mase u air-lift reaktoru sa prinudnom cirkulacijom, u $est delova sistema i
racunali doprinos prenosa mase svakog regiona na ukupni prenos mase u sistemu. U sistemu
sa fontansko-fluidizovanim slojem i centralnom cevi zbog uvodenja dva nezavisna toka
teCnosti 1 njihove medusobne interakcije koja se ostvaruje preko ulaznog regiona i cirkulacije
Cestica, ne ostvaruju se uniformni uslovi za prenos mase kiseonika u celom sistemu. Zbog
ovakve fluido- mehanike, zapreminski koeficijent prenosa mase kiseonika je odredivan i kada
je vazduh dovoden samo u mlazni tok odnosno centralnu cev i kada je uvoden kroz celu
kolonu, u sistemu sa staklenim Cesticama preénika 6 mm i mase sloja 3 kg. Kada je vazduh
uvoden kroz celu kolonu, protok vazduha kroz mlaz je iznosio jednu tre¢inu od ukupnog
uvodenog protoka, a kroz anulus je uvoden ostatak odnosno dve tre¢ine od ukupnog
uvodenog protoka. Dobijeni rezultati su uporedeni sa vrednostima k; a dobijenim pri aeraciji
anularnog toka pri istim operativnim uslovima, slika 8.6.
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Slika 8.6. Uticaj mesta uvodenja vazduha na k; a
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Dobijeni rezultati pokazuju da je najbolji prenos ostvaren kada je vazduh uvoden samo kroz
anulus. Uvodenjem vazduha samo kroz anulus, postiZze se veéa vrednost k;a, od vrednosti
dobijene kada je isti protok vazduha uvoden samo kroz centralnu cev. Pri obrazovanju
fontansko-fluidizovanog sloja kroz centralnu cev prolazi vecéa koli¢ina fluida koja potice od
mlaznog toka, a delom i od ulaznog anularnog protoka usled prostrujavanja. Zbog ovoga bi se
ocekivalo da se bolji prenos mase kiseonika ostvaruje kada se vrSi aeracija centralne cevi od
aeracije anulusa jer veca koli¢ina tecnosti dolazi u kontakt sa vazduhom. Medutim, dobijeni
rezultati pokazuju da se to nije dogodilo. Verovatan razlog je u brzini te¢nosti. Popre¢ni
presek anulusa je veéi od poprecnog preseka centralne cevi, pa se i zbog veéeg protoka
teCnosti kroz centralnu cev ostvaruju znatno veée brzine tecnosti kroz nju nego kroz anulus.
Brzina tecnosti, dvojako deluje na prenos mase, kao sto je prethodno diskutovano. U ovom
slu¢aju negativni efekat brzine te¢nosti je nadvladao, jer zbog dostignutih brzina te¢nosti u
centralnoj cevi onemoguceno dostizanje potrebnog vremena kontakta te¢ne i gasovite faze, pa
je samim tim ostvaren loSiji prenos, u odnosu kada je vrSena aeracija samo anularnog dela
kolone.

Takode ocekivalo bi se da se uvodenjem vazduha po citavom poprecnom preseku kolone
dobije nabolji prenos mase kiseonika od tri ispitivana slu¢aja uvodenja vazduha, zbog toga §to
se u ovom slucaju cela koli¢ina tecnosti dovodi u kontakt sa vazduhom. Medutim, zbog
fluido-mehanike ovakvog sistema, dobijeni rezultati pokazuju da se ni to nije dogodilo.
Prethodnim razmatranjem uvodenja vazduha samo kroz centralnu cev naveden je verovatan
razlog loSijeg prenosa mase nego uvodenjem vazduha samo kroz anulus, pa istovremenim
uvodenjem vazduha kroz celu kolonu, dobija se efikasnost prenosa koja se nalazi izmedu
efikasnosti dobijene kada je uvoden vazduh u svakom delu posebno.

Uticaj ulaznog anularnog protoka i protoka vazduha na prostrujavanje tecnosti preko
ulaznog regiona

Kod sistema sa fontansko-fluidizovanim slojem i centralnom cevi dolazi do prostrujavanja
fluida iz anulusa u mlaz i obrnuto, preko ulaznog regiona (Povrenovié¢ 1996, Erbil, 2003).
Primena fontansko-fluidizovanog sloja sa centralnom cevi sa dve ulazne struje te¢nosti, od
kojih se anularna struja aeriSe, a mlazna ne, zahteva poznavanje protoka tecnosti koji je u
anulusu u kontaktu sa vazduhom. Odnos ulaznog protoka tecnosti na dnu anulusa u odnosu na
protok tecnosti kroz anulus, direktno je povezan sa intenzitetom prostrujavanja iz anulusa ka
mlazu i obratno, odnosno njihovom rezultuju¢om vrednoséu. Ovo je veoma vazan fenomen
sa aspekta primene ovakvih sistema u bioloSkom tretmanu otpadnih voda, kod kojih bi se
napojna otpadna voda uvodila u anulus, a cirkulacija Cestica u sloju sa imobilisanim
mikroorganizmima se obezbedivala pomocu toka preciS¢ene otpadne vode kroz centralnu cev.

Na nacin koji je opisan u poglavlju 8.1.1. dobijeni su bazdarni dijagrami za svaki ispitivani
pre¢nik Cestica i mase sloja, pomocu kojih su dobijene vrednosti protoka tec¢nosti u anulusu,
odnosno dobijena rezultanta prostrujavanja. Bazdarni dijagram za staklene Cestice precnika
5 mm je prikazan naslici 8.7.
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Slika 8.7. Bazdarni dijagram za staklene sfere pre¢nika 5 mm, mase sloja 3 kg

Rezultanta prostrujavanja te¢nosti u ispitivanom sistemu, bez protoka vazduha i sa protokom
vazduha u anulusu je prikazana na slici 8.8. U sistemu voda-Cestice sa povec¢anjem ulaznog
anularnog toka, pri konstantnom ulaznom protoku u mlazu, dolazi do povecanja
prostrujavanja iz anulusa u centralnu cev. Ovo je potvrdeno ubrizgavanjem boje u anularni
tok, slika 8.9.

Prisustvo vazduha u anulusu doprinelo je dodatnom povecanju koli¢ine tec¢nosti koja
prostrujava iz anulusa preko ulaznog regiona u centralnu cev. Ispitivanjima vrSenim u
cilindri¢noj koloni sa ravnim dnom, gde je prostrujavanje fluida u fontansko-fluidizovanim
sloju sa centalnom cevi, detektovano pomocu ,,tracer” metode, takode je pokazano da vazduh
ima uticaj na prostrujavanje tecnosti (Erbil, 2006).
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Slika 8.8. Uticaj protoka gasa na rezultantu prostrujavanja za sistem sa Cesticama pre¢nika, 5 mm
(pune linije) i 6 mm (isprekidane linije)

b)

C) d)

Slika 8.9. Prikaz prostrujavanja tecnosti iz anulusa u mlaz ubrizgavanjem boje u anularni tok,

d, =5mm,M =3 kg, a) Q(0) = 0,5m3/h, b) Q4(0) = 1,0,m?/h, c) Q4(0) = 1,5,m>/h,

d) QA(O) = 2'0' m3/h

63



Rezultati prikazani na slici 8.8 pokazuju da je manje prostrujavanje zabelezeno u sistemu sa
Cesticama veceg precnika. Sloj Cestica manjeg precnika se odlikuje manjom poroznoscu sloja
u odnosu na sloj Cestica veceg precnika. Smanjenom poroznoséu sloja je povecan otpor
prolasku tecnosti, pa se zbog toga javlja i vece prostrujavanje te¢nosti iz anulusa u centralnu
cev U sistemu sa Cesticama manjeg prec¢nika, nego u sistemu sa Cesticama veéeg precnika.
Ovo je omogucavalo da veca koli¢ina ulazne anularne tecnosti bude podvrgnuta aeraciji, Sto
dodatno doprinosi povec¢anju vrednosti k;a pored prethodno utvrdenog da krupnije cestice
bolje drobe mehurove gasa.

Uticaj cirkulacije i mase sloja Cestica na k;a

Povecanjem protoka tecnosti kroz centralnu cev, usled prostrujavanja iz anulusa, povecan je
intenzitet cirkulacije Cestica, a samim tim i njihova brzina kretanja nanize u anulusu. Ovo je
dovelo do povecanog inteziteta i ucestalosti kontakta izmedu fluida i Cestica, odnosno boljeg
prenosa mase iz gasne u te¢nu fazu.

Doprinos povecane cirkulacije Cestica povecanju k;a vrednosti je uocen i u razliitim
ispitivanim tipovima trofaznih sistema sa fluidizovanim slojem i cirkulacijom, (Lee i dr.,
2013; Sonidr., 2007; Son i dr., 2008; Son i dr., 2009).

Prisustvo vazduha u anulusu, iako je doprinelo pove¢anom prostrujavanju tecnosti iz anulusa
u centralnu cev zbog Cega bi se ocekivala i povecana cirkulacija Cestica, uticalo je na
smanjenje protoka Cestica kroz centralnu cev, slika 8.10. Mehurovi gasa koji se krecu
suprotnostrujno od kretanja Cestica otezavali su kretanje Cestica nanize u anulusu ka ulaznom
regionu. U prisustvu vazuha bila je zabeleZena i ekspanzija sloja Cestica u anulusu. Smanjenje
cirkulacije Cestica usled prisustva vazduha u anulusu pokazano je 1 u drugim istraZivanjima
(Erbil, 2006).
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Slika 8.10. Uticaj protoka vazduha 1 protoka tecnosti kroz centralnu cev na maseni protok Cestica, pri
Qu(0) = 25m?/h, Q4(0) = 0,5, 1,0;1,5m%/h
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Ekperimentalni rezultati prikazani na slici 8.11. pokazuju da uticaj protoka gasa na
cirkulaciju Cestica zavisi od vrednosti ulaznog protoka kroz anulus. Prisustvo vazduha u
sistemu deluje dvojako. Sa jedne strane utice na veée prostrujavanje te¢nosti iz anularnog dela
u centralnu cev koja sa sobom povlaci i vecu koliCinu Cestica, dok sa druge strane mehurovi
gasa krecucéi se suprotnostrujno od Cestica oteZzavaju njihovo kretanje nanize, smanjujuci time
cirkulaciju. Kada je ulazni protok kroz anulus 0,5 m3/h tada je uticaj gasa na ko&enje &estica
zanemarljiv, jer sa porastom protoka gasa maseni protok Cestica blago raste. Za vece ulazne
protoke kroz anulus 1,0 i 1,5 m3/h, sa poveéanjem protoka gasa njegov uticaj na ometanje
kretanja Cestica nanize postaje dominantniji pa se belezi opadanje vrednosti masenog protoka
Cestica.
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Slika 8.11. Uticaj gasa na maseni protok Cestica u zavisnosti od ulaznog protoka kroz anulus,

d, = 5mm

p

Vrednosti za maseni protok Cestica G, su odredene i raCunski preko jednodimenzionog
vertikalnog modela transporta za sistem voda-cestice (Grbavcié i dr., 1992), uz pretpostavku,
vizuelno potvrdenu, da vazduh koji je uvoden u anulus nije prolazio kroz centralnu cev cak 1
pri najvecim protocima. Pomoc¢u modela dobijene su 1 vrednosti poroznosti i brzine Cestica u
centralnoj cevi pri operativnim uslovima. Pored ovoga vertikalni model transporta omogucava
izraCunavanje medufaznog koeficijenta trenja fluid-Cestice, fluid-zid, Cestice-zid |
uspostavljanje odnosa izmedu protoka fluida i Cestica, poroznosti i gradijenta pritiska u
centralnoj cevi. Pomoc¢u ovog modela poznavanjem povrSinske brzine fluida u centralnoj cevi
1 dinamickog gradijenta pritiska u centralnoj cevi (ne ukljucujuéi zonu ubrzanja) moze se
izraCunati maseni fluks Cestica kroz centralnu cev. Primenjene jednacine vertikalnog modela
su slede¢e (Grbavcicé i dr., 1992a; Grbavcié i dr., 1992Db):

Ud'Ad+UA'AA=Q (83)

U =Ug — Vg = uF\/F (8.4)
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C,=3\1—C? (89)
A=1-C?-¢ (8.10)

F*=1+F — tﬁFf (8.11)
d

Fp 2fp(1-2p)Ppva

o B = 8.12
By (1-ea)(pp—pf)g By Dg (8.12)
« Fg _ fogdpfufi
_ = Yrearrtd 8.13
Fr (-ea)(pp—rr)9 F Dg (8.13)
dP
——4=Q0~-e)(pp — )9 + Fy (8.14)
F, = F; +F, (8.15)
f, = 0,0311gi—g (8.16)
fr = 0,0791Re;**° (8.17)
Re, = 2¢%ePs (8.18)
uy

Primenom prikazanih jednacina vertikalnog modela i eksperimentalno dobijenih vrednosti
padova pritiska i vrednosti protoka kroz anulus i mlaz u ispitivanoj 2D koloni sa fontansko-
fluidizovanim slojem staklenih sferi¢nih Cestica pre¢nika 5 mm i mase sloja 3 kg, dobijeni su
rezultati prikazani u tabeli 8.1.
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Tabela 8.1. Rezultati dobijeni primenom vertikalnog modela

Qx(0) Q.4(0) Qu Q4 Qq dp, Uy Vg Wy G, G,
dz 1-¢€4)

mi/h | mi/h  mi/h  mP/h  Lp  Pa/m  m/s m/s  kg/m’s  (g/s) (g/s)
(exp.) (exp.) (cal)) (cal.) (cal.)) (cal.) | (exp.)

2,5 0,5 2,25 0,75 2243 0,250 0,170 0,020 8,677 21,69 31,14
2,5 1,0 2,50 1,00 0 3243 0,278 0,200 0,083 41,53 103,8 107,3
2,5 B 2,87 1,13 3838 0,319 0,222 0,157 87,33 218,3 206,9
2,5 0,5 2,28 0,72 2595 0,253 0,158 0,013 5,205 13,01 36,35
25 1,0 2,63 0,87 300 3405 0,292 0,199 0,100 49,86 124,6 132,0
25 15 3,04 0,96 3919 0,338 0,214 0,172 92,20 230,5 225,8
25 0,5 2,30 0,70 2703 0,256 0,185 0,041 19,05 47,6 51,30
2,5 1,0 2,64 0,86 500 3486 0,293 0,195 0,097 47,61 1190 | 1114
25 15 3,10 0,90 3757 0,344 0,195 0,160 77,99 1950 = 1796
25 0,5 2,36 0,64 2757 0,262 0,184 0,048 22,29 55,73 | 54,00
2,5 1,0 2,73 0,77 800 3486 0,303 0,184 0,099 45,66 114,1 105,1
25 15 3,20 0,80 3702 0,356 0,185 0,163 75,65 189,1 169,3

Na osnhovu rezultata prikazanih na slici 8.12. vidi se dobro slaganje eksperimentalno dobijenih
vrednosti sa vrednostima dobijenim primenom modela za maseni protok Cestica.
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Slika 8.12. Poredenje vrednosti G, dobijenih eksperimentalno i primenom modela

Rezulati prikazani na slikama 8.13, 8.14, 8.15, 8.16, pokazuju da povecavanjem ulaznog
anularnog protoka, pri konstantnoj vrednosti ulaznog protoka kroz mlaz i bez protoka
vazduha, zbog povecanog prostrujavanja, povecava se i pad pritiska duz centralne cevi iznad
zone ubrzanja.
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Rezultat povecanog pada pritiska je povecana vrednost U, kao i povecanje (1 —g4) i vy.
Povecanjem ovih vrednosti povecava se i maseni protok Cestica.

Uvodenjem vazduha u sistem, kao Sto je prethodno eksperimentalno potvrdeno, dolazi do
smanjivanja vrednosti masenog protoka Cestica pri ulaznim protocima kKroz anulus od 1,0 i

1,5 m3/h. Poveéavanjem protoka vazduha pri veéim ulaznim protocima kroz anulus, iako Uy
raste zbog povecanog prostrujavanja iz anulusa ka centralnoj cevi, a raste i v4, jer su ove dve
veli¢ine povezane preko slip brzine, vrednost G, opada jer opada i vrednost (1 — &4), koja

ima veci uticaj na maseni protok Cestica. Za vrednost ulaznog protoka kroz anulus od
0,5 m3/h, sa poveéanjem protoka vazduha dolazi do poveéanja i (1 — &;) i v4, odnosno do

povecanja vrednosti G,,.
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Zbirni efekat deSavanja u sloju pri ovakvim operativnim uslovima je da na povecanje
vrednosti k;a uti¢e povecanje protoka gasa kroz anulus i povecéanje cirkulacije Cestica kroz
centralnu cev, slika 8.17.
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Slika 8.17. Uticaj masenog protoka Cestica Gy, na vrednost k;a, u zavisnosti od protoka vazduha, pri
ulaznim protocima kroz mlaz 2,5 m3/h, i anulus 1,0; 1,5; 2,0 m3/h

Koli¢ina Cestica u sistemu takode ima znacajan uticaj na formiranje mehurova gasa. Postoje
rezultati istrazivanja trofaznih sistema koji ukazuju na povecanje vrednosti k;a sa
poveéanjem koliCine Cestica u sistemu (Miura i dr., 2012), ali postoje i rezultati koji pokazuju
suprotno, da povecanje koli¢ine Cestica uzrokuje znacajan pad vrednosti k;a (Freitas i
Teixeira, 2001), kao razlog navode¢i bolje drobljenje mehurova, u jednom, odnosno
izrazeniju koalescenciju mehurova, u drugom slucaju.

Sa povecanjem koliCine Cestica u sloju, javlja se veci otpor proticanju fluida. Rezultati na slici
8.18. pokazuju da pri malim vrednostima ulaznog protoka kroz anulus, kada je rezultanta
prostrujavanja u pravcu mlaz-anulus, manja koli¢ina te¢nosti prostrujava iz mlaza u anulus u
sistemu sa 4 kg nego sa 3 kg Cestica. Pri ve¢im vrednostima ulaznog protoka kroz anulus,
kada je rezultanta prostrujavanja u pravcu anulus — mlaz, veca koli¢ina tecnosti prostrujava iz
anularnog dela ka centralnoj cevi u sistemu sa 4 kg nego sa 3 kg cCestica. Posledica ovakvog
uticaja Cestica na razmenu tecnosti preko ulaznog regiona je da se u sistemu sa 3 kg Cestica,
veca koli¢ina te¢nosti podvrgava aeraciji nego u sistemu sa 4 kg Cestica. Na osnovu ovoga,
dobijeni rezultati u naSem ispitivanom sistemu sa fontansko-fluidizovanim slojem i
centralnom cevi pokazuju da sa pove¢anjem visine nasutog sloja iznad minimalno potrebnog
za obrazovanje stabilnog fontansko-fluidizovanog sloja, vrednost k; a blago opada, slika 8.19.
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Slika 8.18. Uticaj koliCine Cestica u sistemu na rezultantu prostrujavanja

mase.

Ovakvo ponasanje se pre svega moze pripisati fluido-mehani¢kim uslovima na dnu sloja i na
granici mlaz-anulus ispod centralne cevi, a ne uticaju visine sloja na sam proces prenosa
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Slika 8.19. Uticaj koli¢ine Cestica u sistemu na vrednost k; a
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Medutim, iako se u sistemu sa veCom masom cCestica javlja vece prostrujavanje ono Se
kompenzuje drugim efektom koji se u tom slucaju javlja, a to je povecana cirkulacija Cestica
koja doprinosi povecanju vrednosti k; a, pa su razlike u vrednosti k;a u zavisnosti od mase
Cestica u sloju male.

Kod fontansko-fluidizovanog sloja sa centralnom cevi cirkulacija Cestice se obezbeduje tako
Sto se one krecu nanize u anulusu do ulaznog regiona gde bivaju ,,usisane* u centralnu cev i
transportovane navise gde u zoni fontane ponovo padaju na vrh anulusa. Doprinos nacina
kretanja Cestica u sloju, na zapreminski koeficijent prenosa mase, je ispitan tako Sto su
poredena dva sistema sa istim Cesticama i istim ulaznim protocima fluida. U prvom slucaju
ispitivan je fontansko-fluidizovan sloj sa cirkulacijom ¢estica, dok je u drugom ispitivanom
sistemu pregradom u zoni ispod centralne cevi onemoguéeno kretanje Cestica iz anulusa ka
mlazu. Dobijeni rezultati su prikazani slika 8.20. MozZe se uociti zna¢ajna razlika u vrednosti
k,a kada je uspostavljeno fontansko-fluidizovano stanje sloja i kada je mehanicki
onemogucen prelazak Cestica i1 tecnosti iz anulusa u centralnu cev i1 obrnuto, pri istim
operativnim uslovima. Veca vrednost zapreminskog koeficijenta prenosa mase k;a, koja je
dobijena u razvijenom fontansko-fluidizovanom sloju ukazuje na doprinos cirkulacije Cestica
boljem prenosu mase kiseonika izmedu gasne i tene faze.
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Slika 8.20. Efekat cirkulacije Cestica na k;a

U dostupnoj literaturi nije nadeno da su se vrSila odredivanja zapreminskog koeficijenta
prenosa mase u sistemu sa fontansko-fluidizovanim slojem i centralnom cevi, te stoga nije
moguce izvrsiti poredenje dobijenih rezultata u naSim eksperimentima sa slicnim sistemima.
U razli¢itim tipovima trofaznih sistema u kojima je odredivan zapreminski koeficijent prenosa
mase vrednosti k,a su se kretale u intervalima, 0,005 — 0,0075 s~ (Mena i dr., 2011),
0,008 — 0,07 s~ (Lee i dr., 2013), 0,007 — 0,068 s~ ! (Chang i dr., 1986), 0,008 — 0,057
s~1 (Hamdad i dr., 2007), 0,07 — 0,22 s~ (Miura i dr., 2012).
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Kako je osnovni cilj ovih eksperimentalnih istrazivanja bio dobijanje podataka koji bi se
kasnije koristili u razvoju sistema za tretman otpadnih voda u fontansko-fluidizovanim
slojevima, to se dobijene vrednosti k;a, u ovako koncipiranom sistemu, mogu Kkoristiti kao
reperne vrednosti pri definisanju uslova za prenos mase kiseonika i obezbedenje aerobnih
uslova u reaktoru.

8.2. UKLANJANJE AZOTA U TROFAZNOM SISTEMU SA FONTANSKO-
FLUIDIZOVANIM SLOJEM | CENTRALNOM CEVI

8.2.1. EKSPERIMENTALNI SISTEM

Nakon fluido-mehanickih ispitivanja 2D polukolone sa fontansko-fluidizovanim slojem (slika
8.1) preslo se na ispitivanje mogucnosti odigravanja nitrifikacionog procesa u ovakvom tipu
sistema koji do sada nije bio kori§¢en u tretmanu otpadnih voda. Geometrijska izmena sistema
je bila u suZavanju centralne cevi na 30x50 mm, da bi se omogucilo stabilno fontanovanje u
sistemu. Kao noSaci mikroorganizama kori$¢eni su sferi¢ni plasti¢ni nosaci, slika 8.21, ¢ije su
karakteristike date u tabeli 8.2.
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Slika 8.21. Plasti¢ni nosa¢
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Tabela 8.2. Karakteristike plastiénog nosaca

Masa 0,36 g

Gustina 1410 kg/m3
Preénik 9,70 mm
Povrsina 859 mm?
Zapremina 270 mm3

Tip plastike POM kopolimer, C 9021

Struktura nosaca je omogucavala veliku povrsinu za rast mikroorganizama od 1000 m?/m3 .

Hrapavost povrSine materijala nosaca ili topografija je odredena pomocu mikroskopa
atomskih sila, AFM, (Stephenson i dr., 2013) i u zavisnosti od zadatog x-y rastojanja je
iznosila 20,1 nm (2x2 wm) odnosno 32,7 nm (10x10um), slika 8.22.
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Slika 8.22. Hrapavost povrsine materijala nosaca

73



Zapremina nosaca u koloni je iznosila 2,5 L, odnosno nosaci su ispunjavali oko 30%
zapremine kolone. Kao otpadna voda koriS¢ena je sinteticka otpadna voda, ¢iji je sastav
prikazan u tabeli 8.3. Za izvor azota koris¢en je NH,Cl ¢ija je koncentracija menjana sa
vremenom. Ukupna zapremina vode u sistemu je iznosila 24 L. Sistem je radio Sarzno,
odnosno na dnevnom nivou je ispuStana voda i uvodena je nova sinteticka otpadna voda
odredenog hemijskog sastava. Protok vode kroz anulus je tokom svih faza eksperimentalnih
istrazivanja odrzavan na konstantnoj vrednosti od 0,6 m3/h, dok je protok kroz centralnu cev,
mlazni tok, varirao od 1 do 1,8 m3/h . Vazduh je uvoden u sistem protokom oko 200 L/h na

Cetiri mesta preko otvora pre¢nika 1 mm lociranih na zidu kolone u anularni sloj Cestica.

Tabela 8.3. Sastav sinteti¢ke otpadne vode

Supstanca Koncentracija, mg/L
NH,Cl— N 100-800
NaCl 100-800
MgSo, 250-2000
KCl 50-400
CaCl, 80-640
NaHPO, 450-3600
FeSO, - 7H,0 0,03
ZnCl, 0,1
CoCl, - 6H,0 0,004
MnCl, - 4H,0 0,72
CuCl, - 2H,0 0,02
(NH4)6M070,, - 4H,0 1,55

Koncentracija rastvorenog kiseonika u sistemu se kretala od 3,5 — 5,5 mg/L u zavisnosti od
aktivnosti mikroorganizama i temperature vode koja je varirala od 24 do 37°C u zavisnosti
od ambijentalne temperature. U kolonu je tokom procesa konstantno dodavan rastvor natrijum
bikarbonata kako bi se pH vrednost odrzavala oko 7,5, a ujedno da bi se izbegla limitiranost u
alkalitetu.

Vrednosti rastvorenog Kkiseonika, pH 1 temperatura su mereni pomocu oksimetra
WTW oxi 340i. Koncentracije NHf,NO;,NOj3, alkalitet, su mereni fotometrijski
(Lovibond MD 600). Svi uzorci su pre analize profiltrirani kroz filter veli¢ine pora 0,45 um.
Imobilisana masa u jedinicama gVS/nosacu je odredivana soniciranjem nosaca u 1N
rastvoru NaOH, u ultrazvuc¢noj kadi (100W) na povisenoj temperaturi, odredeno vreme (oko
30 min — 1h) i odredivanjem COD rastvora nakon odvajanja biofilma sa nosaca (Liu i
Capdeville, 1996). Preko COD ekvivalenta, 1,42 g COD/g CsH,0,N dobijena je trazena
vrednost u jedinicama gVS/nosacu. Za vizuelizaciju i odredivanje debljine biofilma
koriséen je FE — SEM, TESCAN MIRA 3 XMU, a uzorci za njegovu primenu su pripremani
prema proceduri opisanoj u poglavlju 7.
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Analiza prisutnih mikrobioloskih vrsta imobilisanih na nosa¢ima je radena u Institutu za
molekularnu genetiku i genetsko inZenjerstvo (IMGGI).

Kolona je zasejana pomocu 1L suspenzije mikroorganizama, mehanic¢ki skinutih sa
keramickih nosaca iz kolone sa pakovanim slojem koja je prethodno bila u radu preko 200
dana, pod uslovima opisanim u poglavlju 7.

8.2.2. REZULTATI I DISKUSA

Formiranje, struktura i metabolizam imobilisane mikrobioloske zajednice je u bliskoj vezi sa
hidrodinamickim silama trenja unutar reaktora. Istrazivanjima je pokazano da sile trenja imaju
znacajan uticaj na strukturu, prenos mase, produkciju EPS, metabolicko/geneticko ponasanje
biofilma (Liu i Tay, 2002). U bioloskim reaktorima sile trenja se smatraju jednim od
odlucujucih faktora u formiranju biofilma i mogu biti rezultat proticanja fluida ili otiranja
Cestice o Cesticu. Stacionarno stanje biofilma veoma zavisi od sila trenja koje uspostavljaju
balans izmedu otiranja biofilma i rasta bakterija na povrsSini nosa¢a, odnosno uspostavljaju
neto rast. Istrazivanja su pokazala da visoke hidrodinamicke sile trenja uticu na stvaranje
tanjeg, kompaktnijeg i ¢vrSceg biofilma, za razliku od formiranih biofilmova u sistemima sa
slabijim hidrodinamickim silama trenja koji su porozniji i slabije strukture (Chang i dr. 1991,
Kwok i dr., 1998; Rittmann, 1982; Van Loosdrecht i dr., 1995). Odgovarajuce sile trenja
zapravo su neophodne u sistemu sa biofilmom da bi doslo do stvaranja kompaktne i stabilne
strukture biofilma, odnosno vece sile trenja uticu na stvaranje glatkog i gus¢eg biofilma.
Moze se i1 re¢i da hidrodinamicke sile trenja predstavljaju efikasan alat za manipulaciju
strukturom biofilma, a samim tim celim procesom.

Jedan od osnovnih ciljeva ovog istraZivanja je bio ispitivanje mogucnosti rasta
mikroorganizama na nosacima pri odredenim fluido-mehani¢kim uslovima, odnosno
mogucnosti koriS¢enja sistema sa fontansko-fluidizovanim slojem sa centralnom cevi u
procesu uklanjanja azota iz otpadnih voda. Ovaj tip sistema je karakteristiCan zbog svoje
fluido-mehanike koja preko protoka fluida, cirkulacije Cestica i ostalih fenomena koji se
javljaju moze znacajno uticati na formiranje biofilma odnosno na sam proces. S tim u vezi je
istrazivanje izvodeno pri razli¢itim protocima tecnosti kroz sistem. Protok kroz mlaz je
menjan 1 u zavisnosti od faze istrazivanja, imao je vrednosti od 1,0, 1,2,1,4,1,8, na osnovu
Cega je formirano Sest faza procesa, slika 8.23. Ulazni protok vode kroz anulus i protok
vazduha su odrzavani na vrednostima od 0,6 m3/h i oko 200 L/h, respektivno. Zasejavanje
odnosno proces imobilizacije mikroorganizama na nosace je trajao 10 dana, nakon Cega je
otpoceo Sarzni proces uklanjanja azota iz otpadne vode u ispitivanom sistemu.
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Slika 8.23. Promene protoka te¢nosti u koloni sa fontansko-fluidizovanog sloja sa centralnom cevi
tokom Sest faza procesa ispitivanja

Rezultati uklanjanja azota iz otpadne vode u 2D polukoloni sa fontansko-fluidizovanim
slojem tokom svih Sest faza procesa prikazani su na slici 8.24.
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Slika. 8.24. Promene koncentracije azotnih jedinjenja tokom procesa u 2D polukoloni sa fontansko-
fluidizovanim slojem i centralnom cevi
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U prvoj fazi procesa protocima Q,(0) =1,0m3/h i Q4(0) = 0,6 m3/h obezbedeno je
minimalno fontanovanje ispitivanog sloja plasti¢nih nosaca. Rezultati prikazani na slici 8.24,
pokazuju da je nakon faze zasejavanja sistema, prvih nekoliko dana uspostavljeno prevodenje
amonijum jona preko nitrita do nitrata, medutim, petog dana uspostavljanja Sarznog rezima
rada sistema, doSlo je do drasticne promene u koncentraciji nitrita, odnosno, njihove
akumulacije u sistemu. Ovo se moze dovesti u vezu sa moguc¢noscu opstanka nitrit
oksidujuc¢ih bakterija i njihovog vezivanja za nosace pri datim operativnim uslovima u
sistemu. Zapravo, dan pre nego Sto je detektovan drasticni porast koncentracije nitrita, bilo je
izvrSeno CiS¢enje zidova kolone, cevovoda i pumpi, pa se pretpostavlja da su se nitrit
oksidujuc¢e bakterije viSe zadrzavale u delovima sistema gde su smicajne sile bile manje.
Tokom trajanja prve faze, postepeno je rasla efikasnost ukanjanja amonijum jona odnosno
njegovog prevodenja u nitrite, dok je koncentracija nitrata bila relativno konstantna, uz blago
opadanje tokom trajanja ove faze. Odnosno, sa povecanjem ulaznog opterecenja azotom, rasla
je 1 aktivnost amonijum oksidujucih bakterija (AOB) §to nije bio slu¢aj sa nitrit oksidujuéim
bakterijama (NOB) ¢ija je aktivnost blago opala sa poveéanjem ulaznog opterecenja.

U ovoj fazi je biomasa dostigla vrednost od 0,00257 g VS /nosacu, odnosno ukupna biomasa
u sistemu je iznosila oko 7,45 g uz moguénost uklanjanja oko 650 mg N/L, odnosno
15,6 g N/d. Rezultati prikazani na slici 8.25 pokazuju promene u koli¢ini imobilisane
biomase po nosacu tokom trajanja celog procesa ispitivanja.
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Slika 8.25. Pomena koli¢ine imobilisane biomase u g po nosacu kroz faze procesa
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Istrazivanja su pokazala da su u pakovanim slojevima za biooksidaciju supstrata jedino
odgovorni aktivni mikroorganizmi, a ne ukupna biomasa prisutna u bioreaktoru (La Motta,
1976; Lazarova i dr., 2004). Samim tim, maksimalna mikrobioloSka aktivnost ¢e biti prisutna
kod tankih biofilmova (Liu i Capdeville, 1996). Kontrolisanje aktivnosti biofilma preko
debljine biofilma, koja je u funkciji erozionog faktora, odnosno u funkciji fluido-mehanike
sistema se smatra dobrim pristupom za unapredenje efikasnosti procesa (Liu i Capdeville,
1996). Ispitivanjima aktivnosti heterotrofnog biofilma je pokazano da aktivnost biofilma
opada za 82 — 89% za debljinu biofilma od 10 do 20um, a 5 — 11% za debljinu biofilma od
500um (Zhang i Bishop, 1994c). Ovaj rezultat direktno govori da su tanji biofilmovi
metaboli¢ki aktivniji. Debljina biofilma na plastiénim nosa¢ima u ispitivanom sistemu koja je
odredena primenom FE — SEM je radena radi dobijanja reda veli€ine o formiranoj debljini pri
odredenim operativnim uslovima. Rezultati promene debljine biofilma sa promenom
operativnih uslova su prikazani na slici 8.26. U prvoj fazi procesa sa povecanjem koli¢ine
uklonjenog amonijum jona dolazi i do povecanja debljine biofilma $to je rezultat akumulacije
aktivnih mikroorganizama tokom dinamicke faze rasta. Nakon prve faze dostignuta srednja
vrednost debljine biofilma je iznosila oko 90um.

Zavisnost debljine biofilma od specifi¢ne stope uklonjenog supstrata (mg NH, — N /mgV'§ -
d) je takode vazna zbog utvrdivanja odnosa prisutnih aktivnih mikroorganizama, odnosno
aktivne debljine biofilma i akumulacije inertnih materija unutar biofilma. Da bi se o tome
moglo govoriti za ispitivan sistem potrebna su dodatna istrazivanja. Debljina biofilma je
vazna i zbog moguénosti difuzije supstrata i ostalih komponenata unutar biofilma. Prilikom
povecanja hidrodinamickih sila trenja dolazi do formiranja gus¢ih biofilmova (Chang i dr.,
1991; Kwok i dr., 1998; Vieira i dr., 1993; Zhang i Bishop, 1994b), o ¢emu je u uvodnom
delu ve¢ bilo re¢i. Takode za dobijanje ovih informacija za ispitivan sistem je potrebno
sprovesti dodatna istraZivanja.
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Slika 8.26. Debljina biofilma na plastiénim nosacima u zavisnosti od operativnih uslova
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Na slici 8.27 dobijenoj pomoéu FE — SEM, vide se formirane izbocCine (engl. ,.clusters®)
biofilma na odredenom mestu na nosacu, a slika 8.28, prikazuje ve¢ formiranu odredenu
debljinu biofilma.

Slika 8.27. Formiranje biofilma, 10-ti dan procesa

Debljina biofilma,

S

Slika 8.28. Izgled biofilma, 20-ti dan procesa

Nakon &etrdeset dana procesa, protok kroz mlaz je poveéan na 1,2m3/h. Pad koji je
neposredno nastupio, (slika 8.24, faza 2), moze biti reakcija mikroorganizama na
neprilagodenost povecanim vrednostima smicajnih sila usled povecanja protoka tecnosti kroz
centralnu cev. Nakon pada usledio je postepeni porast koli¢ine uklonjenog azota iz otpadne
vode, pa je za vreme trajanja druge faze postignuto uklanjanje od oko 600 mg N /L, malo
manje nego tokom prve faze procesa. lako je u ovoj fazi uklonjena manja koli¢ina azota iz

otpadne vode, koli¢ina biomase na nosa¢ima je povecana na 0,0033 g VS/nosacu, slika
8.25.
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Sve faze procesa nisu trajale do dostizanja stacionarnog stanja biofilma, kada debljina
biofilma postaje konstantna tokom vremena zbog uspostavljanja ravnoteze izmedu procesa
rasta, inaktivacije, odumiranja i otiranja biomase, jer je istrazivanje izvodeno u cilju
ispitivanja moguénosti rasta biomase pod odredenim fluido-mehani¢kim uslovima u sistemu.
Debljina biofilma nakon ove faze je iznosila oko 100um, slika 8.26.

Koli¢ina uklonjenog azota u odnosu na koli¢inu biomase u sistemu tokom trajanja celog
procesa istrazivanja prikazana je na slici 8.29. I u ovoj drugoj fazi se zadrzala akumulacija
nitrita Cije vrednosti koncentracije su se kretale oko 450mg NO, — N/L, dok je
koncentracija nitrata i dalje bila niska i kretala se oko 60 mg NO3 — N/L .
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Slika 8.29. Promena koli¢ine biomase i koli¢ine uklonjenog azota tokom trajanja celog procesa

Daljim poveéanjem protoka vode kroz mlaz na 1,4 m3/h takode je neposredno po poveéanju,
nastupio pad u koli¢ini uklonjenog azota po litri otpadne vode u toku dnevnog ciklusa (slika
8.24, faza 3). Nakon relativno brzog prilagodavanja biofilma na nove hidrodinamicke uslove
belezio se postepeni rast u efikasnosti, medutim, niZi nego $to je bio u prethodnom rezimu
rada fontansko-fluidizovanog sloja. Povecéana cirkulacija koja je usledila povecanjem protoka
kroz mlaz negativno se odrazila na koli¢inu biomase po nosacu jer je njena vrednost tokom
ove faze opala (slika 8.25, faza 3). Pad u koli¢ini uklonjenog azota se odrazio preko pada
koncentracije nitrita, dok je koncentracija nitrata prili¢no ostala na konstantnoj vrednosti, kao
1 u prethodnoj fazi. Razlog ovakvih rezultata moze biti u pozicioniranju bakterija unutar
slojeva biofilma. Odnosno, da su amonijum oksiduju¢e bakterije vise bile smeStene u
spoljaS$njim slojevima biofilma jer je zbog povecanja smicajnih sila usled povecanja brzine
te¢nosti doslo do skidanja povrSinskih slojeva.
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Debljina biofilma tokom trece faze je opala i iznosila je oko 70um, slika 8.26, sto je u skladu
sa rezultatima o uklanjanju biomase po nosacu, slika 8.25, usled poveéanja ulaznog protoka
kroz mlaz.

Daljim poveéanjem protoka kroz mlaz na 1,8 m3/h usledio je konstantan pad kako u koli¢ini
uklonjenog amonijum jona tako i u koli¢ini nastalih nitrita (slika 8.24, faza 4). I u ovoj
cetvrtoj fazi, koli¢ina biomase u sistemu je drasticno opala (slika 8.25, faza 4). Nakon
nekoliko dana rada sistema pod ovakvim uslovima doslo je i do opadanja koncentracije
nitrata. Skidani delovi biofilma tokom trece i Cetvrte faze mogli su se uociti i na filterima
pumpi koji su se Cistili svakog dana pre otpocinjanja novog Sarznog procesa, slika 8.30.

Slika 8.30. Filteri pumpi (59-ti dan procesa)

Istrazivanja su pokazala da postoji stratifikacija u kohezivnosti biofilmova. Povr$inski slojevi
biofilma, blizi masi tecnosti, odlikuju se manjom kohezivno$éu pa su potrebne manje
hidrodinamicke sile da bi se ovi slojevi odvojili, dok su bazalni slojevi biofilma mnogo
kohezivniji i mogu da izdrZe vece hidrodinamicke sile (Derlon i dr., 2008).

U unutras$njim slojevima moze do¢i do limitiranosti supstratom ili rastvorenim kiseonikom,
ali su te bakterije u unutra$njosti zasticene od spoljaSnjeg otiranja biomase (Furumai i
Rittmann, 1994). Medutim, intezitet smicajnih sila pri ulaznom protoku kroz mlaz od
1,8 m3/h je narusio ¢ak i stabilnost bazalnih delova biofilma. Kao potvrda ovome moZe biti
pad u koncentraciji nitrata nakon nekoliko dana trajanja procesa pod ovakvim
hidrodinami¢kim uslovima. Takode ovim se moze pretpostaviti da su spororastuce nitrit
oksidujuce bakterije bile smeStene viSe u unutra$njim slojevima biofilma.
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Dokaze o pozicioniranju odredenih bakterija unutar biofilma je moguce izvrSiti primenom
FISH (Fluorescent in situ hibridization) metode koja se zasniva na oznacavanju ciljanih 16S
rRNA oligonukleotidnih proba pomocu fluoroscentnih jedinjenja (Aoi i dr., 2000; Chae i dr.,
2008; Wagner i dr., 1995). Prilikom izvodenja eksperimentalnih istrazivanja u ovom radu,
ova metoda nije bila dostupna u bliskom okruzenju.

Spororastuci biofilmovi, kao $to su biofilmovi formirani od autotrofne biomase, balansirani su
erozijom koja dovodi do formiranja tanjih i guséih biofilmova (Tijhuis i dr., 1995). Vece
vrednosti smicajnih sila dovode do stvaranja gu$c¢ih i tanjih biofilmova koji su mnogo
kompaktniji (Derlon i dr., 2008), a sama promena u sili trenja uti¢e viSe nego sama sila trenja
uopsSte na odvajanje manje kohezivnih povrSinskih slojeva biofilma (Choi i Morgenroth,
2003).

Pored erozije (sile trenja fluid-Cestice) i abrazija (sile trenja Cestice-Cestice) uti¢e na skidanje
biofilma sa povrSine nosaca. Abrazija je glavni fenomen koji se deSava u fluidizovanim
slojevima (Trinet i dr., 1991). Otiranje biofilma abrazijom je u vezi sa ucestano$¢u sudara
medu Cesticama 1 pritiska koji se javlja prilikom sudara njihovih povrSina. Efikasnije
uklanjanje NH; — N u reaktoru sa fluidizovanim slojem, pozicioniranog nakon procesa sa
aktivnim muljem je postignuto kada su polipropilenski nosaci ispunjavali 75% zapremine
reaktora, nego kada su ispunjavali samo 10% zapremine reaktora. Pri niskoj koncentraciji
nosaca u reaktoru nije postignuto znacajnije trenje medu Cesticama, pri tome je dosSlo do
formiranja debljeg biofilma, da bi nakon nekoliko nedelja rada sistema pod ovakvim uslovima
doSlo do vezivanja za povrSinu nosafa drugih organizama poput protozoa, rotifera,
filamentoznih bakterija (Kloep i dr., 2000). Medutim, u ispitivanoj koloni sa fontansko-
fluidizovanim slojem i centralnom cevi zbog strukture sferi¢nih upotrebljenih nosaca, (slika
8.21), moze se pretpostaviti da sudari odnosno trenje medu Cesticama nije toliko uticalo na
otiranje biofilma koji je bio smesten na unutrasnjim povrSinama nosaca, slika 8.31, za razliku
od uticaja sila trenja izazvanih protokom fluida.

| DAN PROCESA
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Slika 8.31. Uzorci nosaca izvadeni iz kolone odredenog dana procesa. Promena boje nosaca je u vezi
sa koli¢inom imobilisane biomase

Zbog ovako drasti¢nog pada u efikasnoti, na oko 100 mg N /L, i debljine biofilma na oko
30 um, da bi se izbegao eventualni gubitak Citave biomase u sistemu, ulazni protok kroz
mlaz je smanjen na 1,4 m3/h.
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Uticaj smicajnih sila (engl. ,,shear stress”) na otiranje biofilma ispitivano je i u drugim
sistemima (Celmer i dr., 2008; Elenter i dr., 2007; Peyton, 1992). Takode su razvijani i
modeli za predvidanje koncentracije biomase u sistemu, odnosno za odredivanje otiranja
biofilma pri razli¢itim operativnim uslovima (Chang i dr., 1991; Rittman, 1982; Stewart,
1993).

Efekat smicajnih sila na otiranje biofilma je kori$¢en i u cilju kontrole debljine biomase u
aerobnom fluidizovanom reaktoru koji je u jednom delu posedovao turbulentnu zonu
formiranu pomocu cilindri¢ne pregrade (Safferman i Bishop, 1996). Turbulentna zona u
sistemu je omogucavala da se odrzi odgovaraju¢a debljina biofilma bez potrebe za
mehanickim ¢iS¢enjem ili rekuperacijom biomase u kontinualnom rezimu rada sistema.

Zapravo, razli¢iti mehanizmi otiranja mogu biti dominantni u razli¢ito vreme u posmatranom
sistemu 1 oni ¢e zavisiti od Sirokog opsega parametara ukljucujuci, mikrobiolosku zajednicu,
sastav ekstracelularnih polimernih supstanci, fizioloSko stanje organizama, strukturu biofilma
i smicajne sile (Elenter i dr., 2007).

Za sistem sa plastiénim sferiénim nosa¢ima i formiranim biofilmom na njima, preko
baZzdarnih dijagrama je odredena rezultanta prostrujavanja tecnosti, slika 8.32.
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Slika 8.32. Rezultanta prostrujavanja za sistem sa plasticnim nosac¢ima i formiranim biofilmom.

Prikazani rezultati pokazuju da za ispitivane protoke te¢nosti kroz mlaz, pri konstantnom
ulaznom protoku kroz anulus, uvek prostrujava odredena koli¢ina te¢nosti u anulus, s tim da
se sa odredenim povecanjem protoka kroz mlaz moZe javiti 1 Venturi efekat u zoni ispod
centralne cevi i da se smanji kolicina te¢nosti koja se kreée kroz anularni deo sloja.
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Ispitivanjem prostrujavanja te¢nosti preko ulaznog regiona u 2D polukoloni sa staklenim
kuglicama je takode dobijeno da pri nizim ulaznim protocima kroz anulus veca koli¢ina
tenosti prostrujava iz mlaza u anulus, a sa poveéanjem ulaznog protoka kroz anulus pri
konstantnom protoku kroz mlaz veca koli¢ina tecnosti prostrujava iz anularnog regiona u
centralnu cev. Prisustvo vazduha u anulusu pri ispitivanim operativnim uslovima, doprinosi
povecanju koli¢ine teCnosti koja prostrujava iz mlaznog toka u anulus, slika 8.32.

Razmatranje fluido-mehanickih karakteristika sistema sa fontansko-fluidizovanim slojem i
centralnom cevi, odnosno prostrujavanja te¢nosti iz mlaza u anulus i obrnuto je vazno sa
aspekta odredivanja realnih protoka kroz centralnu cev i anulus, Qu, Q4, zbog brzina fluida
koje uticu na otiranje biofilma na nosacima preko smicajnih sila.

Tokom pete faze procesa, kada je ulazni protok kroz mlaz smanjen na 1,4 m3/h belezi se
konstantan rast koncentracije kako nitrita tako i nitrata, kao i povecanje imobilisane biomase
po nosacu, (slika 8.25), i debljine biofilma, (slika 8.26). Rezultati prikazani na slici 8.24, faza
4, pokazuju da je doslo do oporavljanja i rasta kako amonijum tako i nitrit oksidujucih
bakterija. Koncentracija nitrata u ovoj fazi je dostigla najveée vrednosti od pocetka trajanja
procesa, oko 350 mg NO; — N/L prilikom uklanjanja amonijum jona od oko 400 mg N/L.
Zapravo pred kraj ove faze je skoro bila dostignuta nitrifikacija sa veoma malom
koncentracijom nitrita u efluentu u odnosu na prethodne faze, oko 15mg NO; — N/L.
Razlog za ovakav oporavak nitrit oksiduju¢ih bakterija je usledio nakon prethodne faze u
kojoj je ulazni protok kroz mlaz bio 1,8 m3/h, i u kojoj je doslo do intezivnog uklanjanja
formiranih slojeva biofilma i stvaranje prostora za formiranje nove strukture biofilma.

Ucestalost 1 jaCina skidanja biofilma sa povr§ine nosaca moze da ima znacajan uticaj na
kompeticiju unutar nitrifikacionih biofilmova, odnosno na distribuciju organizama unutar
biofilmova (Morgenroth i Wilderer, 2000).

Uslovi sredine za bakteriju unutar biofilma zavise od pozicije gde se bakterija nalazi u njemu.
U biofilmovima koji se sastoje od heterotrofa i autotrofa, njihova distribucija unutar biofilma
je odredena individualnim strategijama organizama za kompeticiju za kiseonik i1 za prostor
(Lee i dr., 2004). Istrazivanja su pokazala da postoji i kompeticija izmedu amonijum i nitrit
oksidujuc¢ih bakterija (Wik i Breitholtz, 1996). Poredenjem rezultata dobijenih tokom trece i
pete faze procesa kada su protoci fluida kroz sistem bili isti, a vrednosti parametara pH, DO,
temperature, imali priblizno sli¢ne vrednosti, uocava se drugacija mikrobioloska aktivnost,
odnosno zabelezen je drugaciji trend koncentracija nitrita i nitrata. Mogu¢i razlog ovako
dobijenih razli¢itih rezultata u ove dve faze procesa moze biti upravo mikrobioloSke prirode,
u reakciji mikroorganizama na fluido-mehanicke promene u sistemu.

Sesta faza je nastupila 96-tog dana procesa kada je ulazni protok kroz mlaz smanjen na
1,2 m3/h. Moze se uoéiti da sukcesivno smanjivanje ulaznog protoka kroz mlaz, (5 i 6 faza
procesa), nije uticalo da smanjivanje efikasnosti uklanjanja amonijum jona, ve¢ je ona
konstantno nastavljala da raste. Prilikom povecavanja ulaznog protoka kroz mlaz, (2, 3 1 4
faza), reakcije biomase su bile drugacije, prvo je usledio pad u efikasnosti, nakon koga je
koli¢ina uklonjenog amonijum jona po danu nastavljala da raste.
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Rezultati prikazani na slici 8.24, faza 6, pokazuju da ponovo dolazi do promene odnosa u
koncentracijama nitrita i nitrata u efluentu. U odnosu na prethodnu fazu, koncentracija nitrita
je porasla, a koncentracija nitrata je opala. Ovo govori i o razli¢itoj aktivnosti amonijum i
nitrit oksidujucih bakterija. Poredenjem rezultata sa drugom fazom kada su protoci fluida kroz
sistem imali iste vrednosti, uz sli¢ne vrednosti DO i temperature, pri istim vrednostima ulazne
koncentracije amonijum jona belezZe se razli¢ite vrednosti koncentracija nitrita i nitrata.

Razlike u koncentraciji nitrita i nitrata u drugoj fazi su bile znatno vece, gde je skoro ceo
amonijum jon prevoden u nitritni, dok su se u Sestoj fazi koncentracije nitrita kretale oko
300 mg NO, — N/L , a nitrata oko 200 mg NO; — N/L, pri ulaznom opterecenju 500 —
600 mg NHf — N/L.

Razlog ovome se i u ovoj fazi mozda moze pripisati mikrobioloskim zakonima i drugacijoj
raspodeli mikrobioloske populacije unutar biofilma. Istrazivanja su pokazala da dinamicka
skidanja biomase sa nosaca rezultiraju mnogo homogenijom raspodelom aktivnih bakterija
unutar ¢itave debljine biofilma (Morgenroth i Wilderer, 2000).

Smanjivanjem protoka kroz mlaz sa 1,4 m3/h na 1,2 m3/h, smanjen je i intezitet otiranja
biomase, pa je zabelezen porast biomase po nosacu. Koli¢ina imobilisane biomase po nosacu
je u fazi 2 1 6 dostigla priblizno iste vrednosti, pri tome je i dostignuta skoro ista koli¢ina
ukonjenog NH; — N. Kao $to je prethodno navedeno, nisu nastale iste koli¢ine nitrita i nitrata
u obe ove faze §to ukazuje na drugaciju strukturu i mikrobioloski sadrzaj unutar biofilma.

Zbog moguce drugacije raspodele mikroorganizama unutar biofilma, moguce je da su i u
Sestoj fazi nitrit oksidujuce bakterije bile zastupljene i u spoljasnjim slojevima gde su im
rastvoreni kiseonik i supstrat bili dostupniji.

Prilikom odredivanja imobilisane biomase po nosacu, u petoj i Sestoj fazi procesa, primecuje
se otezano skidanje biofilma sa nosaca primenom ultrazvuka. Da bi se skinula imobilisana
biomasa proces sonikacije je trajao znatno duze od prethodnih puta, oko sat vremena. Ovo
mozda govori o formiranju drugacijeg sastava ekstracelularne polimerne matrice, koja je
usledila nakon hidraulickog Soka. Poprec¢ni presek plasticnog nosaca sa biofilmom je prikazan
na slici 8.33. Visoki hidraulicki udari mogu da utiCu kao stimulans na proizvodnju
ekstracelularnih polimernih supstanci koje stabilizuju biofilm (Lazarova i dr., 1994). Druga
istrazivanja su pokazala da sile trenja uti¢u na hiperprodukciju ekstracelularnih polimernih
supstanci, (EPS), koje se uglavnom sastoje od eksopolisaharida (Pratt i Kolter, 1999; Trinet i
dr., 1991). Ovim se isti¢e jo$ jedna od vaznih karakteristika sila trenja koje uti¢u na strukturu
biofilma. Eksopolisaharidi mogu posredovati i koheziji i adheziji ¢elije i imaju krucijalnu
ulogu u odrzavanju strukturalnog integriteta matriksa biofilma (Davies i dr., 1998, O Toole i
dr., 2000). Istrazivanjima izvodenim u trofaznom fluidizovanom sloju pokazano je da je
sadrzaj polisaharida u biofilmu 4 — 5 puta veéi od sadrzaja proteina u biofilmu pri vecim
vrednostima protoka gasa (Lertpocasombut, 1991). I drugim istrazivanjima je pokazano da
sile trenja uti¢u na udeo proteina i ugljenih hidrata u EPS (Adav i dr., 2007; Ramasamy i
Zhang, 2005; Shin i dr., 2001).
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Generalno je zapazeno da vece sile trenja mogu da izazovu biofilm na vecée lucenje
eksopolisaharida $to dovodi do izbalansirane strukture biofilma pod datim hidrodinamickim
silama trenja (Chen i dr., 1998; Ohashi i Harada, 1994).

WS

Slika 8.33. Popre¢ni presek plasti¢énog nosaca sa biofilmom (111-ti dan procesa)

Moze se re¢i da je tokom trajanja svih Sest faza procesa, oksidacija amonijum jona najveéim
delom i$la do nitritnog jona. Oksidacija nitrita je znatno brZi proces od oksidacije amonijaka,
pa zbog toga visoke koncentracije nitrita se retko mogu javiti kako u prirodnom okruzenju
tako 1 u otpadnim vodama, odnosno njihovo prisustvo ukazuje da je doSlo do naruSavanja
nekog od parametara procesa.

U drugim ispitivanim sistemima sa biofilmovima poput tubularnog reaktora (Elenter i dr.,
2007), turbulentnog inverznog reaktora (Bougard i dr., 2005), airlift reaktora (Garrido i dr.,
1997) je takode dolazilo do akumulacije nitrita, odnosno parcijalne nitrifikacije.

Kao razlog ovome je navedena niska koncentracija kiseonika (Elenter i dr., 2007), visoka
temperatura (Bougard i dr., 2005), kompeticija amonijum i nitrit oksiduju¢ih bakterija za
prostor (Wik i Breitholtz, 1996) i sli¢no.

Visoka osetljivost nitrit oksiduju¢ih bakterija na odredene parametre procesa omogucava i da
se ciljano postigne parcijalna nitrifikacija koju prati ANAMMOX proces (Daverey i dr., 2013;
Schmidt i dr., 2003). Ovi tipovi procesa uklanjanja azota iz otpadnih voda spadaju u novije
sisteme koji se sve viSe ispituju i razvijaju zbog niza prednosti koje pruzaju (Siegrist i dr.,
2008; Van Graaf i dr., 1996).

U cilju dostizanja parcijalne nitrifikacije predlozene su razliCite strategije poput: regulacije
pH jer odredene koncentracija slobodnog amonijaka (FA) ili slobodne azotaste kiseline
(FNA) uti¢u inhibitorno na nitrit oksidujué¢e bakterije (Zekker i dr., 2011); kontrole
koncentracije rastvorenog kiseonika u reaktorima sa biofilmom (DO) (Bernet i dr., 2001;
Garrido i dr., 1997) jer su nitrit oksidujuce bakterije mnogo viSe osetljive na niske
koncentracije rastvorenog kiseonika od amonijum oksidujuéih bakterija (Jayamohan i dr.,
1988); kontrola temperature, koja na vrednostima izmedu 35— 40°C je pogodna za
akumulaciju nitrita (Hellinga i dr., 1998; Peng i Zhu, 2006).
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Istrazivanja su pokazala i da niska frekvencija (40 kHz) i gustina ultrazvuka (0,027 W /mlL)
sa vremenom iradijacije od 2h, efektivno stimuliSe parcijalnu nitrifikaciju u SBR sistemu
(Zeng i dr., 2013). Pretpostavlja se da tretiranje ultrazvukom moze da omoguéi odgovarajuce
uslove za rast AOB, a unisti zajednicu NOB.

U ispitivanom sistemu sa fontansko-fluidizovanim slojem i centralnom cevi tokom ¢itavog
procesa koncentracija rastvorenog kiseonika (DO) se kretala u intervalu od 3,5 — 5,5mg/L,
Sto se smatra visokom koncentracijom koja ne bi trebalo da uti¢e na akumulaciju nitrita.
Istrazivanjima je pokazano da koncentracije rastvorenog kiseonika koje uti¢u na akumulaciju
nitrita se kre¢u oko 0,5 —1,5mg/L (Bae i dr., 2002; Kim i dr., 2003; Ruiz i dr., 2006).
Medutim, ne moze se odbaciti ni mogucnost da je u dubljim slojevima biofilma, gde su pod
pretpostavkom vise bile pozicionirane nitrit oksidujuce bakterije mozda dolazilo do
limitiranosti u koncentraciji rastvorenog kiseonika. Suprotno ovome amonijum oksidujuce
bakterije su viSe bile smeStene u spolja$njim slojevima gde im je bio dostupniji kako supstrat
tako i rastvoren kiseonik (Okabe i dr., 1999; Regmi i dr., 2011).

Sa druge strane ova limitiranost se dovodi u pitanje jer je akumulacija nitrita nastala ve¢ 15-
tog dana procesa, kada je koncetracija rastvorenog kiseonika iznosila oko 5 mg/L, a koli¢ina
imobilisane biomase svega 0,0006 g VV'S/nosacu, odnosno debljina biofilma je iznosila oko
15um.

Zapreminski koeficijent prenosa mase kiseonika, k;a, je odredivan i u sistemu sa plastiénim
¢istim nosacima bez oformljenog biofilma i kada je biomasa po nosacu iznosila 0,003 g VS,
odnosno kada je zabeleZzen najvisi prirast biomase na nosaCima u toku trajanja
eksperimentalnog istrazivanja. Oba odredivanja k;a su radena sa ¢esmenskom vodom, radi
poredenja, jer je poznato da k;a otpadne vode ima nizu vrednost od k;a vrednosti za Cistu
vodu (Povrenovi¢ i Knezevié, 2013). Rezultati prikazani na slici 8.34. pokazuju da koli¢ina
biomase nije uticala na zapreminski koeficijent prenosa mase za ispitivani opseg protoka
fluida kroz sistem.
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Slika 8.34. Poredenje vrednosti k; a u sistemu sa plastiénim nosa¢ima, sa i bez formiranog biofilma na
njima
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Ukupna imobilisana masa na oko 1100 g nosaca u sistemu, odredena pomoc¢u sonikacije i
suSenja kuglica, je iznosila oko 100 g, §to 1 ne predstavlja koli¢inu koja bi mogla znac¢ajno da
promeni uslove za prenos mase kiseonika iz gasne u teénu fazu u ovakvom sistemu. Ovi
dobijeni rezultati potvrduju iznesene razloge prethodno dobijenih rezultata u sistemu sa
staklenim sferi¢nim kuglicama o uticajima protoka fluida na k;a. Zapravo, rezultati na slici
8.34. pokazuju da poveéan protok te¢nosti od 1,0 do 1,4 m3/h doprinosi poveéanju vrednosti
zapreminskog koeficijenta prenosa mase, dok sa daljim povecanjem protoka tecnosti kroz
mlaz na 1,8 m3/h efikasnost prenosa mase kiseonika opada. Ovo je veoma vazno sa aspekta
optimizacije aerobnog mikrobioloSkog procesa, da se sa odgovaraju¢im protocima tecnosti
omoguci Sto bolji prenos mase kiseonika, a da se pri tome ne narusi neto rast biomase na
nosacima.

Vrednost pH je u 2D polukoloni uvek odrzavana na vrednosti oko 7,5 dodavanjem NaHCO5
tako da vrednostima ovog parametra nije omoguceno postojanje koncentracije slobodnog
amonijaka ili azotaste kiseline koja bi mogla inhibitorno da deluje na nitrit oksidujuce
bakterije.

Temperatura vode u sistemu je zavisila od ambijentalne temperature, pa je varirala od 24 do
37°C. U prvoj fazi temperatura se kretala izmedu 24 — 29°C, u drugoj 27 — 32°C i trecoj
32 — 34°C, sto su vrednosti nize od onih predlozenih u literaturi koje uti¢u na akumulaciju
nitrita. U Cetvrtoj fazi temperatura je varirala izmedu vrednosti 35 i 37°C, koje su mogle da
uti¢u na akumulaciju nitrita. Medutim, zbog dominatnog uticaja fluido-mehanike u ovoj fazi
ovo nije moglo da se uoci.

U poslednjim fazama, Cetvrtoj i petoj, temperatura nije prelazila 35 °C, s tim $to su u ovim
fazama izmerene najvee vrednosti koncentracije nitrata u efluentu tokom trajanja celog
procesa.

Promene koncentracije nitrita i nitrata u zavisnosti od koncentracije rastvorenog kiseonika i
temperature tokom trajanja celog procesa ispitivanja prikazane su na slici 8.35.
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Slika 8.35. Promena koncentracije nitrita i nitrata u zavisnosti od koncentracije rastvorenog kiseonika i
temperature tokom celog procesa ispitivanja

U biofilmovima koji se sastoje od razli€itih vrsta mikroorganizama formirace se slojevi datih
vrsta mikroorganizama sa razli¢itim ekofizioloskim karakteristikama 1 mogucénostima da
prezive. Pored razlicitih tipova mikroorganizama, poput amonijum oksidujucih (AOB) i nitrit
oksidujucih bakterija (NOB), takode u biofilmovima mogu da koegzistiraju razliCite vrste
istog tipa (Downing i Nerenberg, 2008; Schramm i dr., 1998; Terada i dr., 2010). U
ispitivanjima kapajuceg nitrifikacionog filtera pokazalo se da dve populacije AOB,
Nitrosomonas oligotropha, su razli¢ito rasporedene unutar biofilma, ukazujuéi time na
njihovu razli¢itost u ekofizioloskim karakteristikama, iako pripadaju istoj lozi AOB
(Vannecke i dr., 2014).

Takode je eksperimentalno potvrdeno u pilot postrojenju sa pokretnim slojem i pilot
postrojenju sa kapaju¢im filterom, da je jedna od razlika izmedu ove dve dominantne
Nitrosomonas oligotropha populacije i u njihovim reakcijama na promenu opterecenja
amonijakom (Almstrand i dr., 2013). U reaktorima koji su visoko optereéeni, pri smanjivanju
ulazne koli¢ine amonijum jona otpocinjala je akumulacija nitrata zbog prisustva Nitrospira.
Pritom je akumulacija nitrata propracena zbog prisustva razli¢ite AOB populacije, poput
Nitrosomonas sp. koja raste na racun N. europea (Volcke i dr., 2008).
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Pretpostavlja se da se ova promena u populaciji desila zbog promene u pritisku Kkoji je
kontrolisan promenom koncentracije rastvorenog kiseonika koja je nastala smanjivanjem
optereCenja amonijum jonom u reaktoru. Nitrosomonas europea su bakterije sa niskom
stopom rasta i visokim afinitetom za kiseonikom dok Nitrosomonas sp. imaju relativno
visoku stopu rasta i nizak afinitet za kiseonikom (Andrews i Harris, 1986).

Razli¢ite vrste amonijum oksiduju¢ih bakterija iz rodova Nitrosomonas, Nitrosospira,
Nitrosococcus, su pronadene kao dominantne u razli¢itim postrojenjima za tretman otpadnih
voda. O njihovim razliCitostima i moguénostima pokazuje Nitrosomonas eutropha koja
predstavlja jednu od najsposobnijih nitrifikacionih bakterija koje mogu da vrSe i
denitrifikaciju. SHARON proces (reaktor za uklanjanje visoke koncentracije amonijum jona
preko nitrita) se najveéim delom obavlja pomocu ove bakterije Nitrosomonas eutropha
(Logemann i dr., 1998). Takode je pokazano da se gubici azota u drugom ispitivanom sistemu
mogu pripisati nadenoj vrsti Nitrosomonas europaea koja ima moguénost obavljanja
autotrofne denitrifikacije (Bock i dr., 1995; Poth i Focht, 1985).

U nitrit oksidujuce bakterije spadaju ¢lanovi rodova Nitrobacter, Nitrococcus, Nitrospira,
stim $to se smatra da je Nitrospira najspecijalizovanija u oksidaciji nitrita. Pokazano je da
hidroksilamin, amonijak i NO mogu da dovedu do inhibicije nitrit oksiduju¢ih bakterija
(Sundermeyer i Bock, 1981).

Sve ovo govori o kompleksnosti bioloskog sistema, povezanosti i uticaju mnogobrojnih
mikrobioloskih parametara i potrebno je jo§ mnogo istrazivanja da bi se u potpunosti
razumele njihove uloge u bioloSkim sistemima za preci§¢avanje otpadnih voda.

Na slici 8.36 i u tabeli 8.4. su prikazani rezultati analize prisutne mikrobioloske populacije u
ispitivanim sistemima sa keramickim i plasti¢nim nosac¢ima.

[ 500 L-DNA Ladder mix
L 123 1L456L78 9LIg0 1 KamoAFR
ﬁﬁli)::o: 2. Pplsl-amOAF/R}Nitrosomonassp.
= = L ) 20 3. Pio-amoAF/R
; 7, 150 4. K-Eub338F/Ntspab85R
/1000 5. P,s-Eub338F/Ntspab85R [~ Nitrospirasp.
= — - w7 00 6. P -Eub338F/Ntspab85R
. - _:g'gol 7. K-Eub338F/NIT3
-“ - - - 400 8. PpS-EUb338F/N|T3 Nitrobacter sp.
. o 9. P,;,-Eub338F/NIT3R
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Slika 8.36. Rezultati detektovanja nitrifikacionih bakterija u ispitivanim eksperimentalnim sistemima;
K (keramicki nosaci); Pps (plasti¢ni nosaci u pakovanom sloju); Psts (plasti¢ni nosaci u fontansko-
fluidizovanom sloju)
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Tabela 8.4. Mikrobioloska populacija u ispitivanim eksperimentalnim sistemima

Kultivisani sojevi

Pakovani sloj -keramicke Pakovani sloj- plasticne Fontansko-fluidizovani sloj -
kuglice kuglice plasti¢ne kuglice
Microbacterium Gordonia sp. Aurantimonas altamirensis

arabinogalactanolyticum

Acinetobacter venetianus Acinetobacter venetianus Pseudaminobacter defluvii
Pseudomonas aeruginosa Pseudomonas sp. Acinetobacter sp.
Denitrobacter sp. Acinetobacter junii
Microbacterium Pseudomonas aeruginosa

arabinogalactanolyticum

Bacillus cereus Delftia tsuruhatensis
Bacillus thuringiensis Exiguobacterium sp.
Lactococcus lactis Lactococcus lactis subsp. lactis

Sojevi identifikovani PCR metodom

Pakovani sloj -keramicke Pakovani sloj- plasti¢ne Fontansko-fluidizovani sloj -
kuglice kuglice plasti¢ne kuglice
Nitrosomonas europaea Nitrosomonas europaea Nitrosomonas europaea
Nitrospira sp. Nitrospira sp. Nitrospira sp.

Nitrobacter sp. Nitrobacter sp. Nitrobacter sp.
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Pored nitrifikacionih bakterija, izolovane su i razli¢ite vrste heterotrofnih bakterija (tabela
8.4.) od kojih je zanimljivo izdvojiti Acinetobacter za koju su pronadeni literaturni podaci
novijeg datuma da ima sposobnost obavljanja heterotrofne nitrifikacije i1 aerobne
denitrifikacije (Huang i dr., 2013; Yao i dr., 2013).

Takode je u literaturi pronadeno da su indentifikovane i druge heterotrofne bakterije koje
imaju mogucnost obavljanja heterotrofne nitrifikacije i aerobne denitrifikacije, Alcaligenes
faecalis C16 (Liu i dr., 2015), Pseudomonas stutzeri YG-24 ( Li i dr., 2015), Rhodococcus sp.
CPZ24 (Chen i dr., 2012), Diaphorobacter sp. PD-7 (Ge i dr., 2015).

Sinteticka otpadna voda koja je koriS¢ena za eksperimentalna istrazivanja nije sadrzala
organski ugljenik, samo neorganski u obliku bikarbonata, pa se postavlja pitanje kako su
pronadeni heterotrofi opstali u koloni, pored moguénosti koris¢enja ugljenika od odumrlih
¢elija. Medutim, rezultati eksperimentalnih istraZivanja pokazali su da Acinetobacter sp. Y16,
moze da uklanja amonijum jon kako sa organskim tako i sa neorganskim izvorom ugljenika, s
tim Sto se efikasnost u uklanjanju amonijum jona razlikuje u zavisnosti od kori§¢enog izvora
ugljenika (Huang i dr., 2013). Zapravo o fiziologiji heterotrofnih nitrifikacionih bakterija i o
uslovima formiranja nitrifikacionih proizvoda se veoma malo zna.

Pored moguénosti odredenih heterotrofnih vrsta da obavljaju heterotrofnu nitrifikaciju,
heterotrofi su c¢esto nadeni zajedno sa nitrifikacionim bakterijama u autotrofnim
nitrifikacionim biofilmovima (Kindaichi i dr., 2004; Mastumatoi dr., 2010; Okabe i dr.,
1999), takode i sa nitrit oksiduju¢im bakterijama (NOB) u nitrit oksiduju¢im granulama bez
eksternog dodavanja organskog supstrata (Ni i dr., 2011a; Ni i dr., 2011b). Ovaj fenomen je
povezan sa Cinjenicom da heterotrofi mogu da rastu uz pomo¢ rastvorenih mikrobioloskih
proizvoda (SMP) koje proizvode autotrofi (Kindaichi i dr., 2004; Kang i dr., 2014; Merkey i
dr., 2009; Mastumato i dr., 2010; Ni i dr., 2011a; Ni i dr., 2011b)

Sve ove dostupne informacije ukazuju na dodatnu kompleksnost bioloSkih sistema za tretman
otpadnih voda kao 1 niz potrebnih istrazivanja.

Razlog akumulacije nitrita tokom trajanja procesa verovatno lezi u povezanosti fluido-
mehanike sistema sa prirodom funkcionisanja mikroorganizama odnosno samih biofilmova
kao 1 u samoj prirodi prisutne mikrobioloSke populacije u datom sistemu. Rezultati prikazani
na slici 8.37 prikazuju promenu koncentracije nitrita i nitrata sa promenom ulaznog protoka
kroz mlaz uz prethodno data obrazloZenja pojedinih deSavanja tokom ispitivanih faza.
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Slika 8.37. Promena koncnetracije nitrita i nitrata sa ulaznim protokom kroz mlaz tokom trajanja
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8.2.3. UKLANJANJE AZOTA U PAKOVANOM SLOJU

Radi dodatnog ispitivanja uticaja fluido-mehanike fontansko-fluidizovanog sloja sa
centralnom cevi na proces uklanjanja azota iz otpadne vode, ispitivanja ovog procesa su
radena i u staklenoj koloni, visine 660 mm i pre¢nika 45 mm, sa pakovanim slojem istog tipa
nosaca. Zapremina nosaca u koloni je iznosila 0,6 L, a koli¢ina otpadne vode 600 mL. Sa dna
kolone preko raspodeljivaca je uvoden vazduh, a proces je voden Sarzno. Koncentracija
kiseonika se kretala oko 6 mg/L, a temperatura je varirala u zavisnosti od ambijentalne u
opsegu 24 — 32 °C. Tokom procesa je konstantno dodavan natrijumbikarbonat kako bi se pH
vrednost odrzavala na vrednosti oko 7,5 I kako bi se izbegla limitiranost alkaliteta. Sastav
sintetiCke otpadne vode je bio isti kao i u koloni sa fontansko-fluidizovanim slojem sa
odgovaraju¢im koncentracijama NH,Cl. Kolona sa pakovanim slojem je zasejana na isti
nacin kao 1 kolona sa fontansko-fluidizovanim slojem, pomoc¢u biomase koja je mehanicki
skinuta sa keramickih nosaca iz kolone koja je radila preko 200 dana (poglavlje 7) , tako da je
isti mikrobiolos$ki sastav uneSen u obe kolone.

Rezultati ispitivanja procesa uklanjanja amonijum jona tokom vremena u koloni sa
pakovanim slojem plastiénih nosaca prikazani na slici 8.38., pokazuju da se proces
nitrifikacije odvijao tokom Citavog trajanja procesa ispitivanja.
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Slika 8.38. Promene koncentracije azotnih jedinjenja tokom procesa u koloni sa pakovanim slojem
plasti¢nih nosaca
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U koloni nije dolazilo do akumulacije nitrita, ¢ija koncentracija nije prelazila 0,2 mg/L . Ovaj
rezultat moze biti jo$ jedna potvrda da fluido-mehanika fontansko-fluidizovanog sloja moze
biti jedan od klju¢nih parametara u regulaciji procesa uklanjanja azota iz otpadnih voda.

Takode se poredenjem koli¢ine uklonjenog azota po m3 nosaca i danu, slika 8.39, pokazuje
da je veca efikasnost postignuta u koloni sa fontansko-fluidizovanim slojem nego sa
pakovanim slojem. U tabeli 8.5. su prikazane dostignute efikasnosti uklanjanja azota u drugim
ispitivanim sistemima.
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Slika 8.39. Poredenje efikasnosti uklanjanja azota u koloni sa pakovanim slojem i koloni sa fontansko-
fluidizovanim slojem plasti¢nih nosaca

Tabela 8.5. Efikasnost uklanjanja azota u drugim ispitivanim sistemima

kg N/m3d Tip sistema Referenca
0,6-1,3 Nitrifikacioni mulj (Arnold i dr., 2000)
(Carreraidr., 2003)
0,8-1,0 SBR sa nitrifikacionim muljem (Arnold i dr., 2000)
5 Air-lift reactor (Tijhuis i dr., 1995)
3,5 Inverzni turbulentni reaktor (Bougard i dr., 2006)
1,74 Ultra-Compact biofilm reaktor (Leeidr., 2004)

Drasti¢no povecanje koli¢ine zaostalog azota u efluentu izmedu 25 i 30-tog dana procesa,
potice od prevelikog poveéanja ulazne koncentracije NH; — N za 200 mg/L, sa 1000 mg/L
na 1200 mg/L. Ovo povecanje je nepovoljno delovalo na bakterije koje su do tog trenutka
uklanjale 1000 mg/L, a nakon ovog povecanja ulazne koncentracije njihova mogucnost
uklanjanja je pala na oko 900 mg/L.
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Nakon pada u efikasnosti ulazna koncentracija NHS — N je vra¢ena na vrednost od
1000 mg/L, nakon koje je periodicno povecavana za 100 mg/L uz konstantno povecanje
kolic¢ine uklonjenog azota da bi na kraju procesa ispitivanja koli¢ina uklonjenog azota u ovoj
koloni iznosila 0,8 g/d. Ono $to se primetilo za vreme trajanja procesa ispitivanja u koloni sa
pakovanim slojem plasti¢nih nosaca je da nije periodi¢no dolazilo do pada u efikasnosti usled
nagomilavanja biomase i ¢elijskih ostataka kao $to je to bilo zabelezeno kod ispitivane kolone
sa pakovanim slojem keramickih nosaca. Razlog moze biti u tipu upotrebljenih nosaca,
poroznosti pakovanog sloja, kao i u debljini formiranog biofilma.

Iako su uglavnom nadene iste mikrobioloSke vrste u obe ispitivane kolone, uz primenu istog
sastava sintetiCke otpadne vode, isti rezultati nisu bili zabelezeni. Rezultati uklanjanja azota u
2D polukoloni pokazuju da je dolazilo do oscilacije u koli¢ini nastalih azotnih vrsta kao i
oscilaciji njihovih odnosa u efluentu pri razli¢itim operativnim uslovima. U koloni sa
pakovanim slojem se na osnovu bilansa azota prikazanog na slici 8.40, koji predstavlja razliku
izmedu ulazne koli¢ine azota i koli¢ine neoksidovanog azota, koli¢ine nastalih oksida i
koli¢ine azota koja se inkorporira u ¢elije (u ovom slucaju zanemarena), vidi da prilicna
koli¢ina azota nedostaje. Ukoliko se samo proces uklanjanja azota deSava u koloni bilans
mora biti zadovoljen. Kao razlog nastalih razlika u koli¢ini azota se moze pretpostaviti da je
dolazilo do stvaranja gasovitog azota. Potvrdu ovoga je potrebno izvrsiti merenjem koli¢ine
izdvojenog gasa iz kolone tokom procesa gasnim hromatografom. Kao $to je ve¢ pomenuto,
pored nitrifikacionih bakterija u kolonama je nadena bakterija roda Acinetobacter za koje
postoje literaturni podaci da ima mogucnost obavljanja heterotrofne nitrifikacije i aerobne
denitrifikacije. Ovo otvara dodatna pitanja i moguénosti za dalja istrazivanja.
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Slika 8.40. Bilans azota u koloni sa pakovanim slojem

Dobijeni rezultati jo$ jednom potvrduju da fluido-mehanika sistema igra znacajnu ulogu u
funkcionisanju bioloskih sistema za tretman otpadnih voda.
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9. ZAKLJUCAK

Eksperimentalna istrazivanja su pokazala da je karakteristika fontansko-fluidizovanog sloja sa
centralnom cevi prostrujavanje te¢nosti preko ulaznog regiona iz anulusa u centralnu cev i
obrnuto. Prostrujavanje se deSava i kada je u sistemu prisutan vazduh, odnosno, uvek ¢e
dolaziti do razmene teCnosti izmedu centralne cevi i anulusa, a koli¢ina tecnosti koja
prostrujava zavisi¢e od protoka fluida, geometrije sistema i karakteristika ¢vrste faze.

Dobijeni rezultati pokazuju da povecanje prec¢nika upotrebljenih staklenih kuglica od 3 do
6 mm utice na poveéanje zapreminskog koeficijenta prenosa mase, k; a. Povecanju vrednosti
ovog koeficijenta doprinosi i povecanje cirkulacije Cestica u sistemu kao i povecanje
vrednosti protoka teCnosti 1 gasa. U =zavisnosti od operativnih uslova u ovom
eksperimentalnim istrazivanjima vrednosti k; a su se kretale od 0,0022 do 0,0153 s~ 1.

Uklanjanje azota iz otpadne vode u sistemu sa fontansko-fluidizovanim slojem i centralnom
cevi koji do sada nije bio upotrebljen u te svrhe, pokazalo se moguéim, $to je i bio jedan od
glavnih ciljeva ovog istrazivanja. Sistem sa fontansko-fluidizovanim slojem i centralnom cevi
se pokazao i veoma efikasnim u uklanjanju azota iz otpadne vode, dostizanjem vrednosti oko
700 mg N /L, odnosno oko 7 kg N/m3 - d, uz moguénost dostizanja i vi§ih vrednosti koje bi
se postigle odgovaraju¢im protocima fluida i konstrukcijom sistema, odnosno odgovaraju¢im
operativnim uslovima. Pokazalo se i da je fluido-mehanika jedan od klju¢nih parametara u
kontroli procesa sa biofilmovima. U inZenjerskom smislu, hidrodinamikom sistema se moze
manipulisati kao kontrolni parametar i time uticati na pobolj$avanje mikrobioloskog procesa u
tretmanu otpadnih voda. Reaktor sa fontansko-fluidizovanim slojem ima niz prednosti koje je
potrebno uskladiti sa mikrobioloSkim procesima i omoguciti ga konkurentnim 1 visoko
efikasnim sistemom kako za razli¢ite procese uklanjanja azota iz otpadne vode tako i
ugljeni¢nog i ostalog zagadenja, a u tom pravcu Ce se kretati nasa dalja istrazivanja.

Istrazivanja i dobijeni rezultati su patentabilni i primenljivi u procesima precis¢avanja
otpadnih voda kao inovativna tehnologija.
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LISTASIMBOLA

Ay
Aq

C*

Qa(0)
Qm
Qu(0)

Povrsina popre¢nog preseka anulusa, m?

Povrsina popreénog preseka centralne cevi, m?

Koncentracija saturacije kiseonikom, mg/L

Koncentracija rastvorenog kiseonika u vremenu t = 0, mg/L

Konstanta, definisana jednac¢inom 8.1.1.8

Konstanta, definisana jednac¢inom 8.1.1.9

Koncentracija rastvorenog kiseonika u vremenu t, mg /L

Pre¢nik centralne cevi, m

Bezdimenzioni faktor trenja definisan jednac¢inom 8.1.1.11

Gradijent pritiska usled trenja izmedu fluida i zida u centralnoj cevi, Pa/m
Definisan jedna¢inom 8.1.1.13

Gradijent pritiska usled trenja izmedu Cestica i zida u centralnoj cevi, Pa/m
Definisan jedna¢inom 8.1.1.12

Fr + E,

Maseni protok Cestica, g/s

Koeficijent inhibicije, mg/L

Koeficijent zasi¢enja azotom iz amonijaka (amonijak-N), mg/L
Dinamicki pritisak u centralnoj cevi, Pa

Protok te¢nosti u anulusu, m3/h

Ulazni protok te¢nosti u anulus, m3/h
Protok te¢nosti u centralnoj cevi, m3/h
Ulazni protok te¢nosti u centralnu cev, m3/h
Protok vazduha u anulusu, L/h

Hrapavost povrsine, nm

Polureakcija za akceptor elektrona
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Polureakcija za ¢elijski material
Polureakcija za donor elektrona

Rejnoldsov broj
Koncentracija inhibitorne supstance, mg/L
Koncentracija azota (amonijak-N), mg /L

Koncentracija mikrobioloskih produkata, mg/L

Koncentracija partikulativnog supstrata nastao odumiranjem c¢elija, mg/L

Ulazna koncentracija rastvorenog supstrata, mg/L

Koncentracija rastvorenog supstrata nastala odumiranjem ¢elija, mg/L

Povrsinska brzina te¢nosti u anulusu, m/s
Povrsinska brzina te¢nosti u centralnoj cevi, m/s
Minimalna brzina fluidizacije, m/s

Terminalna brzina jedne Cestice, m/s

Maseni fluks &estica kroz centralnu cev, kg/m? - s

Koncentracija ¢elijskih ostataka, mg/L

Koncentracija aktivnih mikroorganizama, mg/L
Koncentracija inertnog dela biomase, mg/L

Neto prinos biomase, mg/mg

Prec¢nik Cestice, mm

Biorazgradiva frakcija aktivne biomase

Udeo elektrona koji u€estvuju u stvaranju energije celije
Koeficijent trenja fluid-zid

Koeficijent trenja Cestice-zid

Udeo elektrona koji uc¢estvuju u sintezi ¢elije

Zapreminski koeficijent prenosa mase, s 1

Maksimalna specifi¢na brzina iskoris¢enja supstrata, mg/mg - h

Brzina odumiranja biomase, mg /L - h
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Ty Brzina rasta bakterija, mg/ h- L

Tyt Brzina iskoriS¢avanja supstrata, mg/L - h

Up Slip brzina izmedu fluida i Cestica u centralnoj cevi koja je jednaka brzni u
fluidizovanom sloju pri istoj poroznosti kao u centralnoj cevi, m/s

Ug Intersticijalna brzina te¢nosti u centralnoj cevi= U, /&4

Ug Slip brzina izmedu fluida i Cestica (u; — v,4) iznad zone ubrzanja, m/s

Vg Brzina Cestica u centralnoj cevi iznad zone ubrzanja, m/s

C Koncentracija rastvorenog kiseonika, mg/L

K Konstanta zasi¢enja supstratom, mg /L

M Masa Cestica u sistemu, kg

Q Ukupni protok kroz kolonu, m3/h

S Koncentracija rastvorenog supstrata, mg /L

T Temperatura, °C

X Koncentracija biomase, mg/L

Y Stvarni prinos biomase, mg/mg

b Koeficijent odumiranja biomase, mg /mg - h

m Energija za odrzavanje zivota, h ™!

q Specifi¢na brzina iskoriS¢enja supstrata, mg/mg - h

t Vreme, s

z Aksijalno rastojanje, m

Grcéka slova

Ba Koeficijent trenja izmedu Cestica i fluida u centralnoj cevi, kg /m*

Bmys Koeficijent trenja izmedu Cestica i fluida u fluidizovanom sloju pri minimalnoj
fluidizaciji, kg /m*

&4 Poroznost sloja u centralnoj cevi iznad zone ubrzanja
Emf Poroznost sloja pri minimalnoj fluidizaciji
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Ha
Hdec
Hsyn
Pr

Pp

Skracenice

AFM
ANAMMOX
AOB

BOD
CANON
coD

DO

EPS

FE — SEM
NOB

OLAND

QS

Viskozitet fluida, N - s/m?

Specifi¢na brzina rasta mikroorganizama, h™1
Maksimalna specifi¢na brzina rasta mikroorganizama, h~!

Maksimalna specifi¢na brzina rasta autotrofa, h~!

Maksimalna specifi¢na brzina rasta autotrofa pri optimalno vrednosti pH, h™1

Specifi¢na brzina rasta autotrofa, h ™1

Brzina odumiranja mikroorganizama, h?!

Specifi¢na brzina rasta koja je u vezi sa sintezom biomase, h™!
Gustina fluida, kg/m3

Gustina gestice, kg /m?3

Korekcioni faktor temperature

Konstanta, definisana jedna¢inom 8.1.1.10

Atomic force microscope

Anaerobic ammonium oxidation

Amonijum oksidujuce bakterije

Biological oxygen demand, Bioloska potro$nja kiseonika, mg 0, /L
Comlpletely autotrophic nitrogen removal over nitrite

Chemical oxygen demand, Hemijska potro$nja kiseonika, mg 0, /L
Dissolved oxygen, Rastvoren kiseonik, mg 0, /L

Ekstracelularne polimerne supstance

Field emission scanning electron microscope

Nitrit oksidujucée baketrije

Oxygen limited autotrophic nitrification/denitrification

Quorum sensing
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SHARON Stable high rate ammonia removal over nitrite

SRT Vreme zadrzavanja ¢elija u reaktoru, h
TKN Total Kjeldahl nitrogen, Ukupni Kjedalov azot, mg/L
PCR Polymerase chain reaction
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